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RESUMEN

El manejo de los ecosistemas produce cambios eanfgosicion de las comunidades, que
pueden influir sobre la susceptibilidad de la codad a ser invadida y sobre los impactos de
la invasion. En esta tesis, avanzo con la compdandel rol que ejerce la composicion
funcional de plantas sobre la invasion de espeeiggicas, usando dos aproximaciones
experimentales. El experimento de remociéon mostré [a pérdida selectiva de grupos
funcionales promovié la invasién de acuerdo a latidad de biomasa removida, pero
también a partir de un efecto de identidad de lastgs nativos de verano. La falta de
compensacion de los grupos remanentes, permitidagugasion persista hasta al menos dos
aflos después de cesados los disturbios. El expednte ensamble en donde vario la
composicién de la comunidad, mostré una interacsidimaditiva entre grupos funcionales
nativos, generando que comunidades mas diversas reeaos resistentes a la invasion
respecto de comunidades compuestas por el grupmfah mas resistente. La composicion
de la comunidad determiné la invasion poiium multiflorumpero apenas afecto latus
tenuis La intensidad de defoliacibn aumenté la invasigero en general no cambié los
efectos de la composicidon funcional, excepto cudadesistencia a la invasion estuvo dada
por una alta superposicion de nichos. La invasion lp multiflorum o L. tenuis afect6
negativamente a los pastos nativos de inviernontnaig que la productividad primaria neta
aérea aumentd o no fue afectada. La superposiempadral de nichos, el efecto de prioridad
y el fitnessrelativo de la invasora regularon el éxito denkaasion y los impactos generados
sobre la comunidad receptora. Sin embargo, loscsfaateractivos observados en ambos
experimentos sugieren que la facilitacion indirgmade jugar un rol importante en controlar
el éxito de las invasiones y los impactos que égasran.

Palabras clave: pérdida de biodiversidad, resigteb@tica, impacto exoéticas, grupos
funcionales, pastoreo, superposicion de nichosi@gale prioridad.



Xiii

Influence of functional group composition on exoticspecies invasion
in Flooding Pampa grasslands

ABSTRACT

Management actions contribute to plant invasioasimiroduction of new exotic species, and
by altering native community composition. Changefunctional composition may influence
both the likelihood of invasion and the impact mbecs species. In the present thesis, | seek
to enhance the current understanding of the rolplarit functional composition on exotic
species invasion using a combination of functigralip removal and assembly experiments.
A removal experiment showed that the selective tddsinctional groups promoted invasion
by exotic forbs according to the amount of biom@&ssoved, but also through identity effects
exerted by the dominant functional group of natsienmer grasses. Lack of biomass
compensation after functional group loss facildat@vasion, even two years after the
cessation of disturbance. An experiment with ‘sgtith plant communities of varying
functional composition and diversity showed thaiveafunctional groups interacted in a sub-
additive fashion. Therefore resistance was lowefuirctionally diverse grass communities
than in communities of the most invasion-resistamictional group. Invasion patterns
depended strongly on the identity of the exotiauher; community composition/diversity was
important in determining invasion Hyolium multiflorumbut barely affected.otus tenuis
Defoliation intensity promoted invasion but did rggnerally change the observed effects of
community composition, except when strong nicherlapebetween resident and invasive
species controlled invasion. Both the introductidri.. multifforumandL. tenuisnegatively
affected native winter grasses biomass, which eithereased or did not affect total
aboveground primary productivity. Overall, temporathe overlap, priority effects, and
relative fithess of the invader were all importamgchanisms driving invader species success
and impacts on resident communities. Nevertheledsractive effects observed in both
experiments suggest that indirect interactionsfanilitative effects may play important roles
in controlling invasion success and invader impacttiiverse plant communities.

Keywords: biodiversity loss, biotic resistance, wxoplant impacts, functional groups,
grazing, temporal niche overlap, priority effects.
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INTRODUCCION



1.1.Las invasiones biolégicas como problema global

La invasion de especies exoticas es motivo decppaxion a nivel global debido a los
efectos que provoca sobre la biodiversidad y logiges que los ecosistemas brindan a la
poblacion humana (Vitousedt al. 1997, Macket al. 2000, Mooney y Cleland 2001). Una
especieexoticaes aquella cuya presencia en un area geografickels a la introduccién
accidental o intencional por medio de un vectorGaito. Lainvasiénes el proceso por el
cual las especies exéticas amplian su rango debdistn luego de haberse establecido
exitosamente en ese nuevo ambiente (Richareisah2000). Las especies exoticas invasoras
pueden alterar diferentes componentes de la bimidagl como la riqueza de especies, la
composicion funcional de las comunidades y la bgemeidad espacial a distintas escalas. En
general, se han observado incrementos en la rigleeapecies con la invasion, dado que la
tasa de adicion de especies exoticas suele ser magda tasa de extincion local de especies
nativas (Sax y Gaines 2003, Lockwoetal. 2007). Tanto este efecto como el consecuente
cambio en la composicion de especies pueden maddiduncionamiento de los ecosistemas
invadidos, ya sea por la incorporacion de nuevsgasfuncionales, como por un cambio en
la distribuciéon de abundancias de los rasgos fuadés existentes (Mackt al. 2000,
D’Antonio y Hobbie 2005).

La invasion de especies a escala global es pralagar el transporte comercial y de
pasajeros (Mack et al. 2000). A escala local, bslmos en el uso del suelo o del régimen de
disturbio generan oportunidades de invasion pgpaciss pre-adaptadas al disturbio o para
especies generalistas tolerantes a un amplio espetcondiciones ambientales (Mooney y
Hobbs 2000). La intensificacion de esos procesofaeniltimas décadas ha generado un
aumento sostenido en el nimero de especies exéticdderentes sistemas, aunque algunos
sistemas muestran una mayor proporcion de espegdgas que otros (Lockwooet al.
2007). Lonsdale (1999) encontré un mayor niumerespecies exoticas en comunidades de
islas respecto de comunidades continentales, ¥/ dunexo Mundo respecto del Viejo Mundo.
La cantidad o proporcion de especies exoticas tha sbnsiderada como la variable que
representa la susceptibilidad de las comunidadks iavasion (Elton 1958, Lodge 1993,
Davis et al. 2005). Sin embargo, se ha planteado que para jpiefieir esta susceptibilidad
deberia conocerse el niumero de especies introdicira poder calcular la tasa de
supervivencia de las mismas, siendo ésta un mapticador de la susceptibilidad a la
invasion (Lonsdale 1999, Levine y D’Antonio 1998) este sentido, un problema todavia no
resuelto es que en la mayoria de los casos noneee@l numero de especies introducidas,
sino solo las que tuvieron algun grado de éxita. ®m lado, una diferencia en el tiempo
transcurrido desde la introduccion también generasesgo, dado que a mayor tiempo
transcurrido mayor seria la probabilidad de éxitonédale 1999, Richardson y Pysek 2006,
pero ver Rejmanek 1989).

El estudio de las invasiones bioldgicas se hacawlm en tres grandes areas en las que
se analizan: 1) los rasgos que determinan que adgespecies sean mas invasoras que otras,
2) las caracteristicas que determinan la suschgéitide una comunidad a la invasion y 3)
los impactos generados por las especies invasobas & estructura y el funcionamiento de
los ecosistemas. En la presente tesis se aborgmimentalmente aspectos relativos a la
susceptibilidad y al impacto. A continuacion, sesateolla una sintesis de cada una de las
areas mencionadas, enfatizando en las ultimas dos.



1.2.Rasgos de las especies invasoras

Las especies exoticas cuyos atributos les confier@yor habilidad competitiva, son
consideradas especies “fuertes”, tanto por lalpmcidad de invadir como por el impacto
que generan (Ortega y Pearson 2005, McDougtlbl. 2009). Varios autores se han
preocupado por identificar rasgos comunes entredpscies invasoras (Baker 1974, Crawley
et al. 1996, Thompsoet al. 1995,Williamson y Fitter 1996) con el fin de poder preide
prevenir la invasion (Richardson y Pysek 2006, Fetrdd. 2008, Drenovsket al. 2012). Una
revision de estos trabajos mostré que en genasakdpecies invasoras tienen altas tasas de
crecimiento y un mayor tamafditnessrespecto de las nativas; ademas, presentaron salore
altos en los rasgos asociados con la asignacigealesos al area foliar, tallos vy fisiologia
(Van Kleunenet al. 2010). Muchos de estos rasgos han sido asociaddsién a especies
altamente competitivas en su ambiente natural (&rifd73, Westoby 1998). A su vez,
Daehler y Strong (1993), propusieron que las espegkéticas con mayor probabilidad de
invadir son aquellas que en su ambiente naturatieorinantes y ocupan un rango ambiental
amplio.

Por otro lado, la hipotesis de naturalizacion dawin propone que las especies
invasoras mas exitosas son aquellas que no compargehistoria filogenética comun con las
especies nativas del area invadida. Al no compaasgos con las nativas, las exéticas
competirian menos por los recursos y serian memgepsas a ser atacadas por depredadores
naturales (Darwin 1859). Los experimentos manipudat que han puesto a prueba esta
hipotesis han encontrado evidencias contradict¢Agsawal et al. 2005, Cahillet al. 2008,
Jianget al. 2010). En parte estos resultados reflejan el hepley en muchos casos, las
especies evolutivamente mas cercanas encuentraeraesh“aptos” para la invasion en los
sitios donde estan sus congéneres nativas (RidragdBysek 2006). Por ultimo, la relacion
taxonomica (filogenética) podria no ser tan impudarespecto de otros factores
determinantes de la invasién, como para arrojapatnén Unico en distintas regiones y
distintas familias (Daehler 2001).

Un aspecto importante para identificar cuales $mh rasgos funcionales que
determinan la invasion de las especies exoticassitta compararlos con los rasgos
encontrados en la comunidad nativa (Van Kleueeral. 2010). En este sentido, se ha
evaluado y encontrado evidencias de que la supero®ntre grupos funcionales nativos y
exagticos, limitaria la invasion (Elton 1958, Tilm&A97, Naeenet al. 2000, Fargionest al.
2003, Davieset al. 2005). Estos estudios se han enmarcado dentra depbtesis de
resistencia bidtica (Elton 1958) que se describenginuacion.

1.3.Resistencia de la comunidad a la invasion

Los estudios que evaltuan la resistencia o susdegad de las comunidades a la
invasion se basan principalmente en la teoriacadé&$el nicho ecoldgico (Hutchinson 1957).
Segun esta teoria existe un rango limitante de iclomgs ambientales (reguladores y
recursos) que se deben cumplir para la supervigegcireproduccion de una especie
(McNaughton y Wolf 1973). Las especies exoticasedelsuperar primero los filtros
ambientales abidticos para lograr establecerse pyodecirse; luego para considerarlas
invasoras, deben ser capaces de ampliar su rargxpeasion (Richardson y Pysek 2006). El



éxito en esta segunda etapa dependera de losaoedisponibles (no explotados) que dejen
las comunidades nativas, y de la capacidad devésana de acceder a esos recursos (Shea 'y
Chesson 2002). Por lo tanto, cuan susceptible @& amunidad a la incorporacion de nuevas
especies, dependeria de la disponibilidad de reswen qué medida esos recursos cubren
los requerimientos de los genotipos exéticos (Nagteah 2000, Kennedyt al. 2002).

La hipotesis de resistencia bidtica, fue iniciatbeeformulada por Elton (1958), quien
propuso que las comunidades mas diversas presensapxplotacion mas completa de los
recursos, y por lo tanto son mas resistentes ravlsion. Originalmente, esta idea incluye la
complejidad de las redes troficas, la cual se aspee sea mayor a mayor diversidad,
considerando todas las especies presentes en nmaidad. Sin embargo, la mayor parte de
los trabajos que ponen a prueba esta hipéotesiga@mscriben a un solo nivel tréfico. La
hipotesis de resistencia biotica, también conocodeno “hipotesis de diversidad—
invasibilidad”, ha sido ampliamente estudiada avés de experimentos descriptivos y
manipulativos (Elton 1958, Levine and D’Antonio B9%tohlgreret al. 1999, Hectoet al.
2001, Kennedt al. 2002,Zavaleta and Hulvey 2004). El patrén encontradques a escala
regional, el nimero de especies exoticas genersgdmemmenta junto con el niumero de
especies nativas en la comunidad. En cambio, daeleal, la relacion entre la riqueza de
especies nativas y exoticas es inversa, en comdspoia con la nocion de resistencia bidtica.
Esta diferencia ha sido atribuida a que los fastayge determinan la coexistencia de las
especies difieren segun la escala de observaciidieffret al. 2007). A escala regional la
covariacion en factores extrinsecos como el pagibnal de especies, la productividad del
habitat y los niveles de disturbio o estrés ahidtiafectarian por igual las chances de
establecimiento de especies nativas y exoticasefiNat al. 2000). Mientras que a escala
local las interacciones competitivas entre las @epedefinirian el grado de invasion
(Stohigrenet al. 1999, Levine 2000, Fridlegt al. 2007). Un aspecto importante de estos
experimentos es que controlan la presion de propagie las exdticas, por lo cual permiten
determinar en forma no ambigua la susceptibilidadnseca de la comunidad a la invasion
(ver Lonsdale 1999). A pesar de la controversicegeda a partir de resultados y enfoques
metodoldgicos disimiles, existe un alto grado deeza a favor de esta hipétesis; a escala
local y bajo condiciones ambientales constantes §in factores covariantes), la resistencia a
la invasion generalmente aumenta a medida que dar@enqueza de la comunidad residente
(Hooperet al. 2005, Friedleet al. 2007).

Tradicionalmente, se ha planteado que el principatanismo involucrado en la
resistencia bidtica a la invasion, para un mismelnirofico, es la complementacion de
nichos entre las especies residentes (Loetal 2001, Hoopeet al. 2005). Sin embargo, se
ha discutido que la relacién observada entre laedg de especies y las propiedades de la
comunidad (i.e. resistencia bibtica) puede refld@mbién un efecto de “seleccion o
muestreo”, ya que a medida que aumenta el niumeresgecies, también aumenta la
probabilidad que se incorporen las especies masemes para la funcidbn considerada
(Huston 1997, Crawlewt al. 1999, Wardle 1999, 2001). Esto implica que lastesicia
podria depender mas de la identidad de las espesigentes que del nimero de espgoges
se (ver Crawleyet al. 1999). Recientemente se ha llegado a la conclud#dque ambos
mecanismos, complementacion de nichos y efecto deestmreo, contribuyen al
funcionamiento de los ecosistemas (Loredual. 2001). Para determinar la importancia
relativa de estos mecanismos en un experimenteassario conocer el desempefio de cada
especie en monocultivo y evaluar las distintas énatdiones posibles entre todas las especies
consideradas, lo cual hace a estos experimentasincpsacticables (Naeenst al. 1996,



Wardle 1999), excepto en los casos de sistemasugebaja diversidad (e.g. Flombaum y
Sala 2008). Este problema se retoma mas adelanté mmto 1.5 cuando se discuten los
disefios experimentales para evaluar la invasiloilida

Una vision alternativa a la hipoétesis clasica dsistencia biética propone que la
identidad de las especies dominantes y la com@osfancional de la comunidad determinan
la resistencia a la invasion (Grime 1998, Fargienal. 2003, Smithet al. 2004,Emery y
Gross 2006, Hillebrancet al. 2008). Cada comunidad puede ser caracterizadasyor
estructura de abundancia-diversidad de especiestt@Rér 1965). Esta distribucion de
abundancias de especies refleja al mismo tiempalistrdbucion de rasgos en la comunidad,
en donde los rasgos de las especies dominantesaestafluyendo fuertemente sobre
diversos procesos del ecosistema y sobre la imiéra@ntre las especies presentes en esa
comunidad (Grime 1998, Hillebraret al. 2008, Mokany y Roxburgh 2008). Por lo tanto, el
tipo de interaccidn que se establezca entre lasciEspresidentes dominantes y las invasoras
definiria la susceptibilidad de la comunidad ankaasion.

Otro efecto de identidad puede ocurrir cuando tesgncia de ciertos rasgos
funcionales en algunas especies clave, generaogfeldsproporcionados respecto de su
biomasa en la comunidad (Powetr al 1996). Por ejemplo, Lyons y Schwartz (2001)
estudiaron el efecto de remover especies raras1@gmstizal sobre la invasion de un pasto
anual, y encontraron que la pérdida de diversida@gpecies raras promovio la invasion en
mayor medida respecto de remover una cantidad atedsia equivalente de otras especies.
Los efectos de identidad sobre algunas funcionesiggémicas en general (Hoblse al.
1999, Buonopanet al. 2005, Mokany y Roxburgh 2008) y sobre la resisgeada invasion
en particular (Wardleet al. 1999, Stachowicz y Byrnes 200Gilbert et al 2009), en
contraposicion a los de riqueza, han sido estudiagto diferentes sistemas terrestres y
acuaticos, pero las diferencias metodologicas uliio la generalizacion de los resultados
obtenidos.

Existe abundante evidencia que indica que, masdalllos atributos de la comunidad
residente, la susceptibilidad a la invasién puentaredulada por la ocurrencia de disturbios
(Hobbs 1989, Hobbs y Huenneke 1992, Alpetrtal. 2000, Levine 2000). Los disturbios
generan remocién de biomasa y como consecuenciasmra que las interacciones de
competencia entre especies disminuyan a partirndenoenor utilizacion de los recursos
(White y Pickett 1985). La hipétesis de recursostfiantes (Davist al. 2000) propone que
una disminucion en la utilizacion de recursos caumento en la provision de éstos, genera
oportunidades para la invasibn de especies. Potaito, los sistemas disturbados
frecuentemente ofrecen mas oportunidades de invgsié los menos disturbados. Asimismo,
cuanto mayor es la disponibilidad de recursos tiaados, mas susceptible a la invasion sera
la comunidad (Davist al. 2000, Shea y Chesson 2002). Hay evidencias deimgregos que
apoyan esta hipétesis (i.e. Levine 2000), aungugasebservado que el éxito de la invasién
en sistemas disturbados, depende también de laniligipdad de propagulos y de los rasgos
de las especies invasoras, lo cual define la prlidedtb de éxito durante la etapa de
colonizacion post-disturbio (Chanetem al. 1988, Belyea y Lancaster 1999, Levine 2000,
Walkeret al. 2005, Buckleyet al. 2007).



1.4.Impacto ecoldgico de las invasiones

La evaluacion del impacto de las invasiones biolsy sobre la estructura y el
funcionamiento de los ecosistemas es importanta gefinir prioridades de manejo que
atienden tanto a objetivos de conservacion de ddiversidad, como a la produccion de
bienes y servicios ecosistémicos. Para esto septapuesto tres aspectos que deben ser
considerados al cuantificar los impactos: el areaxpansion de la invasora, su densidad o
biomasa por unidad de area (como medida de abumjlan®l efectoper capitaque la
especie ejerce sobre la variable estudiada (Patkdr1999). Los primeros dos componentes
(extension y abundancia) son los que han sido stasliados, pero son medidores indirectos
del impacto ya que no se observa cual es el asgedibcomunidad invadida que esta siendo
alterada. No obstante, es esperable que las especianayor abundancia en el sistema, sean
las que regulan mas fuertemente los procesos gmogies (Grime 1998). El efecto per
capita incluye la variable afectada, pero resudtdificil medicién. Sin embargo, el efecto que
cada individuo ejerce sobre el ecosistema es uecaspclave, dado que dos especies
igualmente abundantes podrian generar diferenpes tde impacto sobre el ecosistema
(Parkeret al. 1999). Otra dificultad en la cuantificacion de liospactos es la variacion
espacio-temporal de los mismos. En areas extensageriodos largos, la heterogeneidad de
condiciones ambientales puede modificar el impagie las especies generan sobre las
comunidades nativas. Por el mismo motivo, a eskdal no se estaria incorporando la
variabilidad que tiene la variable de respuesta aambios ambientales observados a mayor
escala. Las diferencias en la escala espacio-taineorla que se evallan los impactos hace
mas dificultosa la comparacién entre especiesre sigtemas (Strayet al. 2006).

A pesar de ser pocas las especies exoticas queeseen invasoras (Williamson y
Fitter 1996), muchos de los impactos observadosiearan magnitud (Vitousedt al. 1997,
Vila et al. 2011). Estos impactos han sido evaluados en tdistiniveles de organizacion
biolégica: individual, poblacional, de comunidaégosistémico, considerando tanto variables
estructurales como funcionales (Maatkal. 2000, Lockwoockt al. 2007). Por ejemplo, como
consecuencia de las invasiones, se ha observadmednecion en la diversidad de especies
nativas (Vilaet al. 2011), interferencia en el reclutamiento de egenativas (Tognetti y
Chaneton 2012), y cambios en la productividad mien@ush y Oesterheld 1997, Vi al.
2011), en el régimen de disturbios (D'Antonio yovigek 1992) y en el ciclado de nutrientes
(Liao et al. 2007). Algunos impactos, son generados de mameligecta a partir de la
transformacion de las condiciones ambientales (Siloth et al. 2011). De todos los sistemas
invadidos, en pocos se han estudiado los impaatotasl especies exdticas establecidas
(Simberloff et al. 2011). En algunos casos, los estudios sobre imgdiohcionales podrian
estar subestimando los impactos estructuralesyuggageden ocurrir cambios estructurales en
la comunidad que no alteren significativamenteuationamiento del ecosistema (Véaal.
2011); o bien, podria no haber impactos (Meétnal. 2010). Para poder definir politicas
adecuadas para el manejo de especies exoticasc@sano conocer mejor tanto los tipos de
impactos como los mecanismos a partir de los césles se generan.

El marco conceptual de coexistencia de especiesdoapropuesto para evaluar los
mecanismos que regulan el impacto de las espeniasdras (MacDougadit al. 2009). Este
marco sugiere que las diferencias fiteess (i.e. mayor habilidad de explotar recursos
limitantes, mayor capacidad reproductiva, menorceqpisbilidad a ser atacada por un
predador) con las especies residentes llevariandmrinancia de una especie exotica. En
cambio, las diferencias de nicho (i.e. fenologi@fundidad de raices, tolerancia al stress)



permitirian la coexistencia entre exoticas y nativdado que posibilita el aumento
poblacional cuando las especies son raras y alortiempo da lugar a un efecto estabilizador
sobre el tamafo poblacional de la invasora a trdeasna mayor intensidad de competencia
intra-especifica, respecto de la inter-especificheéson 2000, MacDougadit al. 2009).
Como consecuencia, la invasidn sera exitosa sspaate exodtica tiene un nicho ecologico
distinto a las nativas, aunque no generaria undtoganportante, dado que no interacciona
intensamente con las especies residentes y el mewarestabilizador impediria que la
exdtica se haga dominante. En cambio, si la espaica comparte el nicho con las
especies residentes, solo invadiria exitosameritesigira mayofitnessbajo las condiciones
del sitio. En este caso, la invasora generariaram ignpacto desplazando competitivamente a
las poblaciones nativas (MacDouggilal. 2009). En sintesis, el impacto de la invasion eobr
la comunidad estaria definido por la importancitiea entre elfitnessde las especies
invasoras (alto impacto si iinessde la exdtica es mayor) y la diferenciacion déoscentre
residentes e invasoras (bajo impacto).

Una consideracion a este marco conceptual es dudade referencia a los impactos
en la estructura de la comunidad, dado que el itopie la invasion estd medido a partir del
cambio en el tamafio poblacional de las especi@ésmraEn relacion a lo que se espera de los
impactos funcionales de la invasion sobre la codad)i en la medida que las especies
dominantes sean las responsables del funcionamagitecosistema (Grime 1998), los
impactos funcionales de la invasion también estad&finidos por efitnessrelativo de las
especies invasoras y nativas. A su vez, si laahfdacion de nichos (complementariedad) es
lo que permite la incorporacion de nuevos rasgoxifmmales en la comunidad, este
mecanismo también podria generar impactos fueote® | funcionamiento del ecosistema,
aun si inicialmente no hubiera un efecto fuerteresdh estructura de la comunidad (i.e.
desplazamiento de especies nativas) (¥tlal. 2011). Un aspecto importante a considerar
respecto de los impactos funcionales, es que sb$ervado que algunos impactos sobre la
estructura de la comunidad, pueden ser consecudac@mbios en variables funcionales
como la tasa de ciclado de fésforo o nitrogenokétaet al. 1999, Simberloff 2011), o de
efectos sinérgicos entre especies exoticas (SiofbgrlVon Holle 1999). Llamativamente,
todavia no esta claro cual es la relacion entmadgnitud de la invasion y la magnitud del
impacto (Vilaet al.2011).

Por ultimo, la importancia relativa de la difereagidn de nichos o dénessdepende
de la escala temporal de observacion. Por ejeneplayn estado sucesional temprano (post
disturbio), los recursos suelen no ser limitanBezgaz 1979) y por lo tanto las diferencias de
fitness (i.e. alta tasa de crecimiento, alta relacion dottesis/respiracion con buenas
condiciones luminicas, alta tasa de transpiracitatgrminarian el éxito de la invasiéon. En
esta etapa sucesional, los impactos estan relalengarincipalmente con cambios en el
ambiente abibtico que controlan en alguna medisi@ieneras etapas sucesionales (Conell y
Slatyer 1977 y citas alli incluidas, Grime 1998 &ambio, en un estado sucesional tardio,
las diferencias détnessjunto con la diferenciacién de nichos determirarél éxito de las
invasoras y en ultima instancia la magnitud delaotp (Bazzaz 1979, MacDougat al.
2009).



1.5. Enfoques metodologicos en el estudio de invass

Se ha propuesto que los experimentos en los gtralsga con “grupos funcionales”
en lugar de especies, permiten un mayor grado ttapekacion de los resultados a otros
sistemas (Lavorekt al. 1997, Diaz y Cabido 2001). Si bien no existe ulseiftcacion
universal de los grupos funcionales, en generalpseden identificar dos tipos de
clasificaciones: los grupos de “respuesta”’ y lagpgs de “impacto” (Diaz y Cabido 2001).
Los grupos de respuesta se definen a partir damiditsd en la respuesta de las plantas al
ambiente bidtico y abidtico (tolerantes a la inwidia, resistentes al pastoreo, resistentes al
fuego, etc.); mientras que los grupos de impactdes@en en base a la similitud del efecto
que éstas tienen sobre los procesos ecosisténfimoras de nitrogeno, promotoras de
fuego, especies ingenieras). La clasificacion dgas funcionales en comunidades vegetales
dependera entonces del objeto de estudio (GitaylyleN1997). Las formas de vida (o
morfologia), la fisiologia y la fenologia son rasgave que determinan el patron de uso de
los recursos en el espacio y en el tiempo. Poartot se espera que estos rasgos tengan un
efecto importante en la interaccidon entre especimse definan en alguna medida el éxito de
invasion (Lavorekt al. 1997, Wolcovich y Cleland 2011).

De acuerdo con la hipotesis de resistencia biotcenunidades con una mayor
diversidad de grupos funcionales serian mas regéstea la invasion por especies exéticas
(Mokany et al. 2008). La pérdida de un grupo funcional por untdiacle perturbacion
selectivo generaria la disponibilidad de recuraasmueden ser aprovechados por las especies
exoticas (Shea y Chesson 2002). A su vez, el gdaddiferenciacion ecoldgica entre los
grupos funcionales remanentes afectaria la respgestpensatoria de la comunidad ante la
pérdida de uno de ellos y, por lo tanto, las opidtades de invasion (Wardét al. 1999).
Este enfoque permite evaluar en qué medida el aoli@mto de nichos regula la invasion en
diferentes sistemas, a través de un reconocimidetda composicion funcional de la
comunidad receptora y de los rasgos de las espmadtisas en el pool regional (Fargiogte
al. 2003, MacDougalkt al. 2009). Desde otro punto de vista, evaluar comodiesntos
grupos funcionales responden a disturbios antrépipermite realizar inferencias no sélo
sobre la dinamica de la estructura de la comunidixb, también sobre su funcionamiento
(Gitay & Noble 1997, Diaz y Cabido 2001, Wardteal. 2011).

La relacion entre la riqgueza de especies o la osiojdn funcional y la resistencia a la
invasion ha sido ampliamente explorada, ya sea@dqiicar los mecanismos a partir de los
cuales las comunidades mas diversas son menosdasadilmanet al. 1997, Hectoet al.
2001,Kennedyet al. 2002), como para predecir los efectos de la pardaldiversidad sobre
la invasion y otras propiedades de los ecosist¢Wasdleet al. 1999 and 2008,evine 2000,
Zavaleta y Hulvey 2004, Selmang$ al. 2012). La metodologia mas utilizada para estos
estudios son los experimentos manipulativos endos se controla la riqueza y/o la
composicién funcional de las comunidades. Este dp@&xperimentos ofrecen dos enfoques
complementarios para el estudio de invasiones dicd8: (i) experimentos densamblede
comunidades y (ii) experimentos demociénde especies o grupos funcionales. En los
experimentos de ensamble, se busca controlar lapaioion de especies 0 grupos
funcionales de la comunidad residente (Cravetegl. 1999, Naeenet al. 2000, Hectoet al.
2001, Zavaleta and Hulvey 2004). Mientras que bsegmentos de remocion parten de
comunidades ensambladas naturalmente, y manipakredpecies o grupos funcionales
removidos (Diazt al.2003).



Los experimentos de ensamble realizados paraaviuelacion entre la diversidad
(riqueza) y el funcionamiento del ecosistema halo siriticados porque en general, el
ensamble de comunidades de diferente diversidadadiea tomando las especies al azar a
partir de un pool total de especies (Huston 199 critica principal al disefio experimental,
es gque el ensamble aleatorio de especies no pseecd mecanismo predominante en las
comunidades naturales, dado que existen una serfétrds contexto-dependientes que no
son considerados en los ensambles experimentalasli®1999). Ademas, sea cual fuere el
mecanismo de ensamble, los niveles mas altos deezdgllevan implicita una mayor
probabilidad de contener la especie con mejor desmen la variable funcional medida, lo
gue genera un “efecto de muestreo o seleccién’t@Huk997). Esto ultimo ha sido aceptado
mas tarde por varios ecélogos como un mecanismdovgle opera en la naturaleza junto
con otros mecanismos de ensamble (Loreqal. 2001). Otras criticas relevantes es que
trabajan sobre comunidades inmaduras, con esespdide ensamble, y que mantienen fija
la composicion de las comunidades, sin dar lugé amigracion de especies desde el
entorno. Es decir que estos experimentos funcicparo sistemas cerrados, lo cual les quita
realismo. A pesar de estas limitantes, los expétiosede ensamble, particularmente los
realizados en microcosmos, permiten homogeneizaa ¢@ndiciones ambientales
(disponibilidad inicial de nutrientes, agua, prafidad del suelo) a lo largo de un gradiente
del factor de estudio (Draket al. 1996, Fraser y Keddy 1997, Dukes 2001, Ejrdesl.
2006).

En contraposicion, los experimentos de remoci@aiellados en el sistema natural
bajo condiciones ambientales propias del sitio, thastrado ser una herramienta eficaz para
evaluar los efectos de la pérdida de diversidadesdiferentes atributos del ecosistema
(Wardleet al. 1999, Symstad 2000, Symstad y Tilman 2001, Flombgbsala 2008, Wardle
et al. 2008, McLaren y Turkington 2011). Estos experirnemhuestran la respuesta dinamica
de la comunidad ante la pérdida de especies o grupcionales particulares. Sin embargo,
al no controlar la composicion de la comunidad menée, ni otras variables ambientales que
son heterogéneas en un sistema natural, muchas neas posible desglosar cuéales son los
mecanismos mas importantes que influyen sobre dapuestas observadas (diversidad,
identidad, presion de propagulos, disponibilidadrel®ursos, etc.). Estos experimentos con
controles apropiados de la remocién (ver Capitylos@n especialmente apropiados para
evaluar efectos de la pérdida de ciertas especiggupos funcionales sobre procesos
ecosistémicos o sobre la respuesta de las espegiasentes (Diagt al. 2003).

Dadas las fortalezas y limitaciones de estos ddsgeas, una aproximacion que
involucre ambos tipos de experimentos brindaria megor comprension tanto del rol que
cumple la composicion funcional (u otros factores) la resistencia a la invasion
(experimento de ensamble), como de los efectos géndida selectiva de especies sobre la
invasion y otras propiedades del ecosistema (axpetb de remocién) (Draket al. 1996,
Fraser y Keddy 1997, Diat al. 2003, Srivastavat al. 2004). Muy pocos sistemas han sido
estudiados utilizando ambas aproximaciones de raametegrada con el objeto de
comprender los controles bidticos y las consecasnecoldgicas de las invasiones (ver
Tilman 1997, Symstad 2000 y Fargicgteal. 2003).
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1.6. Invasiones bioldgicas en pastizales pampeanos

Los pastizales de la Pampa Deprimida se encuedis&ibuidos en el centro-este de
Argentina, entre las latitudes 35° y 38° Sur, ondpaun area aproximada de 90.000°km
(Soriano 1992). En estos pastizales, ha sido mugli@sla la heterogeneidad de la vegetaciéon
a escala regional, de paisaje y local (Burkaadl. 1990, Perelmast al. 2001, Chanetost al.
2005). Por ejemplo, se ha observado que la rigiledstica del pastizal natural est4 asociada
a gradientes en factores ambientales (topograéidilidad y salinidad), al régimen de
disturbios naturales (inundaciones) y de manejopdstoreo, asi como al tamafio debl
regional de especies (Satal. 1986, Chaneton y Facelli 1991, Perelnearal. 2001, 2007,
Chanetoret al. 2002). Las practicas de agricultura y ganadegeofulos factores principales
gue determinaron los cambios floristicos en ladnegy que trajeron aparejado la invasion de
especies exoticas (Soriano 1991, Pereletaal. 2001, Chanetoat al. 2002).

En esta region, las especies exoticas representenad 20.6 y 29.2% de la riqueza
total, segun la comunidad vegetal considerada lfRareet al. 2001). EI 70% de estas
especies son plantas anuales, en su mayoria hasb&= invierno, un grupo poco
representado en la flora nativa. Esto ultimo, seggue el grado de superposicion en la
fenologia y forma de vida de especies nativas yieahabria sido un filtro importante en la
conformacion del pool de especies exoticas a megibnal (MacDougalet al. 2009). Hasta
el momento se han identificado dos factores imptetaque estarian controlando la dinamica
poblacional de las dicotiledoneas exoticas (Insaastl. 2005). El efecto negativo que ejerce
la clausura al pastoreo sobre este grupo de espsgggere que el pastoreo promueve la
persistencia y abundancia local de las dicotiledsrexoticagSalaet al. 1986, Chanetoet
al. 2002). Por el contrario, se ha observado quenasdaciones prolongadas ejercen un
efecto inverso, reduciendo la abundancia de dexiiiteas exoéticas, probablemente porque en
SU mayoria son especies que no poseen las adagmagi@ra tolerar ese tipo de estrés
(Chanetonet al. 2002, Insaustiet al. 2005, Chaneton 2006, Oesterheld y McNaughton
1991).

En el pastizal himedo de mesdfitas, tipico de bdsnsas planicies inundables
(posicion topografica intermedia), se ha observatorelacion negativa entre la riqueza total
de exdticas o la cobertura de exéticas anualesvdermo y la riqueza de pastos nativos de
verano (Perelmaat al. 2007). Por este motivo, se ha propuesto que éialare la invasion
en estos pastizales estaria dado por un canopealésarrollado de pastos estivales, el cual
interferiria con el reclutamiento de exoticas digagl otofio (Perelmaet al. 2003 y 2007,
Fig. 1.1). Sin embargo, dado que no se conoceninipsctos de la invasion sobre las
comunidades nativas, no se puede descartar queldaion esté indicando un impacto
negativo de la invasion sobre los pastos nativosvetano (Levine y D’Antonio 1999,
Lonsdale 1999, Ortega y Pearson 2005). Ningunast@es €los hipotesis ha sido aun evaluada
mediante experimentos controlados. En generalyildercia disponible sobre el papel de
diferentes grupos funcionales y de las especiesrdmtes en la resistencia bidtica de estos
pastizales es todavia muy escasa.

Por otro lado, existen especies exéticas de butar f@rajero que se considera
tienen efectos positivos sobre procesos clave darmpmductividad primaria del pastizal (e.g.
Deregibus et al. 1994, Agnusdeiet al. 2001). Algunos factores que controlan el
establecimiento de tales especies son el fuegerflaal997), el pastoreo (Deregibeisal.
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1994, Jacobet al. 2000) y la aplicacion de glifosato (Rodriguez gako 2010). No esta
claro todavia, si existen impactos a nivel ecosigté (aparte de la productividad primaria
neta aérea) o0 si la promocidbn de estas especiese tien costo para las
poblaciones/comunidades nativas.

Ante la pérdida selectiva de especies 0 gruposdoales que se esta dando a nivel
global, y sus consecuencias sobre la invasion jgiecess y otros atributos de los ecosistemas
(Wardle 2011), los antecedentes descriptos resaltamportancia de conocer mejor cudl es el
rol de la composicion funcional de la comunidadiaemesistencia a la invasién. La Pampa
Deprimida tiene una historia de invasién mayor @ a4Bos y las especies exéticas que ahora
estan presentes, han pasado por los filtros analtésndel lugar (clima, suelos, régimen de
inundaciones). Actualmente, la invasion de espemiéticas estaria dada principalmente por
los cambios en el tamafio poblacional de las espe@eestablecidas, mas que por la
incorporacion de especies nuevas. Algunos de earnbios son promovidos por el manejo
para mejorar la productividad primaria del sistePar. ejemplo, el pastoreo intensivo hacia
fin del verano permite aumentar la productividannpria aérea durante el invierno, que es
generada en gran parte por una graminea ex@ttiam multiflorum(Deregibuset al. 1994,
Jacobceet al. 2000). En cambio, el aumento de dicotiledéneasi@asda partir de otro tipo de
manejo pastoriljria en detrimento de la productividad primariaeaéde estos pastizales
(Rusch y Oesterheld 1997). Por todo esto, esta sgstema apropiado para analizar cual es el
rol que cumple la composicion y la pérdida selectle grupos funcionales en la resistencia a
la invasion. Y por otro lado, es necesario evatugtes son los impactos de la invasion, de
manera de proveer informacion para planes de omagén y manejo de estos pastizales
(Gurevitch y Padilla 2004, Vander Zanden y Olde@&MHulme 2013).

1.7.
Floracion/ Germinacién/ Obj
Fructificacién Establecimiento etiv

oS
PNV de
la
tesi

Exéticas
invernales PNI

. N
* N,

Cobertura

El
obje
Invierno Primavera Verano Otofio M
gen
Figura 1.1. Fenologia de los grupos funcionales nativos masidgmies en el pasti eral
pampeano (lineas enteras),e/lds principales especies exoticas (linea puntéadadificadc de
de Perelmaet al.2007). PNI: pastos nativos de invierno, PNV: pasiativos de verano. ?Stfa
esl
S
fue investigar el papel que cumple la composicigmcional de la comunidad vegetal en la
resistencia a la invasion y en el impacto genepatdas especies exoticas sobre la estructura
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y el funcionamiento de la comunidad. Las hipotesie se ponen a prueba en cada capitulo,
son formuladas y discutidas dentro de los mismos.

Los objetivos parcialeson:

1) estudiar en qué medida el efecto de la pérdidatsedede diferentes grupos funcionales
sobre la magnitud de invasion se debe a la idehtmlaa la abundancia del grupo
removido (Capitulo 2);

2) evaluar cual es el rol de la composicion funcia@pastos nativos en la resistencia a la
invasion (Capitulo 3);

3) analizar el impacto de distintas exoticas natuadis, sobre la abundancia de pastos
nativos y la productividad primaria en comunidadesivas con distinta composicion
funcional (Capitulo 4);

4) evaluar de qué manera la intensidad de defoliaaltera la resistencia bidtica que
ofrecen comunidades con distinta composicion furaiy el impacto de las exoéticas
sobre la comunidad residente (Capitulos 3y 4).

En esta tesis, se desarrollé un enfoque metodmdagie combina un experimento de
remocion en el campo bajo condiciones naturalesnyexperimento de ensamble de
comunidades bajo condiciones controladas. De estinse intento integrar, para un mismo
sistema modelo, una serie de resultados que pmvide aproximaciones experimentales
complementarias, como se discutio anteriormenteci@e 1.4). Ambos experimentos se
realizaron tomando como sistema de estudio eizaasnhesofitico himedo de la Pampa
Deprimida.

1.8. Estructura de la tesis

La tesis comprende tres capitulos con resultadiggnales. En primera instancia
(capitulo 2), se evalua el efecto de la pérdidact®h de grupos funcionales (GFs) nativos y
exoticos sobre la resistencia a la invasion. Psoase utilizd un experimento de remocién en
un pastizal natural de la Pampa Deprimida que sifaupérdida de distintos GFs que podria
resultar de la aplicacion de diferentes accionesaeejo. En el capitulo siguiente (capitulo
3), se investiga el efecto de la composicion fumgiocde gramineas del pastizal sobre la
resistencia al establecimiento de dos especiegcazs@mpliamente distribuidas en el pastizal
pampeanol(olium multifiorumy Lotus tenuisy en qué medida la intensidad de defoliacion
modifica la resistencia bidtica del sistema. Coa &8 se establecid un experimento de
ensamble de comunidades de pastos nativos invernalestivales, bajo condiciones
controladas, lo que permitié ajustar algunas cabées (riqueza, cobertura, identidad de
especies, historia previa de disturbio) que suestar confundidos con la composicion
funcional de la vegetacion en condiciones de nkgswr&or Gltimo, se examina el impacto de
la invasion por esas dos especies exoticas de tedsticas funcionales contrastantes
(graminea y leguminosa) sobre la estructura yradifunamiento de comunidades nativas con
diferente composicion funcional (capitulo 4). Eteesapitulo se utiliza el mismo experimento
de ensamble mencionado para el capitulo 3. Se gangpasituaciones con y sin introduccion
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de exdticas para determinar los efectos de la ibwasobre el crecimiento de los GFs de
pastos nativos, la productividad primaria de la goitiad, la actividad fotosintética estacional
del pastizal y algunas propiedades del suelo. glwa final de la tesis (capitulo 5) discute
los resultados més importantes en el marco detétgeneral de invasiones. Principalmente
se discute cual es el rol de la composicion de agupncionales y los disturbios en la
resistencia a la invasion por especies exoéticasn ygué medida la composicién de la
comunidad regula los impactos de la invasion. Riealte se enfatiza el aporte de esta tesis al
conocimiento local de invasion de plantas exotaasl pastizal de la Pampa Deprimida.
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CAPITULO Il

EFECTOS DE LA REMOCION DE GRUPOS FUNCIONALES SOBRE
INVASION DE ESPECIES EXOTICAS EN UN PASTIZAL NATURA
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2.1. INTRODUCCION

Existen cada vez mas evidencias de que los carehitescomposicién funcional y en
las especies dominantes puede ser critico paesistencia que las comunidades ofrecen a la
invasion por especies exéticas (Wardle 2001; Smiithl. 2004; Zavaleta y Hulvey 2004;
Fargione y Tilman 2005; Emery y Gross 2006; Mwaetgal. 2007; Hooper y Dukes 2010).
La composicion de especies puede afectar a lasiegamges de los ecosistemas
principalmente de dos formas. En primer lugar, égnitud del efecto de una especie o grupo
funcional dado, puede depender de su abundancméisa) relativa en la comunidad, lo cual
ha sido propuesto como la hipotesis de “relacionm@sas’(mass ratio hypothesisensu
Grime 1998). En segundo lugar, los efectos obses/gmbdrian reflejar la influencia de
ciertos rasgos de las especies o0 grupos funcigriajfesesis de “identidad” (Sakt al. 1996;
McLaren y Turkington 2010). Hasta el momento, |pamancia relativa de los efectos de
dominanciavs. los efectos de identidad en la resistencia a Vasidn, permanecen poco
claros.

La hipotesis de relacién de masas afirma quelejue ejercen las especies sobre las
propiedades del ecosistema es proporcional a suas@ (Grime 1998). Por lo tanto, las
especies dominantes serian responsables de maldessructura y el funcionamiento del
ecosistema, mientras que las menos abundantesdsadutas o raras), jugarian un rol menos
importante y transitorio (Sakt al. 1996; Smithet al 2004; Polleyet al. 2006; Phoeniet al
2008). Las especies subordinadas podrian eventn@nmmpensar la biomasa removida por
un disturbio que afecte principalmente a las donigs (Walkeret al. 1999; Munson y
Lauenroth 2009; McLaren y Turkington 2011), aun@sée podria no siempre ser el caso
(Buonopaneet al. 2005; Davieset al. 2012). Mientras que las especies raras (transspri
serian especies oportunistas que cumplen el rablbmizadoras en los espacios generados
por disturbios (Munson y Lauenroth 2009). A pesaradimplir un rol transitorio, estas
especies podrian afectar la recuperacion de la wiolaud (Grime 1998). En este contexto, se
puede esperar que la remocion de especies domsnantel grupo funcional dominante,
genere los efectos mas fuertes sobre la resistarlaidnvasion. Mas aun, es esperable que los
efectos de la pérdida de especies sean predeciladir de la proporcion de biomasa total
removida, independientemente de la identidad de esgzecies (Sakt al. 1996).

Contrariamente, las especies o0 grupos funciomakysos abundantes pueden ejercer
efectos desproporcionados sobre la resistencia mvision (Lyons y Schwartz 2001;
Zavaleta y Hulvey 2004; Wardgg al. 2008). La pérdida de especies raras por ejempkrep
generar micrositios disponibles para la colonizaaié especies exoéticas ruderales (Burke y
Grime 1996; Lyons y Schwartz 2001). De hecho, aguwaracteristicas distintas a la biomasa
de las especies residentes, tal como la formaeatgnziento, la fenologia o la profundidad de
las raices, pueden ser determinantes de la invéStanhowicz y Tilman 2005; Wolkovich y
Cleland 2010; Price y Partel 2012). Llamativamelue,efectos de rasgos claves, no estarian
restringidos a las especies raras sino que puedenucrar también a especies mas
abundantes. Aun cuando el impacto relativo de petifierentes especies refleje su jerarquia
en el rango de abundancias, estos efectos podsfamay/ores 0 menores a lo esperado de
acuerdo a la cantidad de biomasa removida @ah 1996; Symstad 2000). Por este motivo,
ambos efectos de composicion (dominancia e idejtipjedrian actuar simultaneamente en la
comunidad, aunque pocos estudios han intentadarirdisar su influencia sobre la
susceptibilidad de la comunidad a la invasion (wibert et al. 2009). En esta tesis utilizaré
el términoefectos de dominancizara referirme a los efectos que dependen dentailmacion
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de las especies o grupos funcionales a la bionash de la comunidad, gfectos de
identidad a aquellos efectos desproporcionados en relaci@u @iomasa relativa, que
dependen de rasgos particulares de las especies.

Los experimentos de remocion son una buena heamampara estudiar las respuestas
de la comunidad a la pérdida de biodiversidad, lemagco de las invasiones por especies
exoticas (Symstad 2000; Lyons y Schwartz 2001; Bfaal 2003; Rinellaet al. 2007). Sin
embargo, al evaluar los efectos de identidad arpdetla remocion de especies 0 grupos
funcionales que tienen distintos grados de abund@aec la comunidad, es inevitable
confundir los efectos de dominancia con los efed®&dentidad. Para evitar este problema,
algunos estudios remueven una misma cantidad deakedel grupo de especies dominantes,
subordinadas o raras (Lyons y Schwartz 2001; Gikteal. 2009). Este procedimiento obliga
a remover una cantidad de biomasa pequefia, poelog estaria siendo representativo de las
pérdidas o reducciones que se observan en sistahasles. Una alternativa es enfocarse en
la pérdida de especies o grupos funcionales queseptan distinta cantidad de biomasa, y
comparar esos efectos con los observados a partind remocidén aleatoria de biomasa
equivalente (Symstad y Tilman 2001; Diez al. 2003). Si los efectos de una remocién
selectiva y aleatoria difieren entre si, esto daetecir que hay un efecto de identidad de la
especie 0 grupo removido, mas alla del que pueide siendo generado por la pérdida de
biomasa (cf. McLaren y Turkington 2010). Este eafmgraramente ha sido utilizado para
evaluar las consecuencias de la pérdida de gruypasohales sobre la invasion de especies
exoticas (cf. Symstad 2000).

Muchos pastizales albergan gran diversidad de cespeexéticas (Mack 1989;
Perelmaret al. 2007; Seastedt y Pysek 2011), que ocupan difer@aigciones en el rango de
abundancias de la comunidad (Ortega y Pearson Jd@@fsiettiet al. 2010). Un aumento en
la extension de la invasion puede ocurrir a medigaaumenta la disponibilidad de recursos
(Davis et al. 2000); por ejemplo, a partir de disios no aleatorios sobre grupos funcionales
nativos (Seabloorst al. 2003; Hooper y Dukes 2010). Bajo este escenastinths especies
exoticas establecidas en la comunidad, podrianfioemee dependiendo de la cantidad vy el
momento en que los recursos son liberados (Stachgwrilman 2005; Roschet al. 2009).
Por otra parte, interacciones negativas entre espaxxoéticas podrian ocasionar que la
remocion de un grupo de ellas favorezca la invad@érotro grupo (Zavaletat al. 2001).
Alternativamente, los disturbios podrian no genewar aumento de la invasion si el
reclutamiento de las especies exoticas fuera tiaddi a través una amortiguacion del estrés
ambiental generado por las especies removidasefBell al. 2008). Finalmente, aunque
raramente considerado, la pérdida de especies geadear efectos tardios sobre la magnitud
de invasion, aun cuando la perturbacion originghh@esado (Seablooet al. 2003; Tognetti
et al.2010).

Los pastizales nativos de la Pampa Deprimida,sidm fuertemente modificados por

la introduccion de especies exoticas. La mayoridageespecies naturalizadas son especies
anuales de invierno (Perelmat al. 2007). EI manejo de estos pastizales, generalmente
resulta en una pérdida parcial o total de gruposifuales nativos, con efectos variados sobre
el éxito de las especies exéticas (ver seccidry RGsch y Oesterheld 1997; Chaneédral.
2002; Rodriguez y Jacobo 2010). Mas aun, el mashejlos pastizales podria alterar formas
de vida completas (por ejemplo todos los pastosdast las dicotiledéneas), con efectos
aditivos o interactivos a partir de los efectos borados de la pérdida de cada grupo
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funcional (Rinellaet al. 2007; Hooper y Dukes 2010). En estos pastizaddss efectos son
todavia desconocidos.

Los objetivos particulares de este capitulo son:

1. Determinar si la influencia que ejercen los grupogionales nativos y exoticos sobre
la magnitud de invasion, depende de la biomasévalgue representan en el sistema
(hipotesis de relacion de masas) o si influyen ’irpde rasgos clave distintos a su
biomasa (hipotesis de identidad),

2. Evaluar si las remociones de grupos funcionalesralae una misma forma de vida
(pastos o dicotiledéneas) generan efectos aditobee la invasion,

3. Estudiar la persistencia de la invasion de espeniésicas en el corto plazo (2 afos)
luego de cesados los disturbios de remocion deogriymcionales,

4. Evaluar el impacto de la pérdida de distintos gsujpimcionales sobre la dindmica de la
comunidad.

2.2. METODOS
2.2.1. Sitio de estudio

El experimento se llevd a cabo en un pastizalrahtsituado aproximadamente a
40km de la ciudad de Pila, provincia de Buenosshifggentina (36° 16’ S, 58° 15’ W; 15 m
s.n.m.). El promedio anual de precipitaciones e94mm (SD = 177 mm), con picos en
primavera y otofio. La temperatura media anual seesra en el rango de 8,2° en Julio y
21,8°C en Enero. Los suelos corresponden a Naliagleatextura fina con 3,1% de materia
orgénica y variables niveles de salinidad (0,8-681") en el horizonte superficial del suelo
(Lavado y Taboada 1987; Chaneton y Lavado 1996}opagrafia extremadamente plana y
el drenaje escaso determinan inundaciones fre@ientee otofio y primavera, pero también
son comunes las sequias en verano. (Lavado y Tald®8Y). El sitio de estudio no ha sido
arado o fertilizado, y ha sido utilizado para pestovacuno con una carga de 0,5-1 AU,ha
al menos durante los ultimos 100 afios.

La comunidad vegetal es representativa de passizaksofiticos himedos de la parte
central de la Pampa Deprimida (Perelnearal. 2001). La productividad primaria neta aérea
es de 550 g ihafic® con un pico a fin de primavera (Satal 1981). El pastizal esta
compuesto por una diversidad de pastos invernal®} Yy estivales (G) y varias
dicotiledoneas de bajo crecimiento (Rusch y Oestdrh997; Chanetoat al 2002). Todas
las especies nativas son perennes. Hay una salmilegsa comunLtus glabey y no hay
especies lefiosas. Las especies exoticas represdritdfo (23 especies) de la riqueza local.
Las principales gramineas exéticas por su abunaasa Lolium multifloru y Gaudinia
fragilis (ambas anuales).

Se definieron cinco grupos funcionales a partifad®rma de vida, la fenologia y el
origen de las especies. Estas se agruparon ers pagteos de verano (PNV), pastos nativos
de invierno (PNI), dicotiledoneas nativas (DN),tpasxoticos (PE) y dicotiledoneas exoticas
(DE). En estos pastizales, los pastos y las dedhiileas exoticas se encuentran activas
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principalmente durante la estacion fria (Pereletaal. 2007). Por su parte, las dicotiledéneas
nativas comprenden tanto especies de invierno aemerano, pero fueron agrupadas debido
a su baja biomasa. Las especies de invierno y @esaperponen su crecimiento durante la
primavera tardia y a comienzos del otofio (®#lal. 1981; Perelmaret al. 2007). Nuestro
agrupamiento refleja en parte las respuestas deslascies a disturbios importantes de la
region (pastoreo, inundacion y seguia), asi conadeglto de las especies en procesos claves
como la productividad primaria aérea y la desconepos (ver Salaet al. 1981; Rusch y
Oesterheld 1997; Garibaldt al. 2007). El rango de dominancia de los grupos furades fue
PNV 56% > PE 25% > PNI 12% > DE 4,5% > DN 2,5 %sduo en la biomasa aérea
relativa; y para los objetivos de estudio fueroasificados como dominantes (PNV),
subordinados (PE, PNI) y raros (DE, DN). La riquexaal de especies fue PNV = §pp,

PE = 8spp, PNI = 21spp.,DE = 15spp.y DN = 33spp.

En este sistema, la pérdida parcial o total derelites grupos funcionales puede
resultar del manejo del pastizal o por la ocuri@m® disturbios naturales. Por ejemplo, el
pastoreo durante la estacion de invierno y primreaveduce los pastos nativos de invierno y
puede promover la invasion de especies exoticasles(Rusch y Oesterheld 1997), aunque
un mal manejo puede disminuir también la abundadeaespecies exoticas forrajeras
(Deregibuset al. 1994). Por el contrario, un pastoreo intensivovel@no estaria aumentando
la invasion de dicotiled6neas exéticas a partiruda reduccién de los pastos nativos de
verano (Perelmart al 2007). La aplicacion de herbicidas es una técnidezada para
promover los pastos de invierno de alta calidadafera, a partir de una reduccién de la
biomasa acumulada por los pastos nativos de veash@pmo para remover malezas de hoja
ancha no palatables (Rodriguez y Jacobo 2010\ ilBmo, la exclusion del pastoreo y largos
periodos de inundacion, reducen casi por compketoidmasa de dicotiledoneas nativas y
exoticas (Chanetoet al. 2002).

2.2.2. Disefio experimental

En Marzo de 2002, se establecieron 6 bloques iexpetales completos, cada uno con
11 parcelas (3 m x 6 m) separadas por senderosrdéelancho. Los bloques fueron ubicados
al menos a 100 m de distancia entre si. Los trataws (descriptos mas abajo) se asignaron
de manera aleatoria dentro de cada bloque. Eleagerimental estuvo levemente pastoreada
durante 2002-2003; y posterior a esa fecha, lagugle fueron clausurados al pastoreo durante
el resto del periodo experimental. Los tratamiemt®esemocion se aplicaron desde Marzo
2002 a Diciembre 2004 (4 afos). Las parcelas fuenaestreadas en Marzo 2003 y en
Diciembre 2003, 2004, 2005 y 2007, siendo la ultrmaestra tomada luego de dos afios de
recuperacion post-disturbios, para evaluar la gterstia de los efectos de remocion. Las
condiciones climaticas durante el curso del expmmbm fueron cercanas al promedio
(precipitacién anual = 974 160 mm, 2002-2007), excepto por la temporada @4 280 cual
fue un afo relativamente se@B0 mm).

Se establecieron siete tratamientos de remoci@ctsa, tres de remocion aleatoria
(no selectiva) y un control intacto. Los tratamiantle remocion selectiva involucraron la
remocion individual de cada grupo funcional (PN¥, PNI, DE y DN) o de toda una forma
de vida (PT = todos los pastos, DT = todas lastitécidneas). La inclusién de los dos ultimos
tratamientos permite examinar si la pérdida de @gdpncionales dentro de una misma forma
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de vida genera efectos aditivos o interactivos esolar invasion (objetivo 3). Estos
tratamientos simulan los efectos de reduccion ideaste grupos funcionales generados a
partir de la aplicacion de herbicidas (DT) o det@a® intensivo durante todo el periodo de
crecimiento (PT) (Rusch y Oesterheld 1997; Chanet@h 2002; Rodriguez y Jacobo 2010).
Ademas, para probar si los efectos de la pérdidgtsea de grupos funcionales pueden ser
explicados solamente por la cantidad de biomasavieia (Symstad 2000; Diast al. 2003),

se crearon tres tratamientos de remocion extraoedadse removio el 60%, 20% o 5% de la
biomasa de la comunidad de forma aleatoria (R60,\RR5 respectivamente), sin considerar
la identidad de las especies. Estos niveles de diémale biomasa se correspondieron de
forma aproximada a la biomasa de los grupos fuatésndominantes, subordinados y raros
respectivamente. La biomasa aérea total viva etratamientos Control promedio los 285 g
m entre Diciembre 2003-2005.

La remocion de plantas se inicid entre Marzo de22p Diciembre 2002, usando una
combinacion de herbicidas (Dow Agrosciences, Buehioss) y por remocion manual en
momentos criticos del periodo de crecimiento dapgrfuncional seleccionado. Desde Enero
2003 a Diciembre 2005, los tratamientos se mantowisolamente con remocion manual
generando una presion de disturbios durante 4 afiopartir de Diciembre 2005 los
tratamientos se interrumpieron. Los pastos perefusen fumigados con un graminicida
selectivo (Haloxyfop), mientras que los pastos mnedsstentes fueron tratados con glifosato.
Los pastos exoticos anuales fueron removidos maramdé. Las dicotiledoneas fueron
eliminadas con aplicacién puntual de herbicida-(2),4 por remocién manual. La aplicacion
de los herbicidas se realizé de forma puntual ediarcalmo para evitar afectar especies no
objetivo. El material vegetal muerto en pie cormggpente al grupo funcional seleccionado,
fue cortado con tijera sobre el nivel del suelemovido de la parcela. La manipulacion de
las plantas “objetivo” incluyo la remocion de toelomaterial aéreo vivo y las estructuras de
reserva subterraneas cercanas a la superficiegraizomas, estolones), por medio de la
utilizacion de herramientas que minimizaron el utisib del suelo. Los tratamientos de
remocion no selectiva se realizaron colocando 4fpaneelas circulares en cada parcela y
ajustando el area dentro de cada circulo de acatdatamiento de remocion aleatoria (R60
= 0,27 nf; R20 = 0,09 M R5 = 0,025rf). Cada sub-parcela fue inicialmente tratada con
glifosato (Mayo-Diciembre 2002) y luego se remogidnaterial muerto. A partir del segundo
afo, la cantidad de biomasa removida en cada tettodependié de la cantidad de biomasa
removida en el tratamiento selectivo correspondiépara cada bloque) y tendioé a disminuir
con el tiempo.

La biomasa aérea fue muestreada en las parcelgs diel primer afio de manipulacion
(Marzo 2003) y en los picos de productividad dwragltperiodo de remociones (Diciembre
2003, 2004 y 2005). El muestreo se llevé a cabualos tres meses después de la fecha de
remocién. Todas las parcelas (excepto por R5) fuaroestreadas nuevamente luego de dos
aflos de haber cesado las remociones (Diciembre).2D@7biomasa se cosecho utilizando
tijeras y removiendo todo el material vivo y muegtopie incluido en dos marcos de 0,2 x 1m
ubicados al menos a 2,5 m de distancia entre sicdda cada parcela. Los marcos para la
cosecha fueron re-ubicados cada afio para evitelngmpreviamente cosechados. La biomasa
cosechada fue clasificada por especie (las paiitas)y muerto en pie y broza. Luego se secé
a 60°C durante 48 h y se peso (0,01 g). La bioméssa total, incluyendo el material muerto
en pie y la broza, fue usada para determinar @l Wi disturbio alcanzado con la remocion
de grupos funcionales, permitiendo la compensgmddrgrupos funcionales remanentes.
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El experimento aqui descrito, se realiz6 en foprevia al comienzo de la presente
tesis y es producto de un trabajo de investigagi@mexcede a esta tesis doctoral y al trabajo
realizado por su autora, excepto por lo datos tades en Diciembre de 2007 y en los
analisis presentados en este capitulo, que esbajdrrealizado exclusivamente en el marco
de la tesis doctoral. Este capitulo correspondéa @aduccion en espafol de un articulo
publicado (con algunas modificaciones de formayopor lo tanto algunas de las ideas
discutidas en él fueron contribucion de los co-@so

2.2.3. Andlisis de datos

La biomasa correspondiente al periodo de remo(2®3-205), se analizd con
analisis de medidas repetidas, a través de un mod&to de ANOVA con los tratamientos
como factor fijo (11 niveles), el bloque como factdeatorio (6 niveles) y la fecha de
muestreo como medida repetida (4 niveles). Lossdatomplieron con los supuestos de
esfericidad para el ANOVA de medidas repetidas @&y’s test; StatSoft, Inc. 2007) y no
fue necesaria una correccion de los grados dedihekos analisis utilizaron la biomasa de
cada grupo funcional exético como variable respau@3bjetivo 1), pero también se evalué la
respuesta de grupos funcionales nativos, de mateegoder explicar en qué contexto de
efectos se observa invasion. Las parcelas en klggrupo funcional evaluado habia sido
removido, se excluyeron del analisis correspondiargse grupo funcional. Por ejemplo, para
estudiar el efecto de la remocion de distintos gsufuncionales sobre las dicotiledéneas
exoticas, no se consideraron las parcelas en l€sfas fueron removidas. Por lo tanto, los
analisis comprendieron 9 nueve niveles de tratamipara los grupos funcionales exoticos.
Ademas, se siguid el mismo procedimiento para zavakl efecto de todos los tratamientos
sobre la biomasa total de la comunidad, de marefgoder estudiar el “impacto” generado
por cada tratamiento.

Cuando se observo una interaccion significativiralamientos x fecha (p < 0,05), se
realizd un ANOVA con bloques dentro de cada fectom Ende 1993). Cuando estos analisis
revelaron efectos significativos de los tratamientge realizaron contrastaspriori (1 gl)
para evaluar el impacto de la remocion selectivaatia grupo funcional (objetivo 1). Los
contrastes se realizaron de forma separada pateatamientos correspondientes a distintas
categorias, incluyendo los grupos “dominantes” (PR®0), subordinados (PE, PNI, R20) o
raros (DE, DN, R5) y su control de remocion coroegfiente. Cada set de contrastes también
incluyo el tratamiento control intacto (C). Primes® comparo el tratamiento de remocién con
el control (por ejemplo PNWs C); si ese contraste fue significativo (p < 0,08, puso a
prueba la diferencia de efectos entre el tratamielet remocion selectiva y el control de
remocion aleatoria correspondiente (por ejemplo RSR60). En los casos en que hubo un
efecto principal del tratamiento, se siguié el nosprotocolo para los contrastes pero
agrupando la informacion de todas las fechas. fEstedimiento redujo una gran cantidad de
comparaciones espurias. Una diferencia signifieagintre la remocioén selectiva de un grupo
funcional y la remocion de biomasa equivalenteamé aleatoria, indicaria que la pérdida
del grupo funcional removido tenia un efecto denfidiad sobre la invasion, mas alla del
efecto de remover biomasa.

De acuerdo a la teoria de relacion de masas (Gi#88), se predijo que la remocion
del grupo funcional dominante (PNV: pastos natidesverano) generaria el mayor efecto
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sobre la invasion (Objetivo 1). Se calcul6 entonleemagnitud de los efectos de remover
cada grupo funcional sobre la biomasa de exoticsdo la relacion logaritmica LLR (LLR

= In[tratamiento/control] (Hedges, Gurevitch y Gs11999). Luego se realizé un ANOVA de
modelo mixto con bloque aleatorio para evaluadigerencias de LRR entre tratamientos de
remocion selectiva (4 niveles) dentro de cada felthanuestreo. Cuando el analisis mostro
efecto de tratamientos, se realizaron contrasi@sori para comparar los efectos de remover
el grupo dominante (PNWs. los subordinados (PE, PNI) y los efectos de ésiosl grupo
raro (DN). Estos analisis se realizaron sélo pasadicotiledoneas exaticas en 2004 y 2005
como variable respuesta, debido a que en estaasfeehobservo la invasion y que los pastos
exoticos respondieron de forma transitoria y séke ¢éa remocion de PNV (ver Resultados).

Para evaluar si la pérdida simultanea de los grfymacionales correspondientes a una
misma forma de vida genera efectos aditivos sabr@vasion (Objetivo 2), se calculo el
efecto esperado de perder todos los grupos furlem@aapartir de un modelo aditivo, EJ=
PNV + PE + PNI (efecto esperado de la remociéon teapastos sobre las dicotiledoneas
exoticas) y DTsp= DE + DN (efecto esperado de la remocion totatlidetiledoneas sobre
los pastos exoticos). Los valores esperados fussorparados con los valores observados en
los tratamientos de remocion de formas de vidagd) DT respectivamente) por medio de
ANOVA con medidas repetidas (2003-2005) y ANOVA variado (2007), seguido de los
contrastes dentro de cada fecha. El rechazo dpdéehkis nula de aditividad sugeriria efectos
sinérgicos o sub aditivos sobre la invasion. Lawslae biomasa fueron transformados con
logaritmos cuando fue necesario para mejorar lanaldad de los residuales y reducir la
heterogeneidad de variancias (prueba de Cochrdrds)analisis se realizaron a través del
modulo de modelos lineales generales GLM) de STATTA (StatSoft, Inc. 2007).

Los datos de Diciembre de 2007 permitieron evalagoersistencia de los efectos
sobre la invasion, luego de haber cesado las remesi(Objetivo 3). Para esto, los datos de
esta fecha se analizaron en forma separada a tdavés modelo mixto de ANOVA con
bloque (efecto aleatorio). Luego se realizaronclastrastes como se explicd anteriormente.
Estos analisis incluyeron todos los tratamientas gada variable de respuesta, dado que
también se quiso evaluar el grado de recupera@orada grupo funcional en el tratamiento
donde éste fue removido durante 2003-2005.

Finalmente, para evaluar si los cambios induciplos las remociones alteraron la
dindmica de las comunidades, se analizaron laediayas de la composiciéon de las
comunidades correspondientes a todos los tratamsieiet remocion y al Control (Objetivo 4),
por medio de un escalamiento multidimensional (NMMD8Cune y Mefford 1999). Para el
analisis se utilizaron los valores promedio de laisa por especie, colectados en cada
tratamiento y en cada fecha, incluyendo el rebreelos grupos removidos en cada
tratamiento. Las especies que presentaron unaefieizumenor al 10% fueron excluidas. La
matriz utilizada contuvo un total de 63 especiéglynuestras (R5 no se muestre6 en 2007).
Las distancias de a pares entre tratamientos fueenladas con el indice de disimilitud de
Bray-Curtis. Los “puntajes” iniciales para el NMB8 obtuvieron a través de un analisis de
correspondencia sin tendencia (DCA) de la infordgraariginal (Minchin 1987; McCune y
Mefford 1999). Para evaluar diferencias de efedmsos tratamientos sobre la composicion
floristica, se realizaron ANOVA para disefio en bies|y pruebasapareadas.
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2.3. RESULTADOS
2.3.1. Efectos de remocién sobre la biomasa aéatal de |la comunidad

La remocion selectiva de grupos funcionales geneddcciones significativas de la
biomasa aérea total de la comunidad, las cualéarearsegun el grupo funcional removido
(Tabla 2.1, Fig. 2.1). En promedio, la pérdida @ pastos nativos de verano (PNV) redujo
un 60% de la biomasa aérea respecto de los tratemieontrol durante los 4 afios de
remocioén (Fig. 2.1a, ver contrastes en Tabla E&)e efecto no fue distinto al generado por
la remocion de biomasa aleatoria equivalente (RSINR60,P > 0,10). La remocion de los
pastos exéticos (PE) redujo la biomasa un 20% emgdio, pero este efecto sélo fue
significativo en 2004-2005 y fue equivalente a reerode forma aleatoria un 20% de la
biomasa aérea (P%. R20,P > 0,10; Fig. 2.1b). Ni la remocién de los pastosvoat de
invierno (PNI) ni la de grupos raros (DE, DN) catntde manera consistente la biomasa aérea
total de la comunidad (Fig. 2.1b, c, Tabla 2.2).

2.3.2. Dindmica de la comunidad

Nos preguntamos si los efectos de remocion sdbéxi® de las especies exoticas
influyd sobre la dindmica de toda la comunidad.aBélisis de ordenamiento distinguio
tratamientos de “alto” y “bajo” impacto sobre lanquosicion de especies (Fig. 2.2), que se
correspondieron con una mayor 0 menor remocion idendsa respectivamente. Los
tratamientos de bajo impacto se agruparon por fdeheemocion, y se separaron de los de
alto impacto (PT, PNV, R60) a lo largo de todo etipdo de remociones (2003-2005). Un
grupo diverso de dicotiledéneas exoticas, inclugerta leguminosalL. glaber estuvo
negativamente relacionado al primer eje de ordesam reflejando un aumento en su
biomasa en los tratamientos de mayor impacto (TaBla Por el contrario, los pastos nativos
de verano aumentaron a lo largo del primer ejadsienas abundantes en los tratamientos de
bajo impacto y Control (Tabla 2.3).
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selectiva y aleatoria sobre la biomasa aérea tptl,de los grupos funcionales nativos y exéticos
durante el periodo de remocién (2003—-2005) y luggados afios de recuperacién post-disturbio

Tabla 2.1. ANOVA de medidas repetidas (A) y por fecha (B)gpims efectos de remocion de biomasa
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(2007). Los numeros muestran los valdfesgl (humerador; denominador) de los analisis de medida
repetidas (4 fechas) y de los analisis de varigozdecha.

@
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@ Control
200 - O R60
---- & PNV
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0
(b)
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(c)
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600
400
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200 O R5 ¥ DE
& DN & DT
0
Mar’'03 Dic’03 Dic’'04 Dic'05 Dic’'07

Fecha de muestreo

Fig. 2.1. Biomasa total de la comunidad (viva+muerta) enttaeamientos de remocién de grupos
funcionales (a) dominante, (b) subordinados, ydo)s. Los valores muestran el promedio * ISE,

6. Tratamientos de remocion selectiva (simbolombe lineas punteadas) se comparan con el control
intacto (circulos llenos, lineas enteras) y contlatamientos de remocidn aleatoria (circulos \&cio
lineas enteras). PNV: pastos nativos de verana, padtos nativos de invierno, PE: pastos exéticos,
DN: dicotiledoneas nativas, DE: dicotiledéneas east PT: todos los pastos, TF: todas las
dicotiledoneas. Remocion aleatoria de biomasa: R60%, R20 = 20% y R5 = 5%. Los asteriscos
muestran efectos significativos de los tratamiend®semocion selectiva para cada fecha (contrastes,
P < 0,05).
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Tabla 2.2. Contrastes para los efectos de la remocién sededié grupos funcionales y remocion
aleatoria de biomasa, sobre la biomasa aéreadeti comunidad durante el periodo experimental
(2003-2005) y luego de dos afios de recuperacidrdistarbios (2007). Los contrastes se realizaron
luego de observar efectos significativos en el ANMOWP < 0,05) realizado para cada fecha. Los
tratamientos comprenden la remocion selectiva deopanativos de verano (PNV), pastos nativos de
invierno (PNI), pastos exdticos (PE), dicotiled@eadticas (DE), o dicotiledoneas nativas (DN), y
una remocién aleatoria de biomasa equivalente %l @G®60), 20% (R20) o 5% (R5) de la biomasa de
la comunidad, o control intacto (C). Los contraspes fueron significativos se sefialan en negHta (
0,05). n/a: no aplica, luego que el tratamientaedaocionvs control (C) no fue significativo B <
0,05. n/d: dato no disponible para R5 en 2007.
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Dimension 1

Fig. 2.2 Escalamiento multidimensional (NMS) de los tratmbds de remocién y el control a
lo largo del periodo experimental. Los simbologesentan distintas fechas de muestreo. Las
flechas muestran la trayectoria temporal de lasucatiades para los tratamientos de “mayor
impacto” (simbolos llenos). Las elipses agrupartdasmientos de “menor impacto” (simbolos
vacios) y los controles intactos (simbolos grides)cés = 0,116. Los acronimos como en la Fig.
2.1

El escalamiento multidimensional separé dos grufgmstratamientos con alto y bajo
impacto sobre la composicion de especies (Fig. P@a el periodo 2003-2005, la distancia
floristica promedio entre los tratamientos de reégmg los tratamientos control fueron
distintas segun el grupo removidB, (3 = 28,7;P < 0,0001). La remocion de los pastos
nativos de verano (PNV) generd un impacto mayorestzbcomposicion de especies respecto
de cualquier otro grupo funciondl,(3s= 114,01;P < 0,001; Fig. 2.2). Aun mas, el efecto de
la remocién de PNV (2003-2005, distancia promedspecto del control = 0,751) fue mayor
al generado por su respectivo control de remociéataria (distancia promedio = 0,536;
apareada = 3,3® < 0,01,gl = 9). Los efectos de remover los grupos subordisiad los
raros sobre la composicion de especies, no fuelferedtes entre si (distancia promedio
respecto del control = 0,38-0,42) y fueron simdBam@ aquellos de remocién aleatoria
equivalente (distancia promedio = 0,37-0,41, tddaspruebas coP > 0,10; Fig. 2.2). La
remocion total de pastos (PT) cambié la composidénespecies (distancia promedio al
control = 0,812), pero el efecto no fue distinteemover los PNV (t = 2,08; P < 0,07, gl=9;
ver Fig. 2.2).



28

Tabla 2.3. Contribucion de especies nativas y exoticas shlsr@rimeros dos ejes del escalamiento
multidimensional. Los valores corresponden al oigrfite de correlacién de Pearson entre la biomasa
de la especie y el valor de la muestra en caddeegdenamiento (NMS 1 y 2). So6lo se muestran las
especies con correlacion significativa y una frecige > 40% en todo el conjunto de datos. N: nativo
E: exdtico, G: graminoide, D: dicotileddnea, I:igmwo, V: verano, A: anual, L: leguminosa. #%
0,01; *P < 0.02; P < 0,05 (prueba de dos colass 54).

Nombre de la especie N/E G/D F (%) NMS-1 P NMS-2 P
Plantago lanceolata E D 89 -0,656  *** 0,142
Linum hussitatisimufhn E D 81 -0,594  *** 0,160
Lotus glaber E D 100 -0,454 *** 0,344 **
Leontodon taraxacoides E D 80 -0,381  *** 0,518 ***
Centaurium pulchellufh E D 70 0,378 *x* 0,432 %+
Bupleurum tenuissimum E D 67 -0,190 -0,330 *
Gaudinia fragilis' E Gl 80 -0,257 -0,546  ***
Lolium multiflorun? E Gl 100 0,084 0,313 *
Eryngium ebracteatum N D 94 -0,341  ** 0,300 *
Ambrosia tenuifolia N D 85 -0,148 -0,343 **
Eclipta bellidioides N D 48 -0,033 -0,410 ***
Danthonia montevidensis N Gl 74 -0,327 ** -0,430 ***
Chaetotropis elongata N Gl 98 -0,327 ** -0,397 ***
Carex phalaroides N Gl 72 -0,297 * -0,393 ***
Sysirinchium pratense N Gl 72 -0,291 * 0,025
Cypella herbertii N Gl 100 0,085 -0,310 *
Eleocharis viridans N Gl 100 0,556 *** -0,157
Panicum bergi N GV 67 -0,306 * -0,203
Setaria geniculata N GV 100 -0,054 -0,268 *
Sporobolus indicus N GV 94 0,082 -0,523 ¥
Stenotaphrum secundatum N GV 96 0,258 -0,579 ***
Panicum gounii N GV 94 0,498 *** -0,198
Paspalum dilatatum N GV 100 0,678 *** -0,446  ***
Paspalum vaginatum N GV 96 0,680 *** -0,234
Panicum milioides N GV 96 0,698 *** -0,229
Leersia hexandra N GV 100 0,783 *** -0,096
Paspalidium paludivagum N GV 100 0,808 *** -0,229

Las diferencias en la composicion de especies dafetratamientos de alto y bajo impacto,
disminuyeron luego de dos afios de cesados losrmistu(Fig. 2.2: 2007). Este patron
convergente, refleja la disminucion en biomasaadedicotileddéneas exoéticas en aquellos
tratamientos de mayor impacto, y un aumento d@ssos nativos de invierno a lo largo de
todo el experimento (ver Tabla 2.4., Fig. 2.3). Aasi, los tratamientos de alto impacto
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mostraron diferencias respecto del Control sin @émo (distancia promedio en 2007 =
0,676-0,859). En particular, los pastos nativosrgi@no permanecieron con la mitad de la
abundancia en el tratamiento PNV respecto del Gbsitn remociont(apareada = 3,1® =
0,025;gl = 5), aun luego de dos afios de recuperacion.

2.3.3. Efectos sobre los grupos funcionales nativos

Los tratamientos de remocion tuvieron poco efesbre los grupos funcionales
nativos (Tabla 2.1, Fig. 2.3). Los efectos de bédgodicaron una importante variacion
espacial en la abundancia de los tres grupos saginda escala del experimento. La biomasa
de los pastos nativos de verano se redujo en toddsatamientos de remocion aleatoria (Fig.
2.3a-c, Tabla 2.4). Mas aun, los pastos nativogedano fueron afectados negativamente por
la remocion de los pastos exoéticos durante los 2008 a 2005 (Fig. 2.3b), aunque este
efecto no fue distinto del generado por una cadtetpiivalente de remocion aleatoria (PE vs.
R20: P > 0,10; Tabla 2.4). Por otro lado, los pastos natide invierno disminuyeron
ligeramente ante la remocion de los pastos natleogerano en la primavera de 2003 (Tablas
2.1, 2.4, Fig. 2.3d). Ademas, este efecto fue laimmal de remover aleatoriamente una
cantidad equivalente de biomasa (PN®. R60: P > 0,10). La remocién de grupos
funcionales no afecté la biomasa aérea de lasildidoneas nativas (Tabla 2.1, Fig. 2.3g-i).

2.3.4. Efectos sobre los grupos funcionales exdaico

Los tratamientos tuvieron poco impacto sobre tarlgisa aérea de los pastos exoticos
(Tablas 2.1, 2.5, Fig. 2.4a-c). Por el contrareoyémocion selectiva de grupos funcionales
afecto positivamente la biomasa de las dicotiledérexoticas, y ésta aumentd con el tiempo
(Tabla 2.1, Fig. 2.4d-f). La remocion de pastosivoat de verano (PNV) promovio
fuertemente a las dicotiledoneas exoticas luegtvedeafios de tratamiento (Fig. 2.4d, Tabla
2.5). Este efecto fue mayor al generado por la oginoaleatoria de un 60% de biomasa, lo
cual sugiere un efecto debido a rasgos particulzeesste grupo funcional independientes de
su biomasa (PNVs.R60:P < 0,01, para 2004 y 2005).

La remocion de grupos subordinados también aunlaniiomasa de dicotiledoneas
exoticas respecto del control intacto. La pérdigapdstos exdticos (PE) promovio a las
dicotiledoneas exadticas luego de tres afios dentratdo; mientras que la remocion de pastos
nativos de invierno (PNI) tuvo efectos similaresda de 4 afos (Fig. 2.4e, Tabla 2.5). Estos
efectos no fueron distintos a los de remover cadéd equivalentes de biomasa de forma
aleatoria (PE o PNIs.R20P > 0,10). Dado que la remocién de pastos exotices ¢fectos
negativos sobre la biomasa de pastos nativos dmoegPNV, Fig. 2.3b, Tabla 2.4), se
analizaron nuevamente los efectos de la pérdidpadtos subordinados incluyendo a la
biomasa de pastos nativos de verano como covariehleemocion de pastos subordinados
aumento la biomasa de dicotiledéneas exoéticas embpntemente de la biomasa de pastos
estivales (2003 -200B3, 14 = 3,1-5,6;P < 0,06-0,01; ANCOVA por fecha de muestreo); y
este efecto se debid a la pérdida de pastos exdtiodas las fechas RE.C: P < 0,05) o
pastos nativos de invierno (2005 RNIC: P < 0,01).
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Tabla 2.4. Contrastes para los efectos de la remocion seded® grupos funcionales y

leatoria de biomasa, sobre los gruposidoales nativos, durante el periodo experimental

(2003-2005) y luego de dos afios de recuperacidrdistarbio (2007). Los contrastes se realizaron

cuando el ANOVA con medidas repetidas no mostré@fecto significativo a través de las fechas
(tratamientox fechaP > 0,10), o cuando el ANOVA para cada fecha mostré@&fecto significativo

del tratamientoR < 0,05). Los contrastes que fueron significatisessefialan en negrite € 0,05).

Los acrénimos como en la Tabla 2.2.
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Fig. 2.3. Biomasa de los pastos nativos de verano (a—clfogawmtivos de invierno (d—f) y
dicotiledoneas nativas (g—i), a partir de la remoale los grupos dominante (a, d, g), subordindulos
e, h) y raros (c, f, i). Los datos muestran el vglmmedio + SEn = 6. Cada tratamiento selectivo
(simbolos llenos, lineas punteadas) se comparalamntrol intacto (circulo lleno, linea enterajon

el tratamiento de remocion aleatoria de una cadtiglguivalente de biomasa (circulo vacio, linea
entera). Los simbolos muestran los tratamientoa pada fila; acronimos como en la Fig. 2.1. Los
asteriscos muestran efectos significativos de dasociones selectivas para cada fedha<(0,05).
Notar cambios de escala en gje



Tabla 2.5. Contrastes para los efectos de la remocion sedede grupos funcionales y remocion
aleatoria de biomasa, sobre los grupos funcioredéticos, durante el periodo experimental (2003—
2005) y luego de dos afios de recuperacién postrdist(2007). Los contrastes se realizaron luego de
observar efectos significativos en el ANOVRRA € 0,05) realizado para cada fecha. Los contragtes

32

o~

M 'SaU0I00Wal ap ap@ .murinp BolsipeIsa eganid apuodsaliod ou :o/u
m /002 Us GY eJed s|qiuodsip ou olep :pju ‘G0‘0 > 8 oAleaiubis any ou (D) [0uoTEdaWS. 8p oualwelel) [@ anb oban| ‘edlde ou :eju
m Zr8'0 ¥00 pu TO'0> 906 G0'0> 869 6120 99T OSAGYH
m e/u pu 2/.'0 800 TO0'0 > 8¢'/¢ e/ GdSANd
m 9090 /20 0T.'0 VT0 G0'0> 6¢£'. S0'0> T.'9 G900 6S'E OSANd
9 e/u p/u o/ o/u o/u GdsA3q
£ 8/G°0 TE0 €16'0 T00 ou o o osA3d
,m soJel sodnio
m 28’0 8.0 L18°0 SG00 TO'0> ¢€0'0T V22’0 ¢S'T ¥T2'0 6S'T JsAQcd
S e/ Be/u 9980 €00 B/u e/u 0ZdSAINd
™ ¥0€'0 60T €€8'0 S0°0 TO'0> €T'TT 96T'0 €T GOT'0 S.C OSAINd
nOV, o e/u ¥96'0 000 212’0 197 e/ 0cdsn3d
wm o 616'0 TO0 T0'0> V.6 S0'0> /29 2/6'0 000 JsA3d
mv sopeulpiogns sodnio
m ¥2.'0  €T'0 TO0'0> T¥'9T TO'0> 86CT G.I'0 T6'T 128'0 G0°0 OsSA09d
m e/ G¢8'0  S00 T0'0> ¢S'2 TO'0> T16'€T TO0> 80YT 094dSsA ANd
m 0050 9v'0 TOO'0> 99YT TOO'0> GzZ'Or TOO'0> TIT'9¢ TO0> 8¥CT OJSAANd
S aueuUIWOp odnio
m ﬂ_ OEHH_ n_ mv\._uu_ ﬂ_ OS._”H_ ﬂ_ OSHH_ n_ OSHH_ wmn_.w.m \_“_.COO
9 €0, OURIBA vignewld GO, eloAeWId 70, BloAewlld €0, OURISA

.Wa S02110Xd Soised SBoIl0Xa SeauQpa|lodid

[&]

S

(72}

S

g



33

Pastos exdéticos Dicotiledoneas exoticas
200 1507 (d) @ Control
* © R60
150 .
100 . & PNV
100 }
50 s *
50
0 0
_ 200 (b) 100 (€) & Control
£ o R20
2 150 80 A PNI
8 60 .  WPE
‘© 100
©
© 40
@
g 0 20
i)
o
0 0
- f
200 (c) 1007 () ® Control
o R5
150} 80 + DN
60 * ¥ DE
100}
40
50 S 20
0 : : : 0
Mar'03 Dic'04 Dic’'07 Mar'03 Dic'04 Dic’'07
Dic'03 Dic'05 Dic'03 Dic'05

Fechas de muestreo

Fig. 2.4. Biomasa de pastos exoticos (a—c) y dicotiledonedsioas (d—f) en los tratamientos de

remocion de grupos funcionales dominante (a, domlinados (b, e) y raros (c, f). Los datos
muestran el valor promedio + Sk 6. Cada tratamiento selectivo (simbolos llefiosas punteadas)

se compara con el control intacto (circulo lleriog& entera) y con el tratamiento de remocion
aleatoria de una cantidad equivalente de biomasaul@ vacio, linea entera). Los simbolos muestran
los tratamientos para cada fila; acronimos comdaekig. 2.1. Los asteriscos muestran efectos
significativos de las remociones selectivas padadachalp < 0,05). Notar cambios de escala en eje

y.

La remocion de dicotiledoneas nativas (DN) tuvectfs disimiles sobre las
dicotiledoneas exoéticas, dependiendo del afio daliestFig. 2.4f). En 2004, la pérdida de
DN disminuyo ligeramente la biomasa de dicotile@snexdéticas, mientras que remover un
5% de biomasa en forma aleatoria (R5) la aumendd (® R5: P < 0,001, Tabla 2.5). En
cambio, en 2005, la remocién de DN aumentd marcadteria biomasa de dicotiledoneas
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exoticas, de manera similar al generado por R514Talb, Fig. 2.4f). El efecto de R5 fue
igual luego de haber ajustado por las diferenagabidmasa de pastos nativos de verano (DN
vsC:P < 0,05 y DNvsR5:P = 0,66, luego de ANCOVA).

El impacto relativo de la remocion de grupos faneles sobre la invasién de
dicotiledoneas exadticas varid segun la abundaneigadia grupo funcional removido (Fig.
2.5). Para 2004 y 2005, el tamafio de efecto de wemos pastos nativos de verano fue
mayor al generado por la remocion de pastos suteds (PNV vs. PE + PNI]: 2004 ;5=
6,2; P < 0,025 y 2005F; 5= 12,7; P < 0,003). Sin embargo, la remocion de grupos
subordinados generd efectos similares sobre lagtilddoneas exoéticas, respecto de los
observados al remover las dicotiledéneas natiRis @f PNIJvs DN: 2004F; ;5= 1,97;P <
0,20; 2005F; 15= 0,7;P < 0,42), aunque los efectos de remover DN cambiardre afios
(Fig. 2.5).
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Fig. 2.5.Comparacion del tamafio de los efedilo8R) generados por la remocion selectiva de cada
grupo funcional sobre la biomasa de dicotiledoreaXicas, luego de 3 y 4 afios de manipulacion
(2004—2005 respectivamente). Los valores muestraromedio + SE1f = 6 bloques). Acrénimos de
los tratamientos como en la Fig. 2.1.

2.3.5. Efectos de la remocién de formas de vida

La remocion de todos los pastos (PT) cambid scistamente la composicion de
especies (2003-2005, distancia promedio con elraont0,812, Fig. 2.2). Este efecto fue
mayor respecto del generado por remover un 60%aealsa de forma aleatoringpareada
= 6,58;P < 0,0001;gl = 9), aunque se diferencié marginalmente del efgeherado por la
remocion selectiva de PNV ¢pareada = 2,08 < 0,07;gl = 9). La remocion de PT aumento
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la biomasa de dicotiledoneas exoticas luego deafies de manipulacion (PT vs. Ex, 40=
28,7;P < 0,001; 2009, 40= 21,4;P < 0,001, Fig. 2.6a). Sin embargo, el efecto getepor

la remocion de todos los pastos (PT) fue menospémdo segun lo observado por la suma
de los efectos individuales (R{vs PTexy F1, 5= 210,8;P < 0,0001). La magnitud de este
efecto sub aditivo, aumentoé con el tiempg (s= 5,0;P < 0,014; Fig. 2.6a), excepto por 2004
(P> 0,10).

La remocion de todas las dicotiledoneas (DT) pidcambios relativamente
pequefios sobre la composicion de especies (diatammilia con el control = 0,419), la cual
no fue diferente de los efectos individuales getwsapor remover selectivamente a las
dicotiledoneas nativas o0 a las exoticaggareadaP < 0,82). Ademas la remocion total de
dicotiledbneas, solo generd efectos transitoridsestos pastos exoticos en Marzo 2003 (DT
vs.C: F1 4= 8,8;P < 0,01; Fig. 2.6b). El efecto de remover todagliastiledoneas sobre los
pastos exoticos, no fue diferente de la sumataridos efectos observados al remover cada
grupo de dicotiledéneas por separado f9V¥s DTexs F1, 5= 2,16;P < 0,20; tratamiento x
fechaF; 15= 2,61;P < 0,09; ver Fig. 2.6b).
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Fig. 2.6. Biomasa de dicotiledoneas exoticas (a) y pastotces (b) generada por la remocion de
todos los pastos y todas las dicotiledoneas, régpaente. Los valores observados correspondientes
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a cada tratamiento de remocion {RY DT,,9 Se comparan con los valores esperados calcutados
partir de un modelo lineal aditivo de la remociétestiva de cada grupo funcional (&, PNV + PE

+ PNl 'y DTesp= DN + DE; acronimos como en la Fig. 2.1). Losoves muestran el promedio + Sk (

= 6 bloques) de las diferencias entre el trataroielet remocion y el control intacto. Una diferencia
significativa (*P < 0,05) entre el observado y el esperado, indiactos no aditivos de la pérdida de
grupos funcionales sobre la invasion.

2.3.6. Resiliencia de la comunidad posterior a fasnociones

Luego de dos afos sin remociones, los pastos sal@werano permanecian con baja
abundancia (50% respecto del control) en el traataidonde fueron removidos (PNV) (Fig.
2.7, Tabla 2.6), pero alcanzaron los valores detroben los demas tratamientos (Fig. 2.3a-
c). La biomasa de los pastos nativos de invierasigs exoticos, dicotiledoneas nativas y
dicotiledoneas exadticas en los tratamientos dondeh removidos, recuperaron los valores a
los niveles observados en el control (Fig. 2.7,18®B.4, 2.5). Los pastos nativos de invierno
aumentaron considerablemente a lo largo del peréagerimental, y llegaron a co-dominar
con los pastos nativos de verano (Figs. 2.3d-flaTal2).
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Fig. 2.7. Biomasa en tratamiento Control (g m~?) Promedio de la biomasa
aérea de cada grupo funcional en los
tratamientos donde fueron removidos y en el contneldido en 2007 luego de dos afios sin remocion.
Los acrénimos como en la Fig. 2.1

En la primavera de 2007, la biomasa total de tawuddad todavia dependia del grupo
funcional removido (Tabla 2.1, Fig. 2.1). Tantaréanocion de los pastos nativos de verano
como la remocién aleatoria de un 60% de la biomgisainuyeron la biomasa aérea en un
40% respecto del control; mientras que el efectagetheover los pastos exoéticos se borro
durante los primeros dos afos de cesado los dissuilrig. 2.1a, b, Tabla 2.2). Las
diferencias en la composicion floristica observadae los tratamientos de mayor y menor
impacto, tendié a disminuir (Fig. 2.2). Sin embarlygs tratamientos de alto impacto y su
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control de remocion (PT, PNV, R60) continuaron deeriloristicamente distintos (0,676-
0,859), mientras que los tratamientos de menor étogfaeron floristicamente similares a los
controles sin remociéon a lo largo de todo el expento (distancia media anual = 0,193-
0,319; Fig. 2.2).

Llamativamente, en 2007, todavia se veia el efdetdhaber removido los pastos
nativos de verano (PNV) sobre la invasion de diedéineas exoticas (Fig. 2.4d, Tabla 2.5).
Estos efectos fueron similares a los observadosl @ontrol de remocidén correspondiente
(PNV vs.R60: P> 0,05). También se observd un efecto positivo deheemovido los PNV
sobre las dicotiledéneas nativas (Fig. 2.3, Tabt. 2Por el contrario, los efectos de la
remocién de grupos subordinados y raros que fuelmservados durante el periodo de
manipulacion, ya no fueron visibles en 2007 (Fige2f, Tabla 2.5). Por ultimo, la remocién
conjunta de todos los pastos todavia mostré uricefexsitivo y aditivo sobre la invasion de
dicotiledoneas exoticas (2007 R3C: Fy1, 45= 10,4;P < 0,01; PTpsVSPTexp F1,5= 2,19;P <
0,20; Fig. 2.6a).

2.4. DISCUSION

Los resultados del experimento muestran que laocEm selectiva de grupos
funcionales afecta la magnitud de invasion por medi efectos de dominancia y de identidad
(Salaet al 1996; Grime 1998; Wardlet al. 2008). La invasion por especies exoticas ya
establecidas, dependié en gran medida por la @ahtld biomasa inicial del grupo removido.
Sin embargo, la remocion del grupo funcional domieacausé un aumento de la invasion
aun mayor del esperado a partir de su biomasaveelah la comunidad. Este resultado
sugiere que pueden existir algunas caracterispeasculares de las especies del grupo
funcional dominante, que contribuyen a mejorar aitl bidtico de la invasion en estos
pastizales. El presente estudio apoya la idea delajeomposicion de grupos funcionales
juega un rol importante en determinar la resistecla invasion (Symstad 2000; Emery y
Gross 2006; Hooper y Dukes 2010; Byatral. 2013).

2.4.1. Efectos de dominancia y de identidad solreélasion

La remocién de pastos nativos de verano, el gfupgional dominante de este
pastizal, generd el mayor impacto sobre la biona&#saa de la comunidad, la composicion
floristica y la invasion por dicotiledéneas exdidkigs. 2.1, 2.2, 2.4, 2.5a). La remocion de
grupos menos abundantes tuvieron un impacto menungyin impacto, dependiendo del
grupo de exdticas considerado. Estos resultados@mistentes con la hipétesis de relacidon
de masas, en tanto que reflejan la contribucidbideasa relativa en la comunidad (Grime
1998; Polleyet al 2006). Ademas, concuerdan con otros estudiososnqlie el grupo
funcional dominante mostré un rol preponderantéaaesistencia a la invasion (Smehal.
2004; Emery y Gross 2006; Gilbert, Turkington yv38stava 2009). A escala regional, al
igual que en el presente trabajo, la invasion pootidleddneas exoéticas de invierno y pastos
exoticos anuales se relacion6 negativamente cabuadancia de pastos nativos de verano en
los pastizales mesofiticos humedos (Perelmtaal. 2007). EI grupo funcional dominante
estaria mejor adaptado a las condiciones normalesnubiente, dejando relativamente pocos
recursos disponibles para las especies nativassrammdantes o para potenciales invasoras
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(Davis, Grime y Thompson 2000; Fargione y Tilma®20Hooper y Dukes 2010). En este
sistema, los pastos nativos de verano son un gifivyeoso de especies;Que crecen desde
principio de primavera hasta mediados del otofianychos son resistentes tanto a la
herbivoria por el ganado como a las inundacionetpgadas (Rusch y Oesterheld 1997;
Chanetoret al 2002), mientras que los grupos subordinadososyancluyendo los exoticos,
explotarian un pool reducido de recursos durantevedrno-primavera (Salat al. 1981). La
invasion por especies exdticas puede depender abntalad de recursos liberados (Dastis
al. 2000; Hooper y Dukes 2010) y de micrositios (Rescbt al. 2009) que quedan
disponibles por la ocurrencia de disturbios quetafedistintos grupos funcionales.

Por otra parte, la magnitud de invasion generaddapremocion selectiva de pastos
nativos de verano, fue mayor a la esperada endnnde la remocion aleatoria de una
cantidad de biomasa equivalente. Es posible queagxrasgos funcionales particulares que
determinen el efecto de las especies dominantee sbbuncionamiento del ecosistema (Sala
et al. 1996; Grime 1998), y que los rasgos que defingmdponderancia de una especie sobre
otras, definan también la resistencia a la invagWardle 2001; Emery y Gross 2006). Sin
embargo, estos “efectos de identidad” por partesgecies dominantes, raramente han sido
reportados (McLaren y Turkington 2010). Algunosudgis previos han mostrado que
especies subordinadas o raras han generado etltpsoporcionados sobre la invasion de
las comunidades (Lyons y Schwartz 2001; Zavaldtaulyey 2004; Wardleet al. 2008). En
este estudio, los grupos funcionales de menor itapoia contribuyeron a la resistencia a la
invasion en forma proporcional a su biomasa aétkafecto de identidad por parte de los
pastos nativos de verano, el grupo dominante, podstar reflejando un efecto de la
superposicion fenoldgica al momento de reclutaroielet las especies exoéticas (Perelratin
al. 2007). En este sistema, ambos grupos de esped®ésas, pastos y dicotiledoneas, se
regeneran a partir de semillas durante la épodabtmomento en que los pastos nativos de
verano todavia se encuentran activos. Por lo tam@ buena cobertura de pastos de verano,
podria interferir con la germinacion de tales emseexdticas (Oesterheld y Sala 1990;
Deregibuset al. 1994; Jacobet al. 2006). En consecuencia, la aplicacion de herkscaan
pastoreo que reduzca la abundancia de los pastesrdeo, aumentara el reclutamiento de
especies exaoticas de invierno (ver Rodriguez yhia@010). Esto coincide con la nocion de
gue no sélo la intensidad del disturbio sino també® momento en el que éste sucede,
determina su efecto sobre la dinamica de las iomasi (Stachowicz y Tilman 2005;
Wolcovich y Cleland 2010).

Los resultados aqui descritos muestran que kstcsf de dominancia y de identidad
pueden actuar en forma conjunta en el control devasion de especies exoticas. Otros
estudios que han evaluado la respuesta de la cdatuai la pérdida de biodiversidad, han
encontrado evidencia a favor (Buonopahal. 2005; Polleyet al. 2006; Phoenixt al. 2008;
Munson y Lauenroth 2009; Gilbeet al. 2009) o en contra de la hipo6tesis de relaciéon de
masas (Symstad y Tilman 2001; Zavaleta y Hulvey420@ardleet al. 2008; Selmantst al.
2012). Por otra parte, los efectos de identidactiados a rasgos claves (distintos a la
biomasa) de las especies removidas, solo han sidodos (McLaren y Turkington 2010).
Esto se debe a que la mayoria de los experimertasndocion, no cuentan con controles
apropiados que permitan diferenciar el efecto deoogdn de biomasa del efecto de cambio
en la composicién de la comunidad (cf. D&tzal. 2003). En un estudio similar a este,
Symstad (2000) encontré6 que la remocion individdelcada grupo funcional generé un
aumento similar al de remover bajas cantidadesiomdsa en forma aleatoria (25% de
biomasa), mientras que la pérdida de dos grupdsgupastos £y herbaceas dicotiledoneas
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C;, facilitaron la invasion en mayor medida que Iaelada al remover una cantidad de
biomasa equivalente. Al igual que nosotros, ellacho/d que el efecto del disturbper sey

la identidad de grupo funcional, interactuaron andéterminacion del grado de invasion
(Symstad 2000; Symstad y Tilman 2001). De maneralasi en un estudio realizado en el
sotobosque de un bosque boreal, se observé geetzion de bajas cantidades de biomasa
correspondiente a la especie dominante, aumentifisigivamente el reclutamiento de
individuos, mientras que la remocion de la mismatidad de biomasa de otras especies,
generd un efecto menor (Gilbest al. 2009). El patron opuesto se observéd luego de la
remocion de especies raras en un pastizal de @uadifolLyons y Schwartz 2001).
Considerando todos los estudios presentados, fadtados sugieren que los efectos de
identidad dados por las especies dominantes o varéan segun el tipo de experimento y
puede depender de la identidad de la especie iravasmsiderada (Roschet al. 2009),
como se ilustra méas abajo.

2.4.2. Respuesta diferencial de los grupos de @argxoticas

Los grupos funcionales de exoéticas presentaropuessas contrastantes a los
tratamientos (Fig. 2.4). La remocion de pastosvoatde verano (PNV), generdé un aumento
rapido aunque transitorio de los pastos exéticagoss compuestos principalmente por
Lolium multiflorum fueron capaces de ocupar los espacios generaddegpdos afios de
remociones de PNV; un patron similar al observaatoopros autores (Deregibes al. 1994;
Rodriguez y Jacobo 2010). En cambio, la remociopadéos nativos de invierno no genero el
mismo efecto, a pesar de compartir la fenologida(8aal. 1981; Perelmaret al. 2007).
Nuestra hipétesis es que la baja abundancia despaativos de invierno, debido a la historia
de pastoreo (Rusch y Oesterhed 1997), previno digwer respuesta significativa ante la
remocion de éstos. Es probable que en este casespacios reducidos generados por este
tratamiento no fueran suficientes para promoverpastos exoticos (cf. Lyons y Schwartz
2001). Por otra parte, la causa de la disminucétos pastos exaticos en PNV no esta clara,
pero podria haber reflejado efectos denso-depetedi@ntra-especificos (McKedit al. 1969),
como asi también competencia por micrositios phraautamiento con las dicotiledoneas
exoticas (Herrera y Laterra 2009). Las condicicarabientales mas secas durante 2004-2005
pueden haber contribuido a la disminucion genemllas pastos exoéticos en todo el
experimento, luego del pico observado en 2003Kiger2.4a, b, c).

Por el contario, la remocion de pastos nativogestano causé un aumento prolongado
de las dicotiledoneas exoéticas, que eran poco antesl al comienzo del experimento (Fig.
2.4d). Suponemos que la invasién por este grupexdécas, se demord debido a la baja
disponibilidad inicial de propagulos y a una disp@n limitada dentro y entre parcelas
(Oesterheld y Sala 1990). De manera similar estpogde exdéticas respondieron positiva
pero lentamente a una exclusion prolongada debpas{Facelli 1988; Chanetat al. 2002).
Una vez establecidas, las dicotiledoneas exoétisawian siendo controladas por el manejo
del pastoreo y la frecuencia de los eventos dedacion (Chanetort al. 2002; Jacobet al.
2006). Ademas, el hecho de que este grupo de espbaya aumentado en todos los
tratamientos de remocion selectiva y aleatoriagdpuestar reflejando su alta diversidad intra-
grupo (ver Tabla 2.3), y en consecuencia, un magbencial para el aprovechamiento de
recursos liberados por un rango de tamafos derloiissuy momentos en el afio (Chanesbn
al., datos no publicados).



40

Se ha argumentado que la limitacion en la sindileatre especies nativas y exoticas
puede jugar un rol importante en el éxito de laagion (Fargioneet al. 2003; Hooper y
Dukes 2010; Price y Partel 2012). De acuerdo ctm é&s invasion seria mas probable por
aquellas especies que comparten el mismo grupaofalqo forma de vida) con las especies
removidas (Emery 2007; Mwanegi al 2007). Sin embargo, en este experimento, logpasr
de invasion observados no sustentan esta teori.ptiacipales invasoras fueron las
dicotiledoneas exoticas, las que colonizaron térgdratamientos de remocion de alto como
de bajo impacto, independientemente del grupo unati removido. Esto sugiere que el
disturbio per sefue el principal factor que promovié la invasidpagis et al. 2000). En los
pastizales de la Pampa Deprimida, las dicotiled®eg&éaticas son promovidas por el pastoreo,
mientras que son desplazadas por los pastos ndtigge de excluir la herbivoria (Facelli
1988; Rusch y Oesterheld 1997; Chanetbal 2002). Experimentos de siembra de semillas
(Oesterheld y Sala 1990; Herrera y Laterra 2009yjesen que la coexistencia entre las
dicotiledoneas exoticas ruderales y los pastosvomtseria posible en parte, debido a
relaciones de compromiso colonizadora-competidBexdla y Rees 1998; Seabloemal.
2003).

En este experimento observamos que la remociéjurtande los pastos, genero
principalmente efectos sub aditivos sobre la imdrasie dicotileddneas exoticas, que no
difirieron del efecto de remover selectivamentegelpo funcional dominante (los pastos
nativos de verano). Estos resultados sugierenapigrupos funcionales de pastos no serian
complementarios en relacion a como contribuyenradetencia a la invasion (ver Fargione y
Tilman 2005; Hooper y Dukes 2010). La remocion ddos los pastos generd parches
grandes de suelo desnudo, que representaron c88Pelde la biomasa aérea (Fig. 2.1a).
Probablemente esto haya generado un ambienteaggrgsara las dicotiledoneas exoéticas,
gue no pudieron aprovechar esos recursos “extnaérgeos por el tratamiento de remocién
de todos los pastos (PT) respecto del generadBl¢@r La morigeracion del estrés fisico por
parte de plantas dominantes ha sido propuesto eommecanismo de facilitacién para el
establecimiento de especies exoticas en disticmsistemas (Smitat al. 2004; Bulleriet al.
2008). Contrariamente, en otros pastizales, larenara de disturbios intensos en donde se
removieron varios grupos funcionales, fue una coadi necesaria para dar lugar a la
invasion por especies exoticas (Rinefiaal. 2007). Otra causa posible de la respuesta
limitada de las dicotiledoneas exadticas en el tnggato de remocion de todos los pastos (PT),
seria una limitacion de propagulos (Oesterheld ka 3890; Herrera y Laterra 2009). En
sintesis, sugerimos que el grado de invasion gmeogss exoticas en estos pastizales, deberia
saturar a medida que aumenta la intensidad derhistgobre los pastos presentes en la
comunidad.

2.4.3. Pérdida de grupos funcionales, invasion pa&ica de la comunidad

La invasién de dicotiledéneas exéticas ocurriduarcontexto de poca compensacion
de los grupos funcionales remanentes en cada iettor(Fig. 2.3;Symstad y Tilman 2001;
Buonopaneet al. 2005;Davieset al. 2012). La pérdida de un grupo funcional completede
limitar las respuestas compensatorias por los grupmanentes que tienen un patron de uso
de los recursos diferente (Walker, Kinzig y Langadl999; Bret-Hartet al 2004; Mwangi
et al. 2007; McLaren y Turkington 2010). En particulana baja superposicion temporal de
nichos entre pastos nativos dominantes y subordingmiede reducir la compensacion
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potencial, sugiriendo que la complementariedad ¢teaipde nichos es importante en
estructurar la comunidad de este pastizal (veritam®ymstad 2000; Hooper y Dukes 2010).
Por lo tanto, la pérdida de biomasa gener6 espacicd canopeo que fueron aprovechados
por las dicotiledoneas exoéticas, incluyendo la gipial leguminosa de este sistematus
glaber(ver Tabla 2.3). EI cambio en la composicion desesgs inducido por los tratamientos
de alto impacto (Fig. 2.2), tendria fuertes impiiias sobre la productividad primaria del
pastizal (Rusch y Oesterheld 1997), la calidadfatehje (Jacobet al. 2006) y el ciclado de
nutrientes (Garibaldet al. 2007).

Las consecuencias de remover el grupo funciormairinte sobre la biomasa aérea de
la comunidad y sobre la composicion de especiespfuevidentes aun luego de dos afios de
haber cesado los disturbios. La invasion por deddineas exéticas continué siendo
importante en el tratamiento donde se habian rednodas pastos nativos de verano (Figs.
2.1a, 2.4d, 2.6a). La baja resiliencia de los pastaivos de verano estuvo probablemente
relacionada con el crecimiento del tipo clonal yhébilidad limitada para recolonizar desde
areas vecinas (Facelli 1988). Se ha observado guénitacion de propagulos por las
gramineas perennes dominantes demora la recuperdeida comunidad en pastizales de
Norte América (Symstad y Tilman 2001; McLaren y Kington 2010). Por el contrario, los
cambios en la composicion de especies generaddap@mocion de grupos funcionales
menos abundantes, ya habia desaparecido en el 2@ dicotiledéneas exoéticas invernales
que invadieron otros tratamientos de menor impgetiablemente fueron desplazadas por la
recuperacion de los pastos nativos de invierno,patron comunmente observado en
condiciones de exclusion del pastoreo (Rusch yetiesid 1997; Chanetagt al. 2002). Sin
embargo, en este pastizal, los pastos nativosuvilermo no fueron capaces de compensar la
pérdida de pastos nativos de verano aun luego slailles de cesados los disturbios. Este
patrén sugiere que las acciones de manejo quenllavana reduccion selectiva del grupo
funcional dominante, puede tener efectos duradsbe la invasion, aun cuando el factor de
estrés haya desaparecido (Seabladnal. 2003; Rodriguez y Jacobo 2010; Tognettial.
2010).

En conclusion, se observa que la pérdida seledavgrupos funcionales puede influir
sobre la susceptibilidad de la comunidad a la idvas través de efectos de dominancia y de
efectos de identidad relacionados con rasgos pktes del grupo funcional. Sin embargo en
este pastizal, la abundancia del grupo funcionedgeaser un determinante importante en su
contribucién a la resistencia a la invasion poeess dicotiledoneas exéticas. Por lo tanto, la
similitud funcional no emergié como un factor deterante que afectara los patrones de
invasion en el experimento de remocion (Price ytdP&2012). Una baja respuesta
compensatoria ante la pérdida de grupos funcionsiggere que otros mecanismos distintos
a la competencia por recursos, incluyendo la segeraemporal de nichos, limitacion de
propagulos y facilitacion, estarian influyendo lméamnica de la invasion que sucede al
disturbio (Stachowicz y Byrnes 2006; Gilbert, Tundgion y Srivastava 2009). Finalmente, este
estudio enfatiza la necesidad de considerar etitegae dejan las estrategias de manejo que
involucran perturbaciones selectivas sobre losagupncionales con perjuicios potenciales
para el funcionamiento del ecosistema.
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CAPITULO 1l
EFECTOS DE LA COMPOSICION DE GRUPOS FUNCIONALES %L

DEFOLIACION SOBRE LA INVASION DE MICROCOSMOS DE
PASTIZAL

65
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3.1. INTRODUCCION

La hipotesis de la resistencia bidtica propone tpge comunidades con mayor
diversidad son mas resistentes a la invasion (EIf58), debido a que ofrecen un ambiente
mas competitivo, a partir de una explotacion masypteta de los recursos (Levine y
D’Antonio 1999, Naeenet al. 2000, Hectoet al. 2001, Kennedt al. 2002). Sin embargo,
la probabilidad de invasion depende ademas deakgos ecoldgicos de las especies exoticas
gue arriban al sitio (Burke y Grime 1996). Para wspecie invasora en particular, la
resistencia bidtica estaria dada principalmente g@quellas especies de la comunidad
receptora que tengan rasgos similares a ella (sishperpuestos, MacDougatlal. 2009). Si
la abundancia de las especies en la comunidadedefinqué medida éstas contribuyen al
funcionamiento del ecosistema (Grime 1998), entoteeto la identidad como la abundancia
de las especies nativas jugarian un rol importantka resistencia a la invasion (Snethal.
2004, Emery y Gross 2006).

La diferenciacion de nichos puede deberse a l&qgion de diferentes recursos o a
la explotacion diferencial de un mismo recurso epspacio o en el tiempo (Begen al.
1996). Por ejemplo, a escala local, la heterogadeidmbiental podria contribuir a la
presencia de un mayor numero de especies nativasotcas (Stohlgreret al. 1999).
Alternativamente, diferencias fenologicas entreeems residentes e invasoras ofrecen una
oportunidad de invasion en periodos en los que ay uma explotacion intensiva de los
recursos por parte de las residentes (Detvéd. 2000, Shea y Chesson 2002, Fenkl.2008,
Wolkovich y Cleland 2011). Asi, dada una presionpdepagulos, las comunidades con
mayor diversidad en cuanto al desarrollo fenoldgieosus especies componentes serian
menos susceptibles a la invasion, que aquellasedsada reducido la abundancia de algun
grupo fenolégico (Symstad y Tilman 2001, Stachowi@&yrnes 2006).

En los pastizales de la Pampa Deprimida, ambanafrde separacion de nichos
(morfologica y fenologica) parecen haber actuad@mte el proceso de invasion; de hecho,
las especies exoticas conforman grupos funcionabes representados en la flora nativa
(Chanetonet al. 2002, Perelmaret al. 2007). En esta region, la mayoria de las exéticas
naturalizadas son especies anuales que crecert@nparada inverno-primaveral (Perelman
et al.2001). Ademas, las herbaceas leguminosas son nmébkaomunes entre las exdticas
que en la flora local (Chanetat al. 2005). En cambio, las comunidades nativas estan
conformadas principalmente por dos grupos funcemde pastos perennes, los que por su
fenologia se pueden distinguir en pastos inviemmogverales y pastos estivo-otofiales
(Perelmaret al.2001). De aqui en adelante, los llamaré pastosvierno y pastos de verano,
respectivamente, en relacion con la estacion dekafia que se encuentran mas activos (Sala
et al. 1981, Rusch y Oesterheld 1997).

En los pastizales humedos de mesdfitas de la PBapamida, se ha observado una
relacion negativa entre la riqueza o coberturd ttgaespecies exoticas y la riqgueza de pastos
nativos de verano (Perelmaet al. 2007). En estos pastizales, la forma de crecimiento
postrado de las dicotiledOneas les permite evagiastoreo, factor que promueve la invasion
a través de una reduccion de la biomasa de losp¢aleet al. 1986, Chanetoat al. 2002).

Por otro lado, existen evidencias que el pastontenso a fines del verano aumenta la
emergencia déolium multiflorumdurante el otofio (Deregibwt al. 1994). Una hipétesis

propuesta es que los pastos nativos de veranocapogstar interfiriendo durante el periodo de
germinacion y establecimiento de plantulas de Iggedes exéticas, por medio de la
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acumulacion de biomasa aérea, sobre todo en sd@iopastoreo moderado (Fig.1.1, Perelman
et al.2007). Sin embargo, esta hipétesis todavia nodwaain evaluada experimentalmente.

Por otro lado, en contra de lo predicho por latapis de la superposicion de nichos
fenologicos (e.g. Wolkovich y Cleland 2011), loduesos regionales no mostraron una
correlacion entre el grado de invasion y la divadi (0 cobertura) de pastos nativos de
invierno (Perelmaret al. 2007). En un experimento a campo (Capitulo 2yetaocion de
pastos invernales tuvo un débil efecto positivaesdd abundancia de dicotiledoneas exéticas
(incluyendo leguminosas) y no afectd significatiesate a los pastos exoticos de invierno.
Estos resultados podrian reflejar la baja biomaszal de los pastos de invierno en el
pastizal, quizas como resultado de la historia iprel¢ pastoreo del sitio (ver Capitulo 2:
Discusién). Por lo tanto, no estd claro cual esmlportancia relativa de ambos grupos
funcionales de pastos nativos o de la diversidaxtifumal en la resistencia a la invasion
(Dukes 2001). El uso de experimentos manipulatoyes permitan controlar la presencia de
ambos grupos funcionales, permitiria evaluar cornyamgprecision la hipétesis de la
diversidad funcional y comprender mejor los megaois de resistencia biotica.

El disturbio por pastoreo doméstico suele promtvérvasion de especies exoticas en
pastizales naturales (Hobbs y Huenneke 1992, Chraeétal. 2002), en congruencia con la
hipétesis de recursos fluctuantes (Daeis al. 2000). En principio, un aumento en la
intensidad de pastoreo, aumentaria la suscep#bilia la invasion (o invasibilidad) por
relajacion de la intensidad de la competencia. &itbargo, un aspecto todavia poco
explorado es en qué medida el efecto de la defétiasobre la invasibilidad depende de la
composicién funcional de la comunidad residentestiftios grupos funcionales de pastos
nativos podrian diferenciarse por su resistencia aefoliacion, ya sea porque poseen
diferentes formas de crecimiento (mecanismo dei@vpa® diferente capacidad de rebrote
(mecanismo de tolerancia) (Strauss y Agrawal 1986}.ejemplo, en la Pampa Deprimida,
los pastos de invierno tienen morfologia erectary muy susceptibles al pastoreo, mientras
que los pastos de verano serian mas resistentegi@@uelen tener crecimiento postrado (ver
Rusch y Oesterheld 1997). Entonces, cambios ertdasidad de defoliacion podrian afectar
de manera diferencial la resistencia biotica queceih comunidades con distinta composicion
funcional de pastos nativos.

A diferencia de los experimentos de remocion sekeade especies realizados bajo
condiciones naturales de campo (ver Capitulo 2)ekperimentos de ensamble de especies
en micro- 0 meso-cosmos permiten manipular conigéecla composicion de la comunidad
receptora y, al mismo tiempo, controlar la presiérpropagulos y la identidad de las especies
invasoras, asi como también el régimen de distsirtidokes 2001, Ejrnaexd al. 2006). Esto
permite separar la influencia de estos factoresestzbinvasibilidad del sistema (Fraser y
Keddy 1997, Diazt al. 2003), mientras que en los estudios de campofastmes suelen
aparecer confundidos (Lonsdale 1999). A su vezgelgeerimentos de ensamble limitan la
heterogeneidad de las condiciones ambientales sequa se evalla la invasion, evitando
efectos confundidos por factores ambientales quaran con la composicion funcional
(Naeemet al.2000).

Este trabajo presenta un experimento en el quensamblaron comunidades con
distinta composicién de pastos nativos de la PabBggarimida, con el fin de abordar los
siguientebjetivos:
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1) Evaluar el rol de la composicion funcional de psgstativos (definida por la fenologia
de las especies) en la resistencia a la invasidneppecies exoéticas con rasgos
funcionales contrastantes;

2) Evaluar de qué manera la intensidad de defoliaeiera la resistencia bidtica que
ofrecen comunidades de pastos con distinta composidiversidad funcional.

El experimento se desarrollé partiendo de dos bfist

Hipotesis 1:La resistencia bidtica a la invasion es mediaddgoomposicion (identidad) y

diversidad de grupos funcionales de pastos natiZbsol que cada grupo ejerce en la
resistencia depende del grado de superposicionlogna con la especie invasora,
considerando diferentes etapas ontogénicas (enwagenrecimiento).

Hipdtesis 2: La intensidad de defoliacion interacciona con danposicion funcional de la
comunidad nativa regulando el grado de resistemd& invasion, dado que la remocion de
biomasa aérea reduce la interferencia competitealad especies residentes y genera
micrositios para el establecimiento de plantulas.

Teniendo en cuenta ambas hipétesis y las carstites del sistema de estudio
descrito, se derivaron las predicciones 1 y 2 pamasistema con baja intensidad de
defoliacion, y la prediccion 3 para un sistema dafoea defoliacion intensa:

Prediccién 1: La comunidad con pastos invernales sera maseaetsa la invasion por una
especie de crecimiento invierno-primaveral, mientjae la comunidad con pastos estivales,
sera mas resistente a la invasion por una espea@edimiento estival

Prediccidon 2: La comunidad mixta de pastos de invierno y veramé k& mas resistente a la
invasion (menor biomasa acumulada de la invasmspecto de las comunidades simples con
un solo grupo funcional.

Esta proposicion supone efecgigérgicos(o no aditivos) de los grupos funcionales
en cuanto a su efecto sobre una especie exotit@ypar. Alternativamente, si existe un
momento ontogénico particular (emergencia o cramitoi juvenil) de la especie invasora que
defina su desempefio en produccion de biomasa tatalpmunidad simple que presente
mayor superposicion fenoldgica con ese momentolaaras resistente, dado que para igual
cobertura vegetal, la comunidad simple tiene maymdancia de ese grupo respecto de la
comunidad mixta. En este caso los efectos de lgsogrfuncionales nativos sobre la invasora
serianaditivos

Algunos pastos nativos de verano, cuando son siwseal pastoreo presentan una
forma de crecimiento rastrera (Salkaal. 1986), lo cual es permite evitar en cierta medida
defoliacion subsiguiente. Por este motivo, es edpperque el contraste en la resistencia que
ofrecen a la invasion los PNV sometidos a mayoreoanintensidad de corte sea menor que
el contraste que ofrecen los PNI en ambas situasioBumado a esto, dado que las dos
especies exoticas consideradas en este experitmta un alto crecimiento compensatorio,
motivo por el cual aumentan la productividad destizal bajo un régimen de pastoreo
(Agnusdeiet al. 2001), la variacion en la resistencia que podofaecer los diferentes grupos
de plantas nativas en funcién de la superposi@anlbgica, se veria “opacada” por el mayor
crecimiento compensatorio de las especies exgtioasobre las nativas. Por todo esto, se
predice que:
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Prediccion 3: En comunidades sometidas a alta intensidad deiaetm, la invasion sera
mayor y no se observaran diferencias en la resistdnotica ofrecida por comunidades con
distinta composicion de grupos funcionales.

3.2. METODOS
3.2.1. Especies exoticas estudiadas

Se realiz6 un experimento de ensamble de comussdedn diferente composicion
funcional de pastos nativos, las cuales fuerondtinlas” por dos especies exoticas de
caracteristicas contrastantes. Las especies ex@alaccionadas para este estutmijum
multifiorum y Lotus tenuis se encuentran ampliamente distribuidas en loszpkes de la
Pampa Deprimida. Es comun el uso de practicas daejmael pastizal natural tendientes a
promover la abundancia de estas especies, delsdoatio valor forrajero (Deregibuet al.
1994, Laterra 1997, Rodriguetal.2007).Lolium es una graminea anual de invierno con una
forma de crecimienterecta, mientras queotuses una leguminosa bianual primavero-estival
de crecimiento postrado. Ambas especies se estabérotofio, momento en que los pastos
nativos de verano estan entrando en dormicion p&s$os nativos de invierno se encuentran
todavia poco activos (Fig. 3.1).

El uso de estas especies brinda la oportunideelvalear el papel de la composicion
funcional de la comunidad en la resistencia bigbiaea dos especies distintas en cuanto a su
fenologia, forma de crecimiento y fisiologia. Adesnéonocer los mecanismos que regulan el
establecimiento y la regeneracion natural de esgpecies en diferentes contextos definidos
por la composicion del pastizal y la intensidadidfoliacidon, seria importante para disefiar el
manejo de estos sistemas.
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Fig. 3.1.Patron anual ddhdice de Vegetacion Normalizado (IVN) de los grsiiencionale
nativos y de las especies invasoras utilimen este experimento, creciendo en monoct
con alta intensidad de corte. Los datos muestsamkdias (n = 5). Observar la superpos
fenoldgica de los PNI camolium (triangulos) y de los PNV cdrotus(cuadrados).

Figura 3.2. Microcosmos en el campo experimental del IFEVArilabe 2010 (Facultad de
Agronomia - UBA).
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3.2.2. Disefio experimental

El estudio se llevé a cabo en un jardin experialeiocalizado en el predio de la
Facultad de Agronomia (UBA). Las comunidades fuesnsambladas a partir de matas de
pasto de distintas especies, trasplantadas a eolaes de plastico de 0,40 0,40 mx
0,23 m (33 L) con agujeros de drenaje. Los contemesdueron dispuestos cada 50 cm en una
grilla ortogonal (Fig. 3.2). Las matas de pasto ebpan de tierra asociado a las raices (prof.
~20 cm) fueron extraidas en marzo-abril de 200@rd@astizal natural localizado cerca de
Pila, provincia de Buenos Aires. El sitio corresgiora un pastizal mesofitico humedo tipico
del centro de la Pampa Deprimida (Perelratal. 2001), con una historia previa de pastoreo
continuo moderado, con una carga promedio anuaDge-1 vaca/ha (Chaneten al. 1996).

Los contenedores fueron rellenados con suelo dahmipastizal natural (Natracuol Tipico)
extraido hasta 20 cm de profundidad y mezcladoarena (2:1). Las distintas especies de
pastos (Tabla 3.1) fueron propagadas vegetativaramtcontenedores separados durante 7
meses, antes de iniciar el experimento. Estos nubinazs fueron regados a capacidad de
campo y desmalezados frecuentemente para reduaiaritidad de propagulos de otras
especies.

Las comunidades experimentales fueron estabkeeid@e diciembre de 2009 y enero
de 2010. Se dejaron transcurrir 3 meses hasteemhabsa de las exoéticas (abril 2010) para
permitir que los pastos se recuperaran del estédrasplante. Se establecié un disefio
factorial en bloques con tres factores fijos:

1) Composicion funcional (4 niveles):
* pastos nativos de invierno (PNI)
* pastos nativos de verano (PNV)
* pastos nativos de invierno y verano (PNIV)
» Control sin comunidad receptora
2) Intensidad de defoliacion (2 niveles):
* bajaintensidad (-C)
» alta intensidad (+C);
3) Especie invasora (2 niveles):
e Lolium multiflorum

* Lotus tenuis
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En total se crearon 16 tratamientos con 5 repeits (bloques) cada uno, para un total
de 80 unidades experimentales. Todas las comursdadeon ensambladas con 4 especies
nativas, excepto los controles sin comunidad recapiFig. 3.3). Esta es una densidad de
especies gramineas mas o menos tipica en pastdedeansados de pastoreo (Chaneton
2005). En las comunidades mixtas (PNIV) se asigndrespecies a cada grupo funcional. La
composicién especifica de cada grupo funcionalrencemunidad fue definida a partir de un
conjunto de 9 pastos estivo-otofiales (PNV) y 6gsaisiverno-primaverales (PNI). Los pastos
de invierno incluyeron dos ciperaceas (Tabla 3Ibdas estas especies son comunes en la
comunidad del pastizal de origen (Chanetinal. 1988, Burkartet al. 1990, Rusch y
Oesterheld 1997). Las especies fueron selecciorsndas la base de su abundancia relativa
en el sistema (codominantes) y su disponibilidadmaimento de la coleccion. Los
tratamientos fueron bloqueados por composicién gfge@es nativas para evitar que se
confunda el efecto de la composicién funcional ende la identidad de las especies
individuales (Tilman 1997). Para cada bloque, Imposicion de cada grupo funcional fue
definida en forma aleatoria a partir del conjunt® especies disponible, con la Unica
restriccion de que cada una de las 15 especiesmgastuviera representada en al menos un
bloque. Para integrar la comunidad mixta (PNIV)t@earon al azar de cada grupo funcional
2 de las 4 especies seleccionadas para el misntuélde este modo, cada conjunto
aleatorio de especies invernales y estivales piesem un bloque fue sometido a todos los
tratamientos generados por la combinacion intedgi@acortex especie invasora.

Se buscd homogeneizar todo lo posible la cobedédraa inicial entre las unidades
experimentales, de manera que la cobertura degraga funcional en la comunidad mixta
(PNIV) fuera la mitad de la que tenia en las comtadés PNV o PNI (ver Fig. 3.3). Las
comunidades fueron plantadas con una mata de 1&wW2de diametro de cada especie.
Cuando fue necesario, la equitatividad de la cabeinicial de las distintas especies se ajusto
agregando matas de pasto mas pequefias. La coldmtaiaotal se aproximo a la observada
en el pastizal natural bajo pastoreo moderado (4080; Salaet al. 1986, Chanetort al
1988). Los controles sin pastos nativos fueronbéstados con el mismo sustrato y cubiertos
con una fina capa de broza para evitar condiciongso-ambientales extremas para las
semillas de las exoticas.

PNV PNIV PNI

AA||lAG| |00
AA||®OA|O®O®

Fig. 3.3.Esquema de unidades experimentales con
distinta composicién de grupos funcionales. Cada
comunidad contuvo 4 especies, excepto por el Contro
gue no tuvo comunidad receptora. PNV: pastos rativo
de verano, PNIV: pastos nativos de invierno y veran
PNI: pastos nativos de invierno.

Control
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Tabla 3.1. Especies de gramineas nativas utilizadas en eériexpnto. Todas son especies
perennifolias, muy frecuentes en los pastizalesguos de la Pampa Deprimida.

Pastos de verano Pastos de invierno
Distichlis spicata Briza subaristata
Panicum bergii Carex phalaroides
Panicum gouinii Chaetotropis elongata
Panicum milioides Danthonia montevidensis
Panicum sabulorum Eleocharis viridans
Paspalidium paludivagum Stipa neesiana

Paspalum dilatatum
Sporobolus indicus
Stenotaphrum secundatum

Nomenclatura segin Cabrera y Zandini (1978).

A partir de abril de 2010, todas las comunidadesduyendo los controles, fueron
asignadas al azar a una intensidad de cortaltéj)con el canopeo vegetal cortado hasta 7 cm
sobre el nivel del suelo, o (ijaja, canopeo cortado hasta 20 cm de altura (ver Fly. Be
este modo se buscé simular el nivel de disturbical®opeo generado por pastoreo doméstico
intenso o leve, respectivamente (Sataal. 1986, Deregibust al. 1994). Los cortes se
realizaron con la misma frecuencia en todas las uoaades (cada 2 meses
aproximadamente), de manera que se mantuvierardifagencias de altura entre los
tratamientos durante todo el experimento. La bientastada fue cosechada y utilizada para
estimar la productividad aérea de las especiescasdf nativas.

En abril de 2010, luego de la aplicacion del primgerte, cada comunidad fue
sembrada con una especie ex6tlaaium multiflorumo Lotus tenuisSe utilizaron semillas
de Lolium cosechadas en el pastizal original en diciembre@R®9 y semillas de.otus
comerciales de la variedad La Esmeralda 2008 (GENBXA.). Antes de la siembra se
evaluo el poder germinativo incubando 100 semilasada especie en cajas petri (n = 5),
colocadas en una camara con temperaturas alter(2®&6°C, 9 hs. de luz), de acuerdo con
los protocolos del ISTA (Ministerio de Agricultur®ireccion General de la Produccion
Agraria 1981). El poder germinativo delium fue 71,2% (ES = 0,26) y el deotus fue
69,6% (ES = 0,76). Teniendo en cuenta estos valtassespecies exoticas se sembraron a
una densidad de 250 semillas germinables por urikaerimental (1560 semillasm

El experimento tuvo una duracion total de dos afessle la siembra de las exoéticas
(abril 2010 a marzo 2012). La composiciéon de esgeein cada unidad experimental se
mantuvo por medio de tareas bimestrales de desatilenanual, cuidando de no disturbar
las plantulas exéticas durante el periodo de emeigé.as comunidades se mantuvieron con
riego a capacidad de campo, lo que significo ugoridiario durante la época estival y cada
tres dias durante la época invernal. La duracidrexigerimento se definié en funcién del
tiempo necesario para evaluar tantadaistenciade la comunidad a la invasion, como el
impactode las exdticas introducidas sobre la comunidagad¢os nativos (Capitulo 4). En
este capitulo se presentan sélo los resultadosspmndientes al primer afio del experimento.
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Durante el experimento, la temperatura media afuealde 19 °C. En los meses de
verano, la temperatura maxima promedio fue de 2¥ f&precipitacion promedio mensual
de 171mm, mientras que para los meses de inviarteniperatura minima promedio fue de
11,7 °C y la precipitacion promedio mensual de 61ipanprecipitacion total de los dos afios,
fue de 2081 mm.

3.2.3. Caracterizacion de las comunidades

Para evaluar la homogeneidad inicial de las codadd®s se midieron la cobertura
aérea total, la intercepcion de radiacion fotosicaénente activa (PAR) por el canopeo y los
contenidos de carbono organico y nutrientes em@bsLa cobertura se estimé visualmente
en mayo de 2010 mediante un marco de 2& @ cm ubicado en el centro de la parcela. Se
registro el porcentaje del area ocupada por matesrde y muerto en pie. En esa fecha, las
especies exoticas estaban emergiendo pero no mubmizarea significativa y no fueron
consideradas en la estimacion de la cobertura.démeanediciones de PARrtol m?s?) se
realizaron en junio de 2010 utilizando una bart@densible (Cavadevices, Buenos Aires)
dispuesta a 2 cm del suelo en dos posiciones fmgatke 30 cm de largo cada una,
equidistantes a 10 cm del centro de la parcelaatiable de respuesta fue el porcentaje de
luz interceptada, respecto de la radiacion ambiesge utilizé el promedio de ambas
mediciones por unidad experimental. Los tratamimimn mayor intercepcion de radiacion
PAR representarian una estructura de canopeo mrasl@€ya sea por absorcion o por reflejo
de la radiacion). En abril de 2010, previo a landiea de las especies exoticas, se extrajeron 5
cilindros de suelo (prof. = 10 cm, diam. = 2 cm) ala comunidad. Las 5 submuestras
fueron combinadas para la determinacion de carloogéanico oxidable (método Walkley-
Black), nitrogeno disponible en forma de nitratdNE®PD) y amonio (Kjeldhal) y fosforo
extractable (Bray-Kurtz no. 1).

Las diferencias en cobertura aérea se evaluardrante analisis de varianza factorial
(ANOVA) incluyendo los factores Composicion (3 fda®, Intensidad de Corte (2 niveles) y
Bloque (5 niveles). En este caso el factor Comjpasino incluyo el tratamiento control sin
comunidad nativa residente. La radiacion interagptse evalué mediante ANOVA para los
factores Composicion (4 niveles) e Intensidad deteC¢{ niveles), pero incluyendo los
controles (sin comunidad receptora) con el fin dalar en qué medida las diferentes
comunidades redujeron la radiacion PAR a nivel gdelo al comienzo del experimento.
Todos los analisis incluyeron el factor Bloque coefecto aleatorio (modelo mixto). Por lo
tanto, la significacion estadistica de los efegposicipales y sus interacciones fueron
evaluadas utilizando la suma de cuadrados de swaguion con el factor Bloque como
denominador de la prueba de Fisher correspondiecdela término del modelo.

Las propiedades del suelo no fueron sometidasagureba estadistica, ya que todas
las unidades experimentales fueron establecidagguld manera antes de designar los
tratamientos. Las variables edaficas se resumeslgowomedio (+ desvio estandar [DS], n =
80) de todas las comunidades y los controles situoaad. El sustrato utilizado contenia, en
promedio, 1,75 % (DS = 0,34) de carbono oxidate? fg NO; g* (DS = 11,14), 10,649
NH;" ¢! (DS = 3,7) y 5,319 PQ* ¢g* (DS = 0,79). El coeficiente de variacién fue meaor
0,22, excepto para el amonio que fue 0,35.
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Se caracterizé la fenologia de los grupos de pastivos, midiendo el patron anual
del indice verde normalizado (IVN) (Pettoradli al. 2005) en las comunidades nativas sin
invasion (ver Capitulo 4). El IVN se calcul6 pamssfechas: febrero, abril, junio, agosto y
noviembre de 2010 y marzo de 2011. Se utilizé whidéraetro manual (Skye Instruments,
Reino Unido) con el que se midid la radiacion ieaig y reflejada por el canopeo en las
bandas del Rojo e Infrarrojo cercano en un area3fecm de didmetro (~707 éren el
centro de la comunidad. Las mediciones se reahzatomediodia en dias sin nubes. El
andlisis del IVN se realiz6 mediante ANOVA factbian medidas repetidas en el tiempo.
Cuando hubo diferencias significativas para algaictor o interaccion entre factores, se
realizaron comparacionesposteriori(prueba LSD de Fishes,= 0,05).

3.2.4. Evaluacién de la magnitud de invasién

El grado de invasion por ambas especies exoteavalud para dos etapas del ciclo
de vida: emergencia (estadio de plantula) y duraht@imer afio completo de crecimiento
(estadio juvenil-adulto). El niUmero de plantulas.déum fue medido en la®3y 7* semanas
posteriores a la siembra (mayo y junio 2010), dauen esas fechas se observaron dos picos
de germinacién evidentes. El analisis se realizasiderando el promedio de ambas
mediciones. El nimero de plantulaslagusse midié una Unica vez en lasemana posterior
a la siembra (junio 2010). Para estas medicionesnye objetivo de evitar el efecto de borde
de contenedor, se utilizé6 un marco de 27 cm x 28uahdividido en 4 cuadrantes de 4 celdas
cada uno, ubicado en el centro de la unidad expetmh Para abarcar la heterogeneidad
estructural generada por las matas de pastos,néé ebnumero de plantulas en una celda
tomada al azar dentro de cada cuadrante. La varibiespuesta fue la suma de las plantulas
registradas en las 4 celdas censadas en una cadufddea total censada ~182%c
comunidad).

Para evaluar el grado de invasion de cada espgoiica se sumo la biomasa aérea
removida en las sucesivas cosechas asociadas t@taehiento de corte, durante el primer
aflo de crecimiento. Ademas, en diciembre de 201@osechd toda la biomasa aérea
remanente al final del ciclo anual de crecimieneoLdlium. La suma de ambos valores
correspondid a la productividad aérea neta anualaleim. En cambio,Lotus no fue
cosechada al final del primer afo, ya que al saraspecie bianual se hubiera interrumpido su
ciclo de crecimiento, lo que hubiera limitado lakesacion del impacto al cabo de dos afios de
experimento (datos no incluidos en esta tesisCagnitulo 4). El grado de invasion Hetus
se midio solamente con los datos obtenidos a phatias cosechas parciales durante el primer
afio (junio 2010-junio 2011). Debido a esta difer@nmetodoldgica, para la variable
“biomasa producida”, se analiza cada exotica pgrarselo. EI material removido fue
separado por especie exética y por grupo funcioatio, y luego fue secado en estufa a 70
°C durante 72 hs. El grado de invasion estuvo septado por la biomasa aérea de la especie
exotica acumulada por parcela.

En el caso déotus,las diferencias generadas por la intensidad de eor el primer
aflo no serian relevantes, dado que el tratamiemalta intensidad de corte (menor altura)
necesariamente removié mayor biomasa, respectajukdi@s con baja intensidad de corte.
No obstante, este protocolo permitié evaluar lesteiscia diferencial a la invasion detus
por comunidades nativas con distinta composicitgifinal, y sometidas a distinta intensidad
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de corte (Hipoétesis 2, interaccion Composicion terisidad de Corte). Si se observara tal
interaccion, se evaluaria el grado de invasion edlms tratamientos con mayor intensidad de
Corte, dado que estos representan casi toda laabeoracumulada durante el periodo de
crecimiento. Sin embargo, como no se encontrarect@$ de interaccion, se evalud la
invasion a partir de la suma de los efectos obdes/an ambas situaciones de defoliacion (n
= 10). Por estas razones, pagtus solo se informa el efecto del corte para el estald
plantula.

El nimero de plantulas y la biomasa acumuladayakiaron por separado mediante
modelos de ANOVA mixtos de cuatro y tres vias (aorsin factor Especie Invasora
respectivamente). El modelo para plantulas inclayGomposicion Funcional (4 niveles), la
Intensidad de Corte (2 niveles) y la Especie Inkas@ niveles) como factores fijos
principales; mientras que el modelo para la bionzasanulada de cada una de las especies
invasoras, incluy6 la Composicion funcional (4 tég@ y la Intensidad de Corte (2 niveles)
como factores principales fijos. En ambos casasdayo el Bloque como efecto aleatorio.
Cuando fue necesario se realizaron comparacianessteriori (prueba LSD de FishePR, <
0,05).

Dado que las comunidades mixtas (PNIV) contuvideomitad de la cobertura de
cada grupo funcional respecto de las comunidad@sles (cobertura PNIV = [cobertura PNI
+ cobertura PNV] / 2), no se evalud la interac@atre los tratamientos PNI y PNV mediante
ANOVA factorial tradicional. Para evaluar la intec&n entre ambos grupos de pastos
nativos, se comparo la biomasa promedio de cadeiesmvasora observada la esperada
bajo la hipétesis de efectos aditivos. Se calculivador de biomasa exoética esperado
(PNIVesy por bloque si los efectos de PNI 'y PNV fuerartiaos, como el promedio de la
biomasa observada en las comunidades simples (gN¥IYPNI + PNV] / 2). El promedio
esperado (PNI¥p) y el observado (PNR4) para cada especie exotica fue comparado
mediante una prueliaapareada, incluyendo ambas intensidades de ¢2rpguebas en total,

n = 10 bloques), dado que no hubo interaccion Cemgm x Intensidad de Corte (ver
Resultados). La ausencia de una diferencia sigiiia indicaria que los efectos de los PNI 'y
PNV sobre la invasion fueron independientes (aol)iy es decir, aquellos esperados de
acuerdo con sus efectos observados en las comesidachples. En cambio, una prueba
significativa revelaria un efecto interactivo, y@assinérgico (+) o antagonico (-), de ambos
grupos de pastos nativos sobre la invasion.

3.3. RESULTADOS
3.3.1. Caracterizacion inicial de las comunidades

Al momento de la germinacion de las especies easjtias comunidades nativas
tenian una cobertura aérea promedio de 85% (E&4:1 = 60). Las comunidades con pastos
de invierno E, = 5,5;P = 0,031) y aquellas con alta intensidad de céiig@£ 14;P = 0,02)
tuvieron una menor cobertura aérea que la de speatvas contrapartes, aunque en ambos
casos esa diferencia fue solo 5%. Por otro ladogdaunidades sometidas a baja intensidad
de corte interceptaron un 60% de la radiacion PAiRgntras que las sometidas a alta
intensidad de corte interceptaron un 30% 4(= 43,2; P = 0,003). Este patron fue
independiente de la composicién funcional de lawudad, excepto por los controles sin
comunidad nativa donde la intensidad de corte wo &fecto (Composicién Corte,F35,=
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6,1; P = 0,0012). Al momento de la germinacion (juni@s Iplantulas de ambas especies
exéticas recibieron 373 (ES = 4,3#hol m?s* en los controles (n = 20), 275 (ES = 12,7)
umol m?s? en las comunidades con alta intensidad de corte3®) y 157 (ES = 11,8)mol
m?s? en las comunidades con baja intensidad de corte3().

Como era previsible, el patron anual del IVN vag@un la composicion funcional de
la comunidad (composicion tiempo:Fi040 = 6,14;P < 0,0001; Fig. 3.4). Las comunidades
de pastos invernales alcanzaron su IVN mas altowerno y primavera (agosto—noviembre)
y el mas bajo en verano (marzo), mientras que @wunidades de pastos estivales
mantuvieron valores de IVN elevados entre mitagrimavera y fin del verano (noviembre—
marzo), con una caida fuerte durante el invierrgnge) (ver Fig. 3.4). En cambio, las
comunidades mixtas mostraron una mayor constaeoipdral en el IVN, con un pico en
primavera. En promedio, las comunidades con atensidad de corte tuvieron un IVN mas
elevado durante todo el periodo, excepto en plevierno y fin del verano (junio de 2010 y
marzo de 2012) cuando el efecto no fue significe(ANOVA cortex tiempo:Fs 0= 3,19;P
= 0,028). Por otro lado, el efecto del corte vasagun la composicion de la comunidad
observada (composicion corte:F, g = 6,98;P = 0,018). El mayor efecto se observo con el
incremento del IVN en las comunidades de pastasvderno sometidas a mayor intensidad
de corte; mientras que en las comunidades estjyatese vieron efectos importantes de la
intensidad del corte (Fig. 3.4).

3.3.2. Resistencia a la invasion

El nimero de plantulas emergidas de ambas espegigticas aumentd con la
intensidad de corte, independientemente de la csieipa funcional de la comunidad (Tabla
3.2, Fig. 3.5). Por otro lado, la composicion fumal afect6 la emergencia de plantulas segun
la especie invasora analizada. La emergenciaotiam fue, en general, significativamente
menor en presencia de pastos nativos respecto oiétol; pero no se diferencié entre
comunidades con distinta composicion funcional .(Bg). En el caso deotus solo las
comunidades de pastos nativos de verano (PNV)esamtujsignificativamente el nimero de
plantulas respecto del control, mientras que lasuridades de pastos invernales y las mixtas

@ PNI+C @ PNV+C @ PNIV+C
087 OPN<C 1 OPNW<C 7 O PNIV-C
0.6 : .
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Fig. 3.4. Patrén anual de indice verde normalizado (IVN),apks tres comunidades
diferente composicion funcional y sometidas a mayanenor intensidad de corte (simb
negros o grises respectivamente). PNI: pastos amatike invierno, RV: pastos nativos (
verano, PNIV: comunidad mixta con pastos nativoggierno y verano. Los datos muestra
promedio para cada fecha = ES (n = 5).
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(PNI'y PNIV) fueron menos efectivas en limitar sneegencia (Fig. 3.6).

Tabla 3.2. Andlisis de varianza del numero de plantulas éstatas
durante el primer afio del experimento.

Plantulas
gl F P
Invasora 14 64,0 0,001
Composicién 3;12 12,8 0,000
Corte 14 11,5 0,028
Invasora x Composicion 3;12 4,9 0,019
Invasora x Corte 14 0,1 0,754
Composicién x Corte 3;12 0,2 0,888
Invasora x Composicién x Corte 3;12 0,1 0,961
Error 12
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Fig. 3.5. Emergencia de especies #8gas en comunidades sometidas a baja )
intensidad de corte (orte y + Corte, respectivamente). Los datos maestr media
ES (n = 15). Letras distintas muestran diferensignificativas por corte (LSDP <
0,05).

El aumento de la intensidad de corte increment@mamente P < 0,06) la biomasa anual
producida porLolium (Tabla 3.3, Fig. 3.7). En cambio, la composiciéndonal tuvo un
efecto fuertemente significativo sobre la produdad deLolium y en menor medida sobre la
biomasa dd.otus (Tabla 3.3). La comunidad de pastos de inviermléuque mas limité la
productividad dd_olium, mientras que la comunidad mixta fue la que mdadszo (Fig.
3.7). De hecho, la combinacién de ambos grupossgtg en las comunidades mixtas (PNIV)
generd una resistencia a la invasion polium menor a la esperada si sus efectos fueran
simplemente aditivosy = 2,57;P = 0,03; Fig. 3.8). Esto sugiere un efecto antagdentre
ambos grupos funcionales en cuanto a sus efechwe Bobiomasa deolium. Esto parecio
ser mas fuerte en las comunidades con menor idsghsie corte, pero la interaccion Corte
Composicion no fue significativa (Tabla 3.3).
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En el caso déotus todas las comunidades nativas redujeron de masieitar la
biomasa de esta especie exdtica (Fig. 3.7), y mai®n fue indistinto del corte aplicado
(Tabla 3.3). La biomasa deotus observada en las comunidades mixtas (PNIV) no fue
diferente a la esperada a partir del promedio sliedmunidades PNI y PN\y(= 0,215;P >
0,1; Fig. 3.8); es decir que los efectos de lopagswnativos sobre la biomasald#usfueron
independientes (aditivos). En general, los efedeok composicion funcional no dependieron
de la intensidad de defoliacién (ver Tabla 3.3) nifrgin caso se observé un efecto de bloque
(p>0,1).

Lolium multiflorum Lotus tenuis
a
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Fig. 36. Emergencia de especies exdticas en comunidadesstiess mativos de invierno (PP
pastosnativos de verano (PNV), pastos nativos de invigreerano (PNIV) y en el control ¢
comunidad nativa. Los datos muestran la medi&gS+(n = 10). Letras distintas mues
diferencias significativas (LSIP, < 0,05).

Tabla 3.3. Analisis de varianza de la biomasa aérea prodymdaolium y Lotusdurante el
primer afio del experimento (n = 5). La biomasaediene al material aéreo cosechado por
encima de la linea de corte correspondiente a tatiamiento de defoliacioril efecto
principal del Corte sobre Lotus no sera interpret@er seccion 3.2.3 Métodos).

Biomasa acumulada

Lolium Lotus
gl F P F P
Composicién 3:12 23,09 0,000 436 0,027
Corte 1:4 6,86 0,059 52,34 0,002
Composicién x Corte 3;12 2,36 0,123 0,48 0,702

Error 12
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Lolium multiflorum Lotus tenuis

1500 7 @ O-c 700 1
. T m-c 600 { 2
8 1250 q ph
% 500 1
E —~ 1000
§ £ 400 1
g o 750 1 be
@~ c 300 -
§ 50 LH AL 200 -
2 ; o

250 1 . 100 A1

o o

Control ~ PNI PNV

Control

Fig. 3.7. Biomasa producida pdrolium y Lotus durante el primer afio del experimentc
comunidades sometidas a baja y alta intensidadntie @orte y +Corte, respectivamente).
datos muestran las mediases (paralolium n = 5, pardLotusn = 10 de la biomasa aéi
cosechadpara cada especie. Letras distintas muestran ddi@se significativas de la biom:
de la invasora entre comunidades con diferentgosition de pastos nativos (LSP< 0,05;
ver leyenda de Fig. 3.1).
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Fig. 3.8 Biomasa dé.oliumy Lotusobservada en la comunidad mixta (PNVg)la esperac
segun el modelo simple aditivo (ejes Y y X respeatiente), para cada unidad experime
sometida a mayor o menor intensidad de corte (€CorCorte respectivamente). La lit
1:1 indica el valor esperado cefiectos aditivos. Los simbolos que se ubican poime
indican un efecto antagdnico de la interaccioneegiupos funcionales sobre la invasion
texto).
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3.4.DISCUSION
3.4.1. Efecto de la composicion funcional

La composicion funcional de la comunidad, detedmia resistencia bidtica a la
invasion por ambas especies exoticas (Prediccign alipque en diferentes estados
ontogénicos. En este experimento la composiciomgrdeos funcionales de la comunidad
receptora, determind el grado de invasionLdkum en forma significativa solo durante la
etapa juvenil y la invasién deotus Unicamente durante el establecimiento. Desde hace
tiempo se reconoce que la competencia entre esppaiede variar en distintos estados
ontogénicos segun la especie observada, dado guedaerimientos ecoldgicos no son los
mismos al momento de germinacion que en la etap#taadGrubb 1977). Adn asi, la
clasificacién por grupos funcionales se suele zaalprincipalmente a partir de rasgos que se
observan en la etapa adulta (Hooper y Dukes 20afig&et al. 2011, Byuret al. 2012). Por
lo tanto, es esperable que en una comunidad esitddléa resistencia bidtica ofrecida por un
grupo funcional similar al de la invasora sea méctwa en la etapa adulta y no
necesariamente durante el establecimiento (Hoop&ules 2010). Sin embargo, hay
evidencias que demuestran que este fenbmeno pweder @n ambas etapas ontogénicas
(Price y Partel 2012).

Lolium mostro ser buena colonizadora en condicionestdérgénsidad luminica (Fig.
3.5), en concordancia con patrones de emergenciluaglos a campo por otros autores
(Deregibuset al. 1994). El establecimiento delium estuvo limitado de manera similar por
las tres comunidades de pastos nativos, aunquariardédad con PNI presenté en promedio
un menor numero de plantulas. Durante el periodenijliy adulto, la comunidad invernal
(PNI) fue mas resistente a la invasion pofium respecto de la comunidad mixta (PNIV),
pero no se diferencio significativamente de lastesicia ofrecida por los PNV, contrario a lo
esperado segun el grado de superposicion fenola@ginacada grupo (MacDougadt al.
2009). Si bien los patrones de resistencia bid@irservados paraolium fueron consistentes
para ambos niveles de defoliacion, la comunidad RNh sometida a menor intensidad de
corte (mayor biomasa en pie de PNI), mostré en pdinun 70% menos de la biomasa de
Lolium observada en las comunidades con PNV. En estaleert posible que el efecto
negativo de una menor intensidad de corte durdrastablecimiento (Deregibwet al. 1994)
se vea potenciado por la competencia con los pastibgs de invierno durante la etapa de
establecimiento y juvenil (ver Fig. 3.6 y 3.7). #@scir que la resistencia a la invasion de
Lolium seria el resultado de un efecto acumulativo darnato su ciclo de vida.

Es llamativo que, a pesar tieresistencia bidtica ofrecida por los PNglium haya
logrado invadir exitosamente, llegando a represeqgeximadamente un 30% de la biomasa
total de la comunidad (ver Capitulo 4)plium es una especie altamente competitiva y de
rapido crecimiento (Byun-de Blois y Brisson 2012yahte todo el invierno y principios de
primavera, a diferencia de los PNI cuyo pico deionento se observa recién a principios de
primavera (Fig. 3.1). Las plantulas delium estarian aprovechando los recursos de manera
anticipada al rebrote de los PNI. Ambas caracteasiestarian dando lugar a que el efecto de
prioridad (Shea y Chesson 2002) yfiglessrelativo de la invasora hayan superado el efecto
negativo de la superposicion temporal de nicholasrespecies residentes, al determinar el
grado de invasién déolium en este sistema (MacDougai al. 2009, Byun-de Blois y
Brisson 2012).
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En cambio, pard.otus la composicion funcional fue importante en deteaniel
establecimiento, pero no su performance duran&apa juvenil. De acuerdo a lo predicho,
las comunidades con PNV fueron mas efectivas emcheth emergencia. Sin embargo, esta
diferencia se borr6 durante el primer afio de criecitn, ya que todas las comunidades
presentaron la misma resistencia a la invasion @&y 3.7). Es decir que las comunidades
PNI y PNIV fueron capaces de borrar las diferencidsservadas al momento del
establecimiento deotus Si bien al inicio del experimento la cobertureeaéde la comunidad
de pastos de verano (PNV) fue levemente menor deiass comunidades, esto no afecto la
radiacion interceptada por la comunidad. Es posiglee las mediciones realizadas por
encima de los 2 cm de la superficie del suelo,ulmenan detectado diferencias en la cantidad
de luz interceptada por las distintas comunidadesahel nivel del suelo. Otro explicacion
posible es que la emergencialdetus dependa de la relacién R/RL que llega a las sasnill
(Vazquez-Yanes y Smith 1982). La biomasa muerfaiede los PNV al momento del conteo
(junio), podria tener una incidencia sobre la liélad&/RL a partir de un aumento del RL (Di
Bellaet al.2004). Independientemente de cual fuera la chdgasmostré no ser una buena
colonizadora en todo el experimento (ver niumerpldéetulas en Fig. 3.5).

La resistencia bidtica generada a partir de lalitiich de rasgos entre la comunidad
residente y la invasora (MacArthur y Levins 196&)dido mas evidente (en experimentos de
ensamble) entre especies dicotiledoneas que ewomeautiledoneas (Price y Partel 2012). Si
esto fuera un mecanismo generalizado, en estasnidagesLotus tendria mayores chances
de evadir la competencia en la etapa juvenil. Wultado consistente con esta idea es que
Lotus acumulé gran cantidad de biomasa (ver Capitulé-igd, 4.3) a partir de menos
individuos, en comparacion cholium. Esto se deberia a su forma de crecimiento rasgrar
su capacidad de rebrote a partir de yemas axil8ebha observado que la forma de vida y la
altura son rasgos importantes en determinar eb @dtlas especies invasoras (Cagillal.
2008, Pyselet al. 2012). Estos resultados sugieren que el efectatiweggenerado por la
comunidad nativa a partir de una superposicionictes en el periodo de establecimiento de
Lotus estaria siendo compensado por un méyessdurante el periodo juvenil, a partir de
un compromiso entre la habilidad de colonizacidheycompetencia por los recursos en las
plantas establecidas.

3.4.2. Diversidad funcional y resistencia a la invasion

Contrario a lo esperado por la hipotesis de mysish bidtica, la comunidad mixta
(mas diversa) no fue mas resistente a la invasié@pecto de las comunidades simples
(Prediccion 2). La interaccion sinérgica esperadbasa en el supuesto de que ambos grupos
funcionales afectan a la invasora en distintos nmbosedel afio, y entonces sus efectos serian
acumulativos a lo largo del ciclo de crecimientde¢eo de complementariedad). Este
mecanismo ha sido propuesto para explicar patreimeares de invasion, en donde una
mayor diversidad funcional provee mayor resisteadia invasion a partir de una explotacion
mas completa de los recursos (Tilman 1997, Levi@@02 Kennedyet al. 2002). Una
alternativa a este mecanismo es que las comuniaadggliversas contengan a la especie (0
al grupo funcional) mas resistente a la invasidiecfe de seleccion, Wardle 2001). Este
altimo mecanismo ha sido comprobado en experimaidnde la especie dominante controld
el grado de invasién (Wilsey y Polley 2002, Snaittal. 2004, Hillebranckt al. 2008).
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En el contexto de este experimento, el mecanisenseteccion habria dado lugar a
qgue la comunidad mixta (la mas diversa desde diopde vista fenoldgico) ofreciera menor
resistencia a la invasion pdwolium, respecto de la comunidad dominada por el grupo
funcional mas resistente (PNI), indicando una ateion antagdnica entre los grupos nativos
en cuanto a su contribucion a la resistencia awasion por esta especie. Este tipo de
interacciones antagbnicas entre grupos funcionadi®os no han sido suficientemente
consideradas por los modelos de biodiversidadtessim bidtica, en los que se supone que la
complementariedad de nichos y los efectos de nagest combinan generanah@ayor (y no
menor como en este caso) resistencia a la invasioméhil1997, Levine 2000, Wardle 2001,
Hooperet al. 2005, Byunet al. 2012). Una excepcion seria la aparicion de untefde
facilitacion de la invasion por la presencia detai especies (0 grupos) en las comunidades
mas diversas (Brunet al. 2003, Bulleriet al. 2008). En este experimento no hubo evidencias
de facilitacion directa sobreolium, dado que todas las comunidades de pastos nativos
ofrecieron cierta resistencia. Sin embargo, enidecel patron no-aditivo de invasion
observado en la comunidad mixta podria ser gengradanteracciones negativas entre los
grupos nativos residentes.

Existe una variedad de modelos tedricos y algemakencias empiricas que muestran
que, en comunidades de tres componentes, los efeegativos entre dos de ellos (e.g.
competencia) pueden generar interacciones de itéaidin indirecta” sobre el tercer
componente del sistema (Levine 1976, Brooker ya@ally 2009). Levine (1999) propone que
la facilitacién indirecta seria posible sélo cuandaria el recurso por el cual se esta
compitiendo o el mecanismo a partir del cual sa esmpitiendo. Por ejemplo, el caso de
estudio que él ejemplifica presenta una interaceittre tres especies (A, By C), en donde A
ejerce una facilitacion indirecta sobre C (Figa3.®a explicacion a esta interaccion seria que
la especie A afecta fuertemente a B a partir delbseado y levemente a C a partir de la
captacion de nutrientes, mientras que B afectafoeemente a C a partir de una captacion
anticipada de nutrientes. Dado que A tiene un efe&gativo sobre B por sombreado,
entonces evita que ésta reduzca demasiado la ddmad de nutrientes, generando una
facilitacion indirecta sobre C.

Este tipo de interacciones han sido documentadiascytidas en otros sistemas, como

a) b)

+ +
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Nutrientes P ) “ PAR - -\ par M
Nutrientes v (establecimiento, (establecimiento)
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- -—
I "
Radiacién (crecimiento)

Fig.. 3.9. Hip6tesis de facilitacion indirecta sobre la invasion, mda a partir de una
interaccién negativa entre grupos funcionales nativosMajlificado de Levine (1999). b)
Modelo de interacciones que explicaria los resultadosrefides. Los simbolos y el sentido de
las flechas indican el tipo y el sentido del efecto que geoata componente de la comunidad,
mientras que el grosor de las flechas indica la intensid ddfdeto. Los mecanismos propuestos
se explican en el texto.
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un mecanismo comun que determina la coexistendi® @species (Bertness y Callaway
1994, TREB y en particular, que puede regular la coexistedei especies nativas y exoéticas
(Atwater et al. 2011 en Plant Ecol, Zarnetske al. 2013, Journal of Ecology). En nuestro
experimento, el riego continuo que recibieron lagdades experimentales, descartaria la
competencia por el recurso agua. En cambio, los Bbdterian afectando a PNI a través de
una mayor capacidad de captar P y una mayor eficieen el uso de la energia (ver
resultados y discusion del capitulo 4) duranteepdel periodo de crecimiento (octubre,
noviembre); mientras que soHlrelium tendria un efecto negativo a través de una reducci
de la radiacion en el momento de establecimienig. (8:b). Por su parte, PNI también
afectaria aLolium por la reduccién de la radiacion al momento dabdstimiento, pero
también durante la etapa de crecimiento (debigosauperposicion de nichos), lo cual genera
un efecto mayor al generado por PNV sdboéum (esto se indica en la Figura 3.9b, con el
grosor de las flechas). En consecuencia, el efeagativo de PNV sobre PNI, aunque fuera
leve, disminuiria el efecto negativo de PNI sdboéum, generando una facilitacion indirecta
sobre éste. Es decir que en este caso, la fadlitawdirecta estaria dada por una variacion en
el recurso por el cual compiten los tres comporsentepor una diferenciacion de nichos
(diferencia fenologica).

Por otra parte, al ser los PNV mas productivoslgsd’NI durante el periodo estival,
la biomasa seca que acumulan hasta el otofio pediuair la captacién de luz por pastos de
los PNI, demorando el comienzo de su periodo danorento hasta entrado el invierno. En
este sentido, los PNV afectarian a los PNI a pdgiun efecto de prioridad. Estudios mas
detallados de la disponibilidad de luz a nivel akeyemas de rebrote, permitirian evaluar este
mecanismo. En conclusién, habria una relacion mealientre la abundancia de cada grupo
residente y el establecimiento de la exdtica (HulyeZavaleta 2012), y los efectos de
seleccién (Loreau y Hector 2001, Wardle 2001) éstasiendo mas importantes que los de
complementacion en determinar el grado de invasion.

Lotus en cambio, invadié las comunidades mixtas de douer lo esperado bajo
efectos aditivos entre los grupos funcionales patiEs llamativo que, en caso de existir
interacciones negativas entre estos grupos (F%, 8o se haya observado sobre la invasion
de Lotus el mismo efecto observado pdralium. Sin embargo, dado gustusinvadié de
manera similar todas las comunidades, no se velifarencias significativas aun si en la
comunidad mixta estuvieran dominando los PNV. Lieetes de este tipo de interacciones
sobre la resistencia bidtica y del impacto de Masora sobre la resistencia bidtica a la
invasion, ha sido aun poco explorados (Hulvey yafeta 2012). Un estudio mas detallado de
las abundancias relativas de cada grupo funcian#é e€omunidad mixta, permitird avanzar
sobre los posibles mecanismos que generaron estolkados. Algunas evidencias sobre la
interaccion entre los grupos residentes han sidenatas durante el experimento (datos no
mostrados en esta tesis) y seran evaluadas corr prayondidad en trabajos futuros.

3.4.3. Efecto de la intensidad de corte sobre la resistaracla invasion

En contra de lo esperado, la intensidad de deféhano reguld la resistencia bidtica
ofrecida por comunidades con distinta composicigrcibnal (Prediccion 3). No obstante, la
defoliacion tuvo efectos diferentes segun el estadtogénico de las invasoras, siendo mayor
en la etapa de establecimiento (Leviteal. 2004). Una mayor intensidad de defoliacion
promovié la emergencia de ambas especies exotiwagjal es consistente con la mayor
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disponibilidad de luz observada en esas comunid@gdi@sbs y Huenneke 1992, Daes al.
2000) y con experimentos realizados a campo Yy leorddéorio, donde una mejor calidad de
luz (alta R/RL) o disturbios intensos, promoviertan germinacion delLolium y Lotus
respectivamente (Deregibust al. 1994, Laterra 1997). Resultados similares se han
observados en otros estudios donde una mayor dlsipaerd de recursos no borré el efecto
de la composicién de la comunidad (Maron y Marl@0?2 Kreyling et al. 2008). Sin
embargo, algunos efectos observados en la etagaedsniento delLolium, merecen ser
explicados con mayor detalle.

ParaLolium, se observd un aumento marginal de la biomasa w@adm a partir de
una mayor intensidad de corte. El efecto de lalideion sobre el crecimiento de las especies
depende, entre otras cosas, de su capacidad deewmsanpel area foliar removida
(McNaughton 1979). El resultado neto de la invasénestas condiciones dependeria del
aumento en la disponibilidad de recursos generaddacdefoliacion (Davigt al. 2000) y de
la respuesta compensatoria de los pastos natided.glium. Para poder observar una mayor
productividad delLolium en las comunidades con mayor intensidad de clatévasora
deberia mostrar una mejor respuesta compensatoeidog pastos nativos y/o los grupos
funcionales nativos deberian verse perjudicadosuparalta defoliacion. Ademas del efecto
marginal observado, las comunidades con PNI y Pdd¢ivietidas a mayor intensidad de corte,
mostraron un aumento en la biomasa acumuladagirm en comparacion a cuando fueron
sometidas a menor intensidad de c¢rie@y 40% respectivamente). Estos resultados, @odri
estar mostrando una respuesta diferencial de log/RHNlium frente a la defoliacion intensa,
siendo Lolium la especie mas tolerante a la defoliacion frecue@tebien, una mayor
intensidad de corte, estaria reduciendo la resistepue le ofrecen los pastos nativdsohum
(Hipodtesis 2). Los PNV serian mas resistentesdetaliacion, en parte quizas debido a que
en su mayoria presentan una forma de crecimienstrgoa (Rusch y Oesterheld 1997,
Chanetonet al. 2002). A pesar de estas grandes diferencias,ri@éss no mostraron un
efecto significativo del efecto del corte sobredaistencia ofrecida por las comunidades con
distinta composicion funcional (ver Tabla 3.3). tedos los analisis en los que se evalud la
invasion, no se observd un efecto del bloque (caiofm de especies) ni una interaccion
entre el bloque y los factores principales; potdoto un bajo nimero de réplicas (n = 5)
podria haber limitado la potencia de la pruebanteraccion (Underwood 2001).

3.4.4. Conclusiones

En sintesis, la composicién funcional fue impaeaen regular la resistencia biotica
de la comunidad, especialmente papium. El efecto de la superposicion de nichos (medido
a partir de la fenologia y la captacion de PAR)dvaegun la identidad y el estado ontogénico
de la invasora. Pataolium, el efecto de la superposicion de nichos a loolaeytodo su ciclo
vital, estaria siendo contrarrestado por un méymessrespecto de los pastos nativos y cierto
grado de complementariedad en el uso de la luz Ddagall et al. 2009, Tilman 1997,
Hector et al. 2001). Paralotus la superposicion de nichos fue importante duragite
reclutamiento, pero estas diferencias fueron cosgmas durante el primer afo de
crecimiento. Su forma de vida le estaria permitiecaimpensar la baja habilidad competitiva
observada durante el periodo de establecimientrar a lo observado por otros autores en
donde la mayor resistencia se observa duranteieldeguvenil-adulto (Levinet al.2004).
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A diferencia de los resultados esperados a pdatia hipotesis de resistencia biotica
(Elton 1958, Tilman 1999, Naeeet al. 2000, Hooperet al. 2005), las comunidades con
mayor diversidad de grupos funcionales no fuerors megistentes a la invasion de esta
especie (efecto supra-aditivo o sinérgico), since gmostraron efectos sub-aditivos
(antagdnicos) paraolium y aditivos paraLotus Una hipétesis propuesta es que existan
interacciones negativas entre los grupos funcignalativos; algunas evidencias (no
mostradas) sugieren que los PNV estarian reduciendapacidad de los PNI de resistir a la
invasion. Estudios posteriores donde se anali@blmdancia relativa de cada grupo en la
comunidad mixta nos permitira profundizar sobregosibles mecanismos. Estos resultados
son relevantes para entender como se produce a&hblesy la coexistencia entre los pastos
nativos y las especies forrajeras introducidas pegjarar la calidad del pastizal natural.

Por ultimo, la defoliacion mas intensa promovidnaasion por ambas exéticas y no
alteré significativamente la resistencia ofrecida fas distintas comunidades. Durante el
reclutamiento, el resultado es consistente colpldtésis de recursos fluctuantes (Dastisal.
2000), que predice mayor invasion cuando hay mdigmonibilidad de recursos. En cambio,
una mejor respuesta compensatorid_déum respecto de los grupos funcionales nativos y/o
una reduccion en la resistencia biotica ofrecidalps comunidades nativas a partir de la
defoliacion, estaria explicando la mayor invasid@r psta especie en las comunidades
sometidas a alta defoliacion. La interaccion entaeintensidad de defoliacion y la
composicion funcional de la comunidad, deberiaes&luada con un mayor numero de
réplicas y en comunidades naturales, para poderirmtros efectos del pastoreo. Dado que
los PNI son sensibles a la herbivoria a la quenesténetidos estos pastizales y que los PNV
son mas resistentes a la defoliacion (Rusch ye@estl 1997, Chanetoet al. 2002), se
esperaria encontrar una interaccion entre el pEstyrla composicion funcional de la
comunidad. Dilucidar estos efectos es importanta paterminar practicas de manejo que
maximicen la productividad del pastizal sin arreskg conservacion de las especies nativas,
tanto por la importancia de conservar la biodivid€i de los pastizales, como por la
estabilidad funcional que muestran las comunidau&s diversas (ver Fig. 3.4., Chapinal.
1997, McCann 2000).
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4.1. INTRODUCCION

En afios recientes han aumentado las evidenciag sbbimpacto que genera la
invasion de especies exdticas sobre la estructuel funcionamiento de los ecosistemas
(Mack et al. 2000, Vilaet al. 2010, Symberloff 2011). A pesar de las evidena@snuladas,
no se ha observado un patron general, sino quémnipactos dependen del atributo y del
contexto ambiental considerados (Pystkal. 2012). Se ha demostrado que las plantas
exoticas pueden alterar, entre otras cosas, la@sinipn de la flora nativa (May y Baldwin
2011), la productividad total de la comunidad (Ryse al. 2012), el almacenamiento de
carbono (Koteewt al.2011) y el ciclado de nutrientes en el suelo (Bwral. 2001, Scotet
al. 2001, Liaoet al. 2008, Timsinaet al. 2011). Sin embargo, no esta claro aun qué factores
regulan la magnitud de estos efectos en los sisteesadentes.

Una manera simplificada de cuantificar el impatdtal de una invasora a escala
regional, es calcular la interaccion entre el efger capita,la densidad de la invasora y el
area de expansion (Parladral. 1999). La densidad y el area ocupada represehtaado de
invasion alcanzado y dependen, entre otras cosals, kksistencia biotica de la comunidad
(ver Capitulo 3: Introduccién). Por lo tanto, epearable que, al igual que el grado de
invasion, el impacto también varie con la compdsiaile la comunidad, los rasgos de la
invasora y la heterogeneidad ambiental (Pagkeal. 1999, Ricciardi 2003, Lockwooek al.
2007). Por otro lado, seria esperable encontrarelaeion positiva entre el grado de invasion
y la magnitud del impacto; sin embargo, procesosalelependientes como la competencia
intra-especifica en la poblacion invasora, podlifaitar sus efectos sobre la comunidad y el
ecosistema (Parket al. 1999), generando una relacion no lineal entrealade invasion y
el impacto. A pesar de la relacion esperada ehgeado de invasion y de impacto (Ortega y
Pearson 2005), gran parte de los estudios queazeallos impactos de las especies exéticas
no han considerado la relacion con la abundancia dwasora (Viléet al. 2011).

La resistencia bidtica a la invasion y el impastin dos procesos que ocurren
simultdneamente, y que dependenfilieéssrelativo de las especies nativas y exoticas yade |
superposicion de nichos entre ambas (MacDowgall. 2009). Estos dos elementos definen
la intensidad de las interacciones y, como consetage la coexistencia entre ambos
componentes de la comunidad (Chesson 2000). Maclloag al. (2009) proponen tres
escenarios de impacto para las poblaciones nasegsin las posibles combinaciones entre
ambas variables. Una amplia superposicién de nighie con un bajditnessde la exotica,
resultaria en un grado de invasion y de impactedesgebido a la exclusion competitiva que
ejercen las nativas sobre la exética. En cambia,amplia superposicion de nichos junto con
un mayorfitnessde la exoética respecto de las nativas, generarimpacto importante, dado
gue la invasora desplazaria a una 0 mas poblacioatisas. Por ultimo, una baja
superposicion de nichos facilitaria la invasiordépendientemente diinessrelativo de las
especies), pero en este caso no se esperariapézadasiento de poblaciones nativas, dado
que estarian explotando recursos diferentes. HE#t@(es un caso extremo, ya que es dificil
imaginar una separacion total de nichos entredpsates que conforman la comunidad. Sin
embargo, es un modelo que permite formular presi@s, a partir de variables que
representen ditnessde las especies y su nicho ecolégico (MacDouwall. 2009).

Es importante notar que este modelo so6lo considsraonsecuencias de la invasion
sobre la estructura de la comunidad, ya que ewallimpacto como la reduccion en la
abundancia de poblaciones nativas (MacDougfahl. 2009). En cambio, no considera los
posibles efectos sobre el funcionamiento (procedek)ecosistema. El enfoque de grupos
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funcionales permite incorporar explicitamente preidines acerca del impacto funcional de
las invasiones (Tilmaet al. 1997, Dukes 2001, Diaz y Cabido 2001). En estédgeruna
mayor diferenciacion de nichos entre residentexdtieas, medida como diferencias en
rasgos funcionales, amortiguaria los impactos inate@sl sobre poblaciones nativas
(MacDougall et al. 2009), pero afectaria el funcionamiento de la cudad, debido a la
incorporacion de nuevos rasgos funcionales o a icamdn la abundancia relativa de estos
rasgos (Chapin 2003, D’Antoniet. al. 2005). Las diferencias en los rasgos funcionales
pueden estar dadas por ejemplo, por diferenciasldigcas (G vs. C4), fenoldgicas, o
morfologicas, o por la asociacion simbidtica conctbaas fijadoras de nitrogeno
(leguminosaws. no leguminosas) (Tilmaat al. 1997, Clelancet al. 2007). También existen
evidencias de impactos indirectos sobre poblacioras/as, a partir de cambios en el
funcionamiento del ecosistema (Simberlefffal. 2011). Por todo esto, es importante evaluar
los cambios estructurales y funcionales generaawoslgpinvasion en distintos niveles de
organizacién (Viléet al. 2010), siendo el uso de grupos funcionales unaimégnta util para
evaluar y predecir esos cambios.

En general, se ha observado que la invasion deiespexoéticas reduce la biomasa de
las especies nativas (Vila y Weiner 2004), mientfas aumenta la productividad primaria
neta aérea (PPNA) de la comunidad (\étdal. 2011). Este patron no necesariamente refleja
el efecto que generan la mayoria de las especi#Ea@s, sino probablemente un sesgo en la
evaluacion de los impactos de aquellas especiesa@uenas exitosas (Vila y Weiner 2004,
Ortega y Pearson 2005). Tal como se explica mé#saael efecto sobre la PPNA total de la
comunidad, dependera de la habilidad competifitrze€g relativa entre las especies exoéticas
y las nativas (Vila y Weiner 2004, MacDougatl al. 2009). En sistemas productivos, las
especies exagticas son introducidas y promovidasetarbjetivo de generar cambios en el
ecosistema que permitan la obtencion de bienesvices (e.g. madera, alimento, sombra,
ornamentacion). En particular, en sistemas de pa@dn animal se busca un incremento en la
calidad del forraje y/o en la PPNA total de la comad (Jacobeet al. 2000, DiTomaso
2000). No obstante, la introduccién puede genengactos negativos no esperados sobre el
ecosistema o bien funcionar como vector para ledoccion de otras especies (Cohen y
Carlton 1998, Lockwoocket al. 2007). A pesar de las limitaciones que pueda témer
cuantificacion del efecto ocasionado por espeaeasoras (Parkat al. 1999), es importante
evaluar sus impactos tanto para definir prioridadies manejo como para formular
predicciones a escala local y regional (Ricciafifl® Strayeet al.2006).

En los pastizales de la Pampa Deprimida, se hanamke que las especies
introducidas para mejorar la calidad forrajera.(eajium multiflorum Festuca arundinacea
y Lotus spp, efectivamente aumentan la productividad primaégta aérea de la comunidad,
sobre todo en suelos enriquecidos con nitrégerisiforo (Insausti y Quinos 2000, Agnusdei
et al. 2001, Rodriguezt al. 2007). A su vez, los pastos introducidos puedenpootarse
como especies invasoras, limitando el establecimiele los pastos nativos (Tognetti y
Chaneton 2012) y reduciendo la diversidad totalladeomunidad (Omacinet al. 1995;
Tognetti et al. 2010). Por otro lado, la invasion de dicotiled@eadticas asociada con la
introduccién del ganado (Soriano 1991), tiene uectef negativo sobre la PPNA bajo
condiciones de pastoreo intenso (Rush y Oesterti®Ri7), y genera cambios en la
descomposicion y el ciclado de nutrientes (Chaneta. 1996, Garibaldet al. 2007). Estos
efectos son explicados a partir de los rasgoscpéates de estas especies, incluyendo su
forma de crecimiento postrada, baja productividamhpa relacién C:N. Todavia no ha sido
estudiado el impacto que generan las especiescagdirrajeras sobre la abundancia y la
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productividad de la comunidad de pastos nativodi&i se desconoce #inessrelativo de
especies combolium multiflorumy Lotus tenuisrespecto de las especies nativas, el éxito
alcanzado por estas invasoras sugiere que puedmm tepactos negativos sobre el
componente nativo del pastizal (Perelmetnal. 2007, Tognettiet al. 2010, Tognetti y
Chaneton 2012) e impactos positivos sobre la PRi¥& tle la comunidad. Sin embargo, para
el caso de invasion pdrotus tenuis al ser una especie fijadora de nitrdgeno, ésthipo
generar efectos positivos sobre el crecimientoodeplastos a partir de un aumento en la
disponibilidad de nitrégeno. Este tipo de efectositivos ha sido observado en pastizales
pampeanos, en particular soBaspalum dilatatunfQuinoset al. 1998).

El objetivo general de este capitulo es analizpeementalmente el impacto de la
introduccion deLolium multiflorumy Lotus tenuissobre la estructura y el funcionamiento de
comunidades que difieren en la composicién de grdpocionales nativos. Se desprenden
tres objetivos especificos: 1) evaluar el impacw lds invasoras sobre la PPNA del
componente nativo y sobre la PPNA de toda la codaghi(incluyendo la invasora), 2)
evaluar si la intensidad de defoliacion alterangbacto generado sobre esas comunidades, y
3) evaluar en qué medida el impacto generado depdebgrado de invasién alcanzado.

Teniendo en cuenta los antecedentes descritpdarsiearon las siguientes hipotesis y
predicciones:

HIPOTESIS 1: el impacto que ejercen las especies invasoras $mleomunidad depende del
grado de superposicion temporal de nichos vy fileéssrelativo de la especie invasora
respecto de la comunidad receptora, dado que estomina la intensidad de la competencia
por los recursos y el éxito (abundancia) de lasiora

Prediccién 1 Lolium multifiorum(pasto anual invierno-primaveral) reducira la PP#Alos
pastos nativos principalmente en las comunidadespuestas por pastos invernales. En
cambio,Lotus tenuigleguminosa primavero-estival) reducira la PPNAaepastos nativos,
principalmente en las comunidades compuestas ptogastivales (ver Fig. 1.1).

Alternativamente,Lotus generara un efecto positivo por el pastizal natidebido a
interacciones de facilitacion (Quinesal. 1998).

Prediccion 2: El impacto de la invasion deolium y Lotus sobre comunidades de pastos
funcionalmente mas diversas, sera intermedio cepero al observado en comunidades
dominadas por un solo grupo funcional (efecto aalitie la diversidad).

Prediccion 3: La magnitud del impacto que genera la invasiomests pastos nativos, estara
relacionada positivamente con el grado de invaaléanzado. A mayor grado de invasion
(biomasa de la exotica), menor sera la biomasauprda por los pastos nativos.

Prediccion 4: La introduccién de una especie invasora aumentarBPNA total de la
comunidad, aunque desplace parcialmente a lasiespeativas (sobre-compensacion de la
invasora).

Alternativamente, las comunidades cuyas especes sely afectadas por la invasion, no
mostraran un cambio significativo en la biomasaltptoducida.

Prediccion 5. El patron fenoldgico de la comunidad, cambiara fancion de la
complementariedad temporal con la invasdralium aumentara el IVN invernal en las
comunidades de verano (PNV); mientras dumus aumentara el IVN estival en las
comunidades de invierno (PNI).
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HIPOTESIS 2: La defoliacion reduce la intensidad de las inteicaes de competencia
entre los componentes de una comunidad, incluydaslointeracciones entre las
especies nativas residentes y las exaoticas intrdatsic

Prediccion 6: El aumento de la intensidad de defoliacion redueisadiferencias observadas
en los impactos que generen las invasoras en cdaues con distinta composicion de
grupos funcionales.

4.2. METODOS
4.2.1. Disefio experimental

Para abordar los objetivos propuestos y evaluabaamhipotesis, se utilizo el
experimento factorial en bloques con tres factjes (Composicidon funcional, Intensidad de
defoliacion y Especie invasora) descrito en el €CépB. En este caso, se excluyo un nivel del
factor Composicion funcional (Sin comunidad receqtacontrol de invasion) y se agregd un
nivel en el factor Invasora (Sin invasora: contidel impacto). De manera que el disefo
completo del experimento fue el siguiente:

1. Composicion funcional (3 niveles):

e pastos nativos de invierno (PNI)
» pastos nativos de verano (PNV)
* pastos nativos de invierno y verano (PNIV)

2. Intensidad de defoliacion (2 niveles):

e bajaintensidad (-C)
e alta intensidad (+C)

3. Especie invasora (3 niveles):

¢  Lolium multiflorum
* Lotus tenuis
+ Control sin invasora

En total se establecieron 18 tratamientos con peti@ones (bloques) cada uno,
generando un total de 90 unidades experimentake<ombinacién de los tres niveles del
factor Composicion funcional y el nivel “sin invaiad del factor Especie conforman las
comunidades de pastos nativos sin invasion, quegeptan los Controles para evaluar el
impacto generado por la introduccion de cada espeodtica I(olium y Lotug sobre las
comunidades nativas. Para una descripcion comgidtansamble de las comunidades, ver
Capitulo 3: seccidn 3.2.1. Disefio Experimental.
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BLOQUE V 29sept2010
- Corte

Sin invasora
(Control impacto)

Con Lolium
Con Lotus
PNV PNIV Sin comunidad
(Control invasion)
BLOQUE V
+ Corte
Sin invasora

(Control impacto)

Con Lolium

Con Lotus

PNI PNV PNIV Sin comunidad
(Control invasién)

Fig. 4.1. Foto de las unidades experimentales correspaediem un blogue. Las lineas
indican los niveles del factor Invasora, y las omhas los niveles del factor Composicion,
para baja o alta intensidad de Corte (arriba yoalegpectivamente). PNI: pastos nativos de
invierno, PNV: pastos nativos de verano, PNIV: pagstativos de invierno y verano. Las
primeras tres columnas corresponden a los trataosietescritos en este capitulo, mientras
gue en el Capitulo 3 se describieron los tratarogenbrrespondientes a las dos ultimas filas

para ambos niveles de corte.
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4.2.2. Caracterizacion de las comunidades

Para evaluar la homogeneidad inicial de las conagl@sl se midieron la cobertura
aérea total y el contenido de carbono organico yndgientes en el suelo, segun la
metodologia descripta en la seccion 3.2.3. del tGlapB3, pero incluyendo solo las 90
unidades experimentales utilizadas para evaluaimpsactos de la invasion. Las diferencias
en cobertura aérea se evaluaron mediante anaisiarchnza factorial (ANOVA) incluyendo
los factores Composicion (3 niveles), IntensidadCaete (2 niveles) y Bloque (5 niveles).
Las variables edaficas se resumen por el promedaegvio estandar, n = 90) de todas las
comunidades.

La cobertura aérea inicial de las comunidades &86% y fue independiente de la
composicion de grupos funcionales §E 1,41;P > 0,1). El aumento de la intensidad de corte
redujo un 4% la cobertura aérea {E 20,4;P < 0,05). El sustrato utilizado contenia, en
promedio 1,63 % (DS = 0,26) de carbono oxidable4 5§ NO; g (DS = 10,4), 10,99
NH," g* (DS = 3,9) y 5,319 PQ* ¢g* (DS = 0,9). El coeficiente de variacién fue meror
0,21, excepto para el amonio que fue 0,36. Estdsres fueron muy similares a los
informados en el Capitulo 3.

4.2.3. Impacto de la invasién

Para evaluar el impacto de la invasion sobre dmbsa acumulada de la comunidad
nativa (Prediccion 1, 2 y 6) y de toda la comuni(Radiccion 4), se midieron las siguientes
variables: Biomasa aérea Total, Biomasa aérea tieaNdincluyendo partes reproductivas) y
Biomasa de Inflorescencias Nativas, como medidaetidto generado sobre la capacidad
reproductiva de los pastos nativos. Para estasvagables se utilizo la biomasa aérea
cosechada durante la aplicacion del tratamienengitlad de Corte en el periodo junio 2010-
junio 2011, que fue el mismo para el cual se evaelugrado de invasion de ambas especies
(Capitulo 3). La suma de las biomasas cosechadbs ératamientos con mayor intensidad
de corte sera interpretada como la PPNA de la cmladnTodas las variables de biomasa se
analizaron mediante analisis de varianza factoffNOVA) incluyendo los factores
Composicion (3 niveles), Intensidad de Corte (2eleis) y Bloque (5 niveles). El efecto
principal de la intensidad de corte no sera inagato, dado que a mayor intensidad de corte
es esperable una mayor biomasa de nativas y panto no se puede interpretar como mayor
PPNA. Este efecto sera evaluado al finalizar elearpento a partir de una cosecha final al
ras del suelo de todas las comunidades (datos strados en esta tesis). Sin embargo, la
incorporacion de este factor con las cosechas ghescpermite evaluar si la intensidad de
corte modifica el efecto de la composicién funclatela comunidad.

Para explorar la relacion entre la magnitud deasion y el impacto (Prediccion 3), se
utilizé andlisis de regresion con la biomasa dmevasora como variable independiente y la
biomasa de nativas o de inflorescencias nativa®og@riables dependientes. Este analisis se
realizo para cada exética por separado debidoradieaccion Invasora Composicion (Tabla
4.1. Resultados), y agrupando las parcelas parasamtensidades de corte, debido a que la
interaccion entre Intensidad de corte y los deraé®fes no fue significativé (> 0,05)

Para ayudar a interpretar los impactos observadbee la PPNA de la comunidad
nativa y de toda la comunidad, y como medida deagtgpambiental de la invasion, se midio
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el contenido de carbono, nitratos, amonios y fastxtractable del suelo, y la radiacion
fotosintéticamente activa interceptada por la cadath (PAR). Los nutrientes del suelo se
midieron al finalizar el segundo afio experimendaiémbre 2011) y la PAR interceptada se
midié en la primavera y verano del primer afio deioniento de las invasoras (octubre 2010
y marzo 2011). El detalle de la medicion de estsables se encuentra en el Capitulo 3
(seccidn 3.2.3. Caracterizacion de las comunidades) nutrientes del suelo y la PAR para
cada fecha fueron analizados mediante ANOVAs uiadas, incluyendo Composicion (3
niveles: PNI, PNV, PNIV), Invasora (3 niveldslium, Lotus Control) e Intensidad de Corte
(2 niveles) como factores fijos y Bloque (5 niv@¢leesmo factor aleatorio. Cuando hubo un
efecto significativo de algun factor o de la intsian entre factores, se realizaron
comparacionea posteriori(prueba LSD de Fishes,= 0,05).

Para evaluar el efecto de la invasion sobre lalégiia de las comunidades (Prediccion
5), se midi6 el patrén anual del Indice Vegetackbormalizado (IVN) en 6 fechas del
segundo afio experimental (Pettoretlial. 2005). La metodologia se explica en el Capitulo 3
(seccidn 3.2.3. Caracterizacion de las comunidadas)este experimento, el IVN no es un
buen estimador de la PPNA de la comunidad, debidoealas comunidades sometidas a
menor intensidad de corte presentan mayor cantidabiomasa muerta, lo cual genera una
disminucién del IVN que no necesariamente se tmducuna disminucién de la PPNA (Di
Bella et al. 2004). Para evitar este sesgo, se excluyeron midiss las comunidades
sometidas a menor intensidad de corte. El IVN sdizn mediante ANOVA con medidas
repetidas, incluyendo Composicién (3 niveles: PRINV, PNIV) e Invasora (3 niveles:
Lolium, Lotus Control) como factores fijos y Bloque (5 nivele®mo factor aleatorio. La
fecha de medicion (tiempo) ingresé al modelo coautdr de medida repetida. Dado que se
observd una interaccion InvasoxaTiempo, se realizaron ANOVAs para cada fecha por
separado.

En todos los casos, la significacion estadistiealat efectos principales y sus
interacciones fueron evaluadas utilizando el estonde la varianza de su interaccién con el
Bloque como denominador de la prueba de Fisheespondiente a cada término del modelo.
Cuando hubo un efecto significativo de algun faciode la interaccion entre factores, se
realizaron comparaciones posteriori (prueba LSD de Fisher = 0,05). Para responder
especificamente la prediccion 5, se evalué en déabas de Marzo (verano) y Agosto
(invierno) la interaccion Composicioninvasora (prueba LSD de Fisherz 0,05), aun si el
analisis univariado no mostrara una interacciomiagtiva; dado que el bajo numero de
réplicas que representa esta interaccion (n = i§jniduye la probabilidad de encontrar
diferencias significativas entre tratamientos (ede Tipo Il). Por el mismo motivo, dada la
interaccion triple marginal observada para la Bismaotal de la comunidad (Tabla 4.1), que
responde a la prediccidon 6, se procedié a compasaafectos para cada tratamiento respecto
del Control (prueba LSD de Fisherz= 0,05). En todos los casos en los que resultésagio,
las variables fueron transformadas para reducihdterocedasticidad de los residuales
(Underwood 2001).

El resultado de la interaccion entre grupos fumalies nativos sobre el impacto
generado por la invasion (Prediccion 2), se evalygbsteriori para las variables Biomasa
aérea Total, Biomasa aérea de Nativas (incluyerattep reproductivas) y Biomasa de
Inflorescencias Nativas. Dado que el efecto denlaasion sobre la Biomasa aérea total
dependié del nivel de corte, la prueba de aditivida realiz6 para cada nivel de corte por
separado (prueltaapareada, gl = 4). En cambio, tanto para la Bianag&sea de Nativas como
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de Inflorescencias, se agruparon las comunidade®tgtas a distinta intensidad de corte
(pruebat apareada, gl = 9). Para realizar los célculosadeueba de aditividad, se siguio el
mismo procedimiento del Capitulo 3 (seccion 3.Bvaluacion de la magnitud de invasion).

4.3. RESULTADOS
4.3.1 Impactos sobre la biomasa de la comunidad

La invasion tuvo un efecto negativo sobre la bisenaroducida por los pastos nativos
residentes, aunque este efecto varid0 sustancia@msegun la especie invasora y la
composicién de la comunidad nativa (Tabla 4LQlium no afectd significativamente la
produccion de biomasa en las comunidades simple$ YPPNV), a pesar del grado de
invasion alcanzado; mientras que la redujo un 58%® comunidades mixtas (PNIV) (Fig.
4.2a). A su vez.otusredujo la produccién de biomasa un 40% en las ocaades de pastos
invernales (PNI) y un 25% en las comunidades mi@ad\V), pero no afectd la produccion
de las comunidades de pastos estivales (PNV),a pgeshaber invadido de igual manera las
tres comunidades.

Los efectos de la invasion sobre la aptitud repectda de los pastos nativos, siguié un
patrén similar al observado sobre la biomasa priddygor la comunidad nativa. La invasion
por ambas especies exadticas redujo significativéenknaptitud reproductiva de los pastos
nativos en las comunidades de pastos invernalel yR¥h las mixtas (PNIV), pero no en las
de pastos estivales (PNV) (Tabla 4.1, Fig. 4.2R)invasion potolium tuvo mayor impacto
en PNIV respecto de PNI, ya que redujo la biomasantlorescencias en un 70% y 20%
respectivamente, mientras quetusla redujo de manera similar en ambas comunid&ies (
40%). Los efectos de la invasion sobre la biomaisa ¥ reproductiva de los pastos residentes
fueron independientes de la intensidad de corieaaja (Tabla 4.1).

Tabla 4.1. ANOVA de la biomasa acumulada durante el primer déacrecimiento (junio
2010-junio 2011). El andlisis consideré al blogue=(5) como efecto aleatorio. gl: grados de
libertad del numerador; grados de libertad del denador.

Biomasa Total Biomasa Total Biomasa Flores

Comunidad Nativas Nativas
gl F P F P F P
Invasora 2;8 7,99 0,012 364 0075 562 0,030
Composicion 2:8 3,24 0,093 323 0,094 513 0,037
Corte 1:4 139,54 0,000 85,33 0,001 4,07 0,114
Invasora x Comp. 4,16 0,40 0,807 3,65 0,027 3,69 0,026
Composicion x Corte 2:8 0,18 0,839 0,42 0,672 1,65 0,251
Invasora x Corte 2:8 5,23 0,035 0,95 0,427 3,36 0,087

Invasora x Comp. x Corte 4,16 2,69 0,069 1,08 0,398 0,91 0,482
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Fig. 4.2.Efecto de la invasién deolium multiflorumy Lotus tenuissobre la biomasa aérea tofa) y le
biomasa de inflorescencias (b) de los pastos rate comunidades con distinta composicién de g
funcionales (n = 10). Letras diferentes indicardifcias significativas entre las comunidades iiohzesdy
la no invadida, dentro de cada composicion fundiffiaher LSD,P < 0,05).
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Fig. 4.3. Efecto de la invasién deolium multifiorumy Lotus tenuissobre la biomasa total de
comunidad producida durante el primer afio de crecim en comunidades de pastos na
sometidas a baja (@)alta intensidad de Corte (b). Letras diferentegstran diferencias significatiy
de la biomasa total de la comunidad, entre las otdades invadidas y la no invadida, dentro de
nivel de corte (Fisher LSD; n = B,< 0,05). Las columnas muestrahpromedio de la biomasa tc
para cada tratamiento, la porcidon negra muestraarifibucion de los pastos nativos a la biomatsd
(equivalente a los promedios de Fig. 4.2.), y laipnes gris o con rayas muestran la contribudg

las invasoras (ver referencias debajo del grafico).
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El efecto de la invasion sobre la biomasa to&allal comunidad (incluyendo a la
invasora) dependi6 de la especie invasora y detémsidad de corte, y vari6 marginalmente
con la composicion funcional de la comunidad nafivabla 4.1). Un analisis detallado de
esta interaccion mostré que, a baja intensidadode,da invasion déolium tuvo un efecto
positivo sobre la produccion total de biomasa ecolaunidad con pastos de verano (PNV),
donde la invasién duplico la biomasa total, y sdareomunidad mixta (PNIV), donde la
invasora sobrecompenso el efecto negativo solbiehaasa de los pastos nativos. En cambio,
Lotus redujo la biomasa total de las comunidades comopage invierno (PNI) menos
defoliadas (Fig. 4.3a). Por otro lado, con alteenstdad de cortel.olium aumenté la
produccion total de biomasa casi un 50% en todasctenunidades, sobrecompensando
nuevamente los efectos negativos observados eomarsdad mixta (PNIV). Por su parte,
Lotusaumentd un 20% la biomasa total de las comunidestdgales (PNV) y, en este nivel
de corte, compenso los efectos negativos genesadws los pastos nativos en PNI y PNIV
(Fig. 4.3Db).

En las comunidades mixtas (PNIV), el efecto negatle Lolium sobre la biomasa
total de pastos nativos y de sus inflorescencesltd mayor al esperado segun los efectos
observados en las comunidades simples (prueba deidadi para pastos nativos e
inflorescenciasP = 0,032 yP = 0,025 respectivamente) (Fig. 4.2). Este resaltamhcuerda
con el efecto no aditivo de los grupos funcionaldsre la invasion pdrolium discutido en el
capitulo 3 (ver proporciéon deolium en la comunidad mixta respecto de las comunidades
simples en Fig. 4.3). En cambio, cuaridmtus invadié las comunidades mixtas, redujo la
biomasa total de pastos nativos y de infloresceng&ivas de acuerdo a lo esperado bajo
efectos aditivogP > 0,1 en ambas pruebas de aditividad) (Fig. 4.2).0Rorlado, los efectos
de ambas invasoras sobre la biomasa acumulada detdh comunidad (incluyendo la
invasora), fueron aditivos en los dos niveles densidad de corte (prueba de aditividBds
0,1) (Fig. 4.3).

La biomasa acumulada de los pastos nativos y mil@rescencias se relacioné
negativamente con la magnitud de invasionLdeum (Fig. 4.4a). En el caso deotus la
magnitud de invasion sélo se relaciond negativamgrite manera marginal con la biomasa
de inflorescencias de pastos nativos (Tabla 412kdmbio, la biomasa aérea total acumulada
por la comunidad (incluyendo la invasora), se iela& positivamente con el grado de
invasion de ambas especies exoticas (Tabla 4@.4Hb), explicando entre un 20 y un 30%
la biomasa total de la comunidad.

Tabla 4.2. Regresion lineal simple entre la biomasa acumulkdaativas,
de las inflorescencias o de toda la comunidad Wyeeido exdtica) y la
magnitud de invasion.

P r?
Nativas = 581,3 - 0,3 Biomasa Lolium 0,003 0,13
Flor Nativas = 241,3 - 0,2@8iomasa Lolium 0,001 0,21

Biomasa Total = 581,28 + 0,6Biomasa Lolium 0,001 0,31
Nativas = 131,6 - 0,0@Biomasa Lotus 0,483 0,01
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Fig. 4.4 Biomasa acumulada de pastos nativos (a) y bionasawada total de la comunic
(b) en relacion a la biomasa de invasoras, endasisidades invadidas pbolium multiflorum
y Lotus tenuis Cada simblo representa una unidad experimental y la lineaedgesio
representa la funcién de mejor ajuste (n = 30)apas comunidades invadidas paslium
(linea entera) d.otus (linea punteada) en los casos en que la relac@rsifynificativa (ve
Tabla 4.2).

4.3.2. Cambios en el IVN de la comunidad

Las comunidades con distinta composicion funciomabstraron una clara
diferenciacion fenolégica de acuerdo a lo espef@adonposiciénx Tiempo, Tabla 4.4). Las
comunidades de invierno (PNI) tuvieron el valor ma&xde IVN en Agosto y el minimo en
Marzo, mientras que las de verano (PNV) mostratova®r maximo en Noviembre y el
minimo en Agosto. En general, las comunidades miXf@NIV) presentaron valores
intermedios de IVN respecto de las simples (Fi®. BNIV). El efecto de la invasion,
dependié del momento del afio (Invaserdiempo, Tabla 4.4). La invasion cdrmlium,
cambio el patron anual de IVN a partir de un in@eta en los meses de invierno (Junio y
Agosto); mientras que la invasion plootus generd un efecto similar en verano e invierno
(Marzo 2011 y Agosto) (Fisher LS[=0,05). En Marzo,Lotus aumento el IVN de las
comunidades invernales (PNI); en Juniolium aumento el IVN de las tres comunidades; y
en AgostoLotusaumenté el IVN de las comunidades simples, misrgteeLolium aumento
el IVN de las comunidades estivales y la mixta (Bi§., Fisher LSDg=0,05).



Tabla 4.3. ANOVA con medidas repetidas en el tiempo del iedie
vegetacion normalizado (IVN) de las comunidadesegrmentales. El
analisis incluy6 al bloque (n = 5) como efecto tea. gl: grados de
libertad del numerador; grados de libertad del denador.

IVN 2011
al F P
Invasora 2;8 3,53 0,079
Composicién 2;8 0,77 0,493
Invasora x Comp. 4,16 3,17 0,043
Tiempo 5;20 11,66 0,000
Tiempo x Invasora 10;40 5,10 0,000
Tiempo x Comp. 10;40 11,85 0,000
Tiempo x Invasora x Comp. 20;80 1,15 0,321

Tabla 4.4. ANOVA de la radiaciéon fotosintéticamente activdA® interceptada por
el canopeo de las comunidades en octubre de 2@d&rzo0 de 2011. El factor bloque
(n = 5) fue considerado como efecto aleatorio sralmlisis. gl: grados de libertad del
numerador; grados de libertad del denominador.

Octubre 2010 Marzo 2011

gl F P F P
Invasora 2,8 6,39 0,022 0,37 0,703
Composicion 2;8 6,11 0,024 1,15 0,364
Corte 1,4 98,87 0,001 327,82 0,000
Invasora x Comp 4;16 0,37 0,827 1,42 0,272
Invasora x Corte 2,8 0,45 0,653 4,74 0,044
Comp x Corte 2;8 1,06 0,391 0,83 0472

Invasora x Comp x Corte 4;16 1,97 0,149 2,96 0,053
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4.5. Efecto de la invasién sobre el patron anual ddice de vegetacién normalizado (I\
observado en los tres tipos de comunidades. Lododd por encima de las lin
correspondientes lzolium ( ¥) o Lotus( ¥), muestran las fechas en lageda invasion aumer
significativamente el IVN de la comunidad invadman respecto al Control (Anova para ¢
fecha) (n =5).

4.3.3. Cambios en la disponibilidad de recursos

En primavera (Octubre), la invasibn por ambas @speexdticas, la intensidad de
corte y la composicion de la comunidad residentgetan efectos significativos sobre la
radiacion (PAR) interceptada por el canopeo vedétabla 4.5). Las comunidades invadidas
por Lolium interceptaron un 10% mas de radiacion que las n@ades invadidas p&otusy
las no invadidas (Fig. 4.6A). Por otro lado, el aato de la intensidad de corte caus6 una
reduccion del 30% en la radiacion PAR intercepiaalael canopeo (Fig. 4.6B). Por ultimo,
las comunidades de pastos invernales y las miRfdby PNIV) interceptaron un 15% mas de
radiacion que las comunidades de pastos estiv@®d/)( independientemente de la
introduccion de exadticas (Fig. 4.6C).

A fines del verano (Marzo) se mantuvo el efectmidicativo de la intensidad de corte
sobre la radiacion PAR interceptada. Por otro ld@anvasion porotus generd un efecto
marginal sobre la PAR interceptada, y este efeefendio ligeramente del nivel de corte
(Tabla 4.5). La invasion pdmotusdisminuyo6 levemente la PAR interceptada en conadad
con menor intensidad de corte, respecto de las miolades que recibieron mayor intensidad
de corte (datos no mostrados), especialmente ero@minidades invernales (Tabla 4.5,
Interaccion triple marginal).
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El contenido de carbono labil y de nitrégeno mah€NO; y NH,") en el suelo, no se
vieron afectados por los tratamientos (Tabla 45&).embargo, la invasion de exoticas y la
composicién funcional de la comunidad modificararcbncentracion de fésforo extractable,
independientemente de la intensidad de corte a@alic@abla 4.6). Las comunidades
invadidas potoliumtuvieron algo menos de fésforo en el suelo quinkzdidas pototusy
las no invadidas (4,38g g* vs. 4,78 y 4,87ug ¢*, respectivamente). Por otro lado, la
concentracion de fosforo fue 10% menor en el sdeltas comunidades de PNV que en las
de PNI'y PNIV (4,539 g* vs.4,88 y 4,63ug g*, respectivamente), independientemente de

la invasion.

Tabla 4.5. ANOVA para el contenido de carbono organico yikpdnibilidad de nutrientes
del suelo en las comunidades invadidas.

Cox NQ NH," PO*
al F P F P F P F P
Invasora 2:8 1,41 0,299 0,30 0,751 0,53 0,607 4,41 0,051
Composicion 2;8 090 0,445 1,64 0,252 1,37 0,308 4,98 0,039
Corte 14 1,82 0,249 1,20 0,335 0,21 0,673 0,74 0,439
Invasora x Comp. 4:16 0,96 0,458 1,50 0,250 1,06 0,408 0,63 0,649
Invasora x Corte 2,8 0,27 0,774 1,81 0,225 1,73 0,238 1,77 0,232
Comp. x Corte 2;8 0,74 0,509 0,650,550 0,04 0,961 0,26 0,775
Invasora x Comp. x Corte 4,16 0,58 0,684 1,43 0,271 0,71 0,595 1,65 0,210
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4.4. DISCUSION

4.4.1. Impacto sobre los grupos funcionales nativos

Los impactos de la invasion sobre las comuniddeéegsastos nativos dependieron de
la identidad de la invasora, de la composiciénadeomunidad nativa y, en menor medida, de
la magnitud de invasién, de acuerdo con lo propugst agunos autores (Parlatral. 1999,
MacDougall et al. 2009). Lolium redujo la aptitud reproductiva de los pastos oatide
invierno (PNI), mientras quieotusredujo ademas, la biomasa de esta comunidad.r&bica
ninguna de las dos invasoras afecto a los pastossae verano (PNV) en la comunidad
simple. Estos resultados concuerdan con lo espgradd.olium pero no pardotus ya que
de acuerdo a la superposicion fenoldgica se espembmayor impacto deotus sobre la
comunidad de PNV (Prediccién 1). Por otra partgratio de invasiéon alcanzado en las tres
comunidades (Capitulo 3 y ver proporcion de invasan Fig. 4.3) y la falta de impactos
sobre PNV, sugiere un efeelectivode la composicion a partir de su resistencia phtto.

Distintos mecanismos pueden haber actuado parerajelos impactos observados
(Levine et al. 2003). Por un lado, la capacidad compensatoriaaabas exoticas,
especialmente deolium (Fig. 4.3), sugiere que estas especies fueroreficdsntes en el uso
de los recursos, y por lo tanto presentaron mégmessque los grupos funcionales nativos
(Chesson 2000). En el caso delium, un altofitnessrelativo y una mayor superposicion
fenologica con los PNI, estaria generando los itgga®bservados sobre la aptitud
reproductiva de estos pastos (MacDougéalal. 2009). Sin embargo, la reduccion generada
por Lolium sobre la radiacion (PAR) interceptada por la cadathy sobre el fosforo del
suelo, sumado al bajo impacto ldelium sobre la biomasa de la comunidad nativa invernal,
estaria indicando al mismo tiempo, cierto gradealaplementariedad con los pastos nativos
(Hectoret al. 1999, Tilman 1999, 2001, Loreau y Hector 2001).

En cambio, dado qusotuspresenté una menor superposicion fenoldgica ceir kl,
otros mecanismos podrian explicar su efecto soardidmasa de PNI. La forma de
crecimiento se ha observado que puede ser un fdet@rminante en los efectos de la
invasion sobre la comunidad (Pysek al. 2012). En este caso, la forma de crecimiento
postrada y las ramificaciones secundariat@es le estarian permitiendo a ésta crecer por
encima de los pastos nativos, generando un efextsothbreo que permaneceria durante
buena parte del afio (observacion personal). Estanisno de “identidad” de la invasora se
veria favorecido por la presencia activaLd¢usantes del inicio del rebrote de los PNI. Este
efecto, generaria una ventaja temporal en el usolode recursos, permitiendo el
desplazamiento parcial de los pastos nativos (Watkoy Cleland 2011). Los pastos de
verano (PNV), en cambio, fueron levemente supesi@e extraer el fosforo del suelo y
gracias a su metabolismq €on mas eficientes que los PNI (Tilmanal. 1997), lo cual les
otorgaria ventajas competitivas (Fargione y Tilm2005). Es probable que esto haya
contribuido a que los PNV fueran menos susceptdblascompetencia con ambas invasoras.

La introduccion de especies leguminosas tiendenargr cambios en el ciclo del C y
del N en los sistemas invadidos (Liabal 2008). Sin embargo, en este experimehtiys
no generd cambios en la disponibilidad de N emuelos y tampoco generd incrementos en la
biomasa de pastos nativos (Quimbsl. 1998). Si bien no se ha analizado el contenidarfol
de N de los pastos nativos, no parece haber oowndefecto positivo deotusmediado por
la incorporacion de N al sistema (Yelemikal. 2007). Por otro lado, seria interesante estudiar
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otros mecanismos a partir de los cudletispodria estar afectando negativamente a los PNI
(Levineet al. 2003, Gurevitch y Padilla 2004). Por ejemplo, a®hservado que la excrecion
de compuestos alelopaticos inhibe el establecimialg malezas exoticas en estadios
sucesionales tempranos de este pastizal (Late®d 18terra y Bazzalo 1999), pero no se ha
estudiado su efecto sobre pastos nativos en es¢éensi, aunque si hay evidencias de efectos
similares en otros pastizales (May y Baldwin 2011).

La relacién negativa observada entre la biomaspadéos nativos y la biomasa de
Lolium sugiere que la magnitud de invasion fue importaeriedeterminar los impactos
observados (Prediccion 3). Sin embargo, en el Wapdnterior, se observo que a pesar de que
la composicion funcional no fue lo suficientemeimgortante en determinar la resistencia
bidtica, en promedio, las comunidades de inviefdNI) fueron menos invadidas que las
comunidades con pastos de verano (PNV). En camabimpacto observado sobre los pastos
nativos, siguié un patron inverso, mostrando unonaypacto sobre la comunidad menos
invadida (PNI) respecto del observado en PNV (HQ). Teniendo en cuenta que la
magnitud de invasion pdwolium explicd sélo un 13% de la biomasa producida psplastos
nativos, y que la magnitud de invasion patus no estuvo relacionada con los impactos
observados, no hay evidencias suficientes parbuatra la magnitud de invasién un rol
determinante en los impactos que generaron egpesies exoticas. Este resultado no es el
esperado segun la proposicién de Parker y col9Q)1@9tros autores (Ricciardi 2003, Maron
y Marler 2008), quienes sugieren que el impactouda invasora depende del grado de
invasion alcanzado. Por el contrario, la superp@sitemporal de nichos, los efectos de
prioridad y un mayofitnessde las invasoras (MacDougal al. 2009, Wolkovich y Cleland
2011), estarian siendo mas importantes en deternginémpacto de la introducciéon de
especies exoticas sobre los PNI, mientras que sgsadiculares de los PNV los haria mas
resistentes al impacto. Es importante resaltarlagieondiciones Optimas del recurso hidrico
en el microcosmos, estarian evitando el estrégchidue sufren los pastos nativos de verano
en condiciones naturales y el efecto de prioridsslgpdrian tener los PNI sobre este recurso;
lo cual seria una ventaja mas a favor de este gumste experimento.

Por altimo, una mayor intensidad de corte no redas diferencias de los impactos
observados en las comunidades con distinta comg@ogie grupos funcionales. Contrario a
lo esperado (Prediccion 6), los efectos de la idmasobre los pastos nativos fueron
independientes de la intensidad de defoliacione Essultado es particularmente llamativo
para los efectos observados sobre PNI, ya quepesabde que la remocion de biomasa en
ambientes no estresantes, reduzca las interacaienesmpetencia (Chaneton y Facelli 1991,
Dickson y Foster 2008). Por lo tanto, esto refuelaa efectos selectivos sobre PNI,
especialmente porqueolium afecté negativamente a esta comunidad, a pesauéesu
crecimiento disminuyé con baja intensidad de dafodin. Estos resultados indican que el
impacto de la invasién sobre la comunidad nativasaoexplicaria simplemente por la
biomasa producida por la especie exética.
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4.4.2. Impacto sobre la PPNA de la comunidad

La invasion no aumento la PPNA de la comunidatbdas las comunidades, sino que
el efecto sobre la PPNA dependi6 de la composidégrupos funcionales (Prediccion 4). El
mecanismo de complementariedad y el efecto decs@teban sido propuestos para explicar
el aumento de la PPNA con la incorporacion de eéspesn una comunidad (Tilmaat al.
1997, Tilman 1999, Loreau y Hector 2001), especal® para valores bajos de riqueza de
especies (Hoopest al. 2005). Si la invasién aumentara la PPNA sin despla los pastos
nativos, se interpretaria como un efecto de comgi¢aniedad de nichos entre las nativas y la
exgtica introducida (MacDougadt al 2009). Alternativamente, la invasion podria autaen
la PPNA total a partir de una sobrecompensacionetilito negativo generado sobre los
pastos nativos (Vila y Weiner 2004), lo cual séntarpretado como un efecto de seleccion
definido por el mayofitness(y productividad) de la especie exoética introdacid

En este experimentd,olium no disminuyé la biomasa de los pastos nativosasen |
comunidades simples, pero aument6 la PPNA en laicmiad invernal (PNI) cuando estuvo
sometida a mayor intensidad de corte (situacidtaegue invadié mas) y en la comunidad
estival (PNV) indistintamente del nivel de cortestds patrones son consistentes con el
mecanismo de complementariedad mencionado en ehfpaanterior. En este caso, la
complementariedad nativa—exoética habria sido faidaepor la relajacion de la competencia
inducida por una alta intensidad de defoliacionljRINoor la separacion de nichos temporales
(PNV). Lotusen cambio, compenso los efectos negativos que@enbére los PNI (efecto de
seleccion) y aumenté la PPNA de la comunidad coW Rifecto de complementariedad) en
la situacion de mayor defoliacion. En total, losuleados aqui expuestos muestran que tanto
el mecanismo de seleccion como el de complemedgatieestarian actuando en la
modulacién del efecto de la invasién sobre la PRMAa comunidad (Hooper 1998). Aqui se
muestra que la importancia relativa de estos mscars dependera no soélo de la identidad de
la especie introducida y la composicién funcioralalcomunidad residente, sino también del
régimen de disturbio del sistema.

4.4.3. Efectos de la diversidad funcional de la aomdad

Los efectos de la invasion sobre las comunidadgsasnfueron aditivos parbotus
pero no pard.olium (Prediccidon 2). Los resultados sugieren que |o¥ Réhdrian mayor
habilidad competitiva respecto de los PNI. Porlttd, si bierLolium sélo limitd los recursos
de los PNI destinados a inflorescencias, la intédacantagonica entre PNV y PNI estaria
desfavoreciendo a los ultimos (ver Capitulo 3, i®ec8.4. Discusion) y aumentando el efecto
negativo delolium sobre los PNI. Una evidencia de esto es que inclasaptitud
reproductiva de los PNI se vio mas afectadajotium en presencia de los PNV. Es decir que
habria un efecto sinérgico de impactos negativisestios PNI por parte deolium y los
PNV. Se ha propuesto que interacciones de fadditaentre invasoras podrian aumentar el
proceso de invasion (Simberloff y Von Holle 1998p obstante, efectos similares podrian
suceder a partir de interacciones antagonicas gnipms de especies nativas. Una forma de
explorar estas interacciones sera evaluar la pcapode pastos invernales y estivales en las
comunidades mixtas (PNIV) con y sin invasion. Pwo éado, seria importante evaluar si la
baja capacidad de explicar los impactod.deum a partir de su biomasa, se debe a que los
efectos deLolium varien a lo largo de un gradiente de invasiondé&sr, que los efectos
negativos dé.olium no sean visibles en niveles bajos de invasion.
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Los efectos de ambas exoticas sobre la PPNA dentaunidad fueron los esperados
para las comunidades mixtas segun un modelo deosfedlitivos. Sin embargo, a baja
intensidad de corte, las comunidades mas diversaadidas porLotus mostraron
proporcionalmente una mayor PPNA respecto de lemin@mlades simples con PNV en donde
esta invasora fue introducida (prueba LSD Fishermmstrada). Este resultado se debe
principalmente a una mayor contribucion de los gemsiativos en la comunidad mixta (ver
Fig. 4.3). Seria importante explorar en experimerdd hoc posibles interacciones de
facilitacion entre los grupos funcionales nativogeesencia deotus o bien evaluar si existe
una facilitacion indirecta deotushacia los PNI (Quinost al. 1998, Bulleriet al.2008).

4.4.4. Impacto sobre el IVN de la comunidad

La fenologia de las especies exoéticas y de logogrufuncionales nativos,
determinaron los momentos del afio en los que kasiom aumentoé el IVN de la comunidad,
aungue esto no ocurrié segun el patron propuesedli(feion 5).Lolium aumenté el IVN de
la comunidad estival (PNV) en invierno de acuerdo asperado, pero también en las otras
comunidades, generando un adelanto temporal emcetmento primaveral del IVN de la
comunidad. Dado que estas observaciones se realizar las comunidades sometidas a
mayor intensidad de corte (muy baja acumulacidrbidenasa seca), este resultado podria
explicarse a partir de una mayor capacidad fotésaat deLolium, lo cual estaria siendo
observado a partir de los valores mas altos de iddgecto de las comunidades nativas (Di
Bella et al. 2004).

Por otro ladoLotus aumentd en Marzo el IVN de la comunidad inverfNIj de
acuerdo a lo esperado (Prediccién 5), pero tamdméAgosto. Ademas, en este mismo mes
aumentd el IVN de la comunidad estival (PNV). Estesultados también apoyan la
existencia de mecanismos de complementariedad sel@ecién, que permiten una mayor
explotacion de los recursos (Hecetral. 1999, Tilman 2001), y redunda en este caso, en una
mayor entrada de energia al sistema. La asociab@dbotus con bacterias fijadoras de
nitrdgeno, podria haberle otorgado mayor capadiatadintética que aolium, y por lo tanto,
haber generado incrementos mayores del IVN. Sinaggob las invasoras generaron efectos
de similar magnitud sobre la comunidad nativa, @diendo con otros trabajos en los que se
ha observado que las leguminosas no necesariare@rten impactos mayores sobre la
comunidad, en comparacion con otras especies ({Kedeal. 2007, Pyselet al. 2012).

La magnitud de los aumentos en IVN generadosgmviasion (10%), es comparable
a las diferencias observadas entre comunidadeglistinta PPNA en la pampa inundable
(Aragon y Oesterheld 2008). Estos autores, descabilos patrones anuales del IVN en las
comunidades mas representativas de la region ynamacon valores semejantes a los
registrados en esta tesis en una escala puntualcbapiciones controladas de riego y de
composicién floristica. Los estudios de este tigmn tan alto grado de control en pequefa
escala, presentan limitaciones para la extrapailacié los resultados, pero en cambio
permiten analizar algunos mecanismos bajo condisigpie no podrian ser manipuladas en la
escala regional (Fraser y Keddy 1997). A pesarstisdimitaciones, los patrones observados
fueron similares a los registrados por otros astae pastizales invadidos por especies
forrajeras (Agnusdeiet al. 2001, Aragon y Oesterheld 2008para complementar la
informacion que aporta esta tesis, y poder commreed qué medida estos mecanismos
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podrian estar actuando a escala espacial y/o tamp@s amplia, seria necesario realizar
estudios observacionales en donde se puedan anglasables correlaciones entre la
abundancia de los componentes nativé®hum o Lotus y evaluar en qué medida eso se ve
reflejado en el patron anual de IVN.

4.4.5. Conclusiones

La resistencia bidtica a la invasion y el impagt® ésta genera sobre la comunidad
son dos procesos que ocurren simultaneamenten®iargo, esto no implica que ocurran en
el mismo sentido (Vilaet al. 2011). La resistencia ofrecida por los PNI a kagion por
Lolium, sumado a efectos de complementariedad mas stidbda impedido que la invasora
genere un impacto negativo sobre la biomasa prddymor los PNI (Hooper 1998), a pesar
de haber afectado la aptitud reproductiva. En cajrihiresistencia ofrecida por los pastos
nativos a la invasion pdcotus no impidié que, para un mismo nivel de invasitofus
afectara selectivamente a los PNI, a pesar de #asentias fenoldgicas. Si bien la
superposicion temporal de nichos puede determipartunidades de invasion de especies
exgticas asi como los momentos de mayor competérsigkovich y Cleland 2011), otros
rasgos funcionales que definen feéhessrelativo de la especie exoética y de las nativas
podrian ser mas importantes en determinar los itapasobre las comunidades nativas
(MacDougallet al 2009, Pysekt al.2012).

Un aspecto importante de los resultados es quefém$os sobre los pastos nativos se
evidenciaron durante el primer afio de crecimieBidnien los experimentos de larga duracién
son necesarios para evaluar impactos a mas laago,@stos resultados demuestran que no es
necesario que transcurra un periodo largo de tiggapmcomenzar a observar los impactos de
invasion (Strayeret al. 2007). Los experimentos en microcosmos son Upke® evaluar
ciertos factores en forma aislada de otros quert@van condiciones mas naturales (Drake
al. 1996, Fraser y Keddy 1997), pero tienen una lmétaemporal, dado que la sucesion
observada en los microcosmos no es representatila r¢alidad observada a campo. Por lo
tanto, experimentos similares y observaciones apoaoontribuirian a complementar los
resultados de este estudio.

Por ultimo, seria importante poder evaluar simgdacto de la invasion sobre el IVN en
microcosmos se puede observar también en condgiourales, ya que seria una
herramienta Gtil para identificar el grado de inéasde algunas comunidades. Este tipo de
estudios permitiria usar herramientas de evaluad®rimpacto y monitoreo a escala de
paisaje o regional (Byert al.2002, Pettorellet al. 2005).
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5.1. Rol de la composicién de grupos funcionales en ésistencia a la invasion

Esta tesis aporta evidencias asociadas a dosehipd@ue han sido discutidas en los
ultimos afios y que buscan explicar las diferenerata vulnerabilidad de las comunidades a
la invasion. La primera es la hipodtesis de la tesisa biotica (Elton 1958), la que postula
gue comunidades mas ricas en especies 0 en guupasrfales ofrecen mayor resistencia a la
invasion, debido a una explotacion mas completédosgaecursos (e.g. Tilmaet al. 1997,
Levine 2000, Kennedyet al. 2002, Hooperet al. 2005). Esta hipétesis se ha discutido
ampliamente en la literatura, como la hipétesis“digersidad-invasibilidad”, siendo en
general la riqueza el proxi de diversidad utilizatla segunda hipétesis postula que la
composicioni@dentidad de las especies o de los grupos funcionalesrdegtaia resistencia a
la invasion, dado que define el grado de superjgmsite nichos con las especies invasoras
(Tilman 1997, Crawlet al. 1999, Lavorekt al. 1999, Dukes 2001, Symstad y Tilman 2001,
Fargioneet al. 2003, MacDougallet al. 2009). Una variante de esta segunda hipétesis
propone que las especi@gsminantesson las responsables del funcionamiento del deasis
(Grime 1998, Hillebrandet al. 2008) y, por lo tanto, las que generan las coodes
ambientales que enfrenta la invasora (Emery y G208€, Smithet al. 2004, Gilbertet al.
2009).

Los experimentos desarrollados en esta tesigriudisefiados para evaluar la segunda
hipotesis (hipotesis de identidad) dado que seajidalsobre comunidades con distinta
composicién de grupos funcionales, pero no sezealn gradiente amplio de riqueza de
grupos funcionales. Sin embargo las manipulacioealizadas para variar la composicién de
las comunidades, en la mayoria de los casos dHengueza de grupos funcionales de la
comunidad. Por lo tanto, los resultados obtenidwmfien hacer algunas inferencias respecto
a la importancia de la riqueza de grupos funcien&e la resistencia a la invasién. En
general, las evidencias encontradas refutan paene la hipotesis de diversidad-
invasibilidad y apoyan la segunda hipoétesis; y destran que los efectos de composicidon
pueden estar dados por efectosldminanciay deidentidadde manera no excluyente.

La primera evidencia, es que tanto en el expetionate remociéon de grupos
funcionales como en el de ensamble de comunid&Ckgsitulos 2 y 3 respectivamente), el
namero de grupos funcionales presentes en la caladimio fue por si s6lo un buen predictor
de la resistencia bidtica, sino que ésta dependitaddentidadde los grupos funcionales
presentes en la comunidad. Este efecto de idenhdasido observado en otros sistemas a
partir de una pérdida selectiva de especies o griymionales, o a partir de un ensamble no
aleatorio donde se controlé la composicion de lawtddad (Lavorekt al. 1999, Symstad
2000, Lyons y Schwartz 2001, Dukes 2001, Fargienal. 2003, Wardleet al. 2008). Es
importante aclarar que aunque en ninguno de logxiesrimentos se establecié un gradiente
de riqueza, el patron general observado no sugiezeel agregado de un grupo funcional sea
suficiente para determinar un aumento en la resigtea la invasion, lo cual hubiera sido
consistente con la hipoétesis de diversidad-inved#dn. La segunda evidencia es que la
magnitud del efecto observada al remover el grupocibnal dominante (Capitulo 2), no sélo
se atribuyo a un efecto dkminancia(cantidad de biomasa removida), sino también a un
efecto deidentidad dado que generdé mayor invasion a la esperadawddo a la biomasa
relativa que tiene este grupo en la comunidad.i&i btros autores han observado que la
abundancigper seno siempre define la resistencia que ofrecen $ge@es 0 los grupos
funcionales (Symstad 2000, Lyons y Schwartz 200thely y Gross 2006, Gilbesrt al.
2009), segun la revision bibliogréfica realizadaélosSymstad (2000) y el experimento
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informado en esta tesis han logrado discriminarefeicto de identidad del efecto de
dominancia. Esto fue posible por la inclusion dataimientos con distintos niveles de
remocion aleatoria de biomasa (ver Cap. 2). Potatdo, la tesis aporta una evidencia
novedosa en relacion a como la dominancia y latidieth de los grupos funcionales, actian a
través de la composicion funcional de la comunidada resistencia a la invasion. Esto es
particularmente importante en escenarios actualeesque el manejo de los ecosistemas
genera cambios en la dominancia de las especidiehftdnd et al. 2008) a partir de
reducciones selectivas de especies o grupos fualemiiZavaleta y Hulvey 2004, Wardie

al. 2011).

La hipdtesis de relacion de masas (Grime 1998)@re que las especies subordinadas
son las responsables de la resiliencia de la catadny predice que luego de un disturbio,
éstas compensarian la biomasa removida. Los rdesltdel experimento a campo (Capitulo
2) mostraron que ninguno de los dos grupos subedlde (pastos nativos o exéticos de
invierno) compenso la remocion del grupo domindpéestos de verano). Por el contrario, las
especies que respondieron positivamente a las renescfueron las dicotileddneas exéticas,
un grupo relativamente raro en ausencia de past(@eanetonet al. 2002), con baja
habilidad competitiva y baja productividad (RusclOgsterheld 1997). En este sistema, la
separacion temporal de nichos entre el grupo fmatidominante y los subordinados actuaria
como mecanismo de complementariedad permitiendodaistencia de ambos grupos (Shea
y Chesson 2002, Perelmanal. 2007, Wolkovich y Cleland 2011). En cambio, la comdad
de referencia de Grime (1998) esta estructuradacipalmente por interacciones de
competencia, donde la remocion de las especiecomdgetitivas (dominantes en el sistema)
generaria oportunidades para las especies subdadinbos resultados de esta tesis sugieren
que, ante un disturbio, la compensacion de lascesgpeemanentes y la magnitud de invasion
(cantidad de biomasa de las especies exéticasgndepfuertemente de los mecanismos
principales que estructuran la comunidad (compléaneiad, competencia, facilitacion,
dispersion limitada).

Un resultado llamativo es que la complementariedatte grupos se observl en
condiciones ambientales naturales (Capitulo 2elExperimento en microcosmos, donde las
unidades experimentales se mantuvieron a capadelashmpo, los resultados sugieren que
los pastos nativos de verano afectan negativanaelote pastos nativos de invierno, un patron
inconsistente con la idea de complementariedadi{@aB). En condiciones naturales, estos
pastizales estan sometidos a un régimen hidricpresenta un déficit durante los meses de
verano (D’Angeleaet al. 1986), lo cual podria ser una limitante en lawesga de las especies
Cs. Por otra parte, tanto el pastoreo como el edtidsco, podria estar limitando el
crecimiento de los pastos de verano y, en conseygrermitiendo la complementariedad
entre los pastos nativos de verano y los de ingi€dalaet al. 1986). En otro experimento de
remocion alternativa de dos especies codominasgeshbservé que las respuestas variaron de
acuerdo a las condiciones ambientales de temparatuagua (Shevtsovat al. 1997);
mientras que Walker y col. (2005), luego de remdaerspecie dominante, no observaron un
incremento de la invasion aun con el agregado de ag fertilizante. Los resultados
observados en esta tesis sumado a otros antecgdesgaltan la importancia de considerar
cuales cambios ambientales pueden ocurrir a pheticambio global, para evaluar su efecto
directo sobre las especies invasoras, y el efawtiirecto a partir de cambios en las
interacciones entre grupos funcionales nativos podrian modular la resistencia a la
invasion.
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La superposicion de nichog el fitnessrelativo entre las especies nativas y exoticas
han sido dos mecanismos propuestos para predegriagb de resistencia que ofrece una
comunidad a la invasién (MacDougatlal. 2009). Por otra parte, una separacion temporal de
nichos puede dar lugar efectos de prioridades decir una explotacién anticipada de los
recursos por medio de la cual las especies temp@reparan los recursos anticipadamente
(Case 1990, Wolcovich y Cleland 2011), limitande®tiablecimiento o la performance de las
especies mas tardias. Los tres mecanismos haprsigoestos para explicar la resistencia a la
invasion en comunidades con distinta composiciongdgos funcionales (Tilman 1997,
Dukes 2001, Fargione y Tilman 2003, Stachowicz ynBg 2006, Hooper y Dukes 2010,
Byun et al. 2012) o distintos niveles de riqueza especifighm@n 1997, Naeerat al. 2000,
Hectoret al. 2001). Los resultados de esta tesis son congstenh esa teoria. El efecto de la
composicién de grupos funcionales sobre la resigtea la invasion por dicotiledoneas
exoticas en general y detusen particular, estuvo mediado poslgerposicion temporal de
nichosdurante la etapa de reclutamiento, y éésctos de prioridagbor parte de los pastos
nativos de verano (Capitulos 2 y 3). En cambioa patium la resistencia de la comunidad a
la invasion estuvo mediada por una superposiciénictes durante todo el ciclo de vida, lo
que seria compensado durante la etapa de crecingeatias a un mayditnessy a un efecto
de prioridad dé.olium respecto de los pastos nativos (Capitulo 3).

Una excepcion a esta proposicién son las invasiqoe ocurren de manera inmediata
a un disturbio, cuando la liberacion de recursasege oportunidades para la invasion de
especies (Davist al. 2000), particularmente por especies colonizad¢dBezzaz 1979, Sousa
1984). En el Capitulo 2 se observo que la capaadémhizadora de las especies definid los
patrones de invasion en el experimento de remaédgrupos funcionales. Estos resultados
concuerdan con lo observado por Van Kleunen y(26I10) en una revision reciente y por
MacDougall y col. (2009), quienes concluyen que dasgos de las especies (nhativas y
exoticas) serian un buen predictor de la suscégtldia la invasion. Mientras que féhess
relativo de las especies nativas y exaéticas, lampgsicion y la separacién temporal de nichos
(Wolcovich y Cleland 2011) estarian definiendo Fasgos que confieren éxito a las
especies invasoras estan relacionados con un mily@mss o mejores habilidades
colonizadoras (ver Bazzaz 1979).

5.2.Interacciones entre grupos funcionales

Las relaciones negativas observadas entre lazagde especies o grupos funcionales
y el grado de invasion de una comunidad (Tilman718ymstad 2000, Levine 2000, Hector
et al. 2001, Symstad y Tilman 2001, Hooper y Dukes 20lf)eden responder a
interacciones aditivagrespuesta lineal de la invasora a la diversigadrdpos funcionales) o
sinérgicas(respuesta no lineal a partir de un efecto de ¢temmgntariedad, ver Loreaat al.
2000). Este ultimo caso se daria si la interacdéngrupos funcionales genera mayor
resistencia que la suma de las “resistencias” iddates. En ambos casos, la intensidad de la
competencia controla el éxito de la especie inngsmmo se ha observado en la mayoria de
los experimentos que evaluaron la relacion divasithvasibilidad. En cambio, la influencia
de las interacciones de facilitaciéon sobre la iibidad de una comunidad ha sido mucho
menos considerada (Bullext al 2008). Llamativamente, en ambos experimentoseptados
en esta tesis, la resistencia bidtica a la invade@pendié de manera no aditiva de la presencia
de diferentes grupos funcionales, sugiriendo geete$ de facilitacion directa (Cap. 2) e
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indirecta (Cap. 3) afectaron el grado de invasi@m especies exoticas, bajo distintas
condiciones ambientales.

Por un lado, la remocidn conjunta de diferentepgs de pastos, generd una invasion
por dicotileddéneas exoticas menor a la esperadanskg efectos simples de cada grupo
funcional €fectos sub-aditivgsCapitulo 2). En este caso, la presencia de Issopade
invierno en ausencia de los pastos de verano, godstar facilitando la invasion de
dicotiledoneas exoticas a partir de una disminudénestrés ambiental que se genera con la
remocion de biomasa (Lavado y Taboada 1987), encicl@ncia con lo postulado por
Callaway y Walker (1997). Por otro lado, en el ekpento de ensamble (Capitulo 3) se
observé que unanteraccion antagonicaentre grupos de pastos nativos estaria facilitando
indirectamente la invasion de multifiorum En este caso, la facilitacién de la invasion faabr
ocurrido a través de la relajacion de la competer@rcida por las nativas sobre la especie
exoética. Ambos resultados remarcan la importaneigstudiar el rol de la facilitacion entre
especies nativas y exéticas durante el procesovadsion (Bulleriet al. 2008).

En general, se ha observado que la relacion kntligersidad y la productividad de la
comunidad es positiva, especialmente en comunidadesun bajo numero de especies
(Hooperet al. 2005). Este patron ha sido explicado a partiradecomplementariedad de
nichos entre especies o grupos funcionales, o femtos de seleccion derivados de la
inclusion de especies con ciertos caracteres (Mikebal. 1997, Hector y Loreau 2001). Los
resultados de los microcosmos no fueron totalmensistentes con ese patrén, sino que el
efecto de la adicion de una especie (exotica) dalpeoductividad total (PPNA) dependié de
la invasora. La adicién deolium aumenté la PPNA total de la comunidad, dado qbeeso
compenso el efecto negativo que generd sobre |laARIRNIos pastos nativos, , lo cual
coincide con el patrén general observado en expetios de invasion (Vilat al 2011). En
cambio, la invasion potLotus en comunidades compuestas por pastos de invierde o
invierno y verano, sélo llegd a compensar la mdnamasa producida por los pastos nativos
debido a la invasion (Capitulo 4). Por otra papgara un mismo numero de grupos
funcionales, una disminucion del grupo dominanssigs de verano) sumado a un aumento
de dicotiledoneas exoticas, redujo la PPNA delipals{Capitulo 2; ver también Rusch y
Oesterheld 1997). Sin embargo, la exclusion desogmupos funcionales subordinados o
raros, no tuvo un efecto significativo sobre la RPNJna explicacion a estos resultados
idiosincraticos es que los patrones generales oherio de la PPNA estarian asociados a que
en general, las invasoras exitosas son mas prodscian Kleunewt al. 2010).

5.3. Rol de los disturbios en la invasion de comunidades

El efecto de los disturbios sobre la susceptidilide las comunidades a la invasion es
todavia un tema de debate (Mo&tsal. 2012). La hipotesis de recursos fluctuantes peegiic
mayor grado de invasion a medida que aumentadasittad del disturbio (Davet al. 2000).

Sin embargo, hay gran cantidad de evidencias questman que los efectos del disturbio
dependen de otros factores, como los cambios dret¢aiencia de disturbio, la historia
evolutiva de las especies nativas y exoticas, ¢aipn de propagulos o la composicion de la
comunidad (Hobbs 1989, Hobbs y Huenneke 1992, Algeal. 2000, Walkeret al. 2005,
Dickson y Foster 2008, Molest al. 2012). En esta tesis se observd que los efectos de
disturbio estarian relacionados no solo con laéacdie remocion de biomasa, sino con los
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cambios en la composicion de la comunidad (Capfiujefecto simultaneo débminanciae
identidad discutido anteriormente). Una mayor intensidaddid¢urbio aumento la invasion
cuando el disturbio consistio en remover el grupocional mas resistente a la invasion
(Capitulos 2 y 3). También resulté evidente que e$ecto depende de los rasgos de las
especies invasoras consideradas (Capitulo 2), ynoehento ontogénico en el que se
encuentren las plantas al momento del disturbiopitGl® 3). Por lo tanto, si bien se
observaron evidencias del efecto positivo del distusobre la invasion, los resultados
sugieren que un aumento en la intensidad del Bistumo necesariamente genera una mayor
invasion de especies exoticas, sino que depende dientidad del grupo removido y del
momento ontogénico de las plantas cuando ocudisteirbio.

Por otra parte, distintos tipos de manejo de pasto la ocurrencia de disturbios
naturales (inundaciones o fuego), favorecen difdadmente a las especies (Hobbs y
Huenneke 19920esterheld y McNaughton 1991, OIff y Ritchie 19f8ra ejemplo locales
ver Laterra 1997, Jacota al. 2000, Chaneton 2006, Rodriguez y Jacobo 2010 $)201as
aun, en sistemas de pastizal se ha observado qoenlzinacion de distintos disturbios puede
alterar las interacciones entre los componentesadeomunidad y consecuentemente su
composicién especifica (Collirgg al. 1998, Olff y Ritchie 1998). En el Capitulo 2 sesetvo
una respuesta diferencial entre dicotiledoneas@y pastos exoéticos a las remociones de
grupos funcionales, lo cual estaria demostrandintlis grupos de respuestsefisuGitay y
Noble 1997, Diaz y Cabido 2001) entre las espaniéticas de este pastizal. Estos resultados
demuestran que para poder aumentar el grado detiytiddad respecto a los efectos de los
disturbios sobre la invasion, es necesario contmsegrupos de respuesta. Por otra parte,
debido a que las especies exoéticas deben supstantab tipos de filtros ambientales para
establecerse en una comunidad (Richardson 200@)eymuchas de ellas son especies ya
naturalizadas en los sistemas invadidos (Thompsoml 1995), es probable que una
aproximacion que discrimine por tipos de ambiemesnita encontrar un mayor grado de
generalidad para disturbios especificos, respedtoliservado por Moles y col. (2012).

5.4. Impactos de la invasion

Se ha propuesto que los impactos que ejercen dpscies invasoras sobre las
comunidades nativas depende del grado de superpodie nichos y dditnessrelativo entre
especies nativas y exoticas (MacDougdlhl. 2009). Las evidencias mostradas en esta tesis
(Capitulo 4) apoyan parcialmente esta hipétesiss lefectos delolium estuvieron
relacionados con una alta superposicién de nichas mayorfitnessrespecto de las nativas.
En cambio los efectos detusno siguieron el mismo patrén, dado que esta esdecto al
grupo funcional nativo con menor superposicion terap de nichos. Al igual que lo
observado para la resistencia a la invasion (Seceib), elefecto de prioridady una mayor
eficiencia en el uso de los recursos estarian giendortantes en determinar los impactos de
la invasion. Un aspecto relevante de estos resdtad que los andlisis realizados sobre los
recursos del suelo y la luz permitieron atribus Impactos a interacciones de competencia
(Levine et al. 2003). Sin embargo otro tipo de interacciones ctasajue son mediadas por
sustancias alelopaticas (Levieeal. 2003, May y Baldwin 2011) no fueron evaluadas €a e
tesis, aunque podrian explicar parte de los impadtolas especies invasoras (ver Laterra
1997, Laterra y Bazzalo 1999, Omacshial. 2009).
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La identificacion de los mecanismos de invasiodeyimpacto es importante para
definir prioridades de manejo de especies exéfieank et al. 2008, Pyselet al. 2012). En
esta tesis se observlo que por un lado, cuandovésion es generada a partir de una alta
habilidad colonizadora (Capitulo 2), los efectodadmvasora pueden ser importantes (Rusch
y Oesterheld 1997, Laterra 1997) aunque transgdqfsime 1998, MacDougall y Turkington
2005), ya que dependen del grado de resiliencigmglo funcional removido (Capitulo 2).
En cambio, cuando la invasion esta dada por un nfagessde la invasora (MacDougagt
al. 2009), como el efecto observadolda#ium sobre los pastos nativos de invierno (Capitulo
3), el impacto de la invasion puede reducir lastesicia biotica de la comunidad (Maron y
Marler 2008), generando efectos negativos sinésgembre el componente nativo de la
comunidad. Este efecto no fue explorado en la ptedesis y quedaria por ser analizado en
investigaciones futuras.

Vila y col. (2011) sugieren que el impacto queagan las invasiones puede ser
subestimado cuando se estudian soélo variablesdinalels del ecosistema, dado que previo a
los impactos funcionales estarian ocurriendo inggebbre la estructura de la comunidad.
Esta tesis produjo resultados consistentes comipstesis, dado que la invasion redujo los
recursos destinados a inflorescencias de pasta@®ate invierno, mientras que aumenté o
compenso el IVN y la PPNA de todas las comunidd@egpitulo 4). Por lo que un impacto
gue podria considerarse positivo 0 neutro a nigesistémico (aumento de la PPNA), seria
negativo en términos de conservacion de la biosidad. Por otra parte, se observo una falta
de compensacion de grupos funcionales nativos Entemocion de especies exoéticas
(Capitulo 2). La alta resiliencia de los gruposcfonales sugiere que no habria una limitacion
de propagulos en este sistema, excepto por lo®pasitivos de verano que tienen un
crecimiento clonal (Capitulo 2). Sin embargo, |l@stps nativos de invierno tenian poca
abundancia al comienzo del experimento y fueronesaiamdo en condiciones de clausura a
lo largo del tiempo. Este resultado junto con gdaeto de la invasion observado, sugiere que
este grupo en particular podria estar limitado gropagulos bajo la condicion de pastoreo
actual (Oesterheld y Sala 1990). En consecueridefata de compensacion por parte de los
pastos nativos de invierno se debiera a una limitade propagulos, las estrategias de
rehabilitacion que involucren solamente la remoaiten especies exoéticas podrian no ser
exitosas debido al legado que deja la invasidnesebsistema (Zavalet al. 2001, Corbin y
D’Antonio 2012, Tognetti y Chaneton 2012).

Los modelos que consideran las variaciones dehdtopproducido por las invasoras
sobre poblaciones nativas (Parkadr al. 1999, Ricciardi 2003), la explican a partir de
diferencias en el éxito de la invasion (MacDougllal. 2009), y predicen una relacion
positiva entre la magnitud de invasion y la maghitlel impacto (Parkeet al. 1999,
MacDougall et al. 2009). Los resultados aqui expuestos no son centast con estas
predicciones. Por un lado, la magnitud de invasiéholium y Lotusno explicé los efectos
observados sobre la comunidad nativa, sino quaripactos dependieron de la identidad de
la invasora y de la composicién funcional de la goitdad receptora (Capitulo 4). En
contraposicion, los impactos sobre la PPNA de rawuodad, si estuvieron relacionados con
la magnitud de invasién, principalmente porque whento en la PPNA dependié de la
capacidad compensatoria de las invasoras (®flal. 2011). Estos efectos de identidad
sugieren la aplicacién de un marco conceptualatiteren la evaluacion de los impactos. Por
ejemplo, el marco conceptual descripto por VanZderden y Olden (2008) para prevenir los
impactos de las invasiones, propone identificarmaede las especies fuertssrn(suOrtega y
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Pearson 2005, Van Kleunen al. 2010, Pyselet al. 2012), aquellas comunidades que son
susceptibles a la invasion y al impacto (Byetral. 2002, Vander Zanden y Olden 2008). Es
decir que no alcanzaria con conocer solamenteaelbgile invasion para predecir impactos.
Ademas, esta tesis demuestra la importancia deifidanlos mecanismos causantes de los
impactos (Levinest al. 2003).

5.5. Ecologia de invasiones en pastizales de la pPamDeprimida

La resistencia bidtica de estos pastizales ha pam explorada en experimentos
manipulativos, aunque la contribucion de la floreotea a la riqueza especifica y
funcionamiento del ecosistema ha sido reconocida karias décadas (e.g. Sataal 1981,
1986, Chanetoet al. 1988, Burkaret al 1990). Hasta el momento, se conocian los efectos
positivos del pastoreo sobre las especies exdtnageneral (Sal&t al. 1986, Rusch y
Oesterheld 1997, Chanetenal. 2002) y sobre las especies forrajeras en parti¢ilgeoboet
al. 2000). La primera hipoétesis propuesta en relaeida resistencia bidtica en este sistema
postulo que los pastos nativos de verano interfiean el reclutamiento de especies exoticas
invernales (Perelmagt al. 2003, 2007). Esta hipétesis se basa en las coioeks negativas
observadas entre las abundancias de ambos grambs,a escala de paisaje como en una
comunidad local. Dado que los efectos de la invasiobre los pastos nativos no eran
conocidos, previo a esta tesis no se podia descprgaesa relacion se debiera a un impacto
negativo de las exoticas invernales sobre los pastiivos de verano (ver Levine y
D’Antonio 1999, Lonsdale 1999, Ortega y Pearsorb200

Los resultados de esta tesis aportan las prinesidencias experimentales sobre los
mecanismos de resistencia bidtica bajo condicior@stroladas (microcosmos) y bajo
condiciones naturales en el campo. Estos experomemiostraron que laomposicion de
grupos funcionalefue un factor determinante de la invasion por eiggeexoticas (Capitulos
2 y 3). La falta de evidencias de efectos negatileo$a invasion sobre Igsmstos de verano
(Capitulo 4), junto con el rol de ldentidadque tuvo la pérdida de este grupo funcional sobre
el aumento en la invasion por dicotiledoneas eastiCapitulo 2), apoyan fuertemente la
hipotesis propuesta por Perelmanal. (2007). Notablemente, més alla de los diferentes
mecanismos que pueden actuar a distintas escalasppinto las evidencias son consistentes
a través de un gradiente de escalas espacialesoitiim, standy paisaje) y de grado de
“control” de factores covariantes (experimento dsamnble, experimento de remocion y
estudio observacional).

Por otro lado, las nuevas evidencias aportadasegiar tesis apuntan a una mayor
susceptibilidad de los pastos nativos de inviefPlI) frente a la invasion ciertas exoéticas
(Capitulo 4). La ausencia de una relacion condistentre PNI y especies exéticas a escala
regional (Perelmast al. 2007) podria deberse a la baja abundancia gete@NI debido a
los efectos combinados del pastoreo (8akl. 1986) y del impacto de las exéticas invernales
(Capitulo 4). La baja abundancia de PNI permigsiplicar también por qué su remocion no
modificé sustancialmente la invasibilidad del peatien el campo, mientras que su presencia
aporto a la resistencia biotica de las comunidadeambladas (cf. Caps. 2 y 3). Por otro lado,
seria importante analizar en condiciones naturagésjos pastos nativos de verano
efectivamente reducen la abundancia de los paato®s invernales (hipétesis de interaccion
antagoénica planteada en Capitulo 3), asi como ghdto de la invasién pdolium sobre los
PNI. Experimentos a campo que controlen la aburidade los grupos nativos y delium
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bajo diferentes condiciones de pastoreo, permmtigaplorar mejor estas interacciones.
Ademas, dado que los pastos nativos de inviernegeneran tanto por rebrote como por
reclutamiento de nuevos individuos, es importama&uar si los efectos observados en el
microcosmos sobre la aptitud reproductiva de lo$, BBl observa también en condiciones
naturales.

Sorprendentemente, en el experimento de remd@€iapitulo 2), ni los cambios en la
composicién de grupos funcionales, ni la reduceci@atoria de biomasa aérea, aumentaron la
abundancia déolium. Esto contrasta con los efectos de promociéhalem observados a
partir de la defoliacion (Capitulo 3, Deregibetsal. 1994) o del pastoreo (Deregibetsal.
1994, Jacobat al. 2000), y con la relacidon negativa observada eatreobertura de esta
especie y los pastos nativos de verano a escatmat@Perelmaret al. 2007). Tres hipotesis
podrian explicar estos resultados aparentement&adistiorios. La primera es que las
remociones de biomasa aérea y subterranea durbrdgperimento (Capitulo 2) hayan
generado condiciones micro-ambientales demasianlesanstes para el establecimiento de
Lolium. Por ejemplo, en este sistema se ha observaddaguenocion de biomasa por el
pastoreo, puede aumentar las tasas de evaporatd@myeles de salinidad superficial del
suelo (Lavado y Taboada 1987, pero ver Dawsbml. 2007 para resistencia dslium
multifiorum a la alcalinidad). En otros sistemas, se obsen® lg remocion de biomasa
favorece la percolacién del agua, reduciendo lanads de establecimiento de las especies
(Lyons y Schwartz 2001, Smi#t al. 2004).

Otra hipotesis es que una limitacion de propaghimga impedido la respuesta de
Lolium y otros pastos exéticos invernales a la remociérbidmasa selectiva o aleatoria
(Oesterheld y Sala 199@jlman 1997, Symstad y Tilman 2001, Brown y Fridi2§03,
Lockwood et al. 2005, Herrera y Laterra 2009). Una evidencia «teste con ambas
hipotesis seria el efecto de la composicion obserdarante el establecimiento delium en
el Capitulo 3, en donde se control6 la presion m@dgulos y las comunidades estuvieron
sometidas a capacidad de campo durante todo efimgoeo. Por dltimo, también es posible
que las dicotiledoneas exéticas limiten la invasii@ Lolium a partir de una explotacién
anticipada de los recursos sobre los micrositioegeos por la remocion de biomasa. Este
efecto de prioridadCase 1990) ha sido propuesto como un mecanisr@upumoveria la
invasion de especies exoticas en sistemas sometidasturbios o donde hay una marcada
separacion temporal de nichos (Stachowicz y Byp@&6, Wolkovich y Cleland 2011). Una
evidencia de esto, serian la llegada tardiaLdéum y F. arundinacearespecto de las
dicotiledoneas exoticas en los primeros estadossgutales del pastizal (D’Angekt al.
1986, Tognettet al 2010). Estas tres hipotesis no son excluyentebgrian ser probadas en
experimentos controlados, dado la importancia gretel manejo de especies forrajeras en
este sistema y los impactos que la invasion (Clap#yy el manejo del pastizal pueden
ejercer sobre la composicion de la comunidad (Roeéd y Jacobo 2010, 2013).
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5.6. Conclusiones generales

En sintesis, esta tesis permiti6 avanzar en ebaionento del rol que cumple la
composicién de grupos funcionales en la resistemd@ainvasion por especies exoticas. Los
efectos de la pérdida selectiva de grupos funagsnah un pastizal mesofitico himedo de la
Pampa Deprimida dependieron tanto de la abundaetéva de los grupos funcionales
(dominancia), como de la identidad del grupo domi@aonformado por los pastos nativos
de verano. La discriminacion de estos efectos eexprerimento manipulativo que simula una
pérdida real de biodiversidad, es un antecedentedoso en la ecologia de invasiones. Esto
es importante porque la identificacion de gruposicionales que generan efectos
desproporcionados a su biomasa permite inferirbpgEsimecanismos de resistencia a la
invasion y provee de mayor conocimiento para elejtade los ecosistemas. En particular, se
observé que la falta de compensacion por los gréipusonales remanentes, permitiéo que la
invasion por dicotiledéneas exoéticas persistienalpanenos dos afios después de cesado el
disturbio, afectando negativamente la productividepastizal. Es decir que las decisiones
de manejo (como el sobrepastoreo en verano) puedenconsecuencias persistentes para la
estructura y el funcionamiento del ecosistema.

Un aspecto importante es que la rigueza de griymesionales manipulada en el
microcosmos, no permitié establecer un gradientegieza comparable al de otros trabajos
en donde el gradiente vario entre 1 y 3, 4 (Buonega al. 2005, Dukes 2001, McLaren y
Turkington 2011, Symstad 2000, Wardieal. 2008) 6 5 grupos funcionales (Tilman 1997).
Sin embargo, dado que en este experimento la aguexional que varia entre 1 y 2 grupos
funcionales representa el agregado de 6 6 9 espeagie son codominantes en el pastizal,
considero que si el manejo de estos sistemas gemeradisminucién importante en la
abundancia de alguno de estos grupos (pastos si@®/eerano o pastos nativos de invierno),
esto representa una pérdida de diversidad impertqneé debe ser considerada. En este
sentido, el experimento de ensamble de comuniddele®strd, en contra de lo esperado por
la teoria, que los ensambles de pastos nativosoftalmente mas diversos ofrecieron menor
resistencia a la invasion. Esto habria ocurrido lpoimteraccion antagénica entre pastos
nativos invernales y estivales, lo que indirectamdacilitaria el establecimiento delium
multifiorum la especie exo6tica mas abundante del pastizsil ¥ez, el rol de la composicion
funcional de pastos como determinante de la subd&sd a la invasion dependio
fuertemente de la identidad de la especie invasoer) general no fue modificado por la
intensidad de defoliacion, excepto cuando la res@sd a la invasion estuvo dada por una alta
superposicion temporal de nichos entre la comunigaitiente y la especie invasora. El
efecto de identidad de la invasora en el experimeiet ensamble, es comparable con la
respuesta diferencial de los grupos exoticos eexperimento de remocién a campo. En
ambos casos, el efecto de “identidad” reflejaris lasgos de las especies exoéticas que
determinan la habilidad para colonizar luego de disturbio y para competir con la
comunidad residente una vez establecidas.

Los experimentos de remocion (campo) y de ensanidde comunidades
(microcosmos) permitieron inferir algunas diferescipero también similitudes importantes,
con respecto a los mecanismos de estructuraciopatizal. El estudio a campo sugiere
complementariedad de nichos entre los grupos foates de pastos nativos y exéticos,
mientras que el experimento de microcosmos reve@tds interacciones competitivas,
indicadoras de nichos superpuestos. Esta aparentexdiccion estaria reflejando la historia
previa de pastoreo del sistema natural, que halaterminado la reduccién de los pastos
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nativos de invierno y su reemplazo por pastos eastiy una relajacion de la intensidad de
competencia entre los distintos grupos de pastos.oRo lado, ambos estudios sugieren
fuertemente que las interacciones de facilitacidine¢tas e indirectas), juegan un papel
importante modulando la magnitud de la invasiéntagor dicotiledoneas exdticas (campo)
como por pastos exoticos (microcosmos).

En el experimento de ensamble (Capitulo 3 y 4seobservé un efecto principal del
bloque, lo cual sugiere que la variacion en la amsigidon de especies dentro de cada grupo
funcional (ver seccioB.2.2. Disefio experimenjaho es tan importante como para alterar los
efectos observados que ejercié cada grupo, tamdolgpaesistencia a la invasion como para la
resistencia al impacto. Otra lectura de esta tidtafecto bloque, es que habria un alto grado
de redundancia de las especies dentro de cada fyrapional, al menos para las variables
medidas y bajo las condiciones experimentales en sgudesarrollo el experimento. Sin
embargo, seria importante evaluar el grado de dahgia que tienen las especies que
componen cada grupo funcional nativo, con experiaseapropiados para tal fin.

Esta tesis aport6 también nueva evidencia sobreémglacto que genera el
establecimiento de especies forrajeras camuultiflorumy L. tenuissobre la comunidad de
pastos nativos y la productividad primaria netaaédotal. EI experimento de microcosmos
demostré que el efecto negativo (competitivo) de kxdticas sobre la biomasa de pastos
nativos de invierno, no es siempre compensado panaremento en la productividad total.
La complementacion funcional entre esas especieajdoas y los pastos nativos de verano
ofrece una férmula viable para mejorar la produdée en pastizales donde los pastos nativos
invernales han sido diezmados por el pastoreoraamti

Es importante notar que la necesidad practicarde@ver nuevas combinaciones de
especies nativas y exoéticas (introducidas) paraenanla productividad y calidad del forraje,
es una forma de pagar el costo derivado de la redicion historica de los pastos nativos
invernales. En ese sentido, los resultados detesigasugieren que un manejo adecuado del
pastoreo, con descansos bien programados en priamgwerano, permitiria la coexistencia
de pastos nativos y exoéticos durante el inviernguycomplementacién con los pastos de
verano. De este modo, no se comprometeria seriamanbiodiversidad del sistema, ni
tampoco su resistencia a la invasion por malezaiscas de baja calidad forrajera.
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