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Resumen 
 

La diversidad de los pastizales es amenazada por agentes del cambio global. Aumentos en la carga 

de nutrientes, exclusión a los regímenes de disturbios y la invasión por especies exóticas 

promueven la dominancia y reducen la diversidad vegetal. Contrariamente, disturbios que 

generen micrositios y reduzcan la dominancia, junto con la adición de propágulos, 

contrarrestarían esos efectos negativos. En esta tesis se estudiaron los mecanismos por los cuales 

la adición de nutrientes afecta la diversidad a diferentes escalas y bajo diferentes disturbios. 

Además, se estudió cómo diferentes disturbios y la fenología de especies nativas e invasoras 

promueven la restauración de plantas. Con dos experimentos a campo donde se manipularon los 

nutrientes disponibles (N-P-K) y diferentes tipos de disturbios se demostró que la reducción de la 

diversidad a diferentes escalas espaciales dependió del disturbio del sistema. En sitios dominados, 

la pérdida de diversidad se debió principalmente a la competencia por la luz. Cuando aumenta la 

luz debido a cortes mecánicos, la pérdida de diversidad fue consecuencia tanto del aumento de 

los nutrientes como de la competencia aérea generada por las especies beneficiadas por la 

fertilización. Bajo pastoreo doméstico el impacto negativo de los nutrientes no fue tan marcado 

debido, probablemente, a un efecto de compensación dado por el consumo de especies 

dominantes. Con un tercer experimento en un pastizal invadido se evaluó cómo los micrositios, 

generados por disturbios selectivos hacia una especie invasora, y la adición de especies nativas 

con diferentes nichos temporales conducen a la recuperación de la diversidad. Se demostró que 

la restauración de la diversidad de pastos nativos requiere considerar las diferencias fenológicas 

entre las especies nativas sembradas y las invasoras presentes junto con generar disturbios 

selectivos a la/s invasora/s. En conjunto, esta tesis reveló patrones y mecanismos operantes detrás 

la pérdida y recuperación de la diversidad en pastizales.  

Palabras claves: competencia por luz, especies dominantes, diversidad, disturbios, fenología, 

nutrientes. 
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ABSTRACT 

 
Grassland diversity is being threatened by drivers of global-change. Increasing nutrient input, 

regime disturbance exclusion and invasion by alien species promote dominance and reduce plant 

diversity. On the contrary, disturbances that generate microsites and eliminate the dominant plants 

and the addition of propagules would counteract these negative effects and increase plant 

diversity. The objective was to elucidate the mechanisms underlying the changes induced by the 

addition of soil nutrients in the diversity of grasslands at different scales and under different types 

of disturbance. Through field experiments, the available nutrients (N-P-K) were manipulated in 

interaction with different types of disturbances. The reduction of diversity at different spatial 

scales depended on the disturbance of the system. In sites dominated and excluded from 

disturbances, the loss of diversity is mainly due to competition for light. When the light increases 

due to mechanical disturbance, the loss of diversity is due to, both the increase in soil nutrients 

and the aerial competition generated by the species benefited by nutrient addition. Under domestic 

grazing, the negative impact of nutrients was not strong, probably due to a compensation effect 

generated by the consumption of dominant species. In addition, it was also examined if microsites, 

generated by selective disturbances focus on invader plants, and the addition of native species 

seeds with different phenology drive the recovery of diversity. The restoration of native grasses 

required considering the phenological differences between native sown and invaded present 

species as well as generating selective disturbances. These results allowed the disintegration of 

the patterns and mechanisms behind the loss and recovery of diversity in grasslands. 

Keywords: diversity, disturbances, dominant species, light competition, phenology, nutrients.
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1.1 Problemas y antecedentes 
 

Las preguntas centrales en Ecología de comunidades han estado vinculadas con 

comprender los factores que controlan la diversidad vegetal (Tilman, 2000). Actualmente, 

estas preguntas se han orientado a vislumbrar cómo los agentes del cambio global, 

producto de la actividad antrópica, controlan la diversidad (Magurran et al. 2018; Smith 

et al. 2009). Entre ellos, agentes del cambio global como aumentos en la disponibilidad 

de nutrientes por la actividad humana (Stevens et al. 2004; Vitousek et al. 1997) y 

cambios en los regímenes de herbivoría, como la exclusión al pastoreo, pueden promover 

la dominancia de pocas especies y reducir la diversidad (Lunt et al. 2007). A su vez, 

pastizales alrededor del mundo están siendo vulnerables a la invasión por especies 

exóticas (Mack, 1989; Mack et al. 2000; Seabloom et al. 2003) y consecuentemente, están 

perdiendo especies (Levine et al. 2003; Pyšek et al. 2012; Vilà et al. 2011). En relación 

con ello, la ecología de comunidades permite estudiar los mecanismos por los cuales es 

posible recuperar la diversidad a través de remover la especie exótica e introducir 

propágulos de especies nativas (Funk et al. 2008; Palmer et al. 1997; Török et al. 2021; 

Young et al. 2005). Por lo tanto, en esta tesis propongo estudiar los patrones y 

mecanismos asociados a los cambios en la estructura de las comunidades vegetales 

inducidos por nutrientes, bajo situaciones contrastantes de disturbios al canopeo, en 

presencia de especies exóticas invasoras y analizar las limitantes para recuperar la 

diversidad de sistemas invadidos. 

 1.1.1 Amenazas para el mantenimiento de la diversidad de pastizales: Nutrientes y 

cambios en los regímenes de disturbios 
 

Un patrón observado en pastizales de todo el mundo es la disminución de la 

diversidad vegetal como producto de aumentos en la disponibilidad de nutrientes en el 

suelo (Borer et al. 2014; Crawley et al. 2005; Stevens et al. 2004). Este incremento de 

nutrientes es consecuencia de la fertilización debido a la intensificación del uso de la 
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tierra, así como también de deposiciones atmosféricas (Peñuelas et al. 2013) producto de 

la quema de combustibles fósiles generados por la actividad industrial (Steffen et al. 2015; 

Vitousek et al. 1997). Mayor disponibilidad de nutrientes en el suelo homogeneiza las 

comunidades vegetales, aumenta la dominancia (Hillebrand et al. 2008) y conduce a 

pérdida de especies (Clark & Tilman, 2008; Suding et al. 2005). Este fenómeno se ha 

reportado a diversas escalas espaciales (Zhang et al. 2019), y tiene graves consecuencias 

sobre el funcionamiento de los ecosistemas (Isbell et al. 2011).  

La pérdida de diversidad causada por el aumento de los nutrientes disponibles 

puede también ser consecuencia de la jerarquía competitiva dada por la abundancia 

relativa de cada especie (Suding et al. 2005; Yang et al. 2015). La adición de nutrientes 

conduce a que algunas especies se vean favorecidas a expensas de otras (Dickson & 

Gross, 2013; Janeček et al. 2013), y a su vez, que las especies “raras” sean más proclives 

a extinguirse (Clark & Tilman, 2008; Suding et al. 2005). Al mismo tiempo, la adición 

de nutrientes puede ocasionar un reordenamiento temporal de las especies dominantes a 

lo largo del tiempo, lo que podría conducir a cambios en la composición de la comunidad 

(Collins et al. 2008; Smith et al. 2009). Dado que algunas métricas son insensibles a estos 

cambios en orden de abundancia (ej. riqueza) (Collins et al. 2008; Magurran & 

Henderson, 2010), el estudio del reordenamiento de especies a lo largo del tiempo en la 

comunidad profundizaría el conocimiento ecológico actual acerca del impacto del 

incremento de los nutrientes en las comunidades vegetales a largo plazo.  

Si bien han sido estudiados los patrones de disminución de la diversidad por la 

adición de nutrientes, poco se ha explorado acerca del impacto de los nutrientes bajo 

diferentes escenarios de disturbios (Borer et al. 2014; Wilfahrt et al. 2021; Yang et al. 

2019). Los disturbios representan daños al canopeo, que reducen la biomasa en pie, 

generan mortalidad denso-independiente (sensu Grime 1979, Tilman 1988) y por ende 
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directa o indirectamente crean oportunidad para el establecimiento de nuevos individuos 

(Sousa 1984). En este sentido, los pastizales naturales templados evolucionaron bajo un 

régimen de disturbio al canopeo determinado por las cargas de herbívoros silvestres 

(Gibson, 2009; McNaughton et al. 1983). Sin embargo, en la actualidad, las poblaciones 

de estos herbívoros silvestres han disminuido (White et al. 2000), han sido relegadas hacia 

sitios marginales (Carro et al. 2019) y/o desplazadas por animales domésticos (Bakker et 

al. 2006). El manejo adecuado del pastoreo doméstico, entonces, podría modular el 

mantenimiento de la diversidad en pastizales semi-naturales ya que previene pulsos de 

dominancia (Mortensen et al. 2018), y consecuentemente provoca aumentos en la 

disponibilidad de luz, particularmente en sistemas muy productivos (Bakker et al. 2006; 

Lezama et al. 2014; Olff & Ritchie, 1998). En contraposición, la exclusión prolongada al 

pastoreo doméstico, puede intensificar los efectos negativos de los nutrientes, al 

promover la abundancia de especies dominantes, así como a especies no adaptadas al 

pastoreo (Lu et al. 2021; Wilfahrt et al. 2021). Por lo tanto, con el objetivo de mejorar la 

comprensión acerca de los efectos negativos de la adición de nutrientes, es necesario 

conocer su impacto bajo diversos escenarios de disturbios (ej. exclusión a herbivoría 

doméstica, pastoreo doméstico, cortes mecánicos). 

La herbivoría doméstica y disturbios al canopeo no selectivos, como cortes 

mecánicos, pueden prevenir la perdida de especies, pero los mecanismos por los cuales 

actúan sobre la diversidad podrían ser diferentes entre ellos (Socher et al. 2012; Tälle et 

al. 2016). El pastoreo doméstico promueve la diversidad solo si las especies dominantes 

son palatables, ya que son más consumidas por los herbívoros y sufren la mayor pérdida 

de follaje (Collins et al. 1998; Hobbs & Huenneke, 1992; Milchunas et al. 1990), en 

contraposición al corte mecánico que remueve toda la biomasa del canopeo (Tälle et al. 

2016). Al mismo tiempo, cuando se agregan nutrientes al suelo aumenta la calidad 
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nutricional de la comunidad vegetal, lo que genera una remoción gradual pero continua 

de la biomasa vegetal y mayor presión de pastoreo y tasa de consumo en los sitios 

fertilizados (Campana y Yahdjian, 2021; Tälle et al. 2016). Como consecuencia, en 

pastizales fertilizados se podría generan un efecto positivo mayor del pastoreo sobre la 

diversidad si los animales consumen preferentemente a las especies dominantes. 

Alternativamente, si aumenta la presión de consumo localmente por la adición de 

nutrientes, un incremento en la presión de pastoreo podría reducir la diversidad (Cingolani 

et al. 2005). Además, los herbívoros, contrariamente a cortes mecánicos, son también 

agentes de dispersión de semillas (Rook et al. 2004) y también pueden aumentar la 

heterogeneidad espacial (diversidad beta) si seleccionan parches más abundantes o de 

mayor calidad nutricional (Bailey y Provenza, 2008). Si bien se ha evaluado el efecto 

conjunto de la herbivoría y la adición de nutrientes sobre la biomasa de la comunidad 

(Borer et al. 2021, Campana y Yahdjian 2021) no se conocen las diferencias en los efectos 

de los distintos tipos disturbios en la diversidad en interacción con nutrientes. Explorar 

las diferencias entre tipos de disturbios al canopeo más profundamente permitiría mejorar 

la capacidad de predecir los cambios en la diversidad local y espacial de pastizales 

enriquecidos por nutrientes. 

 

1.1.2 Mecanismos asociados a la pérdida de especies por la adición de nutrientes 

 

Se han propuesto algunas teorías asociadas a la competencia aérea (luz) y 

subterránea por los recursos (DeMalach y Kadmon 2017; Harpole y Tilman 2007; 

Rajaniemi 2002) para explicar la disminución de la diversidad con el incremento de 

nutrientes. Por un lado, la ´teoría de competencia asimétrica´ por luz predice que la 

adición de nutrientes limitantes permite un incremento en la biomasa aérea y altura del 

canopeo lo que conduce a menor disponibilidad de luz en los estratos más bajos (Borer et 
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al. 2014; DeMalach et al. 2017; Hautier et al. 2009). Esto sugiere que el enriquecimiento 

de nutrientes provoca un cambio de competencia subterránea hacia aérea (Dickson y 

Gross, 2013) y aquellas plantas con una pequeña ventaja de altura pueden obtener una 

cantidad desproporcionada de luz y reducir la diversidad (Hautier et al. 2009). Por otro 

lado, la ´hipótesis de dimensión de nicho´ predice que una mayor diversidad de nichos 

permite una mayor diversidad de especies y entonces, que las especies coexisten porque 

tienen compromisos (´trade-off´) específicos para diferentes recursos limitantes (Tilman 

1982). Las especies adaptadas a niveles bajos de un recurso en particular pierden su 

ventaja competitiva cuando ese recurso se hace sobreabundante dado que son 

competidores más pobres para otros recursos que se vuelven relativamente más limitantes 

(Harpole y Suding 2011; Tilman 1982). Por lo tanto, un número cada vez menor de 

factores limitantes, en este caso número de nutrientes del suelo, conduce a la "destrucción 

de nichos" (Sensu Harpole y Tilman 2007) y, en consecuencia, a la pérdida de especies 

(Harpole y Suding 2011; Harpole et al. 2016; Harpole y Tilman 2007). Si bien, 

experimentos globales han demostrado que ambos mecanismos actúan simultáneamente 

(Harpole y Suding 2011; Harpole et al. 2016; Harpole y Tilman 2007; Ren et al. 2010) 

no está del todo dilucidado si actúan de igual manera bajo diferentes escenarios de 

disturbios. 

Disturbios al canopeo, que reduzcan la biomasa vegetal y alivien la competencia 

por luz, podrían revertir la pérdida de diversidad de pastizales generadas por el aumento 

en el número de nutrientes y su consecuente destrucción de nichos (Borer et al. 2014;. 

Yang et al. 2019). Así, podrían disminuir la biomasa y/o cobertura de aquellas especies 

que han sido beneficiadas por la disponibilidad de nutrientes (Borer et al. 2014; Huston 

2004; Mortensen et al. 2018). De este modo, incrementan la diversidad por disminuir la 

dominancia de especies (Lepš 2014), aumentan la probabilidad de germinación de 
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semillas (Tilman y Pacala 1993), permiten el reclutamiento de nuevas especies 

subordinadas y/o raras (Wilsey y Martin 2015) y cambian la estructura del canopeo (Eek 

y Zobel 2001). Estos cambios en la estructura aérea de las comunidades vegetales 

permitirían una mejor separación de los mecanismos de competencia aéreos y 

subterráneos. Por lo tanto, es necesario evaluar si los efectos positivos de los disturbios 

al canopeo superan o contrarrestan el efecto de la destrucción de nichos generado por un 

incremento en el número de nutrientes del suelo (Hautier et al. 2018; Yang et al. 2019).  

 

 1.1.3. Escalas de estudio de la diversidad  

El estudio de la diversidad vegetal a diversas escalas espaciales puede ayudar a 

comprender los mecanismos que subyacen los cambios en las comunidades en pastizales 

enriquecidos por nutrientes, bajo diferentes escenarios de disturbios al canopeo y en 

presencia de especies exóticas invasoras (ver apartado problema de invasiones 1.1.4). La 

diversidad gamma es la diversidad de especies a escala regional (Shmida y Wilson 1985; 

Whittaker 1972), mientras que la diversidad alfa es la diversidad de especies a escala 

local (estimada por ejemplo con la riqueza de especies, índice de Simpson, etc; Jost 2007) 

y la diversidad beta es la relación entre alfa y gamma (Jost 2007). Los niveles local y 

regional son relativos a la escala de estudio, para esta tesis, la escala local está definida 

como los valores promedio de los parches de medición (ver cap. 2, 3 y 4) y la escala 

regional como la suma de todos los parches de medición como una representación del 

potrero experimental (ver capítulo 3, métodos). La diversidad beta puede ser estimada de 

diferentes maneras. Tradicionalmente ha sido a través de modelos aditivos, es decir, 

beta=gamma-alfa (Gering et al. 2003) o modelos multiplicativos, es decir beta= 

gamma/alfa (Whittaker 1972, Gering et al. 2003). Asimismo, la diversidad beta puede 

conceptualizarse como la variación (similitudes o disimilitud) en la composición de 
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especies entre diferentes comunidades o parches (Anderson et al. 2006), de este modo fue 

definida en esta tesis (ver métodos, capítulo 2 y 3).  

Diferentes mecanismos ecológicos pueden estar actuando a diferentes escalas y 

determinando la diversidad. A escala local (parche), modelos determinísticos basados en 

la habilidad competitiva de las especies postulan que la adición de nutrientes genera 

exclusión competitiva y las especies son suprimidas por las dominantes y/o invasoras lo 

que conduce a la disminución de la riqueza (Li et al. 2017; Tilman 1982; Tilman y Pacala 

1993). Estos procesos de exclusión competitiva pueden ser interrumpidos por disturbios 

al canopeo (Huston 1999; Mortensen et al. 2018; Shmida y Wilson 1985). A su vez, 

procesos estocásticos, como la dispersión desde el “pool” de especies e inmigración de 

especies a nivel regional, influyen en el ensamble de la comunidad local y aumentan la 

diversidad (Foster y Dickson 2004; Zobel et al. 2000). En consecuencia, disturbios al 

canopeo (ej. herbivoría doméstica o cortes mecánicos, fuego, etc.) puede favorecer el 

establecimiento de especies si la diversidad regional no fue negativamente afectada por 

la adición de nutrientes (Zhang et al. 2019).  

La disponibilidad de nutrientes del suelo modula también la diversidad beta 

(Eskelinen y Harrison 2015). Por ejemplo, la fertilización con nutrientes puede aumentar 

la diversidad beta (Chase 2010; Houseman et al. 2008; Inouye y Tilman 1995) o también 

reducirla en sistemas muy productivos (Houseman et al. 2008). Los nutrientes entonces, 

podrían potenciar procesos estocásticos y aumentar la disimilitud entre los parches (Chase 

2010). En contraposición, el enriquecimiento de nutrientes reduciría también la 

importancia de la estocasticidad e impondría un filtro ambiental determinístico, a través 

de la selección de pocas especies dominantes con alta habilidad competitiva para captar 

la luz (Conradi et al. 2017). Al mismo tiempo, si la diversidad beta es reducida como 

consecuencia de la dominancia de algunas pocas especies en todos los parches (Conradi 
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et al. 2017), los disturbios podrían aumentarla al contrarrestar el efecto de la exclusión 

competitiva en las plantas (Chesson 2000; Collins 2000; Lepš 2014). Sin embargo, no 

está del todo explicado bajo qué condiciones el agregado de nutrientes modifica la 

diversidad beta (Avolio et al. 2015; Houseman et al. 2008). Por lo tanto, son necesarios 

experimentos que evalúen cómo tanto la presencia como la ausencia de los disturbios al 

canopeo modulan el impacto de aumentar los nutrientes del suelo tanto en la diversidad 

alfa y beta (Zhang et al. 2019) con el objetivo de discernir los mecanismos que subyacen 

esta interacción.  

 1.1.4 Invasión de especies exóticas en pastizales templados 

Otro de los impactos antrópicos que limita el mantenimiento de la diversidad de 

pastizales templados es la introducción e invasión por especies exóticas (D'Antonio y 

Hobbie 2005; Pyšek et al. 2012). En particular, las especies forrajeras son en la actualidad 

una de las principales amenazas ya que suelen ser muy productivas, tolerantes a 

enfermedades y factores ambientales extremos como consecuencia de atravesar procesos 

de selección (Driscoll et al. 2014). Sumado a esto, el aumento de nutrientes del suelo 

podría aumentar la cobertura de especies exóticas (Seabloom et al. 2005) y favorecer 

procesos de invasión (Burke y Grime 1996; Davis et al. 2000). Asimismo, la exclusión a 

regímenes de disturbios, como el pastoreo doméstico (Lunt et al. 2007), podría favorecer 

a estas especies invasoras y esto se agravaría con una eutrofización del sistema (Lu et al. 

2021). En conjunto, estos procesos promoverían a las especies invasoras y podrían reducir 

la diversidad de especies de la comunidad. Por este motivo, en pastizales donde coexisten 

especies nativas y exóticas invasoras es fundamental comprender los mecanismos de 

mantenimiento y recuperación de la diversidad bajo controles como el agregado de 

nutrientes y disturbios al canopeo.  
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 1.1.5 Restauración de la diversidad en pastizales  

La teoría ecológica de ensamble de comunidades tiene especial relevancia para la 

restauración porque describe y estudia los procesos que median el mantenimiento de la 

diversidad (Wainwright et al. 2018). Esta teoría propone marcos conceptuales para 

restaurar la diversidad, ya sea en comunidades invadidas por especies exóticas o en 

sistemas dominados por pocas especies debido a la adición de nutrientes o por cambios 

en los regímenes de disturbios. Esto resulta de particular importancia debido a que los 

pastizales han sufrido grandes transformaciones y se les ha prestado poca atención al 

estudio de su restauración (Török et al. 2021). Mediante la restauración ecológica, se 

busca retornar la composición, estructura y dinámica de una comunidad vegetal a un 

estado ecológico que esté dentro de algún límite aceptable en relación con un sistema 

menos alterado (Dee et al. 2016; Palmer et al. 1997).  

Si bien diversas evidencias han reportado que la recuperación de la diversidad en 

pastizales invadidos parece estar limitada por la disponibilidad de semillas y micrositios 

(Foster y Tilman 2003; Seabloom et al. 2003; Tognetti y Chaneton 2012; Zobel et al. 

2000), trabajos recientes han destacado la importancia de las diferencias fenológicas entre 

especies para la restauración (Bennett et al. 2019). Esto resulta de particular relevancia 

en pastizales templados en donde habitan especies de crecimiento invernal y estival, con 

una fenología marcada (Niu et al. 2008). Las plantas invasoras se benefician con nichos 

fenológicos vacantes y aquellas especies nativas con mayor superposición del nicho 

temporal con la invasora se verán más perjudicadas y reducirían su biomasa y potencial 

recuperación (Wilsey et al. 2011; Wolkovich y Cleland 2011). En contraposición, si las 

especies invasoras reducen los micrositios para el establecimiento de especies nativas, los 

disturbios al canopeo, que eliminan parte de la biomasa de la comunidad, podrían eliminar 

esta limitación (Eriksson y Ehrlén 1992; Long et al. 2014) y permitir el establecimiento 
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de propágulos de especies nativas (Hobbs y Huenneke 1992; Temperton y Hobbs 2004). 

Además, si estos disturbios son selectivos sobre la/s especie/s invasora (Bobbink et al. 

1987) podrían aliviar la competencia para aquellas especies nativas con gran 

superposición de nicho temporal. Sin embargo, hasta el momento se desconoce si la 

limitación de propágulos de las especies nativas con diferente grado de superposición 

fenológica con la/s especie/s invasoras interactúa con el tipo de disturbio para recuperar 

la comunidad nativa. 

Las diferencias fenológicas entre especies nativas y exóticas pueden facilitar las 

invasiones biológicas (Godoy y Levine 2014; Wolkovich y Cleland 2011) y recientes 

estudios reconocen este mecanismo como impulsor de la diversidad (Bennett et al. 2019). 

Especies exóticas invasoras con complementariedad en la estación de crecimiento, el 

momento de floración, etc., pueden causar un uso diferencial de los recursos en el tiempo 

y, entonces, promover la coexistencia de especies nativas y exóticas (Chesson et al. 2004; 

Fargione y Tilman 2005). Sin embargo, si la especie invasora tiene un rango amplio de 

actividad durante la estación de crecimiento, estas diferencias en su desempeño (“fitness 

differences”, Chesson 2000), más que las diferencias en el nicho temporal les daría mayor 

ventaja a las especies nativas y pueden desplazarlas completivamente (Godoy y Levine 

2014). Asimismo, la superposición de nichos temporales aumenta la competencia y 

reduce la diversidad local (Hooper y Dukes 2010; Wilsey et al. 2011). No obstante, este 

mismo mecanismo podría contribuir a la restauración de sistemas invadidos por especies 

exóticas (Wolkovich y Cleland 2011). Por ejemplo, en pastizales de Estados Unidos, la 

especie nativa Elymus elymoides se puede utilizar para controlar a la especie exótica anual 

Bromus tectorum por superposición fenológica (Booth et al. 2003). En consecuencia, la 

recuperación de las comunidades nativas en pastizales templados requerirían de la 

disponibilidad de propágulos con diferentes nichos fenológicos para asegurar la presencia 
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de especies nativas durante toda la estación de crecimiento: grupos fenológicos inverno-

primaverales y estivales (Bennett et al. 2019; Wolkovich y Cleland 2011).  

La adición de semillas puede simular los mecanismos de dispersión, contribuir al 

banco de semillas del suelo, y en algunos casos, restaurar la riqueza y diversidad de 

especies (Foster y Tilman 2003; Funk et al. 2008; Tognetti y Chaneton 2012; Wilsey y 

Polley 2003). Se ha evaluado que los micrositios liberados mediante disturbios al canopeo 

pueden ser ocupados por la adición de semillas (Hobbs y Huenneke 1992; Seabloom et 

al. 2003), pero poco se sabe acerca de la importancia en las diferencias fenológicas de las 

especies agregadas como moduladores de la recuperación de la comunidad nativa 

(Tognetti y Chaneton 2012). Por ejemplo, en pastizales de la Pampa Interior, la adición 

de semillas de pastos nativos incrementó la riqueza en parches invadidos por pastos 

exóticos que fueron removidos, pero no fue suficiente cuando las especies sembradas se 

superponían con la especie invasora (Tognetti y Chaneton 2012). Entonces, incluso 

cuando especies nativas son sembradas, la superposición de nichos temporales, parece 

seguir afectando el potencial de uso de recursos complementarios entre especies nativas 

y exóticas invasoras (Tognetti y Chaneton 2012; Wilsey et al. 2009). En cambio, la 

reintroducción de especies nativas con baja superposición fenológica podría promover la 

coexistencia entre especies nativas e invasoras (Hulvey y Aigner 2014). Por lo tanto, esto 

sugiere que se requiere un mayor conocimiento acerca de alternativas que aumenten los 

grupos fenológicos nativos para promover la coexistencia y la diversidad total de la 

comunidad (Halassy et al. 2016; MacDougall et al. 2009). 

Tanto el banco de semillas como el agregado de propágulos (ej. semillas) pueden 

permitir mantener la diversidad en el tiempo y en el espacio (Chesson 2000; Zobel et al. 

2000). La persistencia del banco de semillas en el suelo tiene una clara relevancia en el 

mantenimiento de la diversidad de especies (Kalamees y Zobel, 2002; Kiss et al. 2018; 
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Török et al. 2018) dado que promueve la coexistencia en el tiempo entre potenciales 

competidores (“storage effect”) (Chesson 2000). La invasión de especies exóticas puede 

alterar sustancialmente la composición del banco de semillas (Ferreras et al. 2015; Gioria 

y Pyšek 2015) y reducir la diversidad (Gioria et al. 2014). Sin embargo, cuando el banco 

de semillas no es fuertemente afectado por la invasión de especies exóticas, la remoción 

de ellas, permitiría el establecimiento de especies nativas desde el banco (Kiss et al. 

2018). En consecuencia, conocer la estructura del banco de semillas del suelo puede 

ayudar a revelar la resiliencia de los ecosistemas invadidos, el potencial de recuperación 

de las especies nativas y el tipo de estrategia más eficiente para la restauración de la 

diversidad (Gioria y Pyšek 2015; Marchante et al. 2011).   

 

 1.2 Consecuencias ecológicas de la pérdida de diversidad en pastizales 
 

La biodiversidad de los ecosistemas terrestres está declinando rápidamente como 

consecuencia de la actividad antrópica (M.E.A. 2005). Al menos el 25 % de los 

organismos vivos se encuentra bajo alguna categoría amenazada (IPBES 2019) y el ~73% 

de la superficie terrestre se ha destinado a usos antrópicos (Foley et al. 2005). El 

mantenimiento de la diversidad biológica es fundamental para el funcionamiento de los 

ecosistemas (Hooper et al. 2012; Zavaleta et al. 2010) y los servicios que proveen para el 

bienestar de la población humana (Cardinale et al. 2012; Díaz et al. 2006). Dentro de los 

ecosistemas terrestres, los pastizales, los cuales cubren alrededor de un tercio de la 

superficie terrestre (Lemaire et al. 2011), han sido reconocidos como importantes sitios 

de alta diversidad para conservar (Bengtsson et al. 2019; Habel et al. 2013).  

En particular, los pastizales templados son uno de los biomas que han sido más 

modificados a lo largo del mundo (Baldi y Paruelo 2008; Mack 1989; Soriano et al. 1992) 

y están siendo afectados por la interacción de diversos impulsores del cambio global 
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(Komatsu et al. 2019; Smith et al. 2009). Históricamente, fueron convertidos para el uso 

agrícola-ganadero y la urbanización; con ello han perdido gran parte de su biodiversidad 

y se han fragmentado durante el último siglo (Ceballos et al. 2010). Ocupan el 8% de la 

superficie de la tierra y brindan múltiples servicios ecosistémicos (Bengtsson et al. 2019; 

Sala y Paruelo 1997), sin embargo, son los ecosistemas menos conservados del mundo 

(Hoekstra et al. 2005). Por este motivo, comprender los mecanismos y predecir los 

cambios que impulsan la pérdida de diversidad a múltiples escalas es fundamental no solo 

para profundizar en el conocimiento ecológico teórico, sino también para la conservación 

y su manejo (Smith et al. 2009).  
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1.3 Objetivos e hipótesis  

 

El objetivo general de esta tesis fue evaluar los cambios en la diversidad de 

especies vegetales inducidos por la adición de nutrientes del suelo en pastizales bajo 

diferentes tipos de disturbios al canopeo y dilucidar los mecanismos involucrados en 

pastizales con presencia de especies nativas y exóticas invasoras. 

Objetivos específicos e hipótesis asociadas: 

Objetivo 1: Evaluar los cambios en la estructura de las comunidades de pastizal generados 

por aumentos de los nutrientes del suelo bajo diferentes escenarios de disturbios al 

canopeo (clausuras intactas, clausura con cortes mecánicos y pastoreo por herbivoría 

doméstica) y a diferentes escalas espaciales.  

Objetivo 2: Determinar cuáles son los mecanismos que conducen la pérdida de diversidad 

generada por el incremento en un número creciente de nutrientes en comunidades 

excluidas a la herbivoría doméstica, dominadas por una especie exótica invasora 

(Schedonorus arundinaceus) y bajo disturbios no selectivos al canopeo (cortes 

mecánicos).  

Objetivo 3: Evaluar si la disponibilidad de micrositios, generado por disturbios no 

selectivos o selectivos sobre la especie invasora, y la adición de propágulos de gramíneas 

nativas -con diferentes grados de superposición fenológica con la especie invasora- 

permite la recuperación de la diversidad de pastizales invadidos. 

 

El objetivo 1 se abordará en el capítulo 2 con la siguiente hipótesis asociada: 

Hipótesis 1.1: El enriquecimiento con nutrientes reduce la diversidad alfa y beta debido 

al aumento de unas pocas especies dominantes en todos los parches y a la extinción local 

de especies raras, sin embargo, este efecto puede ser contrarrestado en la medida que el 

disturbio al canopeo disminuye la abundancia de las dominantes.  
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El objetivo 2 se abordará en el capítulo 3 con las siguientes hipótesis asociadas: 

Hipótesis 2.1: La diversidad alfa y la diversidad beta disminuyen debido al incremento 

en la dominancia con la adición de nutrientes del suelo a lo largo del tiempo debido tanto 

a la competencia aérea (ej. por disponibilidad de luz) como a la reducción de nicho 

generada por la adición de un número creciente de nutrientes limitantes.  

Hipótesis 2.2: Cortes frecuentes al canopeo, al reducir la dominancia, permiten que 

especies raras/subordinadas se establezcan en pastizales donde se ha enriquecido con un 

número creciente de nutrientes y entonces aumentan la diversidad alfa y beta.  

Hipótesis 2.3: Los cortes frecuentes al canopeo aumentan la diversidad al incrementar la 

disponibilidad de luz en la medida que contrarrestan el efecto negativo de la reducción de 

nicho generada por un número creciente de nutrientes.  

El objetivo 3 se abordará en el capítulo 4 con la siguiente hipótesis asociada: 

Hipótesis 3.1: Los disturbios al canopeo reducen la biomasa de la comunidad lo que 

redunda en liberación de micrositios que son mayormente aprovechado por las especies 

disponibles a partir de semillas del banco del suelo o sembradas. Si los disturbios son 

selectivos, enfocados en la especie invasora (pasto exótico invernal), se genera mayor 

disponibilidad de micrositios y mejores condiciones micro-ambientales para el 

establecimiento de especies que coinciden fenológicamente con la especie disturbada, 

comparado con disturbios mecánicos no selectivos. 
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1.4. El sistema de estudio 
 

 Los pastizales naturales de la Pampa Deprimida (90.000 km2, Soriano et al. 1992; 

Fig. 1.1) son un caso interesante para estudiar los efectos de la interacción entre la 

disponibilidad de recursos, disturbios y los mecanismos de restauración de pastizales 

invadidos por especies exóticas. Aquí, los tipos de vegetación más característicos son 

praderas mesofíticas húmedas (Perelman et al. 2001), conformadas por la combinación 

de especies de metabolismo fotosintético C3 y C4, con fenologías invernales y estivales 

respectivamente, mayormente perennes, y son las que determinan los patrones de 

estacionalidad de la producción primaria (Semmartin et al. 2007). Estos pastizales son 

hábitats de anidación de numerosas aves y pequeños roedores (Comparatore et al. 1996), 

lo cual lo convierten en un sitio de importancia para mantener y conservar la diversidad 

de las comunidades vegetales (Bilenca y Miñarro 2005). La precipitación media anual es 

de ~ 950 mm y la temperatura media es de 16 ° C. Los suelos dominantes son Natracuol 

típico (Lavado y Taboada 1987) con limitada infiltración de agua. Esta región presenta 

suelos deficientes en fósforo (P) y aunque no es deficiente en nitrógeno (N) este no está 

siempre disponible para las plantas (García et al. 2002; Rubio et al. 2005). La región se 

ve afectada por inundaciones periódicas durante el invierno y la primavera (Insausti et al. 

1999). 

La región pampeana ha sido profundamente modificada por la actividad agrícola-

ganadera (Baldi y Paruelo 2008) a escala regional. En particular, en la Pampa Deprimida 

uno de los principales cambios se ha debido a la introducción de herbívoros domésticos 

(Soriano et al. 1992), lo cual data de 1573, pero es cerca de 1880 cuando se empezaron a 

registrar cambios en la estructura de la vegetación por este fenómeno (Soriano et al. 

1992). A pesar de que en las últimas décadas la región Pampeana sufrió una gran 

expansión agrícola, en la Pampa Deprimida continúa teniendo una fuerte impronta la 



18 
 

 
 

ganadería extensiva (Baldi y Paruelo 2008). Esta historia de pastoreo doméstico ha 

modificado la estructura y el funcionamiento de los estos pastizales (Paruelo et al. 2010; 

Rusch et al. 1997; Chaneton et al. 1988; Rusch y Oesterheld 1997, Sala et al. 1986). Uno 

de los efectos más evidentes  del pastoreo continuo es el incremento de la diversidad alfa 

de las comunidades vegetales, las que incluyen un gran número de especies raras 

(Chaneton et al. 2005; Chaneton y Facelli 1991). Esto está asociado principalmente a un 

incremento en la diversidad de dicotiledóneas exóticas y a especies exóticas inverno-

primaverales, que contribuyen alrededor del 25% de la riqueza total (Perelman et al. 2001; 

Perelman et al. 2007). Al mismo tiempo, el pastoreo reduce la heterogeneidad espacial de 

la vegetación (diversidad beta) a escala de comunidad y de paisaje, al reducir la 

abundancia de las especies de pastos altos dominantes (Chaneton et al. 2002; Lezama et 

al. 2014). Además, existen evidencias que las especies invernales (mayormente C3) son 

susceptibles al pastoreo continuo (Rusch et al. 1997) y que la reducción del grupo 

funcional dominante de pastos nativos C4, promueve la invasión por especies exóticas, 

mientras que la pérdida de dicotiledóneas nativas no tiene efectos evidentes (Longo et al., 

2013). A pesar de que han sufrido estos cambios, aún conserva un gran porcentaje de la 

diversidad nativa (León et al. 1984; Soriano et al. 1992) y representan sitios de alto valor 

de conservación de la biodiversidad (Bilenca y Miñarro 2005).  
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Figura 1.1: Mapa de la provincia de Buenos Aires, Argentina. Se puede observar en detalle la 

distribución de la Pampa Deprimida y la ubicación del sitio de estudio. 

 

Existen pocos estudios que hayan evaluado el efecto de la fertilización sobre la 

diversidad de los pastizales de la Pampa Deprimida. No obstante, se ha observado cierta 

pérdida de la diversidad local y cambio en la composición de especies (Ginzo et al. 1982, 

1986). Algunas especies nativas de estos pastizales incrementan su densidad (ej. 

Sporobolus indicus; Setaria parviflora, García et al. 2002), otras la reducen (ej. 

Bothriochloa laguroides, Collantes et al. 1998), mientras que algunas no cambian su 

productividad (Danthonia montevidensis; Nassella neesiana, Rubio 1995) debido al 

agregado de nutrientes. Si bien tanto la fertilización fosforada como nitrogenada son 

prácticas poco adoptadas en los pastizales de la región pampeana (García et al. 2002), su 

promoción podría estar en aumento (Bazzigalupi y Bertín 2014), incluso se observaron y 

proyectan deposiciones atmosféricas en esta zona (Peñuelas et al. 2013) y poco se conoce 

la interacción con otros controles de la diversidad. Por este motivo, estudiar la interacción 

entre la fertilización y diferentes escenarios de disturbios al canopeo (clausuras intactas 

sin disturbar, clausuras con cortes mecánicos y bajo pastoreo doméstico) como controles 

de la diversidad a diferentes escalas espaciales podría contribuir a la generación de 

información novedosa para comprender tanto procesos ecológicos como herramientas 

para el manejo de pastizales. 

https://www.google.com/search?rlz=1C1ALOY_esAR958AR958&sxsrf=APq-WBs9-M9f8q5ExCE9domdgrI2CI5DHg:1647467323989&q=Nassella+neesiana&spell=1&sa=X&ved=2ahUKEwivjYCFzsv2AhVdHLkGHSV9DO4QkeECKAB6BAgCEDc
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  Actualmente, una de las mayores amenazas ecológicas de los pastizales 

pampeanos es la creciente expansión de la gramínea exótica Schedonorus arundinaceus 

(festuca), especie introducida a partir de la década del ´50 para mejorar el forraje 

(Agnusdei et al. 2001). Esta especie invernal es altamente productiva (Anderson 1982) y 

está adaptada a las condiciones ambientales de la región (Scheneiter et al. 2016). En 

condiciones controladas aumenta su biomasa con la adición de nutrientes, aunque es 

relativamente sensible a la alta frecuencia de cortes mecánicos (Rodríguez et al. 2007). 

Sin embargo, poco se conoce acerca de los mecanismos por los cuales manipular los 

pastizales invadidos por esta exótica forrajera, podría recuperar la diversidad de pastos 

nativos. 

 1.5. Organización de la tesis 
 

  Para poner a prueba las hipótesis planteadas, se realizaron experimentos 

manipulativos a campo para identificar los patrones y mecanismos asociados a la pérdida 

de especies por la adición de nutrientes al suelo bajo condiciones contrastantes de 

disturbios y para evaluar los mecanismos que subyacen la recuperación de la diversidad 

en sistemas dominados e invadidos por la especie exótica Schedonorus arundinaceus. De 

este modo, esta tesis comprende un capítulo de introducción general (capítulo 1), tres 

capítulos de resultados originales y un capítulo final de discusión general. En el capítulo 

2 se analizaron los patrones de cambio de la diversidad florística dada por el aumento de 

nutrientes bajo condiciones contrastantes de disturbios (clausuras intactas sin disturbar, 

clausuras con cortes mecánicos y bajo pastoreo doméstico) a distintas escalas espaciales. 

Además, se estudiaron atributos de las comunidades vegetales a escala local poco 

explorados hasta el momento (ej. reordenamiento temporal de especies en las curvas de 

rango abundancia), que podrían entrever mecanismos que afecten el funcionamiento de 

los ecosistemas. En el capítulo 3 se evaluaron los mecanismos que modulan la pérdida de 
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diversidad por la adición de nutrientes. Aquí, se estudió bajo qué condiciones de 

disturbios al canopeo (clausuras intactas y cortes mecánicos) la pérdida de diversidad está 

explicada por la competencia aérea -´teoría de competencia asimétrica´- o por la 

´hipótesis de dimensión de nicho´. En el capítulo 4 se estudió la interacción entre 

disturbios selectivos hacia una especie invasora y disturbios no selectivos y la adición de 

propágulos nativos con diferente fenología como moduladores de la recuperación de la 

diversidad nativa en sistemas invadidos. Por último, el capítulo 5 corresponde a la 

discusión general de la tesis. Allí se propone una síntesis integradora del trabajo y se 

destacan los aportes novedosos de los resultados encontrados en el contexto de los marcos 

teóricos utilizados. Además, se discuten las implicancias de estos resultados para la 

conservación, restauración y el manejo de pastizales. 
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 CAPÍTULO 2 - Efecto de los nutrientes bajo diferentes tipos 

de disturbios sobre la estructura de las comunidades vegetales  
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 2.1 Introducción 
 

Diversos atributos de las comunidades vegetales se ven afectados por actividades 

antrópicas tales como el aumento de los nutrientes en el suelo (Stevens et al. 2004) y los 

cambios en los regímenes de disturbios (Jones et al. 2017; Lunt et al. 2007; Smith et al. 

2009). Aumentos de la disponibilidad de nutrientes reducen la diversidad alfa (Stevens et 

al. 2004; Vitousek et al. 1997) y afectan también la diversidad beta (Eskelinen y Harrison 

2015). A su vez, modificaciones en los regímenes de herbivoría, como la exclusión al 

pastoreo en sistemas muy productivos (Lunt et al. 2007), permiten que las especies 

dominantes monopolicen los recursos y reduzcan la diversidad, lo cual se exacerbaría con 

la adición de nutrientes (Lu et al. 2021). En contraposición, disturbios al canopeo podrían 

contrarrestar los efectos negativos de la fertilización y aumentar la diversidad (Borer et 

al. 2014). Pocos estudios han evaluado los cambios en la riqueza de especies debido a 

esta interacción nutrientes-disturbios al canopeo (ej. herbivoría y cortes mecánicos) 

(Borer et al. 2014; Yang et al. 2019), y mucho menos se conoce sobre el impacto sobre 

otros atributos de las comunidades como cambios en las especies dominantes y raras 

(Suding et al. 2005; Yang et al. 2015), equitatividad o forma de las curvas de rango 

abundancia. Incluso, la adición de nutrientes afectaría la dinámica temporal de las 

comunidades a través de un reordenamiento de especies en su posición dentro del ranking 

(rango) de abundancia a lo largo del tiempo (reordenamiento de especies temporal: Mean 

Rank Shift; Hallet et al. 2016; Avolio et al. 2019; Avolio et al. 2014), un aspecto hasta el 

momento no explorado en interacción con disturbios al canopeo. Un estudio exhaustivo 

de cambios en los atributos de las comunidades a diferentes escalas espaciales (Avolio et 

al. 2015; Hallett et al. 2016) profundizaría nuestra comprensión de los patrones y procesos 

ecológicos generados por el aumento de nutrientes bajo diferentes escenarios de 

disturbios.  
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Se han reportado disminuciones en la diversidad vegetal local debido a la adición 

crónica de nutrientes, lo cual podría ser consecuencia de cambios en la relación 

dominantes/raras (Clark y Tilman 2008; Suding et al. 2005). En general, con la adición 

crónica de nutrientes las especies competitivamente dominantes, de crecimiento rápido y 

mayor altura, se ven desproporcionadamente beneficiadas a expensas de otras (Dickson 

y Gross 2013; Janeček et al. 2013; Suding et al. 2005). Esto incrementa la extinción a 

escala local de la especies raras, lo que disminuye la equitatividad (Gruner et al. 2008; 

Hillebrand et al. 2007) y consecuentemente produce un cambio en la forma de las curvas 

de rango abundancia (Avolio et al. 2019; Avolio et al. 2015; Collins et al. 2008; Wilson 

1991). Esto resulta en comunidades menos diversas con curvas de rango-abundancia con 

mayor pendiente (ej. modelos Zifp, Mandelbrot; Wilson 1991), lo que indicaría que hay 

pocas especies dominando la comunidad y hay presentes un conjunto muy pequeño de 

especies con poca abundancia (Wilson 1991). En contraposición, comunidades sin 

fertilizar tenderían a mostrar curvas de rango abundancia con menor pendiente, más 

equitativas, más diversas sin un grupo dominante determinado (ej. log-normal, Wilson 

1991). Esto último sugeriría que los nichos disponibles dentro de la comunidad tienen 

igual probabilidad de ser ocupados por cualquier especie (Magurran 2004; Wilson 1991). 

Estudiar los cambios en el orden jerárquico de las especies (ej. ranking de abundancia de 

una comunidad), originados por el aumento de los nutrientes, es un aspecto poco 

explorado en la ecología de comunidades, donde el foco se ha puesto principalmente en 

estudiar los cambios en la riqueza y/o dominancia (Avolio et al. 2014).  

Otros atributos que han empezado a cobrar relevancia están asociados con los 

cambios en la dinámica temporal de las comunidades vegetales con la adición de 

nutrientes (Collins et al. 2008). La razón de ello radica en que algunos índices de 

diversidad (ej. riqueza de especies) o incluso las curvas de rango abundancia muestran un 
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resultado ´instantáneo´ y no reflejan la dinámica de la comunidad en el tiempo (Collins 

et al. 2008). Según Smith et al. (2009), la adición de nutrientes a lo largo del tiempo puede 

promover cambios en la posición en el rango de una especie dentro de una comunidad lo 

que resulta en un reordenamiento temporal (Figura 1: Apéndice A). Esto es 

particularmente importante si las especies dominantes podrían cambiar de posición dentro 

del ranking (rango) de abundancias de especies a lo largo del tiempo (reordenamiento de 

especies temporal:´mean rank shift´; Hallet et al. 2016, Collins et al. 2008), sin que se 

generen cambios en la riqueza (Avolio et al. 2019; Avolio et al. 2014). Por ejemplo, en 

pastizales naturales de Norteamérica se ha encontrado que algunos grupos funcionales 

cambiaron el orden jerárquico dentro de las curvas: dicotiledóneas no fijadoras de 

nitrógeno se volvieron más dominantes a lo largo del tiempo, mientras que gramíneas C4 

fueron desplazadas a posiciones más subordinadas con el agregado de nutrientes pero no 

cambió la riqueza (Avolio et al. 2014). Las consecuencias de estos reordenamientos se 

podrían traducir en un aumento o disminución de la productividad primaria neta aérea 

(PPNA), lo que dependería del grupo funcional que comienza a ser dominante, o incluso 

alterar las interacciones bióticas dentro de la comunidad, por ejemplo, a través de una 

reducción de las micorrizas del suelo como resultado de la fertilización (Avolio et al. 

2014). Estos atributos de las comunidades vegetales a escala local han sido poco 

estudiados y pueden entrever mecanismos que afecten el funcionamiento de los 

ecosistemas (Jones et al. 2017).  

Además, se ha reportado que la adición de nutrientes puede tanto aumentar como 

reducir la diversidad beta, con efectos diferenciales según la productividad del sistema 

(Chalcraft et al. 2008; Lezama et al. 2014). En ambientes poco productivos, los nutrientes 

podrían potenciar procesos estocásticos y los efectos de prioridad en la comunidad, lo que 

aumentaría la disimilitud florística entre parches (Anderson et al. 2011; Chalcraft et al. 
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2008; Chase et al. 2000). De esta manera aumentaría la variabilidad espacial y la 

diversidad beta (Koerner et al. 2016). Sin embargo, en ambientes productivos, la adición 

de nutrientes reduciría la importancia de la estocasticidad ambiental e impone un filtro 

determinístico, entonces se favorecerían aquellas especies con mejor habilidad 

competitiva (ej. dominantes), lo que redundaría en una homogenización de la biota con 

menor diversidad beta (Chalcraft et al. 2008; Conradi et al. 2017). Esto indica la 

necesidad de estudiar patrones observados de la diversidad beta con la adición de 

nutrientes para vislumbrar algunos de los mecanismos detrás de estos cambios.  

Los disturbios al canopeo modulan la estructura de la comunidad (Collins 2000; 

Mortensen et al. 2018) y podrían modificar la dirección de los cambios generados por los 

nutrientes (Borer et al. 2014; Yang et al. 2019). Disturbios al canopeo, tales como cortes 

mecánicos o pastoreo doméstico, reducirían la abundancia/cobertura de las especies más 

dominantes (Lepš 2014; Mortensen et al. 2018) y entonces la ventaja competitiva de las 

dominantes sobre las raras o subordinadas podría desaparecer (Hautier et al. 2018). De 

este modo, se esperaría un aumento en la riqueza a escala local (Borer et al., 2014; Yang 

et al. 2019) y en la equitatividad (Hillebrand et al. 2008), lo que generaría una reducción 

en la pendiente de las curvas de rango abundancia. Sin embargo, el impacto negativo de 

la adición de nutrientes podría ser contrarrestado diferencialmente según el tipo y 

características de disturbio al canopeo. 

Los mecanismos por los cuales los disturbios modifican el impacto negativo de la 

adición de nutrientes sobre la diversidad alfa podrían diferir entre cortes mecánicos y la 

herbivoría por pastoreo (Socher et al. 2012; Tälle et al. 2016). En sistemas productivos, 

el pastoeo doméstico, a diferencia de los cortes mecánicos, previenen la exclusión 

competitiva por consumir a las especies más dominantes (Hillebrand et al. 2007; Lezama 

et al. 2014) y aumenta la disponibilidad de luz para el establecimiento de especies 
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subordinadas. Esto sucede particularmente si las especies dominantes son palatables y 

entonces son las que sufren la mayor frecuencia e intensidad de defoliación (Lunt et al. 

2007). Este proceso podría exacerbarse con la adición de nutrientes dado que se ha 

observado que la fertilización aumenta la calidad nutricional de la comunidad vegetal y 

genera mayor presión de pastoreo en los sitios fertilizados, con mayor tasa de consumo 

(Campana y Yahdjian 2021). Asimismo, si los nutrientes generan un reordenamiento 

temporal que favorece a pocas especies dominantes a lo largo del tiempo (Collins et al. 

2008; Smith et al. 2009), se espera que los disturbios al canopeo, en particular si afectan 

más a las especies dominantes, interrumpan el reordenamiento temporal e impidan que 

las especies dominantes se vuelvan aún más dominantes. En consecuencia, se generaría 

un efecto positivo sobre la diversidad alfa y sobre la equitatividad mayor del pastoreo, 

comparado con cortes en pocos momentos durante la temporada de crecimiento, debido 

a una remoción gradual, pero continua de la biomasa vegetal favorecida por el incremento 

de nutrientes (Campana y Yahdjian 2021; Tälle et al. 2016). No obstante, hace falta 

indagar cómo la adición de nutrientes, bajo diferentes disturbios, determinan la estructura 

de la comunidad. 

Diferentes tipos de disturbios al canopeo podrían modular diferencialmente la 

diversidad beta en comunidades enriquecidas con nutrientes. Si la diversidad beta es 

reducida como consecuencia de la dominancia de algunas pocas especies favorecidas por 

los nutrientes en todos los parches (Conradi et al. 2017), los disturbios que las afecten 

(Lepš 2014) podrían compensar el este efecto negativo de la fertilización. Por ejemplo, el 

pastoreo pueden aumentar la diversidad beta si los animales seleccionan parches con 

especies más abundantes (dominantes) o de mayor calidad nutricional (Bailey y Provenza 

2008), pero no está del todo claro el efecto del corte mecanismo sobre la diversidad beta. 

Esto sugiere que es necesario discernir cómo los diferentes tipos de disturbios y la adición 
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de nutrientes (fertilización) modulan los cambios en la diversidad alfa y beta de pastizales 

templados.  

El objetivo de este capítulo fue evaluar los cambios en la estructura de las 

comunidades de pastizal generados por aumentos de los nutrientes del suelo bajo 

diferentes escenarios de disturbios al canopeo (clausuras intactas, clausura con cortes 

mecánicos y pastoreo por herbivoría doméstica) y a diferentes escalas espaciales. 

En particular, se comparó el efecto de los nutrientes en pastizales clausurados al 

pastoreo sin disturbar (intactos) por más de 10 años (ver metodología); bajo cortes 

mecánicos frecuentes en sitios excluidos al pastoreo; y bajo pastoreo doméstico con una 

carga de 0,5-1 EV ha-1 (Campana 2020). Estas clausuras al pastoreo tienen altos niveles 

de dominancia de Schedonorus arundinaceus (Campana 2020; Molina et al. 2021; 

Tognetti et al. en prep.). Si bien se sabe que el agregado de nutrientes reduce la diversidad, 

¿cuál es el impacto de los nutrientes en la diversidad alfa y beta bajo escenarios 

contrastantes de disturbios al canopeo?, ¿Cuán importantes son los cambios en la 

abundancia y riqueza de las especies dominantes y raras para explicar el efecto diferencial 

de los disturbios y los nutrientes?, ¿De qué manera el aumento de nutrientes conduce a 

cambios en los rankings de especies bajo condiciones contrastantes de disturbios? 

 

Este capítulo plantea las siguientes hipótesis y predicciones de trabajo: 

Hipótesis 1.1: El enriquecimiento con nutrientes reduce la diversidad alfa y beta debido 

al aumento de unas pocas especies dominantes en todos los parches y a la extinción local 

de especies raras, sin embargo, este efecto puede ser contrarrestado en la medida que el 

disturbio al canopeo disminuye la abundancia de las dominantes.  

Predicción 1.1: La cobertura de especies dominantes aumentará con la adición de 

nutrientes en sistemas excluidos a la herbivoría doméstica. Bajo el supuesto que el 

pastoreo genera una mayor presión sobre los sitios fertilizados debido al consumo 
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continuo y preferencial de estos parches, el pastoreo contrarrestará el incremento de las 

dominantes en mayor medida que los cortes mecánicos. Además, la equitatividad en las 

curvas de rango-abundancia será también mayor bajo pastoreo doméstico que con cortes 

mecánicos cuando se agregan nutrientes al suelo.  

Predicción 1.2: La diversidad alfa (estimada como la riqueza de especies) disminuirá con 

el aumento de los nutrientes como consecuencia de un incremento en la dominancia, 

particularmente bajo parcelas excluidas de disturbios al canopeo y dominadas con una 

especie invasora. Este efecto será contrarrestado en mayor medida sobre las parcelas 

sometidas a pastoreo doméstico que bajo parcelas excluidas al pastoreo doméstico, 

dominadas con una especie invasora, y bajo cortes mecánicos (ver supuestos predicción 

1.1) 

Predicción 1.3: La adición de nutrientes generará un reordenamiento de especies 

dominantes en el tiempo, bajo el supuesto que algunas especies se ven más beneficiadas 

que otras con los nutrientes y las especies dominantes cambian de posición dentro del 

rango de abundancias a lo largo del tiempo. Por lo tanto, este reordenamiento será mayor 

cuando el sistema está sometido a cortes mecánicos que bajo pastoreo cuando se agregan 

nutrientes al suelo (ver predicción 1.1). 

Predicción 1.4: La adición de nutrientes reducirá la diversidad beta en sistemas bajo 

exclusión a herbivoría doméstica. Este efecto negativo de los nutrientes será 

contrarrestado si las dominantes, favorecidas por los nutrientes, son afectadas por los 

disturbios al canopeo y las especies raras se establezcan diferencialmente entre parches. 

Se espera entonces, contrarrestar más el efecto negativo de los nutrientes en sistemas bajo 

pastoreo doméstico que bajo cortes mecánicos (ver supuestos predicción 1.1).  



30 
 

 
 

Predicción 1.5: Se espera una mayor similitud de las especies dominantes con el 

enriquecimiento de nutrientes en parcelas bajo cortes mecánicos que bajo pastoreo 

doméstico (ver supuestos predicción 1.1) 
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2.2 Materiales y métodos 

 

 2.2.1 Sitio de estudio 

El sitio de estudio fue descripto en el capítulo 1 (Introducción general). 

 

 2.2.2 Diseño experimental 

Se utilizó un experimento de mediano plazo donde se manipularon los escenarios 

de disturbio al canopeo y la adición de nutrientes del suelo. En 2012, se establecieron 

parcelas experimentales de 5x5m en clausuras de 25 x 50 m2 previamente instaladas en 

2004 y en los sitios pastoreados aledaños. Cada bloque (n=6) constó de una clausura de 

25 x 50 m2 y un área adyacente expuesta al régimen de pastoreo local y localizados a unos 

100m entre sí. En 2012 se establecieron dos parcelas (5 x 5 m cada una, Fig. 2.1) en cada 

clausura y sitio pastoreado aledaño donde se asignó al azar uno de los niveles del factor 

fertilización: con agregado de 10g m-2 año-1 de N, P y K (NPK) o sin agregado de 

fertilizantes (“control”). Estas dosis representan un aumento del 58% para el N y del 

629% para el P en relación a sus tasas anuales de mineralización en el pastizal (Campana 

2020). En 2014, dentro de las clausuras al pastoreo, se asignó al azar el tratamiento corte 

y el testigo sin cortar (de aquí en adelante “intacto”) en un cuadrante 2,5 x 2,5 m en cada 

parcela (Fig. 2.1). Los disturbios mecánicos consistieron en el corte a 5 cm del suelo y 

subsecuente remoción de la biomasa aérea. Si bien alta, la tasa de adición de nutrientes 

asegura minimizar la co-limitación (Harpole y Tilman 2007). Los nutrientes fueron 

aplicados en formulaciones granuladas de urea (N), superfosfato triple (P) y sulfato de 

potasio (K) disponibles comercialmente. Tanto el corte mecánico como la adición de 

nutrientes fueron aplicados en tres fechas cada año (principios de primavera, verano y 

otoño). Dentro de cada sub-parcela fue asignado al azar el cuadrante permanente de 

medición de censos de vegetación (1x1m) (Fig. 2.1). El experimento se ajusta a un diseño 

en bloques con parcelas divididas donde la fertilización (2 niveles: “control” y fertilizado 
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con NPK) está anidado dentro del tratamiento de pastoreo (2 niveles: exclusión al 

pastoreo y pastoreo doméstico, n = 6 bloques; Fig. 2.1). A su vez, el factor corte está 

anidado dentro del factor fertilización (Fig. 2.1). 

 
Figura 2.1: Diseño del experimento con un diseño en bloques de parcelas divididas, en el cual el 

factor fertilización (cuadrante gris) está anidado dentro del tratamiento de pastoreo (n=6 bloques). 

Dentro de las clausuras se encuentran las parcelas “intactas” sin cortar y el tratamiento de corte 

mecánico (remoción de biomasa). El corte mecánico está anidado dentro de los tratamientos de 

fertilización (cuadrante con líneas punteadas). Cada parcela es de 25 m2 y las sub-parcelas de 2.5 

x 2.5 m. Dentro de cada sub-parcela fue asignado al azar el cuadrante permanente de medición de 

censos de vegetación (1x1m). 

 

 2.2.3 Mediciones de vegetación 

En cada cuadrante permanente de medición se estimó la cobertura aérea por 

especie. La estimación visual de cobertura se realizó usando el método de Daubenmire 

(1959) que utiliza una escala relativa con incrementos del 5%. Las fechas de medición 

fueron para cada año a fines de noviembre y principios de marzo, las cuales corresponden 

a los momentos de máxima actividad de las especies con fenología invierno-primaveral 

y fenología estival (Semmartin et al. 2007). Además, se registró la cobertura de material 

senescente (broza), suelo desnudo, deyecciones animales y hormigueros.  
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 2.2.4 Métricas utilizadas para describir a la comunidad 

La diversidad a escala local, alfa, fue calculada como el total especies a escala 

parcela de muestreo (1m2) (Riqueza, Magurran 1988). Además, se utilizaron curvas de 

rango-abundancia (Magurran 1988; Wilson 1991) para distinguir los efectos de la 

adición de nutrientes sobre la estructura de la comunidad. 

Para evaluar si las especies cambian diferencialmente con los disturbios de 

acuerdo a su jerarquía competitiva con el agregado de nutrientes, cada especie fue 

clasificada como dominante, subordinada o rara (Avolio et al. 2019; Grime 1998). La 

clasificación se realizó tomando los datos de los últimos 3 años de cada situación de 

disturbio y se realizó para cada escenario de disturbio en particular dado que la 

composición de especies es muy distinta entre ellos. Se calculó la abundancia relativa de 

cada especie promediando los 3 años y sin separar las parcelas fertilizadas de los 

controles. Esto permitió tener una aproximación global a la jerarquía de dominancias del 

sistema. En segundo lugar, para ese mismo conjunto de datos se calculó la frecuencia 

relativa. Finalmente, se multiplicó la frecuencia relativa y la abundancia de cada especie. 

Especies con valores > 1 fueron clasificada como dominantes, subordinadas entre 1-0.1 

y raras menores a 0.1, siguiendo una aproximación similar a la de Avolio et al. (2019). 

Sobre la base de esta clasificación, se calcularon las curvas de rango-

abundancia/cobertura sólo del último año del experimento, ya que refleja el efecto 

acumulado de los nutrientes sobre la jerarquía de las especies.  

Además, se calculó el índice de Berger-Parker como estimación de la dominancia. 

Este índice se calcula a partir de la siguiente fórmula:  

𝐷 =  
𝑁𝑚𝑎𝑥

N
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Donde Nmax es la cobertura relativa de la especie más dominante, mientras que N 

es el número total de especies dentro de esa comunidad. Cuanto más se acerca a 1 significa 

que mayor es la dominancia y menor la diversidad (Magurran 1988).  

Cambios en las curvas de ranking-abundancia: 

Con el propósito de determinar los cambios en las curvas de rango-abundancia de 

especies durante el último año del experimento se calcularon los siguientes índices 

propuestos por Avolio et al. (2019): 

-Diferencias en la equitatividad (E.D., evenness difference): indica la diferencia 

en la equitatividad (evenness), medido con el índice Evar (Smith y Wilson 1996), entre 

las muestras con distintos tratamientos (Control vs. NPK) para cada disturbio (i.e. 

intacto, corte, pastoreo). Se calcula a partir de la siguiente ecuación: 

E.D. = ENPK - EControl; 

Este índice E.D. [Diferencias en la equitatividad] toma valores desde -1 y 1. Valores 

negativos indican disminución en la equitatividad con la fertilización y valores positivos 

mayor equitatividad con la fertilización NPK. 

-Diferencia en el rango de especies de las curvas de rango-abundancia (𝑅𝐷, Rank 

difference): calcula la diferencia entre tratamientos (Control vs. NPK) en la posición en 

el rango de cada especie entre tratamientos. Se calcula a partir de la siguiente ecuación: 

µ𝑅𝐷 =
∑ (|R𝑖,𝑁𝑃𝐾 −  R𝑖,𝐶𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙|)

𝑁

𝑖

S total
 

𝑅𝐷 =  
µ𝑅𝐷

S total
 

donde Ri, NPK es el rango de la especie Ri en el tratamiento NPK; Ri, Control es 

el rango de las especies Ri en el tratamiento control sin fertilizar y S total es el número 

total de especies no compartidas en ambas réplicas. Los valores de RD pueden estar entre 

0 y 0.5; 0.5 indica el cambio máximo de rango permitidos en la comunidad. 
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-Diferencia de especies (Sp. D., Species difference): indica el número de especies 

que son diferentes entre los tratamientos dividido por el número total de especies en 

ambos tratamientos (Control vs. NPK). Es una medida de distancia florística entre 

tratamientos, y se calcula como: 

Sp. D. =  2 ∙  
min( b; c)

a +  b +  c
 

donde a es el número total de especies compartidas en ambos tratamientos 

(Control vs. NPK), b es el número de especies que son exclusivas de la primera 

comunidad, y c es el número de especies que son exclusivos de la segunda comunidad 

-Cambio temporal de ranking (MRS, Mean Rank Shift): Permite evaluar si existe 

un reordenamiento temporal de especies en el rango de abundancia con los tratamientos 

(Avolio et al., 2015). Se calcula como la diferencia promedio en los rankings de especies 

entre períodos de tiempo consecutivos, entre especies que están presentes en toda la serie 

de tiempo según la siguiente ecuación:  

MRS = ∑ (|Ri,t+1  − Ri,t|)/N
𝑁

𝑖=1
 

donde N es el número de especies en común en ambos puntos de tiempo, t es el 

punto de tiempo, Ri, t es el rango relativo de las especies i en el tiempo t (ver también 

Apéndice A: Fig. A1). Valores altos del índice indica mayor reordenamiento de especies 

en el tiempo. 

  La diversidad beta para cada parcela se calculó como la disimilitud florística con 

todas las otras parcelas del mismo tratamiento en cada año (disimilitud medidas por Bray-

Curtis; Oksanen et al. 2015). Para cada año se creó una matriz de disimilitud, a través de 

las distancias de Bray-Curtis, de la composición de especies de cada réplica de un 

tratamiento comparando con todas las demás réplicas de ese tratamiento (n = 6 réplicas 

por tratamiento; por lo tanto, cada parcela tuvo 5 comparaciones). Luego, la disimilitud 
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de una parcela se calculó como el promedio de la disimilitud entre esas cinco 

comparaciones, entonces, la diversidad beta se calculó como la disimilitud media de las 

6 parcelas dentro de un tratamiento. El mismo procedimiento fue llevado a cabo para 

calcular la disimilitud para el último año de las especies clasificadas como dominantes y 

raras.  

 2.2.5 Variables ambientales: medición de la disponibilidad de luz 

Con el objetivo de estimar los cambios en las variables ambientales que podrían 

mediar los cambios en la diversidad se midió la disponibilidad de luz para las plantas 

(pPAR). La radiación fotosintéticamente activa (PAR, μmol m2 s1) se midió por encima 

y por debajo de la vegetación al mediodía (11:00 y 14:00) en días soleados utilizando un 

ceptómetro de 1 m de largo (Cavadevices, Buenos Aires, Argentina). La proporción de 

PAR que llega al suelo (pPAR) se calculó como la relación de PAR por debajo/por 

encima. Se usó el valor mínimo de los dos momentos de medición con el objetivo de 

generar una mejor estimación de la limitación de luz. 

Tanto para la evaluar la diversidad alfa (riqueza) como la diversidad beta 

(disimilitud) y la proporción de PAR para cada escenario de disturbio en el tiempo se 

utilizaron modelos lineales mixtos para datos jerárquicos (Zuur et al. 2009). La 

fertilización y el tiempo, variables explicativas de interés, fueron modelados como 

factores fijos mientras que los bloques fueron modelados como factores aleatorios 

(random=1|Bloque/plot) con las parcelas anidadas dentro de los bloques para considerar 

las medidas repetidas. Para determinar si los cambios inducidos por la fertilización 

dependieron del tipo de disturbio, para el último año, se analizó la riqueza y la diversidad 

beta en función de estos factores. De este modo, la fertilización, el tiempo y los disturbios 

fueron modelados como factores fijos, con la estructura de anidamiento correspondiente 

al diseño experimental (random = 1|Bloque/Exclusión/Fertilización/Corte). Luego, para 
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determinar si los cambios en cobertura de especies dominantes y raras dependían del tipo 

de disturbio y la adición de nutrientes se analizaron siguiendo una estructura de 

anidamiento igual que para la riqueza durante el último año del experimento. Además, se 

graficó y calculó la correlación, mediante el índice de correlación de Pearson, entre la 

riqueza y el índice de dominancia de Berger Parker.  

Para el último año se graficaron las curvas de rango (´ranking´) 

abundancia/cobertura para cada tipo de disturbio para el tratamiento control y fertilizado 

y se ajustaron los modelos según Wilson (1991). Los modelos incluyen series Geometric, 

log-normal, Zipf y Mandelbrot. Para determinar qué modelo ajusta mejor se calculó el 

AIC de cada curva con cada modelo a partir del paquete de R ´Vegan´ (Oksanen et al. 

2015). 

Para evaluar si el tratamiento de fertilización cambió los atributos de las curvas 

(ej. Diferencias en la equitatividad, Diferencia de especies) se analizó para el último año, 

usando la fertilización y el disturbio como factores fijos, siguiendo la estructura de 

anidamiento explicada anteriormente para la riqueza. 

Para determinar si el reordenamiento de especies dentro de las curvas de rango 

abundancia -usando el índice MRS- cambiaron a lo largo del año se analizó cada 

escenario de disturbio. Se modelaron los factores de interés como fijos, fertilización y el 

tiempo, y los bloques como factores aleatorios (random=1|Bloque/plot). En todos los 

casos, cuando fue necesario, se modelaron las varianzas (VarIdent; Zuur et al. 2009) y/o 

se usaron medidas de auto-correlación temporal (CAR; Zuur et al. 2009).  
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2.3 Resultados 

 

 2.3.1. Riqueza y cobertura de especies bajo diferentes disturbios 

La fertilización disminuyó la riqueza de especies de plantas bajo los tres 

escenarios de disturbios (intacto, corte mecánico y pastoreo; Fig. 2.2). En las parcelas 

intactas (clausuras sin disturbar) la riqueza se redujo a una tasa de 2 spp.m-2 por un efecto 

del tiempo; mientras que la fertilización redujo la riqueza, en promedio para todos los 

años, en 6 spp.m-2 respecto del control sin fertilizar (Fig. 2.2a). Por otra parte, en las 

clausuras sometidas a cortes mecánicos, la riqueza aumentó a una tasa de ~2 spp.m-2. año-

1, mientras que con la fertilización la riqueza disminuyó a una tasa de 2 spp.m-2. año-1 

(p<0.05; Fig. 2.2b). Finalmente, en los sitios pastoreados se observó gran variación 

interanual en la riqueza de especies, pero con una tendencia de incremento a una tasa de 

~1 spp. m-2 año-1 (p<0.05; Fig. 2.2c). Sin embargo, la fertilización en las parcelas 

pastoreadas disminuyó la riqueza, en promedio durante todos los años, en ~5 spp. m-2 

respecto del control (p<0.05; Fig. 2.2c).  

En el último año, el efecto acumulado de la fertilización sobre la riqueza dependió 

del tipo de disturbio (p<0.05, Fig. 2.2d). El efecto fue más marcado en los sitios 

clausurados-cortados, con una disminución del 45% de la riqueza en parcelas fertilizadas 

(22 spp.m-2 en el control vs. 13 spp. m-2 en los sitios fertilizados, Fig. 2.2 d). En cambio, 

la fertilización redujo la riqueza en un 33% en las clausuras-intactas y un 14% en las 

pastoreadas (Figura 2.2d). Si bien el porcentaje de disminución fue alto en las clausuras-

intactas, los valores de riqueza fueron muy bajos (5spp. m-2 en las parcelas control vs. 4 

spp. m-2 en las parcelas fertilizadas). 
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Figura 2.2: Riqueza (número de especies m-2) para las clausuras-intactas (a), clausuras-cortadas 

(b) y bajo pastoreo doméstico (c) en los tratamientos control sin fertilizar (círculos blancos) y 

fertilizados (cuadrados negros) a lo largo del tiempo. El tratamiento corte comenzó entre 2013 y 

2014 (líneas punteadas). En el gráfico (d) se muestra el efecto de la fertilización en la riqueza de 

especies para el último año del experimento en interacción con los disturbios. Los valores 

representan la media ± EE, n=6. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001. 

 

El efecto del disturbio sobre las especies dominantes varió con el agregado de 

nutrientes (Fertilización x Disturbio p=0.06, Fig. 2.3a). La cobertura de especies 

dominantes incrementó un 38% con el agregado de nutrientes en las parcelas clausuradas-

cortadas (Fig. 2.3a). En cambio, el disturbio aumentó la cobertura de especies raras (p 

<0.01; Fig. 2.3b), aunque la fertilización presentó un leve patrón de disminución de 

cobertura en los parches cortados. 
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Figura 2.3: Efecto de la fertilización (Fert) en la cobertura de especies dominantes (a) y cobertura 

de especies raras (b) para cada tipo de disturbio (Dist) en el último año del experimento. (n=6). 

Símbolos blancos representan las parcelas control (sin fertilizar) y los negros las parcelas 

fertilizadas con NPK. Los valores representan la media ± EE, n=6. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 

0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001. Nótese las diferencias en los valores de los ejes. 

 

Bajo todos los tipos de disturbios la riqueza se asoció negativamente con el 

aumento de la dominancia, particularmente cuando las parcelas fueron fertilizadas (Fig. 

2.4). En las clausuras intactas la riqueza mostró una correlación negativa (r = -0.87; 

p<0.001) con el aumento de la dominancia, tanto en las parcelas control sin fertilizar 

como en las fertilizadas, sin embargo, en estas últimas el rango de dominancia fue mayor 

(Berger Parker entre 0.5-1). En las clausuras cortadas la riqueza también disminuyó con 

el aumento de la dominancia, pero con una correlación más fuerte (r =-0.65) cuando se 

fertilizó. Además, los valores alcanzados de dominancia son más altos (~0.9) y los de 

riqueza más bajos en las clausuras cortadas y fertilizadas. En las parcelas pastoreadas sin 

fertilizar no se encontró una relación entre la riqueza y la dominancia (p = 0.9), en cambio, 

sí se observó una disminución de la riqueza con el aumento de la dominancia en las 

parcelas fertilizadas (r = -0.57; p<0.01). 
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Figura. 2.4: Relación entre la riqueza de especies y el índice de dominancia Berger Parker para 

los últimos años del experimento (los datos incluyen desde 2014-2018) para cada escenario de 

disturbio (clausuras intactas, clausuras cortadas y bajo pastoreo doméstico) en condiciones sin 

fertilizar (Control) y fertilizadas (NPK). La correlación mediante r y el valor p se muestran dentro 

de cada gráfico. 
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 2.3.2 Reordenamiento de especies en las curvas de rango abundancia en el tiempo 

La fertilización redujo el reordenamiento temporal en las clausuras al pastoreo (en 

las parcelas intactas y cortadas; Fig. 2.5). Además, en las clausuras intactas se redujo el 

reordenamiento en el tiempo más allá de la fertilización (p<0.001; Fig. 2.5a) y se encontró 

un efecto negativo marginal de la fertilización (Fig. 2.5a). En las clausuras cortadas la 

fertilización disminuyó el reordenamiento de especies con respecto al control sin fertilizar 

y esto se incrementó en el tiempo (Fig. 2.5b). En los sitios pastoreados el reordenamiento 

fue mayor que en las clausuras (valores de Mean Rank Shift de 3 vs. 1) aunque no se 

evidenció efecto de los nutrientes (Fig. 2.5c). 
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Figura 2.5: Reordenamiento de especies temporal en la posición en el ranking (rango) de cobertura 

causado por la fertilización según el tipo de disturbios: clausuras-intactas (a), clausuras-cortadas 

(b) y bajo pastoreo doméstico (c). Símbolos blancos representan las parcelas control (sin fertilizar) 

y los negros las parcelas fertilizadas con NPK. Los datos muestran la media ± EE, n =6. El 

tratamiento corte comenzó entre 2013 y 2014. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P 

< 0.001.  
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 2.3.3 Efecto de la adición de nutrientes en las curvas de rango cobertura 

Las curvas de rango abundancia reflejaron más diferencias entre los distintos 

disturbios que con la adición de nutrientes (Fig. 2.6). En las clausuras intactas, las curvas 

de rango abundancia tuvieron mayor pendiente que las clausuras-cortadas y las parcelas 

pastoreadas y ajustaron a una función Zifp (Cuadro 1) (Wilson 1991). Además, en estas 

parcelas clausuradas intactas domina particularmente Schedonorus arundinaceus 

(festuca) con ~95% de cobertura relativa (Cuadro 2).  

En paralelo, las clausuras cortadas presentaron menor pendiente que las clausuras 

intactas, y en particular las parcelas cortadas y control (sin fertilizar) ajustaron un modelo 

Mandelbrot (Cuadro 1), mientras que las cortadas y fertilizadas ajustaron un modelo Zipf 

(Cuadro 1). En ambos casos co-dominaron Schedonorus arundinaceus y Paspalum 

dilatatum, y fue la cobertura de la primera mayor en las clausuras cortadas y fertilizadas 

(Cuadro 2). 

Por su parte, las parcelas pastoreadas son las que menor pendiente tuvieron y en 

las que el rango de especies es mayor dentro de los tres tipos de disturbios (55 especies). 

Tanto las parcelas pastoreadas control (sin fertilizar) como las fertilizadas ajustaron un 

modelo log-normal (Cuadro 1). En ellas co-dominanaron Stenotaphrum secundatum y 

Lotus glaber (Cuadro 2), y se observó mayor cantidad de especies a lo largo del rango 

(~50, Fig. 2.6c) 

Entre los atributos evaluados sobre los cambios en las curvas de rango-abundancia 

se observó en general menor equitatividad con el agregado de nutrientes (Fig. 2.7). Los 

cambios en la equitatividad (diferencia entre control y fertilizado) bajo todos los 

disturbios fueron menores a cero, pero significativamente distinta de cero en las parcelas 

cortadas (Fig. 2.7a). Esto indica que la fertilización disminuyó la equitatividad en general, 

pero más marcadamente bajo cortes mecánicos. Al mismo tiempo, la fertilización 
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incrementó las diferencias en el número de especies (es decir, la distancia florística) y las 

diferencias en la posición dentro del el rango de especies (medido como la diferencia en 

la posición en el rango de cada especie; Fig. 2.7b, c), donde las mayores diferencias se 

observaron en las clausuras cortadas y pastoreados respecto al intacto sin disturbar.  

 
Figura 2.6: Rango de distribución de la abundancia de especies, estimado mediante la cobertura 

relativa de cada especie, para todos los disturbios: clausuras-intactas (a), clausuras-cortadas (b) y 

bajo pastoreo doméstico (c). En cada gráfico se observa la curva para las parcelas control (gris) y 

las fertilizadas con NPK (negro). El eje Y está graficado a escala logarítmica.   
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Cuadro 2.1: Ajuste de los modelos de curvas rango-abundancia. Se muestran los valores de AIC 

para cada modelo; valores de AIC menores indican mejor ajuste.  

  Intacto Corte Pastoreo  

  Control NPK Control NPK Control NPK 

Null 25162,19 24703,85 8668,1 20337,4 11417,59 7710,97 

Geometric (Preemption) 3824,21  - 4262,33 4873,9 4530,14 2526,8 

Lognormal 1110,27 927,55 1688,39 487,24 967,87 555,2 

Zipf 724,94 695,75 1918,31 265,45 1305,68 1229,18 

Mandelbrot 726,94 697,75 1461,1 267,45 1226,07 760,53 

 

Cuadro 2.2: Cobertura relativa de las especies con mayor cobertura y sus características, para las 

parcelas control y fertilizadas bajo cada tratamiento de disturbio. Origen (OR): Exótica (E), 

Nativa (N). Grupo funcional (GF): Gramínea (G), Monocotiledónea (M), Leguminosa (L), 

Dicotiledónea (D). Forma de crecimiento: Matas (MT), Postrada (PS), Rastrera (RS), Arbustiva 

(AB), Roseta (RO), Foliosa Erecta (FE). Ciclo de vida: Perenne (P), Anual (A), Bianual (B). 

Clausurado-Intacto 

Control NPK 

TAXA OR GF FC CV Cob.  TAXA OR GF FC CV Cob.  

Festuca_arundinacea E G MT P 93,81 Festuca arundinacea E G MT P 97,96 

Paspalum dilatatum N G MT P 2,56 Lotus glaber E L RS P 0,52 

Leersia hexandra N G PS P 1,5 Ambrosia tenuifolia N D AB P 0,47 

Paspalidium paludivagum N G MT P 0,4 Lythrum hyssopifolia E D FE A 0,26 

Carex sp. N M MT P 0,35 Senecio selloi N D AB P 0,26 

Lotus glaber E L RS P 0,29 Paspalidium paludivagum N G MT P 0,18 

Panicum sabulorum N G MT P 0,23 Cyperus reflexus N M MT P 0,1 

Ambrosia tenuifolia N D AB P 0,14 Cirsium vulgare E D RO B 0,1 

Nothoscordum inodorum N M MT P 0,14 Nothoscordum inodorum N M MT P 0,05 
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Continuación Cuadro 2.2: 

Clausurado-Corte 

Control NPK 

TAXA OR GF FC CV Cob.  TAXA OR GF FC CV Cob.  

Paspalum dilatatum N G MT P 25,79 Festuca rundinacea E G MT P 63,75 

Festuca arundinacea E G MT P 25,56 Paspalum dilatatum N G MT P 16,06 

Paspalidium paludivagum N G MT P 10,84 Paspalidium paludivagum N G MT P 5,86 

Lotus glaber E L RS P 3,87 Lotus glaber E L RS P 3,16 

Ambrosia tenuifolia N D AB P 3,2 Ambrosia tenuifolia N D AB P 2,93 

Panicum berguii N G MT P 2,39 Leersia hexandra N G PS P 1,56 

Panicum sabulorum N G MT P 2,17 Cyperus reflexus N M MT P 1,04 

Paspalum vaginatum N G PS P 1,91 Cynodon dactylon E G PS P 0,94 

Gaudinia fragilis E G MT A 1,91 Asclepias mellodora N D AB P 0,47 

Pastoreo 

Control NPK 

TAXA OR GF FC CV Cob.  TAXA OR GF FC CV Cob.  

Stenotaphrum secundatum N G PS P 40,81 Stenotaphrum secundatum N G PS P 29,77 

Lotus glaber E L RS P 8,45 Lotus glaber E L RS P 18,17 

Gaudinia fragilis E G MT A 7,83 Gaudinia fragilis E G MT A 6,99 

Paspalidium paludivagum N G MT P 7,19 Mentha pulegium E D RS P 5,9 

Lolium multiflorum E G MT A 6,39 Lolium multiflorum E G MT A 4,93 

Eleocharis viridans N M MT P 4,95 Paspalidium paludivagum N G MT P 4,54 

Festuca arundinacea E G MT P 4,53 Eleocharis viridans N M MT P 3,33 

Cynodon dactylon E G PS P 3,09 Trifolium repens E L RS P 3,29 

Setaria parviflora N G MT P 1,69 Festuca arundinacea E G MT P 3,04 
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Figura 2.7: Cambios en los atributos de las curvas de ranking de especies debido al aumento de 

los nutrientes: Diferencias en la equitatividad (a); Diferencia de especies (b) y Diferencia en el 

rango de especies (c) debido al aumento de los nutrientes para todos los disturbios. Las barras 

representas los valores medios y las barras de error el intervalo de confianza del 95%. n.s. =P>0.1, 

†P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001 

 

2.3.4 Efecto de la adición de nutrientes en la diversidad beta bajo diferentes 

disturbios 

El agregado de nutrientes redujo la diversidad beta en clausuras intactas y las 

cortadas, pero la aumentó bajo pastoreo doméstico (Fig. 2.8). En las clausuras intactas se 

redujo la disimilitud entre parches y se homogeneizó la comunidad a lo largo del tiempo. 

La fertilización generó un 44% de reducción en la disimilitud (Fig. 2.8a). En las parcelas 

cortadas, si bien la fertilización incrementó la disimilitud en los primeros años, hubo 

menor diversidad beta en las parcelas fertilizadas en los últimos años cuando se aplicaron 

cortes mecánicos (Fig. 2.8b). Finalmente, en las parcelas pastoreadas hubo un incremento 

de la disimilitud del 6% a lo largo del tiempo con el agregado de nutrientes (Fig. 2.8c).  

En el último año, los cambios en la diversidad beta con la fertilización difirieron 

entre tipos de disturbio (p<0.01; Fig. 2.8). En las clausuras intactas la fertilización redujo 
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la disimilitud un ~58% y en las cortadas un ~41%. En cambio, en los sitios pastoreados 

la fertilización aumentó un ~21% la disimilitud florística.  

 
Figura 2.8: Diversidad beta (medido como la disimilitud “Bray-Curtis”) para cada tipo de 

disturbio: clausuras-intactas (a), clausuras-cortadas (b) y bajo pastoreo doméstico (c) en los 

tratamientos control sin fertilizar (círculos blancos) y fertilizados (cuadrados negros) a lo largo 

del tiempo. El tratamiento corte comenzó entre 2013 y 2014 (líneas punteadas). En el gráfico (d) 

se muestra el efecto de la fertilización sobre la diversidad beta para el último año del experimento 

en interacción con los disturbios. Los datos muestran la media ± EE, n=6. El tratamiento corte 

comenzó entre 2013 y 2014. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001 

 

El efecto de los nutrientes en la disimilitud de las especies dominantes y raras 

varió según el tipo de disturbio (Fig. 2.9). Para las especies dominantes la fertilización 

decreció la disimilitud un 30% en las parcelas con cortes mecánicos, mientras que 

aumentó la disimilitud un 46% en las parcelas pastoreadas (Fig. 2.9a). En el caso de las 

especies raras, se observó un aumento del 12% de la disimilitud en los sitios clausurados 

y con cortes mecánicos (Fig. 2.9b). 

Intacto

2012 2013 2014 2015 2016 2017 2018
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8 Fert**
Tiempo***

Años

D
is

im
il
it

u
d

B
r
a
y
 C

u
rt

is

Corte

2012 2013 2014 2015 2016 2017 2018
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8 Fert:Tiempo*

Control

NPK

Años

D
is

im
il
it

u
d

B
ra

y
 C

u
rt

is

Pastoreo

2012 2013 2014 2015 2016 2017 2018
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8
Fert:Tiempo*

Años

D
is

im
il
it

u
d

 B
ra

y
 C

u
rt

is

Intacto Corte Pastoreo
0.0

0.2

0.4

0.6

Control

NPK

Fert:Dist *

D
is

im
il
it

u
d

 B
r
a
y
 C

u
r
ti

s

(a)                                                                                                          (b)

(c)                                                                                                         (d)



50 
 

 
 

Dominantes

Intacto Corte Pastoreo
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0
Dist:Fert**

D
is

im
il
it

u
d

B
r
a
y
 C

u
r
ti

s

Raras

Intacto Corte Pastoreo
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

Control

NPK

Dist:Fert**

D
is

im
il
it

u
d

B
r
a
y
 C

u
r
ti

s

(a)                                                                                         (b)

 
Figura 2.9: Efecto de la fertilización en la disimilitud de especies dominantes (a) y disimilitud de 

especies raras (b) para cada tipo de disturbio en el último año del experimento. Los datos muestran 

la media ± EE, n =6. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001. 

 

 2.3.5 Variables ambientales: disponibilidad de luz 

La proporción de luz fotosintéticamente activa (pPAR) que alcanzó la superficie 

del suelo varió dependiendo del tipo de disturbio (Fig. 2.10). Las parcelas intactas 

(clausuras sin cortar) fueron las que tuvieron menor pPAR, con valores cercanos al 15%, 

y la fertilización lo disminuyó marginalmente en un 3% (Fig. 2.10a). Por su parte, en las 

clausuras cortadas aumentó la pPAR con valores cercanos al 50% en parcelas control (ver 

cap. 3), pero la fertilización la redujo en un 34%. En los sitios pastoreados no hubo un 

efecto significativo sobre pPAR con de la fertilización, pero sí una variación interanual. 

En el último año, el corte tuvo un 20% y el pastoreo un 50% más de pPAR respecto de 

las clausuras intactas (sin disturbar). En las parcelas cortadas la fertilización redujo un 

~19% la pPAR. 
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Figura 2.10: Proporción de radiación fotosintéticamente activa (pPAR) para cada tipo de 

disturbio: clausuras-intactas (a), clausuras-cortadas (b) y bajo pastoreo doméstico (c) en los 

tratamientos control sin fertilizar (círculos blancos) y fertilizados (cuadrados). En el gráfico (d) 

se muestra el efecto de la fertilización sobre la pPAR para el último año del experimento en 

interacción con los disturbios. Los datos muestran la media ± EE, n =6. El tratamiento corte 

comenzó entre 2013 y 2014. n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001. 
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2.4 Discusión  
 

En este capítulo se estudiaron los patrones de cambio en los atributos de las 

comunidades vegetales generadas por el incremento de nutrientes y la remoción de 

biomasa generada por disturbios al canopeo. Se encontró que, el efecto de la fertilización 

sobre la diversidad alfa y la diversidad beta dependen de la condición de disturbio al 

canopeo al que la comunidad está sometida. Además, se sugiere que los cambios 

generados por la adición de nutrientes podrían estar mediados principalmente por la 

cobertura de pocas especies dominantes y la condicional inicial de dominancia. Cambios 

en la cobertura de dominantes podrían ser el resultado final de la disminución en el 

reordenamiento temporal dentro de la posición en el rango de cobertura de las especies. 

Es decir, que unas pocas especies aumentan su dominancia en el tiempo e impiden que 

otras cambien de posición año a año en el rango de abundancia. Particularmente en las 

clausuras-intactas dominadas por festuca alta, año a año, el aumento de la cobertura de 

esta especie invasora dominante impide el establecimiento de otras, esto se intensifica 

con la fertilización y en consecuencia reduce la equitatividad. Por su parte, en los sitios 

cortados este efecto negativo sobre la equitatividad se observó al fertilizar y no fue 

evidenciado bajo pastoreo doméstico. En conjunto, los resultados de este capítulo apoyan 

la hipótesis de que el efecto negativo de la adición de nutrientes en la estructura de las 

comunidades vegetales puede disminuir con los disturbios al canopeo sólo cuando hay un 

impacto sobre las especies dominantes. 
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 2.4.1 Cambios en la diversidad alfa bajo diferentes escenarios de disturbios al 

canopeo 

La disminución en la riqueza de especies generada por la adición crónica de 

nutrientes (fertilización con NPK) varió según el escenario de disturbio (Fig. 2.2), 

caracterizado por valores contrastantes de riqueza inicial. En los sitios con valores más 

bajos de riqueza, -parcelas clausuradas-intactas-, la reducción de la riqueza se debió 

principalmente a un efecto del tiempo de ausencia de disturbios (tiempo P < 0.001; Fig. 

2.2a); mientras que, en las parcelas clausuradas-cortadas, con valores intermedios de 

riqueza inicial, la fertilización disminuyó fuertemente la riqueza en el tiempo (Fig. 2.2b). 

Esto se debió a que los nutrientes indirectamente causaron una disminución en la luz por 

cambios en la cobertura y biomasa de especies (ver capítulo 3; Fig. 2.9). De este modo, 

en las parcelas clausuradas-cortadas, donde el aumento en la disponibilidad de luz que 

promovería el establecimiento de especies por mayor micrositios disponibles (Fig. 2.2b, 

2000; Smith et al. 2018), la fertilización redujo la riqueza (Fig. 2.2b, ver capítulo 3). Esto 

sucedió en forma paralela con el aumento de las especies dominantes (Gough et al. 2000; 

Hillebrand et al. 2007), beneficiadas por la adición de nutrientes (Fig. 2.4; 2.3). Por su 

parte, el efecto de los nutrientes fue leve en las parcelas pastoreadas (Fig. 2.2d), donde la 

riqueza inicial fue mayor. En este caso, el impacto negativo de la fertilización sobre la 

riqueza y las especies dominantes no fue evidenciado. Esto último podría señalar una 

compensación de los efectos del pastoreo (ver también Borer et al. 2014) por consumo 

preferencial sobre las especies dominantes (Hillebrand et al. 2007). 

La ventaja competitiva de las especies dominantes sobre las especies raras en 

sistemas enriquecidos con nutrientes podría desaparecer en sitios con frecuentes 

disturbios al canopeo (Hautier et al. 2019). Aquí se encontró que la fertilización sólo 

promueve la dominancia bajo cortes mecánicos al canopeo-clausuras cortadas- (Fig. 2.3). 
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En sitios excluidos de herbivoría doméstica y sin disturbios al canopeo, -clausuras-

intactas-, la reducción en la riqueza está estrechamente vinculada al aumento de la 

dominancia (| r | > 0.8; Fig. 2.4.a), lo que se relaciona con el incremento en la cobertura 

del pasto invasor S. arundinaceus (festuca; Cuadro 2.2; ver también capítulo 4). En las 

parcelas clausuradas y cortadas hubo una mayor disminución relativa de la riqueza (Fig. 

2.2b) y de la equitatividad con la adición de nutrientes (Fig. 2.6, cuadro 1; Fig. 2.7). 

Además, la fertilización presentó un leve patrón de disminución de cobertura de especies 

raras, pero de grupos funcionales muy diferentes (Cuadro 2.2; Apéndice: Cuadro A1), lo 

que podría sugerir procesos estocásticos, basados en la abundancia (Suding et al. 2005; 

Yang et al. 2015). Asimismo, estudios previos han encontrado que la adición de nutrientes 

favorece más a las especies exóticas invasoras que a las especies nativas (Seabloom et al. 

2015) y en estas clausuras invadidas, a pesar de que el corte aumenta la diversidad, la 

adición de nutrientes favoreció a festuca (Cuadro 2.2; Apéndice. Cuadro A1). Además, 

antecedentes en esta región han encontrado que esta especie podría ser beneficiada con la 

fertilización (Grecco 2001; Bazzigalupi y Bertín 2014), y algunas especies nativas 

perjudicadas (Collantes 1998), lo que apoyaría los resultados encontrados de pérdida de 

especies en las clausuras. Por su parte, bajo pastoreo, a pesar de que también se encuentran 

presentes especies dominantes potencialmente invasoras (ej. Lotus tenuis; Longo et al. 

2013) no hubo cambios en la equitatividad ni en la cobertura de especies dominantes, 

pero si una disminución de la riqueza con el aumento en la dominancia en los sitios 

fertilizados (Fig. 2.4e, f). En síntesis, en sistemas muy dominados y en presencia de una 

especie exótica invasora (ver capítulo 3 y 4), la riqueza y equitatividad es reducida con la 

adición de nutrientes a pesar de los disturbios al canopeo.  

Los cambios observados en la equitatividad pueden ser consecuencia del 

reordenamiento temporal de la comunidad por cambios en la posición de las especies en 
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las curvas de rango-abundancia/cobertura (Collins et al. 2008; Smith et al. 2009). La 

fertilización con NPK redujo el reordenamiento de especies en clausuras intactas y en las 

clausuras cortadas y si bien no tuvo un impacto en el pastoreo, en este caso se observaron 

los valores más altos (Fig. 2.4). Este mayor recambio temporal en pastoreo indica que 

muchas especies cambian de posición en el rango de abundancia año a año a pesar de la 

fertilización. Esto sugeriría que el pastoreo, al seleccionar aquellas especies promovidas 

por los nutrientes, contrarrestaría el efecto de la dominancia y permitiría que se reordenen 

las especies en el tiempo, es decir, cambien en la posición año a año dentro del rango de 

abundancia. Por su parte, bajo cortes mecánicos (ver también Apéndice: Cuadro A2) y 

sin nutrientes agregados (control) el reordenamiento respondería a la reducción de la 

dominancia de festuca (Cuadro 2.2; Graff et al. en preparación) y al aumento en la 

abundancia de otras especies (ej. Paspalum dilatatum, Paspalidium paludivagum, 

Panicum sp. Lotus glaber, etc., ver Apéndice: cuadro A1). Estos recambios temporales 

redundarían en una curva de rango-cobertura final más equitativa (Modelo Mandelbrot: 

Cuadro 2.1; Wilson 1991). Sin embargo, en las clausuras-cortadas la fertilización 

benefició más a festuca, lo que limitaría el cambio de posición en el tiempo dentro del 

rango de otras especies y por ende se generó una curva de rango-cobertura en el último 

año menos equitativa (Modelo Zipf vs. Mandelbrot; Fig. 2.4b). Este cambio de ajuste de 

los modelos de las curvas sugiere una jerarquía diferencial en la utilización de los 

recursos, donde la especie que los aprovecha primero reduce la oportunidad de uso de las 

otras (ej. mediante efectos de prioridad, Weidlich et al. 2020; Wilson 1991) y por ende 

en el tiempo habría menor reordenamiento de especies. Estos resultados contribuyen al 

modelo de Smith et al. (2009) en el que se propone que la adición de nutrientes genera 

mayor reordenamiento temporal en las curvas de rango abundancia (ver Apéndice: A1), 
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pero en el que se debe contemplar la dominancia inicial del sistema por especies invasora 

no aumentan el reordenamiento de especies con la fertilización. 

Los cambios observados en los atributos de las comunidades dependientes de los 

escenarios de disturbios al canopeo podrían, además, deberse a efectos de selección y 

dispersión propias del pastoreo (Adler et al. 2001; Bakker et al. 2006). En sitios 

productivos, los herbívoros aumentan la diversidad (Hillebrand et al. 2007) por un mayor 

consumo de especies dominantes (Bakker et al. 2006; Lezama et al. 2014). Esto último 

alivia la competencia por luz (Olff y Ritchie, 1998), reduce los pulsos de dominancia 

(Mortensen et al. 2018) y aumenta la equitatividad (Hillebrand et al. 2007). El pastoreo 

puede seleccionar parches fertilizados (Campana y Yahdjian, 2021; Tälle et al. 2016), por 

lo que se generaría una compensación del impacto negativo de los nutrientes a través de 

un mayor consumo de biomasa. Aquí, se encontró que, la disponibilidad de luz que llega 

los estratos inferiores del canopeo (pPAR) fue mayor bajo pastoreo doméstico que bajo 

cortes, pero que la adición de nutrientes sólo redujo la pPAR en sitios cortados (Fig. 

2.10d). Esto sugiere que el pastoreo consumiría mayormente a las especies dominantes 

más palatables, probablemente beneficiadas por el agregado de nutrientes (ej. Louts 

glaber, ver cuadro 2.2), y compensaría reducciones en la disponibilidad de pPAR y 

consecuentemente en la diversidad (Lunt et al. 2007). El mayor consumo en sitios 

fertilizados pudo entonces revertir parcialmente el efecto negativo de la adición de 

nutrientes sobre la riqueza (Fig. 2.2c) y la equitatividad (Fig. 2.6b; Fig. 2.7a). En cambio, 

bajo cortes mecánicos, donde no hubo consumo diferencial ya que el disturbio es 

homogéneo entre parches, no se observó ese patrón. En conjunto, estos resultados 

sugieren que el efecto diferencial de los nutrientes sobre las parcelas bajo pastoreo 

doméstico y las parcelas con cortes mecánicos podría depender de la selectividad de 

disturbio.  
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Además, resulta sustancial estudiar el efecto del pastoreo más allá de los cambios 

en la dominancia de especies. Por ejemplo, existe evidencia que el pastoreo genera nuevos 

micrositios mediante el pisoteo y promueve la germinación (Oesterheld y Sala 1990), lo 

que generaría oportunidad para el establecimiento de nuevas especies. Esto agregaría 

nuevas facetas sobre la idea de una compensación en la pérdida de diversidad generada 

por fertilización. Los patrones encontrados resaltan la importancia de evaluar la 

selectividad de los disturbios para discernir mecanismos del mantenimiento de la 

diversidad y considerar la identidad y/o rasgos de las especies consumidas por el ganado 

con el incremento de nutrientes.  

 2.4.3 Cambios en la diversidad a escala espacial (beta) bajo diferentes disturbios 

al canopeo  

El agregado de nutrientes puede modificar la diversidad beta (Eskelinen y 

Harrison 2015), pero con un efecto diferencial según el disturbio al canopeo del sistema. 

Las clausuras al pastoreo y la fertilización homogeneizaron la composición florística de 

la comunidad entre parches (Fig. 2.7a), probablemente debido que la falta de disturbios 

favoreció procesos determinísticos de exclusión en favor de la especie invasora festuca 

(ver cap. 3 y cap. 4) y redundó en su dominancia en todos los parches (Fig. 2.3a, Cuadro 

2.2). Por su parte, los cortes mecánicos, al interrumpir los procesos de exclusión 

competitiva (Hautier et al. 2018; Huston 1999; Shmida y Wilson 1985), aumentaron la 

diversidad beta a lo largo del tiempo. Sin embargo, ese efecto positivo se redujo cuando 

se agregaron nutrientes al suelo lo que indica que los cortes mecánicos no redujeron el 

efecto negativo de los nutrientes (ver capítulo 3) ya que se favorece el crecimiento y la 

dominancia de una especie que homogeniza la comunidad. A su vez, el pastoreo 

doméstico promovió la heterogeneidad de la comunidad cuando los nutrientes fueron 

agregados al suelo (Fig. 2.7c). Si bien estudios previos han encontrado que el aumento o 
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disminución de la diversidad beta depende de la productividad del sistema (Houseman et 

al. 2008), los resultados aquí discutidos indican que además depende del tipo de disturbio 

al que está sometida la comunidad y de su dominancia inicial.  

El pastoreo doméstico y los cortes mecánicos no afectaron en igual dirección la 

diversidad beta y la disimilitud de las especies dominantes cuando se agregaron 

nutrientes. Si bien sitios productivos pueden homogeneizarse producto de la selectividad 

del ganado sobre las especies más dominantes (Klimek et al. 2008), aquí se encontró que 

la fertilización bajo pastoreo doméstico aumentó la disimilitud de las especies dominantes 

(Fig. 2.8b). Esto sugiere que la heterogeneidad espacial podría verse exacerbada por 

sobrepastoreo de parches ricos en nutrientes (Chaneton et al. 2005) con una disminución 

en las especies dominantes (Fig. 5c; ver también Mortensen et al. 2018) y un consecuente 

incremento sobre la diversidad beta. Asimismo, procesos estocásticos, como la dispersión 

de especies (Chase 2007, 2010), podrían afectar heterogeneidad dado que los herbívoros 

elegirían los parches enriquecidos por fertilización (Campana y Yahdjian 2021; 

Semmartin y Oesterheld, 2001) y podrían transportar propágulos a través de las heces 

(Rook et al. 2004; Vignolio y Fernández 2010). En paralelo, en sitios con cortes 

mecánicos, la fertilización aumentó la cobertura de dominantes (Fig. 2.3a) y decreció su 

disimilitud (Fig. 2.8b), lo que sugiere que la fuerte exclusión competitiva se magnifica 

cuando se fertiliza y se homogeneiza la comunidad. En contraposición, la disimilitud de 

especies raras incrementó con los nutrientes lo que sugiere que procesos estocásticos de 

colonización y extinción (Foster y Dickson 2004; Loreau y Mouquet 1999; Zobel et al. 

2000) jugarían un rol clave en determinar la homogeneidad de este grupo.  
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2.5 Conclusiones parciales  
 

Si bien la adición de nutrientes en pastizales favorece las especies 

competitivamente dominantes y disminuye la diversidad (Hautier et al. 2009; Stevens et 

al. 2004; Tilman y Pacala 1993), se desconocía de qué manera la adición de nutrientes 

modula los atributos de las comunidades relacionados a la diversidad bajo diversos 

escenarios de disturbios al canopeo (Borer et al. 2014; Yang et al. 2015; Yang et al. 2019). 

Los resultados de este capítulo sugieren que la disminución de la diversidad alfa y beta 

por la adición de nutrientes se relacionarían con aumentos en la dominancia de algunas 

pocas especies. Diferentes escenarios de disturbios al canopeo están vinculados, además, 

con distintas dominancias iniciales del sistema y esto determinaría la dinámica temporal. 

Comunidades con baja riqueza inicial, invadidas y por ende con mucha dominancia, 

tienden a reducir el reordenamiento temporal de especies y esto se intensifica con la 

fertilización. En cambio, en comunidades muy dominadas, pero bajo disturbios no 

selectivos al canopeo, el reordenamiento temporal de especies sólo disminuye cuando se 

fertiliza. Por su parte, en comunidades con baja dominancia inicial y alta riqueza, bajo 

pastoreo doméstico, el reordenamiento de especies es alto a pesar de que se fertilice. En 

este capítulo se destaca entonces la importancia de estudiar las dinámicas temporales de 

las comunidades para una mayor comprensión de los efectos de la fertilización y entonces 

poder mejorar las predicciones en un contexto global de aumentos en la disponibilidad de 

nutrientes. Asimismo, en el próximo capítulo se profundizará en la comprensión de los 

mecanismos que conducen a la reducción de la diversidad vegetal y se estudiará entonces, 

la importancia de la “destrucción de nicho” generada por un incremento en un número 

creciente de nutrientes limitantes del suelo y la “competencia por luz”. 
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3. Capítulo 3 – Interacción entre los cortes mecánicos al 

canopeo y la adición de nutrientes sobre la diversidad
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3.1 Introducción 
 

La diversidad vegetal de los pastizales se ve afectada por la combinación de 

agentes del cambio global, incluidos el cambio climático, la invasión de especies exóticas 

y el cambios en el uso de la tierra, que alteran localmente los regímenes de disturbios y 

la tasa de incremento de nutrientes (Komatsu et al. 2019). La aplicación generalizada de 

fertilizantes, sumado a la actividad ganadera y la deposición atmosférica (Peñuelas et al. 

2013), han aumentado la disponibilidad de nutrientes del suelo, y representan una de las 

principales amenazas para el mantenimiento de la diversidad de especies vegetales (Sala 

et al. 2000; Stevens et al. 2004; Tilman y Pacala 1993). La pérdida de especies generada 

por la adición de  nutrientes generalmente está asociada a un aumento en la biomasa de 

especies dominantes (Koerner et al. 2018), muchas veces exóticas (Seabloom et al. 2015) 

y/o invasoras, lo que determina un incremento en la competencia asimétrica por luz: 

“hipótesis de competencia asimétrica” (DeMalach y Kadmon 2017; Hautier et al. 2009). 

Además, a pesar de la competencia por luz, la competencia subterránea también puede 

impulsar la pérdida de especies (Harpole y Suding 2011; Harpole et al. 2016; Harpole y 

Tilman 2007). Si las especies tienen compromisos (“trade-off”) en el aprovechamiento 

de diferentes recursos limitantes del suelo (ej. nutrientes), un número decreciente de estos 

recursos a través de la fertilización podría conducir a la “destrucción de nicho” con su 

consecuente pérdida de especies (Harpole y Tilman 2007; Tilman 1982). En paralelo, los 

disturbios reducen la biomasa del canopeo y por lo tanto, de manera indirecta la 

competencia por luz (Collins et al. 1998). Estos cambios influyen en la heterogeneidad 

espacial y la estructura de la vegetación (Adler et al. 2001; Eskelinen y Harrison 2015), 

con consecuencias sobre la diversidad alfa (Borer et al. 2014) y beta (Chalcraft et al. 

2008). Si bien para probar estas ideas algunos estudios han manipulado el número de 

nutrientes agregados del suelo (ver Harpole et al. 2016; Harpole y Tilman 2007), no lo 
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han hecho en interacción con disturbios al canopeo como moduladores de la 

disponibilidad de luz. Por lo tanto, estudios que contemplen la reducción en la “dimensión 

del nicho” como regulador directo de la pérdida de diversidad y los cortes al canopeo 

como moduladores indirectos de la “competencia por luz” ayudaría a comprender los 

mecanismos involucrados en la pérdida de diversidad vegetal alfa y beta en pastizales 

templados. 

  Disturbios al canopeo, como los cortes mecánicos, podrían revertir la pérdida de 

diversidad generada por la destrucción de nicho debida al enriquecimiento de un número 

limitante de nutrientes , ya que aliviarían la competencia por luz (Borer et al. 2014; Yang 

et al. 2015). Además del aumento en la disponibilidad de luz, los disturbios al canopeo 

pueden aumentar la diversidad al disminuir la dominancia de especies (capítulo 2; Lepš, 

2014), permitir la germinación de semillas (Tilman y Pacala 1993) y promover el 

restablecimiento de especies raras (Wilsey y Martin 2015) y cambios en la estructura del 

canopeo (Eek y Zobel 2001). En este sentido, los disturbios al canopeo pueden permitir 

el establecimiento de especies en la medida de que la diversidad gamma (pool regional) 

no se haya reducido como consecuencia de la adición de nutrientes (Zhang et al. 2019). 

El efecto de la adición de nutrientes en la pérdida de especies puede depender de su 

abundancia (Avolio et al. 2014), donde las especies dominantes y/o exóticas invasoras 

son favorecidas y las especies raras se ven perjudicadas (ver capítulo 2; Suding et al. 

2005; Yang et al. 2015). Si bien en el capítulo 2 se encontró que el efecto negativo del 

agregado de nutrientes al suelo dependen de la condición de disturbio del sistema, 

mediado por las especies dominantes, es necesario evaluar si los efectos positivos de 

disturbios al canopeo superan el efecto de la destrucción de nichos generado por la 

reducción del número de nutrientes limitantes (Hautier et al. 2018; Yang et al. 2019).  
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Los efectos de la destrucción de nicho generados por la adición de un número 

creciente de nutrientes se han estudiado generalmente sobre la diversidad alfa (Harpole y 

Tilman 2007), poco sobre la diversidad beta (Chalcraft et al. 2008; Harpole et al. 2016) 

y mucho menos en interacción con disturbios al canopeo. La adición de nutrientes puede 

aumentar (Chalcraft et al. 2008; Chase 2010; Houseman et al. 2008; Koerner et al. 2016) 

o disminuir la diversidad beta (Chalcraft et al. 2008). Un aumento de la diversidad beta 

con nutrientes se ha atribuido a un mayor efecto de estocasticidad en la comunidad, ya 

que diferentes especies pueden dispersarse y dominar en cada parche (Chase 2010; 

Steiner y Leibold 2004). Por el contrario, el efecto negativo del enriquecimiento de 

nutrientes sobre la diversidad beta se ha explicado por la homogeneización biótica, en la 

que -pocas especies- se adaptan a los niveles de nutrientes, y dominan las comunidades 

locales (Chalcraft et al. 2008; O’Connor et al. 2015). Los disturbios pueden afectar a la 

diversidad beta en función de su efecto en las interacciones competitivas entre especies 

dominantes y subordinadas (Chase 2003), incluso en presencia de especies dominantes e 

invasoras (Seabloom et al. 2003). En este sentido, experimentos que contemplen la 

adición de un número creciente de nutrientes y disturbios al canopeo bajo situaciones de 

invasión, podrían ayudar a comprender los mecanismos que inciden al aumentar el 

número de nutrientes en el suelo en la diversidad alfa y beta. 

El objetivo de este capítulo fue determinar cuáles son los mecanismos que 

conducen la pérdida de diversidad generada por el incremento en un número creciente de 

nutrientes en comunidades excluidas a la herbivoría doméstica, dominadas por una 

especie exótica invasora (Schedonorus arundinaceus) y bajo disturbios no selectivos al 

canopeo (cortes mecánicos).  
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En este capítulo se evaluaron las siguientes hipótesis: 

Hipótesis 2.1: La diversidad alfa y la diversidad beta disminuyen debido al incremento 

en la dominancia con la adición de nutrientes del suelo a lo largo del tiempo debido tanto 

a la competencia aérea (ej. por disponibilidad de luz) como a la reducción de nicho 

generada por la adición de un número creciente de nutrientes limitantes.  

Hipótesis 2.2: Cortes frecuentes al canopeo, al reducir la dominancia, permiten que 

especies raras/subordinadas se establezcan en pastizales donde se ha enriquecido con un 

número creciente de nutrientes y entonces aumentan la diversidad alfa y beta.  

Hipótesis 2.3: Los cortes frecuentes al canopeo aumentan la diversidad al incrementar la 

disponibilidad de luz en la medida que contrarrestan el efecto negativo de la reducción de 

nicho generada por un número creciente de nutrientes.  
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3.2 Materiales y métodos 

 3.2.1 Sitio de Estudio 

Ver Introducción general (capítulo 1). 

 

 3.2.2 Diseño experimental 

En 2012, se estableció un experimento de largo plazo de adición de nutrientes en 

seis áreas excluidas al pastoreo donde se incorporó el tratamiento de corte mecánico, 

iniciado en 2014 (ver capítulo 2). El experimento tuvo un diseño de parcela divididas, 

replicado en 6 bloques, con los tratamientos de adición de recursos limitantes de suelo en 

el nivel de parcela principal y cortes mecánicos frecuentes al canopeo en el nivel de sub-

parcela (Fig. 3.1). Los bloques consistieron en 6 áreas alambradas de 20 × 25 m2 

separados por ~ 100 m entre sí, los cuales fueron establecieron en 2004, como parte de 

un experimento a largo plazo de la exclusión del ganado (ver también capítulo 2, Longo 

et al. 2013). Dentro de cada bloque se establecieron 8 parcelas de 25m2, las cuales fueron 

fertilizadas con distintos nutrientes. Para representar un mínimo de nutrientes esenciales 

agregados se generó un arreglo factorial de nitrógeno [N], fósforo [P] y potasio [K + 

micronutrientes, de aquí en adelante K] que se asignó aleatoriamente a cada una de las 

ocho parcelas de 25 m2 (Harpole y Tilman 2007). La adición de nutrientes siguió un 

esquema de número creciente de recursos limitantes (en adelante, número de nutrientes 

agregados), con cero nutrientes agregados (tratamiento “control”, 1 parcela/bloque), un 

nutriente agregado (N, P o K; 3 parcelas /bloque), dos nutrientes añadidos (NP, NK o PK; 

tres parcelas / bloque) y tres nutrientes añadidos (NPK; 1 parcela/bloque). Cada nutriente 

fue agregado a una tasa de 10g−2 año−1 para asegurar un aumento sustancial de la 

disponibilidad  de nutrientes y eliminar las posibles limitaciones (Fay et al. 2015). Los 

nutrientes se dividieron y se aplicaron equitativamente tres veces al año (1/3 al comienzo 

de primavera, 1/3 a principios de verano y 1/3 a principios de otoño). Los nutrientes se 

aplicaron en gránulos de urea (N) disponibles comercialmente, triple superfosfato (P) y 
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sulfato de potasio (K; Borer et al. 2014). De los 6 bloques, 3 bloques contenían todo el 

rango de nutrientes (0–1–2–3) y los otros 3 solo contenían los valores extremos (0 y 3). 

Para los análisis estadísticos se incorporaron todos los bloques para aumentar la potencia. 

Dentro de cada parcela de 25m2 se seleccionaron 2 sub-parcelas de (2,5 × 2,5 m) a las 

cuales se asignaron los tratamientos de corte al canopeo. Los tratamientos de “cortes” 

implicaron cortes mecánicos del canopeo vegetal a una altura <5 cm y remoción de la 

biomasa aérea cortada en toda la sub-parcela. El tratamiento “intacto” no recibió ningún 

disturbio (ver capítulo 2). La sub-parcela “cortada” fue asignada de modo que quedara 

ubicada de manera opuesta a la “intacta” para asegurar menos contacto y por lo tanto más 

independencia entre los tratamientos de corte (ver también capítulo 2, Fig.3.1). Los cortes 

se aplicaron tres veces al año al principio de primavera, verano y otoño (es decir, 

septiembre, diciembre y abril respectivamente). 
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Figura 3.1: El diseño experimental consistió en un diseño de bloques de parcelas divididas 

replicado en seis clausuras (bloques), con la parcela principal (25m2) con la adición de los recursos 

limitantes del suelo y las sub-parcelas consideraron los tratamientos de corte. De los seis bloques, 

tres bloques contenían todo el rango de nutrientes (control-1n-2n-3n) y los otros 3 solo los valores 

extremos (tratamiento “control” sin fertilizar, y los 3 niveles en conjunto: NPK). Las parcelas sin 

disturbios al canopeo se denominan “intactas y aquellas bajo cortes mecánicos se denominan 

“corte”. 

 
 

 3.2.3 Recopilación de datos 

Cada año, entre 2014 y 2017, se midió la vegetación a finales de primavera 

(noviembre) y finales del verano (marzo) con el fin de evaluar el efecto de la adición de 

nutrientes y los cortes mecánicos sobre la diversidad. Se estimó visualmente la cobertura 

de cada especie en las parcelas permanentes de 1 × 1 m2 utilizando el método Daubenmire 

modificado (ver también capítulo 2, Daubenmire 1959). En todos los análisis se utilizó el 

valor de cobertura máximo registrado para cada especie a finales de la primavera o el 

verano para representar con precisión el desempeño de las especies en todo el año, y así 

considerar adecuadamente las especies de estación fría y cálida (Perelman et al. 2001).  

Se midió la biomasa de plantas en el pico de crecimiento y la disponibilidad de 

luz simultáneamente con mediciones de cobertura vegetal (es decir, noviembre-marzo). 

La biomasa aérea de plantas viva y muerta en pie se cosechó anualmente durante el pico 

de biomasa (principios de marzo; Sala et al. 1981), dentro de dos marcos de 0,2 × 0,5 m2, 

ubicados aleatoriamente en sub-parcelas cortadas e intactas, evitando el área utilizada 
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para la estimación de la cobertura vegetal. Las muestras se secaron a 60° C durante 72h. 

y se pesó con una precisión de 0,01 g. La radiación Fotosintéticamente activa (PAR, μmol 

m−2s−1) se midió por encima y por debajo de la vegetación al mediodía (11:00 y 14:00) 

en días soleados utilizando un 1 m ceptómetro largo (Cavadevices). La proporción de 

PAR que llega al suelo (pPAR) se calculó como la relación de PAR por debajo/por 

encima. Aquí se utilizó el valor mínimo de dos lecturas para tener en cuenta la limitación 

de luz. 

 3.2.3 Métricas de la comunidad 

Se evaluaron la diversidad alfa y la diversidad beta. La diversidad alfa se calculó 

como el número de especies vegetales (riqueza, Magurran 2004; Jost et al. 2007), y a 

través del índice de Simpson inverso para evaluar la importancia a la dominancia (D =

1

∑ pi
2S

i=1

, Jost et al. 2010). Valores de índice de Simpson altos indican una gran diversidad. 

La diversidad beta para cada parcela se calculó como la media de la disimilitud florística 

con replicación del mismo tratamiento (Paquete R “Vegan”, diferencia de Bray-Curtis; 

Oksanen et al. 2015, ver más detalles en el capítulo 2). Además, se calculó la diversidad 

regional (diversidad gamma), la cual se calculó como el total de especies por parcela y 

años en cada bloque (es decir, lista de especies para parcelas control, Control-NPK, 

intacto-Control e intacto-NPK). 

 3.2.4 Análisis estadístico 

Todos los análisis se realizaron con el programa R (R Core Team 2019). En primer 

lugar, para evaluar el efecto del número de nutrientes agregados y los cortes mecánicos 

en la diversidad alfa (estimados como riqueza e índice de Simpson-1) y la diversidad beta 

se utilizaron modelos de efectos mixtos (paquete de R “nlme", función lme, Pinheiro et 

al. 2018). Por su parte, la pPAR se evaluó mediante modelos de efectos lineales 

generalizados (paquete de R “MASS”, función 'glmmPQL', link="logit", Riplley et al. 
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2018) con distribución logística. En todos los casos, se modelaron las variables de 

respuesta en función del número de nutrientes agregados, corte y tiempo como efectos 

fijos. Para la estructura de efectos aleatorios se asumió que había de 1 a 3 parcelas dentro 

de cada bloque que representa el mismo nivel de nutrientes (Fig. 3.1), por lo tanto, las 

sub-parcelas (C) fueron anidadas dentro de las parcelas, el número de nutrientes añadidos 

(N) se anidó dentro de las parcelas y la cantidad de nutrientes añadidos agregados dentro 

de los bloques (ej. aleatorio = ~ 1 | Bloque / N / parcela / C). Se modeló la varianza 

(usando la función VarIdent) y/o las estructuras de correlación temporal (ej. auto-

regressive moving average, ´ARMA´). Luego se usaron Criterios de información de 

Akaike (AIC) siguiendo a Zuur et al. (2009) para elegir los mejores modelos. Además, 

para evaluar si estos cambios se originaron por la identidad o la cantidad de nutrientes 

agregados, se modelaron las variables de diversidad en función de los tratamientos de 

nutrientes con ocho niveles (es decir, Control, N, P, K, NK, NP, PK y NPK) y el corte. 

Aquí, para estimar el efecto global de los nutrientes sobre la diversidad, los años se 

consideraron como un factor aleatorio anidado dentro de las parcelas el cual incluyó una 

estructura de correlación temporal (ARMA; Zuur et al. 2009). 

En segundo lugar, se evaluó si la probabilidad de pérdida de especies dependió 

del número de nutrientes agregados y de la abundancia inicial de especies (Suding et al. 

2005; Avolio et al. 2014). Aquí, se usaron modelos lineales mixtos generalizados (función 

glmer en paquete ‘lme4’, Bates et al. 2014) con presencia-ausencia de especies como 

variable respuesta asumiendo una distribución binomial. La abundancia inicial (en este 

caso, cobertura inicial de especies), número de nutrientes agregados y cortes mecánicos 

fueron modelados como variables explicativas de efectos fijos. Se consideró que una 

especie se perdió si estaba presente inicialmente pero ausente después de 4 años de 
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tratamiento en el misma parcela (Avolio et al. 2014). Por lo tanto, no se consideraron las 

especies ganadas durante los años del experimento.  

Finalmente, para identificar cómo los efectos directos e indirectos del número de 

nutrientes agregados y el corte a lo largo del tiempo influyen en la riqueza y disimilitud 

espacial (diversidad beta) se utilizaron modelos de ecuaciones estructurales (SEM, 

(Grace 2006; función sem.fit en paquete ‘piecewiseSEM’, Lefcheck 2016). Esta técnica 

permitió incluir la biomasa (transformada logarítmicamente) y la luz (pPAR) como 

variables respuestas y predictoras de la diversidad vegetal, y facilitaron la identificación 

de efectos directos e indirectos (Lefcheck 2016). Sobre la base de la literatura, se comenzó 

con un modelo conceptual de referencia (Apéndice: Fig. B1).  Durante este proceso, 

nuevas interacciones (vías) no incluidas en la inicial se incluyeron al modelo inicial para 

mejorar el ajuste del modelo. El SEM final fue seleccionado a través del modelo que tenía 

el valor de Fishers-C más alto con mayor Fishers-C y el AIC más bajo (Shipley 2013). Se 

calculó la pseudo- R 2 para cada variable respuesta (Lefcheck 2016). 
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3.3 Resultados 
 

El incremento en el número de nutrientes agregados redujo la riqueza de especies 

a lo largo del tiempo dependiendo del tratamiento de corte (Número de nutrientes 

agregados (N) × Corte (C) × Tiempo (T): p <0,001; Fig. 3.2a, b; Cuadro 3.1). Para todas 

las condiciones la riqueza disminuyó, en promedio, en ~ 10% con cada nutriente 

agregado. En las parcelas clausuradas-intactas (sin cortar) la riqueza disminuyó de 14 spp. 

a 7 spp. cuando se agregaron tres nutrientes en el primer año, y de 8 spp. a 5 spp. en el 

cuarto año lo que sugiere un efecto de interactivo del tiempo (ver panel izquierdo en la 

Fig. 3.2a). Asimismo, se puede observar que, durante el primer año de tratamiento, el 

corte aumentó la riqueza en parcelas sin la adición de nutrientes (parcelas “cortadas-

control”) en un 26%, y este efecto aumentó con el tiempo (C × T: p <0,001; ver panel 

derecho de Fig. 3.2a, b; Cuadro 3.1). Además, la adición de nutrientes tuvo un efecto 

negativo sobre la riqueza y esto se profundizó con el tiempo en las parcelas cortadas (Fig. 

3.2a, b; Cuadro 3.1). Por ejemplo, la riqueza disminuyó de 18 a 13 spp. cuando se 

agregaron tres nutrientes en el primer año, y de 23 a 11 especies en el último año del 

tratamiento (ver el panel de la izquierda en la Fig. 3.2a). Además, cuando el efecto de los 

nutrientes fue evaluado según la identidad (predictor categórico), diferencias en la riqueza 

fueron evidentes solo entre los controles y las parcelas con adición de NPK (Apéndice B: 

Cuadro B1). Asimismo, la adición de nutrientes sólo incrementó el Fósforo disponible en 

el suelo (P; Apéndice: Cuadro B2). 

El índice de diversidad de Simpson inverso también respondió al corte y al número 

de nutrientes agregados a lo largo del tiempo (Cuadro 3.1; Fig. 3.2b). El corte aumentó la 

diversidad en un 39% en el primer año sin adición de nutrientes (Fig. 3.2b). El efecto 

positivo de los cortes persistió a lo largo del tiempo, pero fue contrarrestado por la adición 

de nutrientes. Por lo tanto, la adición de nutrientes redujo la diversidad incluso en parcelas 
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cortadas (Fig. 3.2b; Cuadro 3.1) y, a diferencia de la riqueza, la diversidad disminuyó a 

lo largo de los años tanto en las parcelas cortadas como en las intactas (Fig. 3.2b), lo que 

sugiere una pérdida de especies raras. Para las parcelas cortadas en el cuarto año del 

experimento, la diversidad se redujo en un 17% cuando un nutriente fue agregado, en un 

34% con dos nutrientes y en un 51% cuando tres nutrientes se agregaron (Fig. 3.2b).  

El aumento en el número de nutrientes agregados redujo la diversidad beta 

(medido a través del índice de disimilitud de Bray-Curtis) a lo largo del tiempo, pero esto 

dependió del efecto del corte (Fig. 3.2c; Cuadro 3.1). La diversidad beta disminuyó a lo 

largo del tiempo en las parcelas intactas (ver panel izquierdo en Fig. 3.2c), mientras que 

el número de nutrientes agregados aumentó la diversidad beta en las parcelas cortadas 

(panel derecho en la Fig. 3.2c). El aumento en el número de nutrientes agregados generó 

una reducción en la diversidad beta a medida que pasa el tiempo (Fig. 3.2c), lo que resultó 

en una disminución del 8% en la diversidad beta con cada nutriente agregado durante el 

último año experimental (Fig. 3.2c). Cuando se evaluaron los cambios en la diversidad 

beta por identidad del nutriente, se encontró una interacción entre la identidad de los 

nutrientes y el tratamiento de corte (Apéndice: Cuadro B1), mediante el cual se evidenció 

que el conjunto de las parcelas cortadas y los controles intactos difirieron de las parcelas 

intactas fertilizadas (Apéndice: Cuadro B1). 
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Figura 3.2: Cambios en la diversidad alfa: riqueza de especies (a) índice de Simpson inverso (b) 

y la diversidad beta (c) con el número creciente en nutrientes agregados (control, 1, 2, 3) para 

cuatro años de experimento. Las líneas son los valores medios predichos por el modelo y las áreas 

sombreadas el intervalo de confianza 95%. Los puntos son valores medidos para cada parcela. 

Las estadísticas del modelo y los valores p son presentado en el Cuadro 3.1. 

a) 

 

 

 

 

 

 

b) 

 

 

 

 

 

 

c) 
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b) 
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 Cuadro 3.1: Resultados del modelo lineal mixto para los efectos del corte (C), el número de 

nutrientes agregados (N) y el tiempo (T) y sus interacciones en la riqueza, el índice de 

diversidad de Simpson-1 y la diversidad beta. Se muestran los grados de libertad del numerador 

(gln) y los grados de libertad del denominador (gld), el valor estimado (Valor est.) y los valores 

p. 

   

Riqueza 

 

 Simpson-1 

 

 Diversidad beta 

 

  gln, gld Valor est. valor p  Valor est. valor p  Valor est. valor p 

Intercepto 1, 176 16.105 <0.001  4.830 <0.001  0.597 <0.001 

C 1, 28 0.053 0.900  0.919 0.146  -0.124 <0.001 

N 1, 11 -2.464 <0.010  -0.961 <0.001  -0.148 <0.001 

C x N 1, 28 1.575 0.130  0.521 0.120  0.183 <0.001 

T 1, 176 -1.961 <0.001  -0.764 <0.001  -0.091 <0.001 

C  x T 1, 176 3.644 <0.001  0.667 <0.001  0.020 <0.001 

N x T 1, 176 0.308 0.225  0.182 <0.001  0.104 <0.001 

C x N x T 1, 176 -1.075 <0.010  -0.300 0.010  -0.045 <0.001 

Los efectos significativos (p <0,05) se muestran en negrita 

El corte redujo la probabilidad de pérdida de especies (Fig. 3.3; Apéndice: Cuadro 

B3), mientras que el número de nutrientes agregados aumentó esta probabilidad, pero 

dependiendo de la abundancia inicial de especies (Abundancia inicial (AI) × N: p = 0,05; 

p = 0,003 después de excluir la interacción triple no significativa; Fig. 3.3; Apéndice: 

Cuadro B3). En consecuencia, especies con baja abundancia inicial tuvieron más 

probabilidades de perderse con cada nutriente agregado independientemente del corte (IA 

× C p <0.01, Fig.3.3; Apéndice: Cuadro B3). Especies con abundancias iniciales 

inferiores al 15% tuvieron más probabilidades de desaparecer en parcelas intactas que en 

las cortadas (Fig. 3.3). Por el contrario, la probabilidad de pérdida disminuyó para 

especies abundantes en parcelas cortadas (Fig. 3.3; Apéndice: Cuadro B3). 
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Figura 3.3: Probabilidad de pérdida de especies con un número creciente de nutrientes agregados 

y el corte en función de abundancia inicial (IA). Las curvas indican la cantidad de nutrientes 

agregados y las áreas sombreadas indicaron el intervalo de confianza 95%. Los puntos son 

persistencia actual/pérdida de cada especie por parcela, asumiendo una distribución binomial. 

Abundancia inicial (AI), número de nutrientes agregados (N) y Corte (C). n.s. = p> 0,1, * p <0,05, 

** p <0,01, *** p <0,001. 

 

El número de nutrientes agregados y el corte afectaron la diversidad alfa (estimada 

como riqueza vegetal) en sentido contrario (modelo SEM, Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro 

B4). El incremento en el número de nutrientes tuvo un efecto negativo directo sobre la 

riqueza y sobre la disponibilidad de luz y esto último redundó en un impacto negativo 

sobre la riqueza de especies (modelo SEM, Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B4). Además, el 

número de nutrientes aumentó la biomasa vegetal (modelo SEM, Fig. 3.4; Apéndice: 

Cuadro B4). Por el contrario, el corte aumentó la disponibilidad de luz y redujo la biomasa 

(Fig. 3.4). A su vez, la diversidad gamma y la pPAR favorecieron la riqueza (modelo 

SEM, Fig. 3.4, Apéndice: Cuadro B4). Si bien el corte se asoció positivamente con la 

diversidad beta, el número de nutrientes agregados y la pPAR se asociaron negativamente 

AI *** 

N** 

C*** 

AI x N ** 

AI x C* 

N x C n.s. 
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con ella (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B4). El tiempo se correlacionó de manera positiva 

con la biomasa y negativa tanto con la diversidad alfa como con la beta (Fig. 3.4; 

Apéndice: Cuadro B4). Además, la biomasa se vio afectada negativamente por el corte a 

lo largo del tiempo (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B4). La biomasa y la pPAR fueron 

correlacionados negativamente (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B4). Los cortes aumentaron 

la pPAR en un 269% en las parcelas control durante el primer año (Apéndice: Fig. B2). 

En las parcelas intactas sin fertilizar (control), la pPAR disminuyó en un 68% desde el 

primero al último año experimental (Apéndice: Fig. B2). En promedio, cada nutriente del 

suelo agregado redujo la pPAR en un 40%, independientemente del corte (N: p<0.05; 

Apéndice: Fig. B2).  
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Figura. 3.4: Modelo de ecuaciones estructurales para explorar los efectos del número de nutrientes 

agregados, el corte y el tiempo sobre la diversidad alfa (estimado como la riqueza de especies) y 

la diversidad beta. Las flechas representan relaciones unidireccionales significativas entre 

variables. Flechas negras y grises denotan relaciones positivas y negativas respectivamente. Las 

flechas discontinuas denotan una relación cuadrática. Los grosores de las flechas representan la 

magnitud de los coeficientes de regresión estandarizados. Los R2 marginales se muestran en cada 

caja y los valores estandarizado estimado en cada flecha. Modelo estadístico: C de Fisher = 16.164 

con 12 grados de libertad y valor p= 0,184. Relaciones no significativas (p> 0,05) fueron omitidas 

para mejor claridad del modelo. 
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 3.4 Discusión 
 

En este capítulo se encontró que los disturbios al canopeo aumentan la diversidad 

alfa y beta en sitios con alta dominancia, pero no pudieron contrarrestar completamente 

los efectos negativos de la destrucción de nicho generada por la adición de nutrientes. La 

disminución en la limitación de nutrientes del suelo generó una fuerte pérdida de 

diversidad vegetal a pesar de la reducción de la biomasa y aumento en la disponibilidad 

de la luz causada por el corte (Fig. 3.2 y 3.4). El efecto negativo de la adición de nutrientes 

aumentó con el tiempo, tanto para la diversidad alfa y beta (Fig. 3.2), lo que redujo la 

cobertura especies raras y subordinadas y promovió la dominancia en todos los parches 

(Fig. 3.2 y 3.3). Estos cambios fueron el resultado del número de nutrientes agregados 

más que de su identidad (Apéndice: Cuadro B1; Harpole y Suding 2011). En conjunto, 

estos resultados sugieren que la competencia por los recursos subterráneos, impulsado 

por la adición de nutrientes, podría desempeñar un papel sustancial en la pérdida de 

especies bajo disturbios crónicos, más allá de la de la competencia por luz. 

Se ha postulado que los disturbios pueden mitigar los efectos negativos de la 

adición creciente de nutrientes en la pérdida de especies, principalmente debido a un 

aumento en la disponibilidad de luz (Borer et al. 2014; Yang et al. 2015). Aquí, se 

encontró que la disponibilidad de la luz, estimulada por el corte, aumentó de forma 

significativa la riqueza vegetal de 9 a 24 especies durante el último año del experimento 

cuando no se añadieron nutrientes, debido probablemente a aumento de especies 

subordinadas o raras. Sin embargo, tanto la riqueza como el índice Simpson inverso 

disminuyeron a medida que aumentó el número de nutrientes agregados (Fig. 3.2 y 3.4; 

Apéndice: Fig. B2). La adición de nutrientes generó un incremento particularmente en las 

concentraciones de Fósforo en el suelo (Apéndice: Cuadro B2), pero también de nitrógeno 

y fósforo en la biomasa viva (Campana y Yahdjian 2021), lo que sugiere competencia 
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subterránea por estos recursos. Además, este efecto negativo de la adición de un número 

creciente de nutrientes sobre la riqueza se intensificó con el tiempo en las parcelas 

cortadas, pero no para parcelas intactas (C × T × N: p <0.01; Fig. 3.2a). Por lo tanto, la 

pérdida de especies se explica tanto por la reducción en la disponibilidad de luz y en la 

reducción de la dimensión el nicho generada por los nutrientes (Fig. 3.4). Sin embargo, la 

magnitud relativa de estos mecanismos interdependientes cambió a lo largo tiempo con 

condiciones contrastantes originadas por los disturbios.  

Mejorar la comprensión de la pérdida de diversidad debido al efecto de la adición 

de nutrientes requiere considerar la jerarquía de dominancia (capítulo 2; Hautier et al. 

2018; Yang et al. 2015). En pastizales productivos, es esperable que las especies raras se 

pierdan con adición de nutrientes (Clark y Tilman 2008), principalmente porque los 

nutrientes refuerzan la jerarquía competitiva de las especies dominantes (Farrer y Suding 

2016; Suding et al. 2005). En línea con esto, se encontró que a medida que aumentaba el 

número de nutrientes agregados, la pérdida de especies raras y subordinadas fue mayor 

que la de las dominantes (Fig. 3.3, AI x N p= 0.003, Apéndice: Cuadro B3). Por ejemplo, 

en las parcelas cortadas si la abundancia inicial de las especies es ~25 %, la probabilidad 

de pérdida de especies es casi nula (cercana a “0”) cuando no se agregan nutrientes (Fig. 

3.3, panel derecho). En cambio, si se agregan 3 nutrientes la probabilidad de pérdida es ~ 

20% (Fig. 3.3, panel derecho). A pesar de que los cortes mecánicos aumentaron la riqueza 

al promover especies (Fig. 3.2a y 3.3), no pudieron revertir completamente la caía en la 

riqueza generada por el aumento en el número de nutrientes agregados (Fig. 3.2a). En 

concordancia, la dominancia - expresada como índice de Simpson inverso- se incrementó 

con los nutrientes independientemente del tratamiento de corte, pero su incremento fue 

más pronunciado año tras año en las parcelas cortadas (triple interacción Cuadro 3.1 y en 

la Fig. 3.2b). Cabe mencionar que este sitio es también afectado por inundaciones 
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estacionales, que no influirían sobre la abundancia relativa de las especies (Chaneton y 

Facelli 1991). Por lo tanto, los resultados sugieren que los cortes mecánicos, o 

eventualmente grandes inundaciones (Chaneton y Facelli 1991), no pueden reducir la 

ventaja competitiva de las especies dominantes. Como resultado, a pesar de ser 

favorecidas por los cortes mecánicos, las especies raras fueron las más sensibles a 

perderse con el enriquecimiento de nutrientes. 

La importancia relativa del número de nutrientes agregados en la pérdida de 

diversidad parecería depender de la riqueza inicial (Harpole et al. 2016). La riqueza inicial 

puede estar relacionada con el régimen de disturbios (capítulo 2). Por ejemplo, la 

exclusión del pastoreo prolongada, podría haber favorecido la dominancia de unas pocas 

especies y, en consecuencia, reducido la diversidad debido a la competencia por luz (Li 

et al. 2017; Lunt et al. 2007). Luego de más de 10 años de exclusión al pastoreo, festuca 

domina en este sistema (Tognetti et al. en prep.), con fuertes reducciones en la 

disponibilidad de luz (Apéndice: Fig. B2). El efecto directo negativo del tiempo sobre la 

diversidad alfa y beta (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B5) sugiere entonces que el tiempo de 

exclusión puede promover la invasión y la dominancia (Tognetti et al. en prep.). A pesar 

de que los cortes mecánicos aumentaron la luz y la equitatividad, se siguieron perdiendo 

especies con la adición de nutrientes a lo largo del tiempo (Fig. 3.2; Cuadro 3.1). En 

conjunto, estos resultados sugieren que la pérdida de especies puede explicarse mejor por 

la limitación de la luz en condiciones de fuerte dominancia (Hautier et al. 2018), y por la 

reducción en las dimensiones de nicho (Harpole et al. 2016) bajo comunidades 

equitativas. 

El efecto negativo del aumento en el número de nutrientes agregados se intensificó 

para la diversidad beta a lo largo del tiempo, a pesar del efecto positivo del corte (Fig. 

3.2c). En concordancia con Zhang et al. (2019), estas comunidades fueron más 



81 
 

 

homogéneas en parcelas intactas y fertilizadas con NPK (Fig. 3.2c). La diversidad beta 

aumentó con el aumento de nutrientes en las parcelas cortadas, y se promovió la 

heterogeneidad entre los distintos parches durante los primeros 2 años de experimento 

(Fig. 3.2c, ver Chase 2003). Resultados similares fueron encontrados por Houseman et 

al. (2008), pero en comunidades fertilizadas solo con Nitrógeno. Con el paso del tiempo, 

la diversidad beta también se redujo por el enriquecimiento de nutrientes en parcelas 

cortadas (Fig. 3.2c). Esto sugiere que la baja diversidad inicial, probablemente debido a 

la alta dominancia de festuca, podría haber reforzado la homogeneización (Fig. 3.2c, ver 

Koerner et al. 2016). Aunque los disturbios promovieron la divergencia inicial 

(Houseman et al. 2008), los nutrientes condujeron a las comunidades a estar dominadas 

por las mismas pocas especies en la mayoría de las parcelas (Fig. 3.2c, ver Chase 2010). 

Se encontró, además, una relación cuadrática entre la diversidad beta y la disponibilidad 

de luz, lo que sugiere que, con pocos niveles de luz, pocas especies dominan en todos los 

parches. A niveles de luz más altos, en donde la riqueza es mayor, la composición de las 

comunidades fue similar entre sí (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B5). Estos resultados 

contribuyen a la comprensión de los cambios en la diversidad beta con el aumento del 

número de nutrientes agregados (Chalcraft et al. 2008; Zhang et al. 2019), y también 

enfatizan que en pastizales muy dominados, los cortes mecánicos son un importante 

modulador de la diversidad a esta escala (Fig. 3.4). 

Más allá del efecto negativo de los nutrientes, los cortes mecánicos aumentaron 

la diversidad beta y la diversidad alfa (estimado como riqueza), independientemente de 

su efecto sobre la luz y la biomasa (Fig. 3.4; Apéndice: Cuadro B4, B5). Los cortes 

podrían aumentar el establecimiento de plántulas de especies por aumentar la 

disponibilidad de luz (Williams et al. 2007). Por lo tanto, si el corte permite el 

establecimiento de diferentes especies en cada parche, podría aumentar la diversidad beta 
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(Fig. 3.4). Con el objetivo de comprender mejor estos mecanismos, hace falta investigar 

el efecto positivo de los cortes en la riqueza de especies a través de cambios la estructura 

del canopeo (Eek y Zobel 2001), rasgos de la comunidad (Li et al. 2015) y cambios en 

otras condiciones ambientales (por ejemplo, la humedad del suelo; ver Gibson et al. 

2011). Además, podrían considerarse factores no determinísticos que promueven el 

establecimiento de especies desde el pool regional (efecto gamma en la Fig. 3.4) (Tilman, 

2004). Evaluar estos factores determinísticos y no determinísticos podrían permitir 

discernir algunos de los mecanismos alternativos que modulan el efecto de diferentes 

disturbios en la diversidad vegetal cuando se agregan nutrientes. 

 

3.5 Conclusiones parciales 

 

En este capítulo se ha presentado una comprensión integral de la interacción entre 

el aumento en el número de nutrientes agregados y los disturbios al canopeo en la pérdida 

de diversidad a diferentes escalas. La intensificación de usos múltiples de la tierra 

asociada con actividades humanas impulsa la pérdida de especies y la homogeneización 

biótica (Gossner et al. 2016). Aquí, se encontró que una baja frecuencia de disturbios 

parece aumentar las especies a escala local, pero al contrario de las hipótesis propuestas, 

no fue suficiente para contrarrestar la pérdida de especies cuando se agregaron nutrientes. 

Además, se demostró que los disturbios al canopeo permiten un fuerte aumento en la 

diversidad beta, pero la adición de nutrientes promueve la homogeneización en el tiempo. 

Bajo este escenario, los resultados del capítulo sugieren que es necesario centrarse en la 

intervención y el manejo de pastizales eutrofizados para su conservación (Kleijn et al. 

2009). Por lo tanto, aunque los disturbios pueden favorecer la diversidad de especies, la 

adición de nutrientes genera homogeneización biológica, lo que amenaza la capacidad de 

los pastizales para proporcionar servicios ecosistémicos a diferentes escalas espaciales.  
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4. CAPÍTULO 4 - Restauración de la diversidad mediante 

disturbios al canopeo y adición de propágulos nativos con 

diferente fenología
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4.1 Introducción 
 

Un problema crítico en los pastizales templados es el impacto negativo que tienen 

las especies invasoras en la diversidad y el funcionamiento de este ecosistema (Mack 

1989; Vilà et al. 2011). En estos pastizales naturales, donde las comunidades están 

conformadas por una variedad de especies nativas con fenologías invernales y estivales 

(Niu et al. 2008), los objetivos de la restauración no son sólo eliminar o reducir las 

poblaciones de especies invasoras, sino también recuperar la diversidad de ambos grupos 

fenológicos a condiciones históricas previas a la invasión. Si bien se ha estudiado 

ampliamente que la diversidad en los sitios invadidos está restringida por la 

disponibilidad de propágulos y micrositios (Foster y Tilman 2003; Seabloom et al. 2003; 

Stein et al. 2008), trabajos recientes han evaluado la importancia de considerar las 

diferencias fenológicas entre especies con el fin de promover la recuperación de la 

diversidad nativa (Bennett et al. 2019). Según el grado de superposición de nichos 

fenológicos (Wilsey et al. 2011; Wolkovich y Cleland, 2011), las especies invasoras 

pueden limitar de manera diferencial el reclutamiento de especies nativas. En 

consecuencia, aquellas especies que se vean más perjudicadas por la superposición del 

nicho temporal con la invasora, podrían ver afectada su producción de semillas y por 

ende, su recuperación potencial (Wilsey et al. 2011; Wolkovich y Cleland 2011). En 

contraposición, si las especies invasoras reducen los micrositios para el establecimiento 

de especies nativas, disturbios al canopeo podrían eliminar esta limitación (Eriksson y 

Ehrlén 1992; Long et al. 2014). Asimismo, la selectividad de los disturbios generaría 

diferentes tipos de micrositios para el restablecimiento, y los disturbios selectivos 

dirigidos hacia las especies exóticas invasoras brindarían una mejor oportunidad para la 

recuperación de comunidades nativas (Lepš 2014). Si bien la selectividad de los disturbios 

y la superposición fenológica de especies nativas y exóticas invasoras se han estudiado 
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por separado (Wilsey et al. 2011; Wolkovich y Cleland 2011), se desconoce si la 

recuperar la diversidad depende de superar la limitación de semillas nativas con fenología 

invernal y estival en interacción con diferentes tipos de disturbio. 

 Considerar la fenología entre las especies nativas y las exóticas invasoras puede 

ayudar a comprender los mecanismos de invasión (Wolkovich y Cleland 2011), pero 

también podría ser útil para estrategias de restauración (Bennett et al. 2019). En los 

pastizales templados, las especies con fenología invernal vegetan durante el invierno y 

tienen su pico máximo de crecimiento durante la primavera, mientras que las especies 

con fenología estival vegetal durante la primavera su máximo crecimiento se da en el 

verano (Niu et al. 2008). En muchos de estos pastizales las especies exóticas de estación 

fría han logrado establecerse (Bennett et al. 2019). La teoría indica que podrían haberse 

establecido debido a nichos vacantes (es decir, inicialmente las poblaciones de especies 

nativas invernales estaban disminuidas o poco representadas) y/o debido a ventajas por 

efectos prioritarios en la estación (se establecen primero que otras especies nativas) 

(Wolkovich y Cleland 2014). Si bien se sabe que, la superposición fenológica puede 

favorecer competitivamente a las especies invasoras por sobre las nativas (Wolkovich y 

Cleland 2011), el manejo activo a través de disturbios al canopeo y la siembra podría 

generar oportunidad para promover la coexistencia entre especies nativas e invasoras 

(Hulvey y Aigner 2014). Además, la reintroducción del grupo funcional nativo con una 

baja superposición fenológica con la invasora, podría promover la recuperación de este 

grupo nativo (Hulvey y Aigner 2014; Coon et al. 2021). Por lo tanto, la restauración de 

la diversidad puede depender de que los micrositios disponibles sean ocupados por 

especies nativas de estación invernal y/o estival que desplacen y/o coexistan con las 

exóticas invasoras a lo largo de toda la temporada de crecimiento (Bennett et al. 2019).  
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El reclutamiento de especies nativas de invierno y verano puede aumentar con 

disturbios al canopeo, como cortes mecánicos, que liberen micrositios (Hobbs y 

Huenneke 1992; Seabloom et al. 2003; Temperton y Hobbs 2004). Esto implica la 

generación de espacio físico, una mejora en las condiciones micro-ambientales para el 

establecimiento (ej. disponibilidad de luz y/o la humedad del suelo) y la reducción de la 

competencia por recursos (Eriksson y Ehrlén, 1992; Long et al. 2014). Además, las 

características del micrositio pueden variar según el tipo de corte y su selectividad. Cortes 

mecánicos selectivos reducen solo la biomasa de las especies invasoras y liberan 

micrositios sin afectar negativamente la biomasa de las especies nativas residentes ni su 

establecimiento (Simmons et al. 2007; Lepš 2014). Se espera entonces, que los cortes 

mecánicos selectivos alivien especialmente la competencia de aquellas especies nativas 

que tienen una gran superposición de nichos con las especies invasoras residentes. 

Además, los cortes no selectivos también pueden afectar negativamente a las especies 

nativas y además su recuperación podría verse reducida si los nuevos micrositios son 

colonizados por especies exóticas invasoras (Hobbs y Huenneke 1992; Seabloom et al. 

2003). Por lo tanto, la diversidad de especies nativas podría aumentar más con cortes 

mecánicos selectivos sobre la invasora porque se reduce el estrés ocasionado por la 

defoliación y pérdida de biomasa frecuente. El efecto acumulado de los cortes mecánicos 

frecuentes puede reducir fuertemente la abundancia de las especies invasoras dominantes 

(Lepš 2014), cambiar la composición de los diferentes grupos funcionales de plantas 

(Longo et al. 2013) y aumentar la diversidad de la comunidad a lo largo del tiempo. 

Comprender cómo el tipo de disturbio a canopeo interactúa con la superposición 

fenológica entre especies nativas y exóticas puede revelar los mecanismos detrás del 

mantenimiento o la recuperación de la diversidad en los pastizales invadidos. 
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Además de los disturbios al canopeo, un banco de semillas de suelo nativo rico en 

especies nativas podría favorecer la restauración pasiva en las comunidades invadidas 

(Bakker y Berendse 1999; Kalamees y Zobel 2002; Pärtel et al. 1998). De ser así, cortes 

mecánicos podrían activar el banco ya que mejoran las condiciones para la germinación 

al aumentar el suelo desnudo y disminuyen la competencia de luz que impide el 

establecimiento de plántulas (Fourie 2008; Klaus et al. 2018). Sin embargo, la 

competencia en un mismo nicho temporal entre especies nativas y exóticas invasoras 

puede conducir a una reducción en la producción de semillas que contribuyen al banco 

de semillas del suelo y limitar su recuperación potencial (Ferreras et al. 2015; Gioria et 

al. 2019). En este caso, cortes mecánicos al canopeo no serían suficientes para recuperar 

la comunidad nativa (Hallett et al. 2017) y la siembra sería necesaria para restaurar la 

comunidad (Zamin et al. 2018). En consecuencia, conocer la estructura del banco de 

semillas del suelo puede ayudar a revelar la resiliencia de los ecosistemas invadidos y el 

potencial de recuperación de las especies nativas (Gioria y Pyšek 2015; Marchante et al. 

2011). 

Los pastizales pampeanos albergan una rica diversidad de especies, y un grupo 

muy variado de pastos con fenología invernal y estival (Perelman et al. 2001). El ganado 

ha reducido drásticamente la abundancia de pastos nativos de invierno, que fueron 

reemplazados por una amplia variedad de dicotiledóneas y unos pocos pastos invernales 

exóticos (Rusch et al. 1997), que en total representan un 25% de la riqueza total (Chaneton 

et al. 2002; Perelman et al. 2001). Entre ellas, una especie exótica muy problemática es 

el pasto invernal forrajero perenne Schedonorus arundinaceus (festuca, ver Cap. 2 y 3). 

Festuca alcanza su punto máximo de crecimiento en primavera (Scheneiter y Améndola 

2012), pero vegeta todo el año, por lo que limitaría la recuperación principalmente de las 

especies nativas invernales pero también de las estivales (Tognetti y Chaneton 2012). 
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Incluir diferencias en la fenología de las especies y su interacción con distintos tipos de 

cortes al canopeo permitiría vislumbrar los mecanismos detrás de la recuperación de las 

comunidades nativas en los pastizales templados. 

El objetivo de este capítulo fue evaluar si la disponibilidad de micrositios, 

generado por disturbios (cortes mecánicos) no selectivos o selectivos sobre la especie 

invasora, y la adición de propágulos de gramíneas nativas -con diferentes grados de 

superposición fenológica con la especie invasora- permite la recuperación de la diversidad 

de pastizales invadidos. Las preguntas que guiaron este capítulo fueron las siguientes: 

¿Cuál es la importancia relativa del tipo de disturbios al canopeo en promover la 

diversidad de pastos nativos invernales y estivales los cuales tienen diferente 

superposición fenológica con la especie invasora invernal? ¿Cómo la adición de semillas 

de pastos nativos con diferente grado de superposición con el pasto invasor promueve la 

restauración de la diversidad de pastos nativos, una vez superada la limitación de 

micrositios? ¿De qué manera el tipo de disturbio al canopeo y los efectos de la siembra 

de pastos nativos se reflejan en la estructura de la comunidad?  

La hipótesis y predicciones que guiaron este capítulo fueron las siguiente: 

Hipótesis 3.1: Los disturbios al canopeo reducen la biomasa de la comunidad lo que 

redunda en liberación de micrositios que son mayormente aprovechado por las especies 

disponibles a partir de semillas del banco del suelo o sembradas. Si los disturbios son 

selectivos, enfocados en la especie invasora (pasto exótico invernal), se genera mayor 

disponibilidad de micrositios y mejores condiciones micro-ambientales para el 

establecimiento de especies que coinciden fenológicamente con la especie disturbada, 

comparado con disturbios mecánicos no selectivos. 
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Predicción 3.1: La riqueza y cobertura de los pastos nativos de invierno incrementará con 

los disturbios selectivos sobre la especie invasora dominante más que con los no 

selectivos.  

Predicción 3.2: La siembra aumentará la riqueza y cobertura de pastos nativos de invierno 

(que se han perdido en el sistema) y este efecto se intensificará con los cortes selectivos.  

Predicción 3.3 Los pastos nativos de verano aumentarán con los disturbios debido a la 

presencia de propágulos remanentes en el suelo más que como consecuencia de la 

siembra.  

 Predicción 3.4: El corte selectivo incrementará más la riqueza y cobertura total de 

especies nativas que el corte no selectivo y este efecto se verá intensificado con la adición 

de semillas. 
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4.2 Materiales y métodos 

 4.2.1 Sitio de estudio 

Este estudio fue llevado a cabo en clausuras al pastoreo doméstico (ver 

descripción del sitio de estudio capítulo 1). Estas clausuras al pastoreo doméstico están 

dominadas por festuca, ~ 80% de cobertura basal y soportan una riqueza de ~3 spp. m-2 

(ver capítulos 2 y 3). La riqueza florística alrededor de las clausuras es cercana a 94 

especies. Los géneros de pastos nativos estivales incluyen Paspalum, Bothriochloa, 

Panicum, Distichlis (matas altas, ver también Cuadro 2.2) Stenotaphrum (postrada), y los 

de invierno a Piptochaetium, Briza, Melica, Bromus y Danthona (matas altas) (Soriano 

et al. 1992).  

 4.2.2 Diseño experimental 

Estudio 1: Tipo de disturbio y adición de semillas de pastos nativos de verano e invierno 

  En octubre de 2017 se estableció un experimento manipulativo a campo en 5 

clausuras al pastoreo (bloques) invadidas con festuca. Este experimento consistió en un 

diseño de parcelas divididas en bloques, con el régimen de disturbio (tres niveles: sin 

cortar, corte selectivo de festuca o corte no selectivo) en el nivel de parcela principal, y 

los tratamientos de adición de semillas en el nivel de sub-parcela (Fig. 4.1). En cada 

bloque se asignaron al azar los tratamientos de corte en parcelas de 25 m2. El tratamiento 

“corte selectivo” consistió en el corte, con una tijera de césped y a nivel del suelo, de la 

biomasa de todas las plantas de festuca, dejando intactas a las demás especies. Por su 

parte, el tratamiento “corte no selectivo” consistió en un corte mecánico de toda la parcela 

hasta una altura de ~5cm, realizado con una cortadora de césped. Ambos tipos de 

tratamientos de corte se realizaron aproximadamente tres veces al año desde 2018 y la 

biomasa cortada se retiró de las parcelas. Dentro de cada parcela, se asignaron al azar los 

tratamientos de siembra en sub-parcelas de 1 m2. Mientras que en las parcelas sin cortar 

(“intactas”) se asignaron solo dos sub-parcelas, una sin sembrar y otra con la siembra de 
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pastos nativos de verano + invierno en conjunto, en las parcelas cortadas se asignaron 4 

sub-parcelas al azar con los siguientes tratamientos de adición de semillas: sin sembrar, 

solo siembra de pastos nativos de verano (+PNV), solo siembra de pastos de invierno 

(+PNI) y siembra de ambos grupos (+PNV+ PNI) (Fig. 4.1). 

 
Figura 4.1: A) El diseño experimental consistió en un diseño de parcela divididas replicado en 

cinco clausuras (bloques) con el régimen de disturbio (intacto, corte selectivo o corte no selectivo) 

en la parcela principal (25m2) y la adición de semillas en combinaciones de pastos nativos según 

su fenología: sin sembrar, siembra de sólo pastos nativos de verano (+PNV), siembra de sólo 

pastos de invierno (+PNI) y, siembra de ambos grupos (+PNI + PNV) en el nivel de sub-parcelas. 

   

Durante marzo de 2018 y 2019 se sembraron los pastos nativos de invierno 

mientras que los pastos nativos de verano en septiembre de 2018 y 2019. Se sembraron 6 

especies de pastos nativos de invierno y 9 de verano, los cuales son representativos de la 

flora local (Burkart 1990; Cuadro 4.1). Las semillas sembradas fueron recolectadas en 

áreas pastoreadas con baja carga animal y caminos secundarios cerca del sitio de estudio 

y luego fueron mantenidas en lugares secos y almacenadas a 5 ° C hasta que se sembraron. 

También, se produjeron plantas madre de estas especies en el campo experimental del 

IFEVA, en la Facultad de Agronomía de la Universidad de Buenos Aires para asegurar 

la producción de semillas y reducir la cosecha de la población natural. Para la siembra, 
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las semillas se mezclaron con 100 g de arena esterilizada y se distribuyeron manualmente 

en cada parcela. Además, para evaluar el potencial de germinación de las especies, se 

llevaron a cabo pruebas de germinación colocando ~ 10-20 semillas en placas de Petri en 

cámaras de germinación y se contabilizó el número de semillas germinadas (Cuadro 4.1). 
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Cuadro 4.1: Especies nativas de pastos nativos de invierno y de verano sembrados durante 2018 

y 2019. Potencial de germinación (PG) en condiciones de laboratorio y semillas sembradas en el 

primer (2018) y segundo año (2019). (-) especies no sembradas este año. N/A: falta de evaluación 

del potencial de germinación de Setaria parvifolia. 

Pastos de invierno (6 spp.) 
PG 

(%) 

2018 

(Semillas.m-2)  

2019 

(Semillas.m-2) 

Briza subaristata 78 2000 21000 

Bromus brachyanthera 69 300 100 

Danthonia montevidensis 25 500 200 

Melica brasiliana 32 - 100 

Piptochaetium montevidense 30 1000 500 

Chaetotropis elongata 2 2000 1000 

Total de pastos nativos de invierno  5800 22900 

Pastos de verano (9 spp.)       

Panicum milioides 43 1000 2000 

Panicum bergii 23 200 1000 

Stenotaphrum secundatum 11 100 800 

Sporobolus indicus 11 500 500 

Sporobolus indicus 11 500 500 

Bothriochloa laguroides 10 600 300 

Paspalum dilatatum 10 500 - 

Bothriochloa laguroides 10 100 - 

Setaria parvifolia N/A 600 - 

Total de pastos nativos de verano  3600 4600 

 

  Se midió la cobertura de especies de plantas en octubre de 2017 (pre-tratamiento), 

y en diciembre y marzo entre 2018-2020. El doble muestreo permite considerar los picos 

de crecimiento de los dos grupos de pastos nativos. La cobertura vegetal en las parcelas 

permanentes de 1 x 1 m2 se estimó visualmente al 5% más cercano utilizando el método 

de Daubenmire modificado (Daubenmire 1959). La riqueza se calculó como el número 

de especies m2, y cada especie se clasificó según su origen como nativa o exótica. En 

todos los análisis se utilizó el valor de cobertura promedio registrado para cada especie 

entre fines de la primavera y el verano. 
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Estudio 2: Banco de semillas del suelo  

 

  Para describir el banco de semillas del suelo en áreas invadidas y no invadidas 

por festuca, se utilizó una metodología que mide las plántulas emergidas (Thompson y 

Grime 1979). Esto se llevó a cabo durante dos momentos del año con el propósito de tener 

en cuenta las especies de verano e invierno. Entonces, en octubre de 2017 se recolectaron 

6 muestras de suelo por bloque y, en abril de 2018 8 sub-muestras de suelo por bloque, 

tanto en las áreas invadidas (clausuradas al pastoreo) como no invadidas (pastoreadas). 

Las muestras de suelo se extrajeron utilizando un barreno para muestras de suelo con un 

diámetro interior de 5,5 cm y 8 cm de profundidad. Se separaron y descartaron estolones, 

rizomas y raíces. Una vez que se reconocieron las plántulas germinadas, se eliminaron 

para evitar la competencia. Para ambas fechas de muestreo, se monitoreó la germinación 

en invernadero durante un año. Se calculó la abundancia como el número de individuos 

germinados por especie a partir de las dos fechas de muestreo y se expresó como el 

número de ´semillas germinables´ por metro cuadrado. Las especies se clasificaron en 

pastos exóticas (PE) y dicotiledóneas exóticas (DE), pastos nativos de verano (PNV), 

pastos nativos de invierno (PNI), dicotiledóneas nativas (DN) y otras monocotiledóneas 

nativas (OMN) (Longo et al. 2013).  

 4.2.3 Análisis estadísticos 

Se utilizaron modelos lineales mixtos para el análisis de la cobertura y la riqueza 

con el fin de evaluar el efecto de los disturbios y de la siembra de pastos nativos. En 

primer lugar, se evaluó el efecto del régimen de disturbio (intacto, corte no selectivo y 

corte selectivo; ver Fig. 4.1 pregunta 1) sobre la cobertura y la riqueza de especies de 

invierno y verano. El régimen de disturbio y el tiempo se modelaron como efectos fijos 

con las parcelas anidadas en los disturbios y los disturbios anidados en bloques como 

efectos aleatorios (es decir, efecto aleatorio = ~ 1 | Bloque/disturbio/sub-parcelas). Para 
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evaluar si estas variables eran diferentes entre tratamientos durante el último año del 

experimento, se utilizó la prueba HSD de Tukey.  

En segundo lugar, para cuantificar cómo la eliminación de la limitación de 

semillas a lo largo del tiempo afectó a los pastos nativos, se usó un análisis con diseño 

factorial para la adición de semillas de pastos nativos por tipo de corte (es decir, Corte x 

PNI x PNIV, ver Fig. 4.1 pregunta 2). La adición de semillas de pastos nativos invernales 

y estivales y el tipo de corte se modelaron como efectos fijos, con parcelas anidadas en 

tipo de corte (selectivo vs. no selectivo) y bloques anidados dentro del corte para tener en 

cuenta las medidas repetidas (es decir, aleatorio = ~ 1 | Bloque/corte/sub-parcelas).  

En tercer lugar, para evaluar el efecto del tratamiento en la comunidad (Fig. 4.1 

pregunta 3) y la restauración de la diversidad, se llevaron a cabo 3 tipos de análisis: A) se 

evaluó si el régimen de disturbio (intacto, corte no selectivo y corte selectivo) y la adición 

de semillas de pastos nativos (sin / con PNV + PNI) afectaron la riqueza total y de especies 

nativas, a festuca y la cobertura de especies nativas a lo largo del tiempo. Este análisis 

siguió la misma estructura de anidamiento que el primer análisis de los pastos nativos (es 

decir, efecto aleatorio = ~ 1 | Bloque/disturbios/sub-parcelas). Luego, para el último año 

de experimento mediante la prueba HSD de Tukey para evaluar si estas variables fueron 

diferentes entre tratamientos. B) Se estudió si los grupos funcionales de las plantas 

cambiaron según la combinación de pastos nativos de estación invierno y verano 

sembrados y el tipo de corte (selectivo vs. no selectivo), mediante un análisis MANOVA 

(Fox et al. 2019; Paquete 'car' R), con festuca, otros pastos exóticos, dicotiledóneas 

exóticas, pastos nativos de verano, pastos nativos de invierno, otras monocotiledóneas 

nativas como variable de respuesta. C) Por último, se evaluó si la composición general de 

la comunidad cambió según la combinación de pastos nativos de invierno y verano 

sembrados y el tipo de corte utilizando un análisis de varianza basado en permutación 
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(PERMANOVA, Oksanen et al. 2015; Paquete ‘vegan’ R) con Bray- Similitud de Curtis 

basada en la abundancia de especies. 

Finalmente, en el estudio 2, se evaluó el efecto de la exclusión al pastoreo a largo 

plazo y la consecuente invasión de festuca sobre la abundancia de semillas ´germinables´. 

Las especies se clasificaron en gramíneas exóticas (PE) y dicotiledóneas exóticas (DE), 

pastos nativos de verano (PNV), pastos nativos de invierno (PNI), dicotiledóneas exóticas 

(DE) y otras monocotiledóneas nativas (OMN) (Longo et al. 2013). Para evaluar las 

diferencias generales de los grupos funcionales en la composición del banco de semillas 

se aplicó un análisis de varianza basado en permutación (PERMANOVA, Oksanen et al. 

2015, Paquete ‘vegan’ R). Además, se utilizaron modelos mixtos para determinar si el 

efecto de la invasión sobre la abundancia de semillas difería entre los grupos funcionales 

(es decir, interacción GF x invasión). La abundancia de especies se modeló en función de 

la invasión (áreas invadidas, clausuradas al pastoreo, vs. áreas no invadidas, pastoreadas) 

y las categorías de grupos funcionales como factores fijos, con los bloques como factores 

de efecto aleatorio (es decir, aleatorio = ~ 1 | Bloque/parcelas). Con base en este resultado, 

se analizó por separado la abundancia y riqueza de cada grupo funcional y festuca 

mediante análisis univariados con invasión como efectos fijos y bloque como efectos 

aleatorios. 

Todos los análisis se realizaron en el programa R (R Core Team 2019). Cuando 

fue necesario se modeló la varianza (por ejemplo, mediante VarIdent) y/o se usó una 

estructura de correlación temporal (por ejemplo, autorregresivo condicional, CAR). Se 

usaron los criterios de información de Akaike (AIC) (Zuur et al. 2009) para elegir la mejor 

estructura de varianza y correlación de los modelos.  
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4.2.4 Descripción de los micrositios 

  En marzo de 2018 y de 2019 se caracterizaron los micrositios de cada parcela 

mediante cuatro variables: luz, humedad del suelo, broza y biomasa verde de festuca. La 

luz fue medida como la proporción de radiación fotosintéticamente activa (PAR, μmol 

m2 s1) que llega a la superficie del suelo (11:00 and 14:00) en días soleados usando un 

ceptómetro de 1 m de largo (Cavadevices, Buenos Aires, Argentina) durante la temporada 

de crecimiento tardío (marzo). La humedad del suelo se midió como el contenido 

volumétrico de agua del suelo. Este contenido volumétrico de agua se obtuvo tres veces 

en cada parcela mediante reflectometría de dominio en el tiempo (“time domain 

reflectometry”; TDR). La cobertura de broza se estimó visualmente en cada parcela 

utilizando un método Daubenmire modificado (ver censos de vegetación). Por último, se 

evaluó la biomasa de festuca presente como posible indicador de los micrositios ocupados 

por esa especie en los cuales se impediría el reclutamiento de otras especies. Luego que 

se recolectó la biomasa en cada evento de corte, se clasificó la biomasa por especies en 

el corte no selectivo, mientras que toda la biomasa en el corte selectivo correspondió a 

festuca alta. Para los sitios intactos se evaluó la biomasa de la vegetación circundante para 

evitar perturbar las parcelas. La biomasa de festuca alta se secó a 60 ° C durante 48 horas 

y se pesó. Estas variables fueron analizadas mediante modelos de efectos mixtos con 

régimen de disturbio como variable fija y bloques como efectos aleatorios (Zuur 2009) 

(R package nlme, lme function, Pinheiro et al. 2018).  

  En relación con las parcelas intactas, la proporción de PAR aumentó 2,7 veces 

para el corte selectivo y 4,2 veces para el corte no selectivo (Cuadro 4.2).  El contenido 

de agua del suelo fue similar entre los tres niveles de disturbio (Cuadro 4.2). Tanto la 

cobertura de broza como la biomasa de festuca fueron menores cuando se aplicaron 

disturbios, pero sin diferencias entre los dos tipos de corte (Cuadro 4.2). 



98 
 

 
 

Cuadro 4.2: Caracterización de micrositios bajo distintos regímenes de disturbios (Intacto, No-

selectivo, selectivo). 

  Intacto No-selectivo Selectivo 

Proporción de PAR (%) 18,8 (±1,9) a 79,6 (±5,1) c 47,9 (±10,4) b 

Contenido de agua en el suelo (%) 26,7 (±2,9) a 29,5 (±2,5) a 27,7 (±2,6) a 

Cobertura de broza (%) 35,5 (±2.86) a 16,5(±0,85) b 14,1 (±1,25) b 

Biomasa de festuca (g.m-2) 951,5 (±121,9) a 65,1 (±13,8) b 50,42 (±3,7) b 

Los valores representan medias ± SE (n = 5). Las letras representan diferencias significativas entre los 

regímenes de disturbio. 
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4.3 Resultados 

 

 4.3.1 ¿Cuál es la importancia relativa del tipo de disturbios al canopeo en 

promover la diversidad de pastos nativos invernales y estivales los cuales tienen diferente 

superposición fenológica con la especie invasora invernal? 

  En conjunto, ambos tipos de disturbios aumentaron pronunciadamente la riqueza 

y cobertura de pastos nativos de verano, pero sólo aumentaron marginalmente la riqueza 

de pastos nativos de invierno (Fig. 4.2). La riqueza de pastos nativos de invierno aumentó 

a una taza de 0.5 spp. año -1 con el corte selectivo (Fig. 4.2a). Al final del experimento, 

las parcelas bajo corte selectivo sostuvieron en promedio aproximadamente 1 spp. m-2 de 

pastos nativos de invierno mientras que en las parcelas intactas no hubo especies de este 

grupo (Fig. 4.2a). La especie que se estableció principalmente, en las parcelas disturbados 

sin sembrar, fue Bromus brachyanthera (Fig. 4.2a). La cobertura de pastos nativos de 

invierno no cambió con los disturbios y fue en promedio menor al 1%.  

Al mismo tiempo, la riqueza de pastos nativos de verano se incrementó con los 

disturbios en aproximadamente 2 spp. año-1 y su cobertura un 25%, pero sin diferir entre 

niveles de selectividad (Fig. 4.2 b, d). Después de tres años de iniciado el experimento, 

tanto para el corte selectivo como para el no selectivo, la riqueza de pastos nativos de 

verano fue cercana a 5 especies. Las especies más abundantes establecidas en estos 

tratamientos fueron Panicum bergii, Panicum gouinii, Panicum milioides, Paspalum 

dilatatum, Paspalum vaginatum y Setaria parviflora. 
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Figura. 4.2: Riqueza (a) y cobertura (c) de pastos nativos de invierno; riqueza (b) y cobertura (d) 

de los pastos nativos de verano según el régimen de disturbio (intacto, corte no selectivo y corte 

selectivo) a lo largo del tiempo. † P <0,1, * P <0,05, ** P <0,01, *** P <0,001. Los disturbios 

comenzaron durante 2017. Los datos muestran la media ± EE, (n=5). Las letras significan 

diferencias debidas a los disturbios durante el último año experimental. Nótese la diferencia en 

las escalas del eje Y para la cobertura.  
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 4.3.2 ¿Cómo la adición de semillas de pastos nativos con diferente grado de 

superposición con el pasto invasor promueve la restauración de la diversidad de pastos 

nativos, una vez superada la limitación de micrositios? 

El efecto de la siembra y el corte selectivo fue diferente para los pastos nativos de 

invierno y de verano (Fig. 4.3). La riqueza de los pastos nativos de invierno aumentó a 

una tasa de 1 spp. m-2. año-1 y su cobertura a una tasa de 1% año-1 con la adición de 

semillas de ese grupo. El aumento de la riqueza fue más positivo con el corte selectivo, 

que incrementó en 0.5 spp. m-2 año-1 la tasa de cambio en la riqueza de pastos nativos de 

invierno. Especies tales como Briza subaristata, Bromus brachyanthera, Chaetotropis 

elongata, Danthonia montevidensis y Hordeum stenostachys (especie no sembrada) se 

establecieron en las parcelas cortadas y sembradas.  

En cambio, la siembra de pastos nativos de verano aumentó su riqueza a una tasa 

de aproximadamente 2 spp. m-2. año-1 en las parcelas bajo disturbios (Fig. 4.3b). Sin 

embargo, ni el tipo de disturbio ni la siembra afectaron la cobertura del grupo. Como 

consecuencia, después de 3 años, la cobertura de pastos nativos de verano fue cercana al 

25% (Fig. 4.3d).   
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Figura 4.3: Riqueza (a) y cobertura de pastos nativos de invierno (c), riqueza (b) y cobertura (d) 

de pastos nativos de verano para el tratamiento de corte y siembra a lo largo del tiempo. La 

siembra incluye aquellas parcelas que tienen las semillas del grupo funcional foco agregadas 

sumado a las parcelas que tienen la combinación de pastos nativos invernales y estivales (por 

ejemplo, para pastos nativos de invierno, la siembra incluye el promedio de las parcelas con solo 

siembra de invierno y las parcelas con siembra de pastos nativos de invierno + verano). n.s. = P> 

0,1, † P <0,1, * P <0,05, ** P <0,01, *** P <0,001. Los datos muestran la media ± EE, (n=10). 

Los disturbios comenzaron durante 2017 mientras que el tratamiento de siembra comenzó durante 

2018 (2017 representa la condición inicial).  
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 4.3.3 ¿De qué manera el tipo de disturbio al canopeo y los efectos de la siembra 

de pastos nativos se reflejan en la estructura de la comunidad? 

  El corte, más que la siembra de los dos grupos de pastos nativos, modificó la 

estructura de la comunidad con el tiempo (Fig. 4.4). La riqueza total aumentó en ~ 5 spp. 

año-1 con los disturbios más allá de su selectividad y del tratamiento de siembra. Este 

aumento se debió principalmente al aumento de la riqueza nativa total que incrementó~ 

4 spp. año-1, sin embargo, se establecieron algunas dicotiledóneas exóticas (ej. Cirsium 

vulgare, Leontodon taraxacoides) y pastos exóticos (ej. Cynodon dactylon, Gaudinia 

fragilis), pero que no superaron el 5% de la cobertura total. Además, los cortes 

aumentaron un 25% la cobertura de especies nativas (Fig. 4.4b) mientras que redujeron 

alrededor del 12% por año la cobertura de festuca (Fig. 4.4d). Hacia el último año, el 

disturbio aumentó la riqueza total de 2 a 21 spp. m-2 (Fig. 4.4c), y la de nativas de ~ 1 a 

14 spp. m-2 (Fig. 4.4a, p <0,001), sin grandes diferencias entre tipos de corte selectivo y 

no selectivo.  
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Figura 4.4: Riqueza de especies nativas (a), cobertura de nativas total (b) riqueza total (c) y 

cobertura de festuca (d) según el régimen de disturbio (intacto, corte no selectivo y corte selectivo) 

y siembra (combinación de pastos nativos de invierno y verano) a lo largo del tiempo. n.s. = P> 

0,1, † P <0,1, * P <0,05, ** P <0,01, *** P <0,001. Los datos muestran la media ± EE, (n=10). 

Los disturbios comenzaron durante 2017 mientras que el tratamiento de siembra comenzó durante 

2018 (2017 representa la condición inicial). Las letras significan diferencias debidas a los 

disturbios durante el último año experimental. 

 

En conjunto, el corte selectivo y la siembra de pastos nativos de invierno 

cambiaron de forma independiente la composición de grupos funcionales de la 

comunidad (MANOVA; Cuadro 4.3). El cambio más fuerte fue el aumento en la cobertura 

de pastos nativos de invierno y de dicotiledóneas nativas, a expensas de una reducción de 

la cobertura en festuca (Cuadro 4.3). El corte selectivo y la siembra de pastos nativos de 

invierno incrementaron la abundancia de este grupo funcional (Cuadro 4.3). Por el 

contrario, los pastos nativos de verano no se vieron afectados por el tipo de corte (corte 

selectivo vs. no selectivo) o la siembra (Cuadro 4.3). Además, festuca disminuyó de ~ 30 
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a ~ 20%, y las dicotiledóneas nativas aumentaron de ~ 11% a ~ 17% (Cuadro 4.3) con 

corte selectivo.  

El corte selectivo y la siembra de pastos nativos tuvieron efectos relativamente 

leves sobre la composición florística de las comunidades evaluada a través de la cobertura 

de especies (PERMANOVA; Cuadro 4.4). El tipo de corte generó cambios que explicaron 

cerca del 8% de la variación en la composición florística (Corte: F = 3,149; P <0,01) y la 

adición de semillas de pastos nativos de invierno explicó menos del 5% de la variación 

(P=0.09). Cerca del 80% de la variación en la composición no pudo ser explicada por los 

tratamientos.  

  



106 
 

 
 

Cuadro 4.3: Resumen del análisis MANOVA y ANOVA de la composición de la comunidad 

vegetal evaluado a través de la cobertura de cada grupo funcional: festuca, otros pastos exóticos 

(OPE), dicotiledóneas exóticas (DE), pastos nativos de verano (PNV), pastos nativos de invierno 

(PNI), dicotiledóneas nativas (DN), y otras monocotiledóneas nativas (OMN) para el tratamiento 

de corte (selectivo vs. no selectivo) y la adición de semillas (sin sembrar, pastos nativos de 

invierno sembrados: + PNI, pastos nativos de verano: + PNV y combinadas: + PNI + PNI). 

MANOVA: gl numerador: 7; gl denominador: 26.  

  ANOVA 

 MANOVA Festuca OPE DE PNV PNI DN OMN 

  Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) Pr(>F) 

Corte 0,017 0,001 0,246 0,214 0,506 0,056 0,025 0,355 

PNI sembrados 0,021 0,918 0,758 0,328 0,735 <0,001 0,810 0,973 

PNV sembrados 0,567 0,472 0,190 0,232 0,345 0,757 0,511 0,427 

Corte: PNI 0,825 0,261 0,265 0,797 0,810 0,210 0,361 0,703 

Corte: PNV 0,656 0,186 0,565 0,965 0,804 0,544 0,405 0,492 

PNI: PNV 0,810 0,680 0,611 0,645 0,856 0,789 0,438 0,878 

Corte: PNI: 

PNV 

0,821 0,412 0,942 0,827 0,918 0,942 0,791 0,543 

Los resultados significativos (P <0.05) se muestran en negrita. 

Cuadro 4.4: Resumen del PERMANOVA donde se compara el tipo de corte (corte no selectivo 

vs. selectivo) y la siembra (disposición factorial de la adición de semillas: sin sembrar, +PNI, + 

PNV, +PNI + PNV) evaluada a través de la cobertura de cada grupo. En esta tabla se incluyen los 

grados de libertad (gl), la suma de cuadrados (SC), R2, el valor F y el valor p del modelo.  

  gl SC R2 F Pr(>F) 

Corte 1 0,376 0,079 3,149 0,002 

PNI 1 0,192 0,040 1,611 0,092 

PNV 1 0,105 0,022 0,882 0,545 

Corte: PNI 1 0,070 0,015 0,584 0,845 

Corte: PNV 1 0,081 0,017 0,677 0,769 

PNI: PNV 1 0,048 0,010 0,406 0,968 

Corte : PNI: PNV 1 0,058 0,012 0,489 0,919 

Residual 32 3,819 0,804     

Total 39 4,749 1,000     

Se indican en negrita los P<0.1 
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 4.3.4 Composición del banco de semillas 

La composición de grupos funcionales del banco de semillas del suelo fue similar 

entre las áreas invadidas y no invadidas con festuca (Cuadro 4.5; PERMANOVA: 

F1,10=2,18; P=0,139). Mientras que en ambos sitios sostuvieron una abundancia y riqueza 

similar tanto de pastos nativos de invierno y verano (Cuadro 4.5), los pastos nativos de 

invierno fueron los menos abundantes y con menor riqueza de todos los grupos (Cuadro 

4.5; invasión x grupo funcional: P<0.001). Si bien la riqueza y abundancia de pastos 

exóticos fue similar entre las áreas invadidas y no invadidas, la densidad de semillas de 

festuca fue diez veces mayor en las áreas invadidas (586.26 ± 241.08vs 40.09 ± 41.08 

plántulas.m-2, respectivamente). Finalmente, la densidad de las dicotiledóneas nativas 

disminuyó en un 44% y las monocotiledóneas nativas aumentaron en un 31% en las áreas 

invadidas con festuca (ANOVA univariado; P<0.05, Cuadro a 4.5).  

Cuadro 4.5: Densidad de semillas y riqueza de especies de semillas germinables para grupos 

funcionales de especies de plantas nativas y exóticas en áreas invadidas y no invadidas. Los 

grupos funcionales de especies fueron: festuca, otros pastos exóticos (OPE), dicotiledóneas 

exóticas (DE), pastos nativos de verano (PNV), pastos nativos de invierno (PNI), dicotiledóneas 

nativas (DN), y otras monocotiledóneas nativas (OMN). Los valores representan las medias y el 

error estándar de la media entre paréntesis (n=6). Los asteriscos denotan diferencias significativas 

(P <0.05) entre áreas invadidas y no invadidas para cada grupo funcional. NA: no aplica. 
 

  festuca  OPE DE PNV PNI DN OMN 

Riqueza 
No-

invadido 
NA 

3 

 (0.4) 

5  

(0.7) 

4 

 (0.2) 

1  

(0.6) 

11 

 (0.7) 

5  

(0.2) 

 Invadido // 

2  

(0.4) 

4 

 (0.4) 

5  

(0.4) 

1 

 (0.2) 

9  

(0.8) 

5 

(0.3) 

Densidad 

(plántulas. m-2) 

No-

invadido 

40.09* 

(41.08) 

1037 

(257) 

3186.86 

(725.6) 

646.39 

(78.7) 

45.1 

(23.7) 

2184.70* 

(168.7) 

3076.6* 

(464.2) 

 Invadido 
586.26 

(241.08) 

691.49 

(128.7) 

2620.64 

(601.5) 

661.42 

(77) 

35.08 

(15.72) 

1212.61 

(250.9) 

4053.7 

(546.3) 
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 4.4 Discusión 
 

  En este capítulo se estudió cómo la disponibilidad de diferentes tipos de 

micrositios, generados mediante cortes selectivos y no selectivos, sumado a la siembra de 

pastos nativos con diferente grado de superposición fenológica con una especie invasora, 

modulan la recuperación de la diversidad en sitios invadidos. Se encontró que la riqueza 

y cobertura de los pastos nativos de verano aumentaron con los cortes frecuentes al 

canopeo, independientemente de la adición de propágulos. En cambio, los pastos nativos 

de invierno se establecieron únicamente una vez superada la limitación por propágulos y 

por cortes selectivos sobre la especie invasora. Además, los resultados indican que es 

factible aumentar la riqueza total de especies nativas si los parches invadidos se 

encuentran en una matriz de pastizal circundante diversa, con baja invasión y con un 

banco de semillas conservado. Sin embargo, es importante considerar la estación de 

crecimiento de las especies presentes si se pretende recuperar también la riqueza y 

abundancia de los distintos grupos funcionales asociados a la fenología de plantas. En 

conjunto, estos resultados sugieren que incorporar información fenológica de especies 

nativas-exóticas en interacción con disturbios selectivos mejoraría la comprensión de los 

mecanismos ecológicos para la restauración de la diversidad de pastizales templados. 
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 4.4.1 ¿Cuál es la importancia relativa del tipo de disturbios al canopeo en 

promover la diversidad de pastos nativos invernales y estivales los cuales tienen diferente 

superposición fenológica con la especie invasora invernal?  

 

La importancia relativa del tipo de disturbio dependió del grado de superposición 

fenológica con la especie invasora. A diferencia de los pastos nativos de invierno, los 

pastos nativos de verano, con menor superposición fenológica con la especie invasora 

invernal se vieron altamente favorecidos y aumentaron su abundancia y riqueza con los 

cortes, independientemente de la selectividad de estos últimos (Fig. 4.2). Los cortes no 

selectivos tuvieron un aumento mayor en la disponibilidad de luz (Cuadro 4.2) por lo que 

permitieron mayores micrositios, pero sin generar diferencias en el establecimiento de 

pastos nativos de verano (Fig. 4.2b, Fig. 4.3b, d). Si bien la invasión de festuca genera 

matas densas y suprime, independientemente de su forma de crecimiento, a los pastos 

nativos de verano (Fig. 4.4), los resultados muestran que la menor superposición beneficia 

la recuperación de la diversidad de este grupo cuando se aplican disturbios al canopeo, 

incluso bajo disturbios no selectivos que también pueden afectar su crecimiento. 

Probablemente, la gran plasticidad morfológica de algunos pastos de verano, asociada a 

mecanismos de escape a la defoliación (Sanderson 2015), permitiría a este grupo 

establecerse y producir semillas aun en situaciones de disturbios frecuentes. Tanto los 

pastos nativo invernales establecidos (ver sección resultados), como lo pastos nativos de 

verano tales como Paspalum dilatatum, Paspalidium paludivagum forman matas (ver 

formas de vida Cuadro 2.2), lo que indicaría que en este caso la fenología, más que la 

competencia debida a las formas de vida contribuiría a la recuperación de este grupo. En 

síntesis, si el método de control de la invasora también aumenta la disponibilidad de 

micrositios las diferencias fenológicas entre los pastos exóticos invernales y estivales 

permitirían restaurar parte de la riqueza de la comunidad. 
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 4.4.2 ¿Cómo la adición de semillas de pastos nativos con diferente grado de superposición 

con el pasto invasor promueve la restauración de la diversidad de pastos nativos, una vez 

superada la limitación de micrositios?  

 

Bajo disturbios al canopeo frecuentes, la siembra fue esencial para el 

establecimiento de pastos nativos invernales (Fig. 4.3a, c), mientras que tuvo un impacto 

leve en el establecimiento de pastos nativos de verano (Fig. 4.3 b). Esta limitación 

diferencial de propágulos se vio reflejada en la composición del banco de semillas, donde 

los pastos de verano estuvieron presentes en áreas invadidas y no-invadidas, y los pastos 

de invierno siempre fueron escasos (Cuadro 4.5). Esto podría deberse a que la producción 

de semillas de pastos nativos de invierno pudo haberse reducido por la competencia con 

pastos invasores de invierno como, festuca en las clausuras, o Lolium multiflorum en los 

sitios pastoreados (Longo et al. 2013). Además, procesos de más largo plazo como años 

de manejos de pastoreo continuo sumado a la susceptibilidad del grupo invernal a la 

herbivoría (Rusch et al. 1997) podrían también haber diezmado paulatinamente la 

producción de semillas de pastos invernales. Si bien no es claro el origen de la falta de 

propágulos, este capítulo demuestra que existe una limitación según grupos fenológicos 

y esta limitación es concordante con la alta superposición temporal de las especies nativas 

invernales con la invasora. Por este motivo, evaluar la limitación de semillas teniendo en 

cuenta la superposición fenologíca es fundamental porque este grupo puede ser afectado 

tanto en su crecimiento como en su reproducción lo que afectaría la entrada de propágulos 

al banco de semillas.  

El corte selectivo sobre la especie invasora invernal promovió la riqueza de pastos 

nativos de invierno a lo largo del tiempo (Fig. 4.3a). Parches de pastizal sucesional 

invadidos por festuca redujeron la posibilidad del reclutamiento de pastos nativos de 

invierno (Tognetti y Chaneton 2012), lo que sugeriría que la superposición fenológica ha 
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sido considerada un control del reclutamiento de pastos nativos (Coon et al. 2021; 

Scheneiter y Améndola 2012). En este capítulo se encontró experimentalmente que 

además del efecto positivo de sembrar, el corte selectivo sobre la especie invasora 

invernal promovió la riqueza de pastos nativos de invierno a lo largo del tiempo (Fig. 

4.3a). La teoría de "nicho vacante" en invasiones (Wolkovich y Cleland 2011) sugiere 

que plantas invasoras se benefician con nichos fenológicos vacantes, ya que usan recursos 

temporalmente no utilizados por otras especies. Los pastos nativos de invierno son 

escasos en este sistema (Cuadro 4.5), susceptibles al pastoreo doméstico (Rusch y 

Oesterheld 1997) y este nicho parece haber sido ocupado por especies exóticas 

mayormente invernales (Chaneton et al. 2002). En este escenario, el establecimiento de 

pastos nativos de invierno requiere liberar el nicho fenológico ocupado mediante el corte 

selectivo de la invasora y superar la limitación de propágulos mediante la siembra. De 

este modo, se reduce la posibilidad de que otros pastos exóticos se establezcan antes en 

esos sitios vacantes (´efectos de prioridad´; Weidlich et al. 2020). La cobertura de pastos 

invernales alcanzada con cortes selectivos y siembra sigue siendo menor que los niveles 

de referencia bajo pastoreo doméstico (ca. 7%; Fig. 4.3b), a pesar de que la abundancia 

de este grupo es naturalmente baja (~ 20% Facelli et al. 1989; Chaneton et al. 2002). 

Además, si bien los disturbios redujeron la cobertura de festuca (Fig. 4.4d), no fue 

completamente erradicada y es probable que siga ejerciendo competencia con las nativas 

de invierno. Esto podría explicarse debido al alto estado de avance de la invasión, por lo 

que sería propicio estudiar si este tipo de disturbios en estadios tempranos de invasión, 

cuando festuca no es dominante, tiene un efecto positivo mayor sobre los pastos nativos 

invernales. Estos resultados indican que son necesarios disturbios que afecten 

principalmente a la invasora, sumado al agregado de propágulos de pastos nativos 

invernales para una mayor recuperación de este grupo funcional.  
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 4.4.3 ¿De qué manera el tipo de disturbio al canopeo y los efectos de la siembra 

de pastos nativos se reflejan en la estructura de la comunidad? 

 

   Los disturbios al canopeo, más allá de su selectividad sobre la especie invasora, 

fueron más importantes que la adición de semillas en determinar la estructura de la 

comunidad (Fig. 4.4a, c). Cortes frecuentes al canopeo disminuyeron la biomasa y la 

cobertura de la especie invasora festuca alta dominante en el sistema, modificaron las 

condiciones ambientales (Cuadro 4.2) y permitieron el establecimiento de especies (Fig. 

4.2, 4.3, 4.4). Si bien, se esperaba un efecto positivo mayor con el corte selectivo de la 

especie invasora (Lepš 2014; Simmons et al. 2007), no se observó un incremento 

diferencial de la riqueza y cobertura de especies nativas entre tipos de corte (Fig. 4.4) 

(Simmons et al. 2007). Esto podría estar relacionado con las leves diferencias ambientales 

de los micrositios entre los tipos de corte (Cuadro 4.2). Por ejemplo, si bien la 

acumulación de broza reduce el establecimiento de plántulas (Loydi et al. 2013), el tipo 

de corte no generó diferencias que pudieran afectar el reclutamiento de especies (Cuadro 

4.2). Además, aunque hubo más luz a nivel del suelo (pPAR) bajo cortes no selectivos, 

no se produjeron cambios ni en la humedad del suelo ni en la producción de biomasa. 

Otras facetas no observadas de la estructura del canopeo (Eek y Zobel 2001), podrían 

encubrir las diferencias en la disponibilidad lumínica. La tasa de rebrote de la biomasa de 

festuca fue elevada y recién durante el último año experimental el corte selectivo redujo 

su cobertura (Cuadro 4.3). Esto sugiere que existió un retraso temporal que podría ser 

debido a un efecto de crecimiento compensatorio a la defoliación (Oesterheld y 

McNaughton 1991) pero el efecto acumulado de los cortes no le permiten volver a 

rebrotar (“compensaciones” entre crecimiento y resistencia a la defoliación). En 

consecuencia, en parches de pastizal donde hay propágulos disponibles, la generación 

https://link.springer.com/article/10.1007/BF00320604#auth-M_-Oesterheld
https://link.springer.com/article/10.1007/BF00320604#auth-M_-Oesterheld
https://link.springer.com/article/10.1007/BF00320604#auth-S__J_-McNaughton
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constante de micrositios mediante cortes permitiría mantener una alta diversidad de la 

comunidad. 

  La diversidad de la comunidad, evaluada tanto mediante la riqueza de especies 

como en la composición de grupos funcionales, aumentó con los disturbios a partir del 

banco de semillas del suelo y la dispersión desde áreas no invadidas. Los cortes liberaron 

micrositios y permitieron el establecimiento de algunos grupos funcionales no sembrados, 

que probablemente contribuyan a un aumento de la riqueza tanto total como nativa 

(Cuadro 3, 5). Por ejemplo, al igual que otros trabajos (Hayes y Holl 2011). Mientras en 

algunos trabajos se encontró que los cortes al canopeo aumentan las dicotiledóneas 

exóticas (Hayes y Karen 2003), aquí se encontró un aumento de este grupo lo que sugiere 

que ha sido conservado dentro del banco de semillas del suelo, tal como se encontró en 

otros estudios (Hayes y Holl 2011). Esto sugeriría que a que a pesar de que el banco de 

suelo se enriqueció con especies invasoras, también se conserva una importante 

abundancia de grupos funcionales nativos (Cuadro 4.5). Además, es altamente probable 

que exista dispersión desde el paisaje circundante (Longo et al. 2013; Perelman et al., 

2007), dado que los sitios invadidos están inmersos en una matriz pastoreada no invadida. 

El conocimiento de las características de los bancos de semillas del suelo en las 

comunidades invadidas es fundamental para evaluar el potencial de recuperación (Gioria 

y Pyšek 2015). Sin embargo, aquí se resalta además la importancia de estudiar la 

fenología dentro del banco para la recuperación de la diversidad durante toda la estación 

de crecimiento. 

  La teoría ecológica contribuye a la restauración al sugerir la existencia de tres 

filtros que debe atravesar una comunidad invadida para restablecer su composición de 

especies nativas (Funk et al. 2008; Temperton y Hobbs 2004). El primero incluye barreras 

a la dispersión que podrían ser removidas al sembrar y/o promover la activación del banco 
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de semillas (Funk 2021; Hulvey y Aigner 2014; Temperton y Hobbs 2004). El segundo 

contempla el ambiente abiótico y el tercero las interacciones bióticas (Funk et al. 2008; 

Temperton y Hobbs 2004). Estas limitaciones podrían ser superadas con prácticas que 

generen mayor disponibilidad de micrositios y reduzcan la competencia con la invasora 

(Hobbs y Cramer 2008). Para la recuperación de los distintos grupos de pastos nativos es 

necesario que se superen distintos filtros, pero esto depende de su fenología. En primer 

lugar, para los pastos nativos estivales se encontró que los cortes, independientemente de 

su tipo, fueron suficientes para superar el filtro abiótico y biótico. En segundo lugar, para 

recuperar los pastos nativos invernales, que comparten el nicho temporal con la invasora, 

se requirió la manipulación interactiva de distintos filtros. Es decir, fueron necesarios 

disturbios selectivos que generen micrositios (filtro abiótico) pero que además medien la 

competencia temporal con las especies nativas (filtro biótico), sumado a la necesidad de 

agregar recurrentemente semillas (filtro de dispersión). En síntesis, esto sugiere que 

incorporar información fenológica de especies nativas-exóticas dentro del filtro de biótico 

contribuye a mejorar las predicciones asociadas la restauración ecológica en pastizales 

templados. 
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  4.5 Conclusiones parciales 
 

  Recuperar la diversidad de pastizales invadidos implica el re-ensamble de 

comunidades y eliminar o controlar a la especie invasora. Numerosos trabajos han 

señalado las limitaciones que existen en la disponibilidad de propágulos del banco de 

semillas de sitios invadidos para desencadenar un exitoso proceso de restauración 

espontánea (Kiss et al. 2018; Long et al. 2014; Török et al. 2018). Sin embargo, considerar 

también el nicho fenológico tanto de las especies invasoras como de las nativas puede 

mejorar no sólo la comprensión de los mecanismos que subyacen la restauración de 

comunidades invadidas, sino también a dirigir los esfuerzos de restauración (Hobbs y 

Cramer 2008). Los resultados de este capítulo sugieren que el grupo de especies con baja 

superposición fenológica con la invasora fue el que aumentó rápidamente con los 

disturbios al canopeo al modular principalmente al ambiente abiótico, más que con la 

reducción selectiva a la invasora. Este grupo es el más abundantes en los pastizales 

conservados (cobertura ~50% de pastos nativos con fenología estival, Chaneton et al. 

2002), y aquí su aumento por los disturbios contribuyó, junto con otros grupos 

funcionales, al incremento en la riqueza total. Sin embargo, si el objetivo de restauración 

es recuperar las especies que coincidan temporalmente en su crecimiento con la especie 

invasora, esto requiere mayores esfuerzos (disponibilidad semillas y tecnología asociada 

a remover selectivamente a la especie invasora). Este conocimiento es crucial para llevar 

a cabo metas de la restauración donde se pretende restaurar tanto la diversidad como la 

composición total de grupos funcionales (Hobbs y Cramer 2008; Suding y Hobbs 2009).
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 5.1. Introducción y síntesis de resultados 

 

La ecología de comunidades ha ahondado en la comprensión de los patrones y 

procesos que determinan la diversidad de plantas (Tilman 2000). Los ecosistemas de 

pastizal han experimentado importantes cambios asociados a aumentos en la 

disponibilidad de nutrientes (Stevens et al. 2004; Vitousek et al. 1997) y en los regímenes 

de disturbios (Bakker et al. 2006; Lunt et al. 2007). Así también, los pastizales están 

experimentando una creciente invasión de especies exóticas (D’Antonio y Vitousek, 

1992; Mack 1989; Seabloom et al. 2003) que reducen la diversidad de la comunidad 

(Levine et al. 2003), incrementan la disponibilidad propágulos de especies invasoras en 

el paisaje y empobrecen el banco de semillas del suelo (Gioria y Pyšek 2015). Debido al 

uso ganadero y a la introducción de especies forrajeras (Bazzigalupi y Bertín 2014) y a 

que conservan gran proporción de especies nativas (Perelman et al. 2007), los pastizales 

semi-naturales de la región Pampeana ofrecen una oportunidad para estudiar los impactos 

y los mecanismos asociados a estos cambios (capítulo 1).  

En esta tesis se ha hecho un profundo análisis de los patrones y las vías de acción 

por las cuales los nutrientes y los disturbios al canopeo afectan el mantenimiento de la 

diversidad, así como también de los mecanismos que permiten recuperar la diversidad 

vegetal en una comunidad invadida. Se encontró que la adición de nutrientes genera un 

impacto negativo en la diversidad de las comunidades vegetales, tanto en la diversidad 

alfa (local) como en la beta (espacial), pero con un efecto diferencial según el disturbio 

al que esté sometido el sistema (capítulo 2). Además, la importancia relativa de la 

competencia por los recursos aéreos (luz) y subterráneos (nutrientes), que conduce a la 

pérdida de especies, puede cambiar bajo disturbios mecánicos en comunidades muy 

dominadas (capítulo 3). Por último, se encontró que, en comunidades invadidas, los 
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disturbios mecánicos pueden favorecer diferencialmente a las especies nativas según su 

superposición fenológica con las especies invasoras (capitulo 4).  

 

5.2. Aportes novedosos al conocimiento de la estructura de las comunidades 

vegetales 

5.2.1 Cambios en la estructura de las comunidades vegetales por la adición de 

nutrientes bajo condiciones contrastantes de disturbios 

 

El efecto negativo de la adición de nutrientes sobre la diversidad vegetal ha sido 

ampliamente documentado (Clark y Tilman 2008; Stevens et al. 2004; Suding et al. 2005). 

Sin embargo, no estaba del todo esclarecido cómo la interacción con diferentes tipos de 

disturbios modula ese efecto. Aquí se encontró que la disminución en la riqueza debida 

al aumento de los nutrientes varió con el tipo de disturbio y estuvo asociado a los cambios 

en las especies dominantes en el sistema (capítulo 2). En las parcelas bajo exclusión a 

herbivoría doméstica no hubo un efecto pronunciado de la adición de nutrientes, 

explicado principalmente por la alta dominancia y la falta de disponibilidad de luz dada 

por la acumulación de biomasa (Cuadro B3; Fig. 5.1; Borer et al. 2014; Lunt et al. 2007). 

En cambio, bajo cortes mecánicos, en sitios excluidos al pastoreo doméstico, se observó 

el patrón de disminución de la riqueza y diversidad reportado en estudios previos (Suding 

et al. 2005; Yang et al. 2005; Clark 2008). Bajo este contexto, la cobertura de dominantes 

se incrementó con el agregado de nutrientes y disminuyeron las especies raras (capítulo 

2, Fig. 2.6; capítulo 3; Molina et al. 2021), lo que condujo a una disminución de la riqueza 

(Fig. 5.1). Esto sugirió que, en condiciones de fuerte dominancia, la pérdida de especies 

se explica por la competencia por luz, mientras que, en comunidades más equitativas, 

bajo cortes mecánicos, se explica por la competencia por nutrientes (capítulo 3). 

Asimismo, sitios con pastoreo doméstico, donde la dominancia es aún más baja (Fig. 2.4) 

y la riqueza total es mayor en comparación a las clausuras (cortadas o intactas), la riqueza 
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disminuyó levemente con el aumento de nutrientes sin cambios en la cobertura de 

dominantes (capítulo 2, Fig. 2. 2., 2.5; 2.6; Fig. 5.1).  

Los resultados encontrados apoyan la hipótesis 1 en la que se postuló que el 

enriquecimiento con nutrientes reduce la diversidad alfa y beta debido al aumento de 

unas pocas especies dominantes en todos los parches y a la extinción local de especies 

raras, sin embargo, este efecto puede ser contrarrestado en la medida que el disturbio al 

canopeo disminuye la abundancia de las dominantes. Esto se debe a que se encontró que 

los disturbios que afectan diferencialmente a las especies dominantes, favorecidas por los 

nutrientes, podrían contrarrestar el efecto negativo de la fertilización sobre la diversidad 

(Hillebrand et al. 2008; Tälle et al. 2016). Los herbívoros domésticos eligen a los parches 

fertilizados, debido a un incremento en la calidad nutricional de las plantas (Campana y 

Yahdjian 2021; Tälle et al. 2016), y si consumen preferencialmente a las especies 

dominantes (Bakker et al. 2006; Lezama et al. 2014), lo cual podría conducir a un 

incremento en la equitatividad (Hillebrand et al. 2007). Esto permite una compensación 

de efectos negativos, donde el mayor consumo en sitios fertilizados podría revertir 

parcialmente la disminución en la riqueza (capítulo 2, Fig. 2.2d; Borer et al. 2014; 

Hillebrand et al. 2007) y la equitatividad (capitulo 2, Fig. 2.6b; Fig. 2.7a) generado por el 

aumento de los nutrientes. En cambio, en clausuras dominadas por pocas especies, los 

cortes mecánicos no selectivos favorecen el incremento de la riqueza de especies (capítulo 

2, Fig. 2.2d; capítulo 3, Fig. 3.1), pero la fertilización promueve la pérdida de especies 

raras, de riqueza y equitatividad (capítulo 2, Fig.2.6b; capítulo 3, Fig. 3.2; Fig. 5.1). Esto 

indica que el efecto positivo de los disturbios mecánicos no selectivos al canopeo, 

contrariamente a lo encontrado en estudios previos (Yang et al. 2019), no permiten 

contrarrestar el efecto negativo de la fertilización. 
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Otro de los resultados novedosos encontrado en esta tesis es que el aumento de 

los nutrientes disminuye el reordenamiento temporal de especies (Mean Rank Shift, MRS, 

Fig. 5.1). El modelo de respuesta jerárquica (“the hierarchical-response framework”, 

Smith et al. 2009) postula que algunas especies se ven favorecidas a expensas de otras 

con el agregado de nutrientes, lo que genera un reordenamiento temporal de especies. Sin 

embargo, bajo exclusión a herbivoría e incluso bajo cortes mecánicos, el reordenamiento 

disminuyó con los nutrientes (Fig. 2.5). Valores bajos de reordenamiento de especies 

indican que, año a año, pocas especies son capaces de cambiar su posición dentro del 

rango de cobertura/abundancia (Collins et al. 2008; Magurran y Henderson 2010; Smith 

et al. 2009). Una posible explicación a estos patrones de disminución del reordenamiento 

temporal con los nutrientes estaría relacionada con la presencia de una especie exótica 

invasora (ej. festuca, Schedonorus arundinaceus, Cuadro 2.2) que es muy hábil 

capturando los recursos disponibles del suelo (Tognetti et al. en preparación) y que 

aumenta su cobertura año a año (Graff et al. en preparación; Fig. 2.2). Por lo tanto, al 

mantenerse festuca en posiciones altas del rango dentro de las curvas de dominancia y 

aumentar en el tiempo, no hay oportunidad de nicho para que otras especies cambien su 

posición jerárquica en la comunidad. Esto podría indicar la existencia de efectos de 

prioridad en el uso de los recursos (Fukami 2015) que podrían modular el reordenamiento. 

Estos resultados proponen que la alta dominancia del sistema, a pesar de los cortes 

mecánicos, impide el reordenamiento y promueve la dominancia de pocas especies, un 

aspecto no contemplado hasta el momento en el modelo “the hierarchical-response 

framework” (Smith et al. 2009).  
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Figura 5.1: Patrones de respuesta al enriquecimiento de nutrientes bajo condiciones contrastantes 

de disturbios. El aumento de los nutrientes del suelo genera un reordenamiento temporal de la 

comunidad que varía según el tipo de disturbio y la dominancia del sistema. Esto da como 

resultado final cambios en la equitatividad de las comunidades vegetales. A su vez, el 

enriquecimiento con nutrientes genera cambios en la riqueza a escala local (alfa) como la 

heterogeneidad espacial (beta) con un efecto diferencial según el tipo de disturbio. Un número 

diferente de símbolos significa mayor o menor impacto sobre cada atributo de la comunidad.  

 

5.2.2 Escalas de estudio de la diversidad 

Comprender los determinantes de la diversidad de una comunidad es una pregunta 

central en Ecología pero que puede variar según la escala de observación (Crawley et al. 

2005; Loreau 2000). En este sentido, el impacto de los nutrientes del suelo puede afectar 

tanto la diversidad a escala local (ej. alfa) como la heterogeneidad espacial (ej. beta), y 

es este último es un aspecto de las comunidades vegetales mucho menos estudiado 

(Houseman et al. 2008; Koerner et al. 2016). Aquí, se encontró que en parcelas 

clausuradas (excluidas al pastoreo vacuno) la fertilización homogeneiza la composición 

florística de la comunidad entre parches (es decir, disminuye la diversidad beta, Fig. 
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2.7a), probablemente debido a que la falta de disturbios favoreció procesos 

determinísticos de exclusión competitiva y alta dominancia de las mismas especies de 

pastos en todos los parches (Fig. 2.3a, Cuadro 2.2). Por su parte, bajo cortes mecánicos 

en clausuras y con el paso del tiempo, la diversidad beta también se redujo por los 

nutrientes (Fig. 3.2c). Aunque en estas clausuras dominadas por festuca, los cortes al 

canopeo interrumpieron los procesos de exclusión competitiva (Hautier et al. 2018; 

Huston 1999; Shmida y Wilson 1985) y promovieron inicialmente la divergencia entre 

parches (Fig. 3.2c; Houseman et al. 2008), los nutrientes condujeron, con el paso del 

tiempo, a comunidades dominadas por las mismas pocas especies en cada parche (Fig. 

3.2c, ver Chase 2010). Finalmente, el pastoreo doméstico promovió la heterogeneidad de 

la comunidad cuando los nutrientes fueron agregados al suelo (Fig. 2.7c). Este patrón de 

aumento en la diversidad beta probablemente haya estado asociado a la disimilitud de las 

especies dominantes entre parches (Fig. 2.9a) dada por la respuesta diferencial de las 

especies a una mayor selección y consumo de los animales  en parches con mayor calidad 

nutricional (Bakker et al. 2006; Campana y Yahdjian 2021). Además, en estos parches 

más frecuentados por los animales, podría aumentar la dispersión de semillas por 

endozoocoria (Rook et al. 2004) y promover procesos estocásticos (Chase 2007, 2010). 

Los resultados aquí discutidos aportan nuevas evidencias al impacto de los nutrientes en 

la diversidad beta (Eskelinen y Harrison 2015; Houseman et al. 2008; Koerner et al. 

2016). Si bien se conocía que el efecto de los nutrientes podría depender de la 

productividad del sistema (Houseman et al. 2008) esta tesis demuestra que además 

depende del tipo de disturbio al que está sometida la comunidad y de su dominancia (Fig. 

5.1).   
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5.2.3 Mecanismos asociados a la pérdida de especies por la adición de nutrientes 

 

Si bien el patrón de disminución de especies con el aumento de los nutrientes del 

suelo ha sido ampliamente reportado (Borer et al. 2014; Crawley et al. 2005), los 

mecanismos potencialmente responsables de este patrón continúan actualmente en debate 

(DeMalach y Kadmon 2017; Harpole et al. 2016). La pérdida de diversidad por aumento 

en la disponibilidad de nutrientes ha sido asociada a aumentos en la biomasa aérea de 

algunas pocas especies (Gough et al. 2000; Grace et al. 2016; Suding et al. 2005) lo que 

conduce a menor disponibilidad de luz -“teoría de competencia asimétrica”- (Borer, et 

al. 2014; DeMalach et al. 2017; Hautier et al. 2009). Además, un número cada vez menor 

de factores limitantes (ej. nutrientes del suelo) genera la “destrucción de nichos” y, en 

consecuencia, la pérdida de especies (Harpole et al. 2016; Harpole y Suding 2011; 

Harpole y Tilman 2007). En esta tesis se encontró que la disminución de la limitación de 

los recursos del suelo, al agregar un número creciente de nutrientes al sistema, produjo 

una fuerte pérdida de diversidad alfa y beta. Los resultados aquí encontraron apoyan la 

hipótesis 2.1 que postuló que la diversidad alfa y la diversidad beta disminuyen debido 

al incremento en la dominancia con la adición de un número creciente de nutrientes del 

suelo y esto sucedió incluso cuando la disponibilidad luz dejó de ser un factor limitante 

debido a los cortes del canopeo. Por lo tanto, el efecto negativo de los nutrientes sobre la 

diversidad persiste independientemente de la competencia por luz (capítulo 3, Fig. 3.3). 

En cambio, en aquellas situaciones donde la luz es altamente limitante (sitios excluidos a 

disturbios y dominados por pocas especies), el efecto de los nutrientes fue menor (capítulo 

3, Fig. 3.3). Estos resultados indican que en las comunidades vegetales con alta 

dominancia, existe una mayor competencia asimétrica por la luz (Farrer y Suding 2016), 

que permite el declive general de las especies. Sin embargo, cuando la luz está disponible, 



124 
 

 
 

la disminución de las diferencias de nicho entre especies sería responsable de la pérdida 

de especies raras (capítulo 3). 

El efecto de la adición de nutrientes sobre la diversidad y la pérdida de especies 

depende de la jerarquía de dominancia y entonces de la abundancia inicial de las especies 

(Avolio et al. 2014). La adición de nutrientes puede reducir la diversidad de plantas al 

favorecer a las especies competitivamente dominantes (Stevens et al. 2004) y la pérdida 

de especies raras (Suding et al. 2005; Yang et al. 2015). Por el contrario, la ventaja 

competitiva de las especies dominantes sobre las subordinadas podría desaparecer con 

disturbios al canopeo (Chesson 2000; Mortensen et al. 2018), pero esto sólo fue observado 

en los sitios bajo pastoreo doméstico, asociado probablemente a un consumo diferencial 

de las especies dominantes (Fig. 2.3; Hillebrand et al. 2007). Por su parte, en comunidades 

excluidas al pastoreo doméstico y bajo cortes mecánicos aumentó la probabilidad de que 

las especies raras se pierdan con la adición de nutrientes (Fig. 3.3; Clark y Tilman 2008) 

principalmente porque los nutrientes fortalecen la jerarquía competitiva de las especies 

dominantes (Farrer y Suding 2016; Suding et al. 2005, capítulo 2c). En concordancia con 

esto, aquí se encontró que a medida que aumenta el número de nutrientes agregados, la 

pérdida de especies raras y subordinadas fue más alta que la de las dominantes (Fig. 3.3). 

Aunque los cortes al canopeo promovieron el establecimiento de especies (Fig.3.2a y 3.3), 

no pudieron revertir completamente la pérdida de riqueza (Fig.3.2a). Esto contradice lo 

propuesto por la hipótesis 2.2 donde se propuso que cortes frecuentes al canopeo, al 

reducir la dominancia, permiten que especies raras/subordinadas se establezcan en 

pastizales donde se ha enriquecido con un número creciente de nutrientes y entonces 

aumentan la diversidad alfa y beta. Los resultados entonces aquí encontrados refuerzan 

la idea de que la pérdida de especies está asociada a una disminución de las especies raras 

y un aumento en las especies dominantes (Clark y Tilman 2008; Suding et al. 2005), pero 
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también demuestran que no todos los disturbios pueden revertir esta pérdida (Fig. 5.2, 

capítulo 2 y 3). 

 
Figura 5.2: Mecanismos asociados a la respuesta al enriquecimiento con nutrientes y disturbios 

en comunidades vegetales. El agregado de nutrientes aumenta la biomasa vegetal y disminuye la 

disponibilidad de luz, lo que reduce la diversidad. A su vez, existe un efecto directo negativo de 

la adición de nutrientes tanto sobre la diversidad generado por la disminución en la dimensión del 

nicho. En contraste, disturbios al canopeo reducen la acumulación biomasa (que a su vez reduce 

la diversidad), aumentan la disponibilidad de luz en los estratos más bajos del canopeo y generan 

entonces un aumento en la diversidad. Los disturbios también provocan un efecto positivo tanto 

a escala local como espacial independientemente del efecto sobre la biomasa. Esto último se debe 

a cambios en la estructura del canopeo por los rasgos de las especies o por cambios en otras 

condiciones abióticas además de la luz. Líneas rojas indican efectos negativos mientras que las 

verdes indican efectos positivos.  

 

5.2.4 Mecanismos asociados a la recuperación y mantenimiento de la diversidad 

en pastizales templados invadidos 

La conservación de la diversidad en pastizales está siendo amenazada por a la 

invasión de especies exóticas, por lo que la ecología de comunidades se ha focalizado en 

comprender los mecanismos mediante los cuales es posible restaurar estas comunidades 

(Temperton y Hobbs 2004). Estudios previos demostraron que la diversidad en los sitios 

invadidos se ve limitada tanto por la disponibilidad propágulos como por micrositios 

(Foster y Tilman 2003; Seabloom et al. 2003; Stein et al. 2008). Aquí, se demostró que 

los disturbios al canopeo que generan micrositios pueden favorecer a las especies nativas 

de acuerdo al grado de superposición fenológica con la especie invasora (capítulo 4, Fig. 
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4.2). Los pastos nativos de verano, con menor superposición fenológica con la especie 

invasora invernal aumentaron en su abundancia y riqueza con cortes mecánicos al 

canopeo (capítulo 4, Fig. 4.4d). Paralelamente, disturbios centrados sobre la especie 

invasora invernal y la siembra de pastos nativos invernales promovieron la riqueza de este 

grupo a lo largo del tiempo (Fig. 4.3a). Esta evidencia apoya la hipótesis 3 en la que se 

planteó que si los disturbios son selectivos, enfocados en la especie invasora (pasto 

exótico invernal), se genera mayor disponibilidad de micrositios y mejores condiciones 

micro-ambientales para el establecimiento de especies que coinciden fenológicamente 

con la especie disturbada, comparado con disturbios mecánicos no selectivos y esta 

liberación de micrositios son mayormente aprovechado por las especies disponibles a 

partir de semillas del banco del suelo o sembradas. Sobre la base de estudios previos 

(Halassy et al. 2016; Hulvey y Aigner 2014), esta tesis contribuye al resaltar la 

importancia de las diferencias de nicho temporal entre nativas e invasoras para la 

recuperación de la diversidad. 

En relación con los estados de restauración, esta tesis permitió identificar 

umbrales o barreras que limitan la recuperación de sistemas degradados por la invasión 

de especies exóticas (Suding y Hobbs 2009). Cuando el umbral abiótico (ej. 

disponibilidad de micrositios, regímenes de disturbios) se ha cruzado y la comunidad está 

dominada por pocas especies invasoras (Suding et al. 2004; Suding y Hobbs 2009), se 

requiere aplicar disturbios para conducir a un estado de la comunidad más diversa y 

menos degradada (Hobbs y Cramer 2008). En este caso, los disturbios fueron la principal 

barrera para la recuperación de la riqueza total cuando el banco de semillas de ciertos 

grupos florísticos no ha sido empobrecido (capítulo 4). Estos disturbios permitieron 

reestablecer una parte de la estructura de la comunidad (ej. riqueza total, riqueza y 

abundancia de pastos nativos invernales), pero no fueron suficientes para recuperar los 
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pastos invernales (capítulo 4). Esto último daría un indicio de que el umbral biótico 

relacionado con este grupo funcional también se ha cruzado con la invasión. En este caso, 

disturbios selectivos hacia la especie invasora sumado a la siembra de pastos nativos 

invernales permitirían cruzar los umbrales bióticos y abióticos respectivamente (Fig. 4.3) 

para establecer una comunidad más diversidad en términos de estructura y 

funcionamiento. Asimismo, los disturbios, no permiten la erradicación completa de la 

especie invasora (capitulo 4, Fig. 4.3), por lo que el estado de restauración de la 

comunidad implica la coexistencia de una especie invasora con las especies nativas 

recuperadas. Estos resultados suman evidencias a teorías de restauración ecológica en la 

que cruzar diversos umbrales permiten la recuperación de la diversidad total pero también 

generar nuevos estados deseables de la conservación que difieren en su composición con 

respecto a la inicial (ej. “novel ecosystems”;  Hobbs et al. 2006).  

5.3 Integración de mecanismos involucrados en el mantenimiento de la diversidad  
 

Los resultados de esta tesis pueden enmarcarse en la teoría de ensamble de 

comunidades en el que se propone diferentes filtros por los que tienen que atravesar la 

comunidad para mantener la diversidad (Funk 2021; Funk et al. 2008; Temperton y Hobbs 

2004). El primer filtro de dispersión plantea cuales son las especies disponibles para 

establecerse y está asociada al “pool” de especies, que también incluye al banco de 

semillas ( Pearson et al. 2018; Funk et al. 2008; Temperton y Hobbs 2004). El segundo 

filtro describe las condiciones ambientales abióticas, como disponibilidad de luz, 

temperatura o niveles de nutrientes que restringen la posibilidad de las especies presentes 

para establecerse (Funk 2021; Funk et al. 2008). El tercer filtro está asociado a las 

interacciones bióticas, que determinan las especies que pueden coexistir (Funk 2021; 

Funk et al. 2008). Aquí se observó que, el aumento de los nutrientes del suelo impondría 

restricciones para superar tanto los filtros abióticos como bióticos (Funk 2021; Temperton 
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y Hobbs 2004) ya que debido a la destrucción de la dimensión de nichos aumenta la 

competencia e impiden el establecimiento de especies (Harpole et al. 2016; capítulo 2 y 

3). Sin embargo, cuando los disturbios contrarrestan el efecto positivo de los nutrientes 

sobre las dominantes (Hillebrand et al. 2007, capítulo 2) e interrumpen procesos de 

exclusión competitiva al superar el filtro biótico y el ambiental por liberación de 

micrositios, nuevas especies pueden establecerse (Fig. 5.3). Aquí, se encontró que tanto 

cuando las comunidades son fertilizadas o cuando están dominadas el filtro abiótico, 

manipulado mediante disturbios, es el primero que debe atravesar la comunidad para 

aumentar la diversidad (Fig. 5.3). Además, cuando la comunidad está dominada por una 

especie con un crecimiento estacional determinado, superar el filtro abiótico y biótico, 

mediante disturbios que generen micrositios y reduzcan la competencia respectivamente, 

permitiría re-establecer especies con menor grado de superposición fenológica que la 

invasora (Fig. 5.3). Mientras tanto, disturbios selectivos hacia la especie invasora 

permitirían recuperar aquellas con mayor superposición temporal con la invasora. En 

síntesis, aquí se propone que incorporar disturbios selectivos que afecten a las especies 

competitivamente dominantes en el modelo de filtros mejoraría la comprensión de los 

mecanismos de mantenimiento de la diversidad (Fig. 5.3). 

Además de tener que superar los filtros ambientales y bióticos, para que se 

reestablezcan especies es necesario que haya disponibilidad de propágulos en el banco de 

semillas o que sean agregados a través de la siembra (Fig. 5.3). Una de las mayores 

limitantes para la restauración en pastizales está asociada a la disponibilidad de 

propágulos en el paisaje (Kiss et al. 2018; Török et al. 2018, 2021). Se observó que en 

sitios invadidos con un banco rico en semillas o desde dispersión de una matriz de pastizal 

rica en propágulos, superar el filtro abiótico fue suficiente para restablecerse una parte de 

la comunidad dado que no había una limitación del filtro biótico (Fig. 5.3). Incluso, en 
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sitios pastoreados donde se agregan nutrientes e intensifica la competencia, las especies 

pueden reestablecerse debido probablemente a un banco de suelo rico en propágulos 

(capítulo 4, Cuadro 4.5). Sin embargo, cuando se cruza el umbral biótico de pérdida de 

especies (Suding y Hobbs 2009), los disturbios al canopeo no son suficientes para re-

ensamblar las comunidades nativas y se requieren entradas externas a través de la 

siembra. Esto resalta la importancia, en pastizales donde coexisten tanto especies 

invernales como estivales como los pastizales templados, de considerar la disponibilidad 

de propágulos durante toda temporada de crecimiento (Fig. 5.3). Estos resultados 

adhieren con recientes propuestas las cuales indican que el resultado competitivo y la 

coexistencia entre especies depende de las interacciones entre filtros (Funk 2021). 

Además, suma nuevos aspectos al modelo de ensamble de comunidades en donde la 

manipulación del filtro biótico implica disturbar o remover las invasoras para liberar su 

nicho temporal de uso de los recursos (Fig. 5.3). 

 
Figura 5.3: Modelo de filtros adaptado a Temperton y Hobss (2004) para mantener la diversidad 

en pastizales templados dominados. En primer lugar, el filtro abiótico considera el 

mejoramiento de las condiciones ambientales que favorecen el establecimiento de especies (por 

ejemplo, disponibilidad de luz). En segundo lugar, manipular el filtro de dispersión sembrando 

especies nativas o activación del banco de semillas. Por último, el filtro biótico considera las 

diferencias en fenología entre especies nativas y exóticas. 
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5.4 Implicancias para la conservación y mantenimiento de la diversidad en 

pastizales templados 
 

Los resultados de esta tesis permitieron avanzar en el conocimiento actual sobre 

ecología de comunidades como también con implicancias para el manejo de pastizales 

Estos resultaos coinciden, en parte, con previos trabajos a nivel global que indican que la 

fertilización disminuye la diversidad vegetal (Clark y Tilman 2008; Stevens et al. 2004; 

Suding et al. 2005). Si bien en las áreas pastoreadas la magnitud de este efecto fue menor, 

se encontró en promedio una reducción en la diversidad a escala local en el tiempo. Los 

nutrientes incrementaron la disimilitud entre comunidades, lo que podría estar atribuido 

a mayor selección de parches relacionado con una mayor presión de consumo (Campana 

y Yahdjian 2021). En pastizales productivos con baja historia evolutiva de pastoreo 

doméstico (Cingolani et al. 2005; Rusch et al. 1997), esto podría redundar en mayor 

sobrepastoreo en áreas fértiles con deterioro en la estructura del canopeo. Además, el 

sobrepastoreo intensivo prolongado en el tiempo podría culminar en una pérdida de 

diversidad y favorecer dicotiledóneas exóticas (Chaneton et al. 2002), poco palatables, lo 

que reduciría la calidad forrajera del pastizal. Por lo tanto, la fertilización en el largo plazo 

generaría un estado de degradación que no favorecería objetivos de conservación ni de 

producción de pastizales. 

Además, los resultados aquí encontrados resaltan la importancia de considerar las 

diferencias fenológicas entre especies nativas y exóticas invasoras para recuperar 

pastizales templados a nivel global. Aquí, se encontró que, disturbios selectivos y la 

siembra de pastos invernales parecerían ser las mejores estrategias para la restauración de 

pastos nativos invernales que se perdieron en el sistema y por lo tanto poder mantener la 

diversidad nativa durante toda la estación de crecimiento (capítulo 4). Sin embargo, dado 

que cortes selectivos manuales no serían un manejo viable a largo plazo, sería adecuado 

evaluar otros tipos de disturbios selectivos (ej. herbicidas, Adkins y Barnes 2013; Coon 
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et al. 2021). Además, la herbivoría doméstica no podría ser un manejo viable para 

poblaciones de festuca con alto nivel de infección del hongo endófito Epichloë 

coenophiala ya que le confiere toxicidad para ganado (Petigrosso et al. 2019; Gundel et 

al. 2009). Asimismo, este manejo requeriría de la siembra continua de semillas de pastos 

nativos invernales lo que necesitaría producción ex situ de estas especies para evitar 

mermar las pocas poblaciones silvestres del paisaje pampeano (Pedrini et al. 2020). De 

este modo, si bien estos resultados aportan un nuevo panorama para el mantenimiento de 

la diversidad en sistemas invadidos por una especie invernal, se requerían nuevos estudios 

que evalúen la efectividad de disturbios combinados (ver Nagy et al. 2020). Cortes 

mecánicos o herbicidas que reduzcan la biomasa de festuca y su toxicidad hacia el ganado 

sumado a la ganadería como disturbio selectivo a largo plazo podría ser una estrategia a 

evaluar en el futuro para poder mantener la diversidad de los pastizales invadidos.  

Esta tesis también permite profundizar en el conocimiento ecológico de los 

pastizales de la Depresión del Salado. En primer lugar, soportando las evidencias previas 

que indican que la exclusión a la herbivoría doméstica reduce la diversidad, pero aumenta 

la dominancia de especies (Chaneton et al. 2002). Sin embargo, mientras históricamente 

la clausura promovió a las nativas (Sala et al. 1986; Chaneton et al. 2002), en la actualidad 

incrementa la dominancia de una exótica forrajera (festuca). Esto sugiere que un cambio 

en la composición de especies en la flora regional modifica el efecto que tiene una acción 

de manejo (Suding et al. 2004). Además, se encontró que la fertilización podría promover 

estas especies exóticas invasoras presentes en el paisaje (ej. festuca). Si bien previos 

estudios encontraron que en los pastizales de la Depresión del Salado la fertilización 

aumentaría la biomasa de algunas especies nativas (Ginzo 1983), en la actualidad y 

especialmente bajo clausuras, la fertilización favorece a festuca. Aunque en los sitios 

pastoreados la cobertura de festuca es muy baja (~5%), si se aplicara fertilización y se 
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dejaran descansos al pastoreo prolongados podrían favorecerse su expansión. Esto tiene 

peculiar importancia debido a que festuca es una especie muy utilizada en campos 

ganaderos (Scheneiter et al. 2016). Incluso existen experiencias de manejo donde la 

fertilización aumenta su productividad (Bazzigalupi y Bertín 2014) y podría entonces 

competir mejor con las especies residentes en la comunidad. En síntesis, los resultados 

presentados aquí ponen hincapié en considerar los efectos negativos sobre la 

conservación de pastizales que puede ocasionar la fertilización y la exclusión a la 

herbivoría doméstica en un escenario donde existen pastos forrajeros en el pool regional 

de especies. 

5.5 Perspectivas futuras 
 

Uno de los resultados más sobresalientes de esta tesis es que el efecto de la 

fertilización difiere entre tipos de disturbios, pero faltan dilucidar algunos posibles 

mecanismos subyacentes. Una posible hipótesis alterativa propuesta es que la diferencia 

en la selectividad podría generan un efecto diferencial de los disturbios (Cap. 2). El 

pastoreo vacuno elegiría los parches fertilizados y compensaría el efecto de la pérdida de 

especies. Experimentos con clausuras temporales o comunidades ensambladas con 

diferentes composiciones iniciales de especies ayudarían a determinar cuáles son las 

especies que se ven beneficiadas con la adición de nutrientes. Esto permitiría evaluar si 

aquellas especies que consume el ganado son las favorecidas por los nutrientes y entonces 

esclarecer si la selectividad es lo que determina un efecto de compensación de efectos. 

Además, aquí se propone que el efecto diferencial de la adición de nutrientes está 

relacionado con la dominancia inicial del sistema. El tratamiento de cortes mecánicos se 

inició cuando el pastizal ya estaba muy dominado por festuca por lo que no fue posible 

contrarrestar el efecto negativo de la adición de nutrientes y fue donde mayor diferencia 

entre parcelas control y fertilizadas se encontraron. Una alternativa para esclarecer los 
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mecanismos operantes implicaría un experimento de fertilización pero que parta de 

comunidades con similar dominancia inicial y se generen distintos tipos de disturbios.  

  Finalmente, esta tesis encontró también que incorporar información fenológica al 

modelo de filtros para el ensamble de comunidades permitiría mejorar las predicciones 

acerca de la restauración de la diversidad vegetal. Los disturbios al canopeo permiten 

recuperar a las especies que no se superponen con la especie invasora invernal (pastos de 

verano) particularmente porque se libera la competencia. Para recuperar a las especies 

que se superponen fenológicamente con la invasora (pastos nativos de invierno) se 

requieren disturbios selectivos sumado a la adición de semillas. Si bien, esto permite 

entender la importancia de considerar la fenología entre nativas e invasoras, faltaría 

dilucidar si la falta de recuperación de especies invernales es netamente una consecuencia 

de la superposición fenológica o de que el banco de semillas estaba empobrecido con este 

grupo. En este sentido, futuros experimentos en condiciones controladas con 

disponibilidad de semillas de ambos grupos (verano e invierno) en mesocosmos y que 

manipulen los disturbios podrían potencialmente dilucidar estos mecanismos. Si bien no 

es claro el origen de la falta de propágulos, este capítulo demuestra que existe una 

limitación según grupos fenológicos concordantes con la invasora invernal para sostener 

la diversidad en pastizales templados.   
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5.6 Conclusiones finales 

 

En conjunto, los resultados de esta tesis aportan evidencias sobre: (1) la 

importancia de distintos tipos de disturbios que modulan comunidades vegetales 

enriquecidas con nutrientes; (2) el rol de las jerarquías competitivas y el reordenamiento 

temporal de especies en los cambios en la diversidad con la adición de nutrientes; (3) los 

mecanismos (luz y dimensión de nicho) que median la pérdida de especies en pastizales 

con la adición de nutrientes, (4) la importancia de la fenología de las especies nativas  y 

exóticas invasoras y los disturbios selectivos para restaurar comunidades invadidas. Estos 

resultados tienen implicancias teóricas y prácticas respectivamente para la ecología de 

comunidades y la restauración de especies en pastizales. 
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7. Apéndice A 

 
Figura A1: Cambios en el tiempo según el rango (ranking) de cobertura en dos años 

consecutivos generado por agentes del cambio global (ej. adición de nutrientes). Los colores de 

los círculos representan especies diferentes. En este caso el número de especies es el mismo de 

un año a otra (riqueza =5) pero sí se reordenaron en el tiempo, es decir, las especies cambiaron 

de posición dentro del ranking. 
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Cuadro A.1: Cobertura relativa de todas las especies y sus características, para las parcelas 

control y fertilizadas bajo cada tratamiento de disturbio. Origen (OR): Exótica (E), Nativa (N). 

Grupo funcional (GF): Gramínea (G), Monocotiledónea (M), Leguminosa (L), Dicotiledónea 

(D). Forma de crecimiento: Matas (MT), Postrada (PS), Rastrera (RS), Arbustiva (AB), Roseta 

(RO), Foliosa Erecta (FE). Ciclo de vida: Perenne (P), Anual (A), Bianual (B). 

Intacto 

Control NPK 

TAXA OR GF FC CV Cob. TAXA OR GF FC CV Cob. 

Festuca arundinacea E G MT P 93,81 Festuca arundinacea E G MT P 97,96 

Paspalum dilatatum N G MT P 2,56 Lotus glaber E L RS P 0,52 

Leersia hexandra N G PS P 1,5 Ambrosia tenuifolia N D AB P 0,47 

Paspalidium 

paludivagum N G MT P 0,4 Lythrum hyssopifolia E D FE A 0,26 

Carex sp. N M MT P 0,35 Senecio selloi N D AB P 0,26 

Lotus glaber E L RS P 0,29 

Paspalidium 

paludivagum N G MT P 0,18 

Panicum sabulorum N G MT P 0,23 Cyperus reflexus N M MT P 0,1 

Ambrosia tenuifolia N D AB P 0,14 Cirsium vulgare E D RO B 0,1 

Nothoscordum 

inodorum N M MT P 0,14 

Nothoscordum 

inodorum N M MT P 0,05 

Hydrocotyle 

bonariensis N D RS P 0,12 Carex sp. N M MT P 0,03 

Spilanthes stolonifera N D RS P 0,12 Eleocharis viridans N M MT P 0,03 

Panicum milioides N G MT P 0,12 

Leontodon 

taraxacoides E D RO P 0,03 

Baccharis pingraea N D FE P 0,12             

Cypella herbertii N M MT P 0,06             

Carex phalaroides N M PS P 0,03             

Oxalis cordobensis N D RS P 0,03             

Corte 

Control NPK 

TAXA OR GF FC CV Cob. TAXA OR GF FC CV Cob. 

Paspalum dilatatum N G MT P 25,79 Festuca arundinacea E G MT P 63,75 

Festuca arundinacea E G MT P 25,56 Paspalum dilatatum N G MT P 16,06 

Paspalidium 

paludivagum N G MT P 10,84 

Paspalidium 

paludivagum N G MT P 5,86 

Lotus glaber E L RS P 3,87 Lotus glaber E L RS P 3,16 

Ambrosia tenuifolia N D AB P 3,2 Ambrosia tenuifolia N D AB P 2,93 

Panicum berguii N G MT P 2,39 Leersia hexandra N G PS P 1,56 

Panicum sabulorum N G MT P 2,17 Cyperus reflexus N M MT P 1,04 

Paspalum vaginatum N G PS P 1,91 Cynodon dactylon E G PS P 0,94 

Gaudinia fragilis E G MT A 1,91 Asclepias mellodora N D AB P 0,47 

Setaria parviflora N G MT P 1,91 Carex phalaroides N M PS P 0,45 

 

 

Continuación cuadro A.1 
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Eleocharis viridans N M MT P 1,82 Cypella herbertii N M MT P 0,4 

Stenotaphrum 

secundatum N G PS P 1,53 Eleocharis viridans N M MT P 0,33 

Leontodon taraxacoides E D RO P 1,5 Phyla canescens N D RS P 0,33 

Panicum gouinii N G MT P 1,48 

Nothoscordum 

inodorum N M MT P 0,31 

Spilanthes stolonifera N D RS P 1,48 Carex sp. N M MT P 0,26 

Hydrocotyle bonariensis N D RS P 1,43 Trifolium repens E L RS P 0,24 

Carex sp. N M MT P 1,12 Paspalum vaginatum N G PS P 0,24 

Leersia hexandra N G PS P 0,93 Carex bonariensis N M MT P 0,24 

Cypella herbertii N M MT P 0,88 Baccharis pingraea N D FE P 0,19 

Aster squamatus N D AB P 0,81 Gaudinia fragilis E G MT A 0,19 

Plantago lanceolata E D RO P 0,69 Lythrum hyssopifolia E D FE A 0,17 

Carex phalaroides N M PS P 0,62 Lolium multiflorum E G MT A 0,12 

Panicum milioides N G MT P 0,6 Cirsium vulgare E D RO B 0,09 

Bromus brachyanthera N G MT P 0,57 

Stenotaphrum 

secundatum N G PS P 0,09 

Polygala australis N D HP B 0,55 Setaria parviflora N G MT P 0,09 

Nothoscordum inodorum N M MT P 0,5 Vicia graminea N L FE A 0,09 

Phyla canescens N D RS P 0,48 Bromus brachyanthera N G MT P 0,09 

Gamochaeta spicata N D RO P 0,36 Trifurcia lauhe N M HP P 0,05 

Bothriochloa laguroides N G MT P 0,33 Centaurium pulchellum E D FE A 0,05 

Lythrum hyssopifolia E D FE A 0,31 Leontodon taraxacoides E D RO P 0,02 

Lolium multiflorum E G MT A 0,24 Panicum sabulorum N G MT P 0,02 

Senecio selloi N D AB P 0,21 Panicum gouinii N G MT P 0,02 

Gerardia communis N D AB P 0,21 Dichondra microcalyx N D RS P 0,02 

Oxalis cordobensis N D RS P 0,19 Apium leptophyllum N D HP A 0,02 

Linum usitatissimum E D FE A 0,19 Juncus microcephalus N M MT P 0,02 

Danthonia montevidensis N G MT P 0,19 Xanthium cavanillesii N D FE A 0,02 

Trifurcia lauhe N M HP P 0,14 

Pamphalea 

bupleurifolia N D FE P 0,02 

Centaurium pulchellum E D FE A 0,14             

Dichondra microcalyx N D RS P 0,12             

Sisyrinchium platense N M PS P 0,12             

Baccharis pingraea N D FE P 0,1             

Juncus microcephalus N M MT P 0,1             

Eryngium ebracteatum N D FE P 0,1             

Malvella leprosa N D RS P 0,1             

Polygonum sp. E D HP A 0,1             

Asclepias mellodora N D AB P 0,05             

Cirsium vulgare E D RO B 0,05             

Apium leptophyllum N D HP A 0,02             

Distichlis scoparia N G PS P 0,02             
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Continuación cuadro A.1 

Stemodia lanceolata N D FE P 0,02             

Eleocharis 

haumaniana N M 

M

T P 0,02             

Pastoreo 

Control NPK 

TAXA 

O

R 

G

F FC 

C

V Cob. TAXA 

O

R 

G

F FC 

C

V Cob. 

Stenotaphrum 

secundatum N G PS P 

40,8

1 

Stenotaphrum 

secundatum N G PS P 

29,7

7 

Lotus glaber E L RS P 8,45 Lotus glaber E L RS P 

18,1

7 

Gaudinia fragilis E G 

M

T A 7,83 Gaudinia fragilis E G 

M

T A 6,99 

Paspalidium 

paludivagum N G 

M

T P 7,19 Mentha pulegium E D RS P 5,9 

Lolium multiflorum E G 

M

T A 6,39 Lolium multiflorum E G 

M

T A 4,93 

Eleocharis viridans N M 

M

T P 4,95 

Paspalidium 

paludivagum N G 

M

T P 4,54 

Festuca arundinacea E G 

M

T P 4,53 Eleocharis viridans N M 

M

T P 3,33 

Cynodon dactylon E G PS P 3,09 Trifolium repens E L RS P 3,29 

Setaria parviflora N G 

M

T P 1,69 Festuca arundinacea E G 

M

T P 3,04 

Panicum gouinii N G 

M

T P 1,67 Gamochaeta spicata N D 

R

O P 2,94 

Leontodon 

taraxacoides E D 

R

O P 1,36 Paspalum vaginatum N G PS P 1,64 

Plantago lanceolata E D 

R

O P 1,34 Carex phalaroides N M PS P 1,4 

Phyla canescens N D RS P 1,07 Panicum gouinii N G 

M

T P 1,36 

Panicum milioides N G 

M

T P 0,85 Aster squamatus N D 

A

B P 1,34 

Ambrosia tenuifolia N D 

A

B P 0,76 Cynodon dactylon E G PS P 1,23 

Paspalum vaginatum N G PS P 0,58 Leersia hexandra N G PS P 1,11 

Cypella herbertii N M 

M

T P 0,52 Carex sp. N M 

M

T P 0,88 

Paspalum dilatatum N G 

M

T P 0,49 Carex bonariensis N M 

M

T P 0,82 

Leersia hexandra N G PS P 0,43 

Leontodon 

taraxacoides E D 

R

O P 0,7 

Vulpia dertonensis E G 

M

T A 0,41 Sisyrinchium platense N M PS P 0,66 

Distichlis scoparia N G PS P 0,39 Phyla canescens N D RS P 0,58 

Trifurcia lauhe N M HP P 0,35 Plantago lanceolata E D 

R

O P 0,53 

Bupleurum 

tenuissimum E D FE A 0,31 Dichondra microcalyx N D RS P 0,53 

Carex sp. N M 

M

T P 0,29 Poa annua E G 

M

T A 0,51 

Eryngium ebracteatum N D FE P 0,29 Cypella herbertii N M 

M

T P 0,41 

Eryngium echinatum N D RS P 0,29 Distichlis scoparia N G PS P 0,41 
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Cuadro A2: Ejemplificación del cálculo del reordenamiento temporal para dos años consecutivos 

en las parcelas clausuradas-cortadas teniendo en cuenta las primeras 15 especies. En la tabla se 

muestra la cobertura en dos años consecutivos (2017 y 2018), la posición en el rango de especies 

y la diferencia entre la posición en el año 2017 y 2018. La suma de las diferencias resulta en el 

cálculo del reordenamiento para las parcelas sin fertilizar (control) y las fertilizadas (NPK).  

Corte-control   

 2017 2018  

TAXA Cobertura Posición Cobertura Posición Diferencias 

Festuca arundinacea 28,37 1 25,56 2 1 

Paspalum dilatatum 21,35 2 25,79 1 1 

Paspalidium paludivagum 15,42 3 10,84 3 0 

Eleocharis viridans 6,43 4 1,82 11 7 

Stenotaphrum secundatum 5,06 5 1,53 12 7 

Ambrosia tenuifolia 3,34 6 3,20 5 1 

Panicum sabulorum 2,22 7 2,17 7 0 

Paspalum vaginatum 2,13 8 1,91 9 1 

Gaudinia fragilis 1,91 9 1,91 8 1 

Carex phalaroides 1,74 10 0,62 22 12 

Panicum gouinii 1,35 11 1,48 14 3 

Lotus glaber 1,18 12 3,87 4 8 

Spilanthes stolonifera 1,01 13 1,48 15 2 

Panicum berguii 0,70 14 2,39 6 8 

Eryngium ebracteatum 0,65 15 0,10 42 27 

Reordenamiento         5,2 

Corte-NPK   

 2017 2018  

TAXA Cobertura Posición  Cobertura Posición  Diferencia 

Festuca arundinacea 63,93 1 63,75 1 0 

Paspalum dilatatum 17,44 2 16,06 2 0 

Paspalidium paludivagum 11,24 3 5,86 3 0 

Paspalum vaginatum 1,28 4 0,24 17 13 

Cyperus eragrostis 1,14 5 0,00    

Leersia hexandra 1,11 6 1,56 6 0 

Ambrosia tenuifolia 0,74 7 2,93 5 2 

Carex phalaroides 0,51 8 0,45 10 2 

Baccharis pingraea 0,40 9 0,19 19 10 

Cypella herbertii 0,40 10 0,40 11 1 

Asclepias mellodora 0,31 11 0,47 9 2 

Sporobolus indicus 0,29 12 0,00    

Phyla canescens 0,26 13 0,33 13 0 

Carex bonariensis 0,14 14 0,24 16 2 

Cynodon dactylon 0,11 15 0,94 8 7 

Reordenamiento         3 
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8 Apéndice B 

 
 

Figura B1: Modelo de ecuaciones estructurales que muestra las relaciones esperadas hipotéticas 

basadas en la literatura relacionada con la discusión del efecto de los nutrientes en la diversidad. 
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Cuadro B1: Resultados del modelo lineal mixto y las pruebas post hoc según los efectos del 

corte (C), los nutrientes (N) y sus interacciones sobre la diversidad alfa (estimado como riqueza 

de especies) y la diversidad beta. Se detallan los grados de libertad (g.l.) y los valores p. 

    Diversidad 

alfa 

(riqueza) 

Diversidad beta 

  g.l. valor p valor p 

Corte 1,22 <0.0001 0.034 

Nutrientes 7,17 0.006 <0.0001 

Corte x Nutrientes 1,22 0.153 <0.0001 

 

Diversidad alfa (riqueza) Diversidad beta 

Tratamiento Media Grupo Tratamiento Media Grupo 

Control 15,667 A Corte:Control 0,489 A 

K 14,108 AB Corte:PK 0,478 A 

PK 13,650 AB Corte:NPK 0,476 A 

N 13,400 AB Corte:P 0,451 A 

P 13,191 AB Corte 0,448 A 

NK 12,525 AB Corte:NK 0,432 A 

NP 10,775 AB Corte:K 0,430 A 

NPK 8,479 B Corte:NP 0,425 A 

    Intacto:Control 0,425 A 

    Intacto:K 0,236 B 

    Intacto:NPK 0,218 B 

    Intacto:P 0,208 B 

    Intacto:N 0,196 B 

    Intacto:NK 0,184 B 

    Intacto 0,155 B 

      Intacto:NP 0,122 B 
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Cuadro B2: Resultados del modelo lineal y las pruebas post hoc según los efectos de la 

adición combinada de nutrientes esenciales sobre las concentraciones en el suelo de N 

(Nitrógeno), P (Fósforo) y K (Potasio) de los nutrientes (N). Los valores de 

concentraciones iniciales modelados como co-variables fueron del año “0” y los valores 

finales del año “3”. En este caso se usaron los tratamientos como efectos fijos mientras 

que los bloques como aleatorios (random=~1|Boques/plots). Ver detalles en 

https://nutnet.org/methods. Se detallan los grados de libertad (g.l.) y los valores p. 

  

 

N  (%)  P (ppm)  K (ppm) 

 g.l. valor F Valor p valor F valor p valor F valor p 

(Intercepto)  1, 13 12,705 0,004  0,449 0,515  7,119 0,019 

Tratamiento 7, 13 2,262 0,097  5,902 0,003  2,356 0,087 

inicial 1, 13 2,517 0,137  0,482 0,500  2,648 0,128 

Los resultados significativos (P <0.05) se muestran en negrita. 

 

  N (%) P (ppm) K (ppm) 

Tratamiento Media Media Grupo Media 

Control 0,350 14,381 ABC 380,20 

N 0,361 12,498 BC 347,68 

P 0,340 31,282 AB 370,23 

K 0,300 10,498 C 406,28 

NK 0,345 12,271 BC 395,81 

PK 0,327 32,608 A 393,69 

NP 0,304 27,278 ABC 321,75 

NPK 0,343 32,851 AB 400,70 

  

https://nutnet.org/methods
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Cuadro B3: Influencia de la abundancia inicial (AI), el número de nutrientes agregados 

(N) y el corte (C) sobre la probabilidad de pérdida de especies. Los valores estimados, 

el error estándar (EE), el valor Z y el valor p se obtuvieron a partir del modelo de 

regresión logística. 

 Valor estimado EE Valor z Pr(>|z|) 

(Intercepto) 1.100 0.272 4.043 < 0.001 

AI -0.114 0.026 -4.385 < 0.001 

N -0.045 0.151 -0.296 0.767 

C -1.041 0.305 -3.410 0.001 

AI: N 0.029 0.010 2.925 0.003 

AI: C -0.055 0.024 -2.297 0.022 

N:C 0.227 0.173 1.314 0.189 

Los resultados significativos (P <0.05) se muestran en negrita. 
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Figura B.2: Cambios en la proporción de PAR con el aumento del número de nutrientes agregados 

y tratamiento de corte a lo largo del tiempo. Las líneas sombreadas indican el intervalo de 

confianza (+/- 95%). Se graficaron los valores predichos por el modelo. Corte (C), número de 

nutrientes agregados (N) y tiempo (T). n.s. =P>0.1, †P < 0.1, *P < 0.05, **P < 0.01, ***P < 0.001. 
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Cuadro B4: Resultados del modelo de ecuaciones estructurales (SEM) para los efectos directos 

e indirectos del número de nutrientes agregados (nutrientes) y el corte a lo largo del tiempo 

(años) en la riqueza y la diversidad beta. El modelo proporciona el error estándar, los grados de 

libertad (g.l.), el valor p y los valores estimados estandarizados (Estand. Est.) 

Respuesta Predictor Error estándar g.l Valor P Estand. est 

log(Biomasa) Corte 0.114 29 0.011 -0.225 

log(Biomasa) Años 0.029 178 0.003 0.139 

log(Biomasa) Nutrientes 0.025 11 0.000 0.208 

log(Biomasa) Corte:Años 0.041 178 0.000 -0.660 

Luz Corte 0.019 29 0.000 0.712 

Luz Nutrientes 0.009 11 0.000 -0.275 

Riqueza pPAR (Luz) 1.339 175 0.002 0.151 

Riqueza Nutrientes 0.354 11 0.000 -0.295 

Riqueza Años 0.264 175 0.000 -0.225 

Riqueza Corte 1.120 29 0.544 0.055 

Riqueza log(Biomasa) 0.582 175 0.005 -0.184 

Riqueza Gamma 0.055 175 0.000 0.400 

Riqueza Corte: Años 0.407 175 0.001 0.330 

Diversidad beta Riqueza 0.002 176 0.001 0.184 

Diversidad beta Nutrientes 0.011 11 0.023 -0.182 

Diversidad beta Años 0.005 176 0.000 -0.298 

Diversidad beta log(Biomass) 0.015 176 0.051 -0.122 

Diversidad beta (pPAR)2 * 0.035 176 0.000 -0.256 

Diversidad beta Corte 0.024 29 0.000 0.550 

log(Biomasa) ~~pPAR (Luz) - 240 0.000 -0.227 

(pPAR)2 ~~pPAR (Luz)  240 0.0000 0.713 

log(Biomasa) ~~(pPAR)2 *   240 0.0208 -0.132 

* La proporción PAR (Luz) se modeló como una función cuadrática cuando se consideró como variable 

dependiente de la diversidad beta. 
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Cuadro B.5: Interpretaciones para las relaciones propuestas por el modelo a priori y las 

relaciones nuevas dadas por el modelo (mostradas con asteriscos). 

Efecto Interpretación  
Número de nutrientes  Biomasa Incremento en la adquisición de recursos del 

suelo. 

Corte  Biomas Efecto de la remoción de biomasa. 

Tiempo  Biomas Efecto de la exclusión de herbívoros y 

consecuente invasión de pastos exóticas 

Corte: Tiempo  Biomas Con el tiempo, las plantas no pueden compensar 

la eliminación de biomasa. 

Número de nutrientes: Tiempo  Biomas Con el tiempo aumenta el efecto positivo de los 

nutrientes sobre la biomasa. 

Biomas ~~ Luz Correlación: cuando aumenta la biomasa la luz 

disminuye. 

Número de nutrientes Luz * Cambio en la estructura del canopeo (por 

ejemplo, el área foliar específica) conduce a la 

disminución de la disponibilidad de luz 

independientemente del efecto de la biomasa. 

Corte  Luz El cambio en la estructura del canopeo permite 

una mayor disponibilidad de luz 

independientemente del efecto de la biomasa. 

Número de nutrientes Riqueza Hipótesis de dimensión de nicho. 

Tiempo  Riqueza * Efecto de la invasión de pastos. 

Luz  Riqueza Reducción de la competencia por luz. 

Biomasa  Riqueza Alta acumulación biomasa deprime la riqueza de 

especies por la competencia por recursos. 

Corte  Riqueza Efecto negativo de los cortes sobre las especies 

que no toleran disturbios o efectos positivos 

relacionados con cambios en la estructura del 

canopeo. 

Corte: Tiempo  Riqueza Con el tiempo, incrementa la posibilidad de que 

especies del pool regional se establezca después 

de os cortes. 

Diversidad gamma  Riqueza Un mayor número de especies en el pool regional 

aumenta las posibilidades de que colonicen y 

aumentan la diversidad local si la diversidad 

gamma no se vio afectada por los nutrientes o por 

la invasión. 

Número de nutrientes: Tiempo  Riqueza Se intensifica el efecto negativo de los nutrientes 

a lo largo del tiempo. 

Número de nutrientes  Diversidad beta Hipótesis de homogeneización biótica. 

Riqueza  Diversidad beta Más especies en el pool local permite que 

coexistan más especies en cada parche. 

Biomass  Diversidad beta Los sitios más productivos tienen más 

probabilidades de tener una especie diferente en 

cada parche o el aumento en la biomasa conduce a 

una mayor competencia y homogeneización de la 

comunidad. 

Gamma  Diversidad beta Un mayor número de especies en el pool regional 

aumenta las posibilidades de que colonicen y 

aumentan la diversidad beta. 

Corte Diversidad beta *  Los disturbios permiten la colonización de las 

nuevas especies diferentes en cada parche. 

Número de nutrientes: Tiempo  Diversidad beta Intensificación del efecto negativo de los 

nutrientes a lo largo del tiempo.. 

Tiempo  Diversidad beta * Efecto de la invasión de pastos exóticos. 
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Continuación Cuadro B5: 

 

Luz Diversidad beta 

 

Con niveles de luz bajos, pocas especies dominan 

en todos los parches y con niveles de luz altos, el 

conjunto de especies es homogéneo en todos los 

parches. 

 

 


