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La invasion por especies exdticas es seflalada como la segunda causa de pérdida de
biodiversidad global y regional. Las plantas invasoras pueden modificar el
funcionamiento y la biodiversidad de comunidades y ecosistemas. Aunque pocas
especies vegetales pueden invadir zonds éridas, aquellas que lo logran pueden tener
efectos sustanciales sobre estos ambientes. En el P. N. ‘Cerro Saroche’ (Edo. Lara), una
de las pocas dreas protegidas que resguardan ecosistemas daridos en Venezuela y el
Caribe, se ha evidenciado el establecimiento de dos plantas exoéticas, Kalanchoe
daigremontiana (Crassulaceae) y Stapelia gigantea (Apocynaceae), originarias de
Madagascar y Sudéfrica, respectivamente. Este trabajo intenta responder si estas especies
tienen el potencial de invadir y alterar las comunidades vegetales de ecosistemas édridos
neotropicales. La biologia reproductiva y de establecimiento de plantulas de las dos

exoticas de estudio sugieren que ambas plantas tienen caracteristicas reproductivas que,
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CAPITULO 1: INTRODUCCION GENERAL



seguidos por los arbustales mediterraneos (17%). Los bosques tropicales primarios y los
ecosistema xéricos son los que presentan la menor proporcion de flora exotica (6%), ya
que solo pocas especies de plantas pueden invadir estos ecosistemas (Loope e al. 1988;
Brooks 1999). Sin embargo, las zonas aridas pueden ser afectadas drasticamente por las
pocas especies invasoras exitosas, ya que pueden ocupar grandes dreas y alterar
sustancialmente estos ecosistemas (Cleverly et al. 1997; Shigesada & Kawasaki 1997,
Mack et al. 2000). Por ejemplo, la graminea exotica Bromus tectorum modifica las
caracteristicas biofisicas y bioquimicas del suelo de zonas aridas occidentales en Estados
Unidos y compite con las plantas nativas por el nitrégeno, excluyéndolas parcialmente o
totalmente (Belnap & Phillips 2001). Otra invasora, Carpobrotus edulis en California
(Estados Unidos), altera el pH del suelo y la disponibilidad de nutrientes e inhibe el
establecimiento de especies de plantas nativas (D'Antonio 1993).

Algunas investigaciones sugieren que las plantas exdticas invasoras de zonas aridas
provienen de otras zonas éridas, por lo cual estdn adaptadas al estrés hidrico (Brown &
Gubb 1986; Mack 2002) y ademas, presentan caracteristicas reproductivas asociadas con
una alta fecundidad y dispersion de semillas a largas distancias (Brown & Gubb 1986;
West & Nabhan 2002). Las caracteristicas del habitat que pueden propiciar el
establecimiento de plantas exdticas en zonas aridas son: el cambio en el uso de la tierra
(Evans et al. 2001; Wilson et al. 2002), la presencia de cuerpos de agua (Brown & Gubb
1986: Loope et al. 1988; Brooks 1999), el sobre-pastoreo (Dinerstein et al. 1995; Brooks
1999), la variacion estacional de la precipitacion (Mack 2002) y la presencia de
carreteras (Burgess er al. 1991; Brooks 1999). Sin embargo, la vulnerabilidad de los
habitats xéricos a las invasiones de plantas disminuye con el incremento de la aridez

(Loope et al. 1988; Brooks 1999; Mack 2002). Las areas dentro de una zona arida que



general de organismos exoticos establecidos en el pais, publicado por el Ministerio del
Ambiente (Ojasti et al. 2001).

La protecion de los ecosistemas aridos y semidridos en la region del Caribe es una
prioridad, debido a que estos ambientes son relativamente escasos y en muchos casos su
estatus de conservacion varia entre las categorias ‘Vulnerable’ y ‘En Peligro’. Ademads,
las zonas aridas neotropicales estdn conformadas por comunidades de plantas unicas de
estos tipos de ambientes (UICN 1999), entre las que se encuentran representantes de las
familias Cactaceae, Portulacaceae, Euphorbiaceae, Fabaceae y Capparidaceae.

El Parque Nacional ‘Cerro Saroche’ (Edo. Lara, Venezuela) es una de las pocas dreas
protegidas que resguardan ecosistemas aridos y semidridos en Venezuela y en la region
del Caribe. Ademas, presenta el mayor nimero de especies de cacticeas en el pais, de las
cuales buena parte son exclusivas de las zonas dridas del norte de Suramérica (Smith &
Rivero 1991). Este parque alberga cerca de 120 especies vegetales, entre éstas varias
especies de cactaceas, tales como Opuntia caracassana, Opuntia caribea, Stenocereus
griseus, Cereus repandus, Pilosocereus lanuginosus, Melocactus curvispinus 'y
Mammillaria mammilaris; algunas leguminosas, tales como Prosopis juliflora, Acacia
tortuosa 'y Cercidium praecox, y euforbiaceas como Cridoscoulus urens, Jatropha
gossypifolia'y Croton sp; entre otras (Smith 1975; Salazar & Gutiérrez 2002). En el P.N.
‘Cerro Saroche’ se han reportado aproximadamente 80 especies de aves, muchas de las
cuales son exclusivas de zonas aridas, tales como el cardenal coriano y el cardenalito
(Smith & Rivero 1991; Salazar & Gutiérrez 2002). Ademads, en el parque se han
reportado 33 especies de mamiferos, 17 especies de reptiles y 5 especies de anfibios
(Salazar & Gutiérrez 2002). A pesar de la variedad de especies de zonas éridas que

alberga el P.N. ‘Cerro Saroche’, que justifica y hace prioritario su mantenimiento como
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area protegida, es un parque que se encuentra criticamente amenazado. lo cual significa
que existe alto riesgo de que se fracase en la proteccion y mantenimiento de la diversidad
bioldgica en un futuro cercano (ParksWatch 2001). Entre las amenazas que atentan
contra la integridad ecologica del parque se incluyen: (1) poco personal de Inparques y
falta de infraestructura y sefializacion, (2) delincuencia, (3) falta de manejo de la basura,
(4) desarrollo agricola dentro del parque, (5) desarrollo de la industria avicola dentro del
parque y (6) introduccion de especies de plantas y animales no nativos (ParksWatch
2001). Entre los animales introducidos destaca el chivo (Capra hircus), el cual fue
introducido hace mas de 100 afios en la zona y ejerce alta presion de herbivoria
(Laskowski 1993), siendo ésta la principal perturbacion presente en el area de estudio.
Ademas, durante visitas exploratorias al P.N. *Cerro Saroche’ se ha evidenciado la
presencia de cuatro plantas exoticas: Salsola kali (Chenopodiaceae), Calotropis procera
(Apocynaceae), Kalanchoe daigremontiana (Crassulaceae) y Stapelia gigantea
(Apocynaceae) (I. Herrera & J.M. Nassar, datos no publicados). De éstas, las dos (ltimas
especies son las mas abundantes en el parque, por lo cual se planted la posibilidad de que
K. daigremontiana y S. gigantea pudieran ser invasoras d alto impacto y expandirse
dentro del parque. Asi que fueron seleccionadas como sujetos de estudio, con el fin de
diagnosticar su potencial invasor en el area. Este sistema de estudio representa una
excelente oportunidad para evaluar el potencial invasor de plantas exoticas en
ecosistemas aridos del neotrdpico, dado que dichos ecosistemas son invadidos sélo por
pocas especies en comparacion a otros ambientes.

Este trabajo responde la interrogante de si estas especies tienen el potencial de invadir
y alterar las comunidades vegetales de los ecosistemas aridos del Caribe, y por qué.

Ademas, se establecio la prioridad de manejo para ambas especies de estudio, y se
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proponen estrategias de manejo para la especie que representa el mayor riesgo. Para esto
se identificaron o estimaron: (I) el conjunto de las caracteristicas reproductivas que
pudieran permitir que las dos especies exoticas de estudio se hayan establecido en zonas
aridas tropicales; (2) los efectos sobre la repoblacion de plantas nativas, ocasionado por
el establecimiento de las dos plantas exdticas en el area de estudio, y (3) se construyd un
modelo poblacional para la especie que representa el mayor riesgo.

Esta tesis estd organizada en siete capitulos, el presente como introductorio, un
segundo capitulo donde se describe detalladamente el area y las especies de plantas
exoticas de estudio. El tercer capitulo caracteriza la biologia reproductiva, el banco de
semillas, la germinacion y el establecimiento de plantulas de las dos especies exdticas,
con el fin de comparar estos aspectos con el patron observado en plantas invasoras y
entender por qué las dos exdticas estudiadas podrian tener el potencial dp invadir
ecosistemas aridos del Caribe. El cuarto capitulo evalua el efecto del establecimiento de
las dos exdticas de estudio sobre la repoblacidn de planta nativas, desde una perspectiva
experimental y otra comparativa, para identificar los mecanismos por los cuales estas
exoticas podrian alterar la repoblacion de especies en la localidad; ademas, los resultados
discutidos en este capitulo permitieron sugerir a una de las especies como prioridad de
manejo. El quinto capitulo presenta un modelo poblacional para la exotica sugerida como
prioridad de manejo, con el fin de identificar la contribucion de cada uno de los
parametros de su ciclo de vida a su establecimiento en la localidad de estudio, y
estrategias de manejo para la misma. El sexto capitulo discute de forma integral los
resultados obtenidos en los capitulos anteriores, ademas de proponer algunas

caracteristicas del area de estudio que podrian favorecer el éxito de la invasion de las dos
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(Malvaceae), Cnidoscolus urens (Euphorbiaceae), Croton rhamnifolius (Euphorbiaceae)
e Ipomoea carnea (Convolvulaceae) (Laskowski 1993; 1. Herrera, observacion personal).
De las especies de cactus columnares presentes en el drea de estudio se ha podido
constatar que S. griseus (cardon dato) y C. repandus (carddn lefaria) requieren plantas
nodrizas para el establecimiento de sus plantulas (Nassar & Emaldi 2004; Larrea-Alcazar
& Soriano 2006). Por otro lado, algunas leguminosas son consideradas especies pioneras
o de sucesion intermedia, que no requieren plantas nodrizas y pueden establecerse en
zonas abiertas; tal es el caso de C. praecox (yabo) y P. juliflora (cuji) (Gonzélez 2003;
Fajardo 2007). Estas diferencias de requerimientos en el establecimiento de plantulas de
diferentes especies en zonas dridas es un aspecto que puede ser crucial para la
repoblacion en estos ambientes.

El porcentaje de area cubierta y el patron de distribucion de parches de K.
daigremontiana y S. gigantea en la localidad fue estimada n un estudio preliminar (I.
Herrera y J. Nassar, datos no publicados). Para esto, se realizd un muestreo de dichas
especies en un area aproximada de 16 km?, en la zona llamada localmente la ‘recta de
Padre Diego’, donde ambas exdticas son mds abundantes (Figura 2.1). El disefio del
muestreo consistid en establecer transectos perpendiculares, a cada lado de la carretera, a
lo largo de 8 km de la misma. Los transectos fueron de 1 km de largo y 20 m de ancho,
ubicados cada 500 m, para un total de 32 transectos. Los parches de ambas exdticas
cercanos a cada transecto (<10 m), fueron ubicados geograficamente con el uso de un
sistema de posicionamiento global (GPS, por sus siglas en inglés). Ademads, se estimé el
area ocupada por cada parche. Para los parches pequeiios (<10 m?), el 4rea fue estimada

de forma manual, utilizando una cinta métrica. En el caso de parches grandes (>10 m?),
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(a)

(b)

Figura 2.4.

Inflorescencia (a) y hojas con propégulos asexuales (b) de Kalanchoe daigremontiana.
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Figura 2.5,
Flor y tallos de Stapelia gigantea (a) y esquema de las estructuras que conforman la

corona y el polinario de S. gigantea (b).
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RESUMEN

La biologia reproductiva constituye uno de los aspectos claves para definir el
potencial invasor de una especie de planta. Una forma en la cual los cientificos han
tratado el problema de las invasiones de plantas es intentando predecir el potencial
invasor de especies focales, usando caracteristicas reproductivas como indicadores. Las
invasiones de plantas en ambientes secos han sido documentadas sobre todo en regiones
templadas y subtropicales, pero poca informacion existe sobre los procesos de invasion
en las zonas 4aridas neotropicales. En este trabajo se caracterizaron la biologia
reproductiva y la capacidad de repoblacion de Kalanchoe daigremontiana 'y Stapelia
gigantea, dos plantas exoticas establecidas en zonas aridas ubicadas dentro y en los
alrededores del P.N. *Cerro Saroche’, Edo. Lara, Venezuela. Se evaluaron las principales
caracteristicas reproductivas y de establecimiento de las dos especies: la fenologia
reproductiva, {a biologia floral, los sistemas reproductivo y de apareamiento, el sistema
de polinizacion, la produccién de propagulos, la viabilidad de las semillas, el porcentaje
de germinacion y el banco de semillas. Ademas, se realizd un experimento para evaluar
el efecto de la densidad del flujo fotdnico fotosintético (50 y 100%) sobre el porcentaje
de supervivencia de las plantulas de las dos especies; con el fin de simular el efecto que
tendrian plantas nodrizas sobre la supervivencia de las plantulas de ambas especies. A.
daigremontiana es auto-compatible y autégama, recibid pocas visitas florales, es auto-
compatible y autégama, pero produjo numerosas semillas por planta (16.865). El
porcentaje de germinacioén (11,9%) y viabilidad (17,9%) de semillas fue relativamente
bajo, pero el banco de semillas de esta especie fue significativamente abundante. Por el

contrario, S. gigantea es auto-incompatible y xendgama. Las flores son visitadas por
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al. 1989), debido a que una invasién exitosa requiere de mecanismos efectivos para la
reproduccion, dispersion, establecimiento y crecimiento de plantulas en una localidad
determinada (Gordon 1998; Greenberg ef al. 2001). Asi, las caracteristicas reproductivas
han sido consideradas para decidir cudles especies de plantas pueden ser introducidas de
manera segura desde una regién a otra (Tucker & Richardson 1995; Reichard &
Hamilton 1997; Pheloung et al. 1999; Krivanek & Pysek 2006). Ademas. el
conocimiento de los aspectos reproductivos en la localidad, donde una planta exotica
focal se ha establecido, permite explicar por qué dicha exdtica se establecidé o invadio
una region determinada. Sin embargo, el uso de las caracteristicas reproductivas como
indicador del potencial invasor de una planta es limitado. Muchos aspectos reproductivos
estan mas asociados con la forma de vida de una planta y con su tipo de habitat que con
su potencial de invadir (Sutherland 2004; Muth & Pigliucci 2006). No obstante, se han
propuesto algunas caracteristicas reproductivas y de repoblacién como indicadoras del
potencial invasor de plantas: (1) largos periodos reproductivos, que incrementan la
probabilidad de que las flores sean polinizadas y promueven una mayor produccién de
frutos (Baker 1974; Reichard 1997; Radford & Cousens 2000; Rejmanek 2000; Lloret e/
al. 2005); (2) alta inversion de energia para la produccion de propagulos, favoreciendo la
produccién de éstos en niimeros altos (Rejmanek & Richardson 1996; Goodfray &
Crawley 1998); (3) propagacion vegetativa, que permite el y aumento del drea de
distribucién de una planta exdtica a partir de bajos tamafios poblacionales y/o cuando no
estan presentes los polinizadores o €stos estan en baja densidad (Baker 1974; Cronk &
Fuller 1995; Reichard 1997; Lloret et al. 2005); (4) dispersion a largas distancias, debido
a que ésta aumenta la velocidad del proceso de invasion al permitir el establecimiento de

multiples focos de invasion expansivos (Moody & Mack 1988; Muller-Landau es al.
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medianos con un perimetro de 4-9 m (n=12). Los parches de mayor tamafio son menos
frecuentes y por esta razén no fueron considerados.

Para estimar la viabilidad de las semillas de K daigremontiana y S. gigantea, se
realizd la prueba del cloruro de tetrazolium (TTC), siguiendo el procedimiento estandar
sugerido por ‘International Seed Testing Association’ (1985). Esta prueba se realizo en el
afio 2005 a las semillas de K. daigremontiana y S. gigantea de varios individuos (»>30)
colectadas en el area de estudio en tres afios diferentes (2003, 2004 y 2005). Asi las
pruebas se hicieron a semillas de tres edades diferentes: semillas de dos afios de edad, de
un afio de edad y de un mes de edad. Las semillas de S gigantea (n=30) y K
daigremontiana (n=100) de las tres edades fueron colocadas en cépsulas de Petri sobre
doble papel de filtro (Watman N° 1), considerando diez réplicas para cada edad. El papel
de filtro fue humedecido con agua destilada. Las placas de Petri con las semillas fueron
cerradas con parafilm para evitar la desecacion y se mantuvieron en una camara de
crecimiento (27°C, con una densidad de flujo foténico fotosintético, DFFF, de 360
umolm™seg y con 12 horas de fotoperiodo) durante cuatro dias. Después de los cuatro
dias, las semillas germinadas fueron contadas y desechadas. Las semillas remanentes
fueron seccionadas para exponer el embrién y se les afiadié S mL de solucién de TTC al
1%. Las semillas de S. gigantea y K. daigremontiana, después de 12 h 'y 24 h de
exposicion al TTC, respectivamente, fueron clasificadas como viables o no viables segun
la tincidn de los embriones. La viabilidad de los embriones se evidencia por la tincion
roja de sus tejidos. Cuando el embridn no se tifié completamente se usé como criterio de
viabilidad la tincion completa de la radicula. La proporcion de semillas viables fue
calculada como la suma del nimero de semillas germinadas mas el niumero de semillas

tefiidas e identificadas como viables dividido por el nimero total de semillas ensayadas.
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Efecto de la intensidad de luz sobre el establecimiento de pléntulas

Se evaluo el efecto de dos intensidades de densidad de flujo fotonico fotosintético
(umol.m?seg.), con el fin de simular el efecto de zonas sombreadas (por efecto nodriza)
y zonas abiertas, sobre la germinacion, supervivencia y biomasa final de plantulas
sexuales de S. gigantea y de plantulas sexuales y asexuales de K. daigremontiana. Se
sembraron semillas (n=30) de ambas especies exdticas colectadas de varios individuos y
plantulas (n=20) de un mes de edad obtenidas en vivero de S. gigantea, y de los dos tipos
de plantulas (n=20) producidas por K. daigremontiana (plantulas sexuales y asexuales)
en parcelas experimentales de 1 m’ dentro del area de estudio. Se aplicaron dos
intensidades de DFFF, 50% y 100%, con diez réplicas por tratamiento. La DFFF se
manipuld utilizando una malla de vivero con un tamano de orificio tal que redujo la
DFFF en 50%, lo cual fue corroborado con el uso de un quantometro (LICOR). El
experimento fue monitorizado durante ocho meses. Se registro el porcentaje de
germinacion cada 15 dias y el % de supervivencia de pldntulas una vez al mes. Por
ultimo, se estimoé la biomasa seca aérea final de cada una de las plantulas sobrevivientes.

Para evaluar el efecto de los dos tratamientos (50% y 100% de DFFF) sobre la
supervivencia final de las plantulas sexuales de S. gigantea y de las plantulas sexuales y
asexuales de K. daigremontiana se utilizd un modelo lineal generalizado (Analisis de
devianza). Este analisis se realizo considerando una distribucion binomial y una funcion
de union logaritmica. Para realizar este andlisis. se modificaron los valores de
supervivencia final de las plantulas sexuales de K. daigremontiana en el tratamiento

100% de DFFF, debido a que este valor fue cero para todas las réplicas. Para modificar
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seis meses, desde octubre hasta el final del periodo seco (abril). Una gran proporcién
(>80%) de los parches de K. daigremontiana evaluados presentaron individuos que
florecieron entre enero y abril (Figura 3.1). En estos cuatro meses de los dos primeros
afios de observaciones (marzo 2002-marzo 2004) se registré la mayor intensidad de
floracion (valores de intensidad mayores a 0,6) (Figura 3.1) en comparacion con el
tercero de observacion. La fructificacién de K. daigremontiana ocurre en el periodo
huimedo. La aparicion de frutos se inicia al principio del periodo humedo, coincidiendo
con el primer pico de Iluvia, que ocurre anualmente (mayo) (Figura 3.1). El 100% de los
parches evaluados de K. daigremontiana presentaron individuos que fructificaron en
parte del periodo himedo (mayo-septiembre). Durante la mayor parte del periodo de
fructificacion anual de K. daigremontiana, la intensidad en la produccion de frutos fue
relativamente constante (Figura 3.1).

La floracién de S. gigantea es intermitente y con intensidad variable (<0.45) (Figura
3.1). En el primer afio (marzo 2002- marzo 2003) ocurrié sélo durante la época de lluvia
con intensidad variable, mientras que en los dos Gltimos afios la floracién ocurrié durante
todo el afio de forma intermitente y con intensidad variable (Figura 3.1). Sin embargo, en
los tres aiios de estudio los mayores porcentajes de floracion (60- 80 %) ocurrieron en el
mes de mayo (primer pico de precipitacién). El porcentaje e intensidad de la produccién
de frutos fueron relativamente bajos (< 20%) a lo largo del afio (Figura 3.l). La
fructificacion estuvo limitada a cortos periodos de tiempo que coincidieron con una
disminucion en la floracién. En el primer afio del estudio, la fructificacion fue mas larga
(septiembre-enero) con una intensidad menor de 0,2; mientras que en los dltimos dos
aflos de estudio la fructificacion se presentd con una menor duracion (sélo en noviembre)

e intensidad (<0,1) Figura 3.1.



Tabla 3.1.

1.EE).

Caracteristica n dagielzﬁqocngma Stapelia gigantea
Largo de la corola (mm) 15 30,3£0,3 36,6 £ 1,7
Ancho de la corola (mm) 15 5,6+0,2 326,3 £ 8,6
Hercogamia (mm) 15 2,1+£0,2 -
Numero de estambres 15 8 5
Numero de granos de polen/ antera 15 12.536,67 1.259,87 + 38,72
Numero de granos de polen/ flor 15 100.293,36 6.299,33 + 193,61
Numero de 6vulos/flor 15 522,30 + 19,03 802,80 + 18,52
Relacién polen/ 6vulo — 192,02 7,85
Nuamero de semillas/ fruto 30-40 137,48 + 14,85 454,13 + 34,84
Relacion semilla/ dvulo — 0,26 0,56
Biomasa del androceo (%) 10 7,14 £3,39 .

1,55+ 0,09 %

Biomasa del gineceo (%) 10 25,99+ 5,37
Biomasa partes vegetativa florales(%) 10 66,86 + 5,97 98,49 + 0,09
Relacién de biomasa androceo/ gineceo 10 0,26 —
\P/{:glict:;?ir:/:: biomasa reproductiva/ 10 0,50 0.02
Nuamero de flores/ inflorescencia 40 122,68 £10,24 1-2
Nuamero de inflorescencias ° 15-40 1,08 £ 0,06 23,7+ 4,96
Numero de frutos/ infrutescencia 40 122,68 + 10,24 1
Numero de frutos ® 15-40 122,68 £10,24 3,3+0,52
Numero de semillas ® 15-40 16.865,36 = 1407,96 1.483,49 + 0,52
Numero de semillas viables ® 10 3.030,14=+ 534,54 1.139,6 + 39,99
Numero de propéagulos asexuales © 20 - 30 226,67 + 8,49 pequefios:66,92 + 46.5

medianos: 92,03 + 52.9
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Caracteristicas reproductivas de Kalanchoe daigremontiana y Stapelia gigantea (media +

* Biomasa del ginostegio

® Estimados por individuo para K. daigremontiana'y por 1 m” para S. gigantea

¢ Estimados por individuo para K. daigremontiana'y por parche de dos clases de tamafios (pequefios: 2-4
m de perimetro; medianos: 4.1-9 m de perimetro) en S. gigantea
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Kalanchoe daigremontiana Stapelia gigantea
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Figura 3.1.
Porcentaje de presemcia e intensidad de floracion y fructificacion de Kalanchoe daigremontiana 'y Stapelia gigantea durante

tres afios en el P.N ‘Cerro Saroche’. Las barras representam el error estandar.
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Recompensas florales

La produccién promedio total de néctar por flor de K. daigremontiana fue de 113,3
puL (EE + 8,4). De este total, el 87 % se produce durante el primer dia de vida de la flor
(Tabla 3.1I). Un individuo en floracion produce aproximadamente 14000 pL de néctar
total. La concentracion promedio de azlcar en el néctar de K. daigremontiana fue de
44,61 p/p (EE £ 0,13). Este promedio no varié significativamente durante diferentes
horas del dia. La produccién de néctar promedio de las flores de S. gigantea fue de 25,4
pL (EE =+ 1,6) (Tabla 3.1I), este total de néctar fue producido durante los dos proximos
dias después de la antesis. El promedio de la concentracion de azucar en el néctar fue de
13,81 p/p (EE £ 0,50) %.

Visitantes florales y patrones de visitas

K. daigremontiana tuvo bajo porcentaje de visitas florales con respecto a las especies
nativas durante los periodos de observaciones (Figura 3.2). Estas visitas solo fueron
observadas en dos meses (marzo y abril) de los cuatro meses de observacion. En
promedio, una inflorescencia de K. daigremontiana recibié 0,3 visitas por dia (EE =
0,14; intervalo:0,0-1,0). Todas las visitas ocurrieron entre 10:00 y 11:00 am. Esta exotica
fue exclusivamente visitada por himenopteros, dos especies de avispas (Brachygastra
lecheguama y Parachartegus colaboterus) y la abeja de la miel (Apis mellifera). Estas
especies también visitaron las flores de Cercidium praecox. Estos visitantes podrian
actuar como polinizadores porque durante sus visitas tuvieron contacto con las partes
reproductivas de las flores de K. daigremontiana. Por otra parte, se observo robo de
néctar por parte de la avispa mata caballo (Polistes lanio-weberi) y la mosca doméstica

(Musca domestica).
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S. gigantea recibid visitas florales en los cuatro meses de observacion, las cuales
fueron similares en porcentaje a las visitas recibidas por especies nativas (Figura 3.2). S.
gigantea fue la Gnica especie en la localidad de estudio polinizada exclusivamente por
dipteros, aunque C. praecox fue también visitada por algunas especies de moscas (Figura
3.2).

En promedio, una flor recibié 1,43 visitas por dia (EE + 0,24; intervalo: 0,24-2,88).
Las visitas florales ocurrieron durante todo el dia, con una menor tasa de visita
(0,03+0,01 EE) a tempranas horas de la mafiana (7:00-8:00 am). Nueve morfo-especies
de moscas de tres familias (Muscidae, Calliphoridae y Sarcophagidae) fueron observadas
visitando flores de S. gigantea. Las moscas llegan a la flor, se aproximan hasta el
ginostegio, toman néctar, la probdscide queda atrapada en el corptsculo del polinio y
lucha por liberarse, cuando lo logra se lleva el polinario o un polinio. Por ultimo inserta
el polinio en la zona receptora de la misma flor u otra flor. En el 60% de la flores de S.
‘gigantea observadas hubo retiro de al menos un polinio y en el 35 % de éstas hubo
insercion de al menos un polinio. Las especies de plantas nativas que simultdneamente
estuvieron en floracion recibieron visitas florales por otras categorias de visitantes
florales, incluyendo colibries, himendpteros, coledpteros y lepidopteros (Figura 3.2)

Pruebas de auto-compatibilidad y autogamia

Los resultados de las pruebas de polinizacion fueron contrastantes para las dos
exdticas (Tabla 3.I11). K. daigremontiana es auto-compatible (IAjuos=1,04;
IALieminnas=0,60) y autdgama (IApuos=1,12; [Aseminas=1,45), mientras que S. gigantea ¢s
auto-incompatible (ZAZpu05=0,00; IALeminas=0,00) y en consecuencia es xendgama

obligada. No se detectd agamospermia en ninguna de las especies (Tabla 3.1IT).
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Figura 3.2.
Porcentaje de visitas florales totales por cada tipo de visitante floral a Kalanchoe
daigremontiana, Stapelia gigantea y algunas especies nativas que estuvieron en floracién
simultdneamiente durante los muestreos. Coli: colibries, Esc: escarabajos, Mos: moscas,

Ab-Av: abejas y avispas, y Mar: mariposas.
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Tabla 3.11L
Produccion de frutos y semillas de Kalanchoe daigremontiana 'y Stapelia gigantea en

cada una de los tratamientos de polinizacion.

Hspecis Bareli N°de Relacién Soriie N°de N°de Relacion Tiidioe
flores Fruto/flor frutos semillas  semilla/dvulo

sa./ - , Agamospermia 40 0,00 . 0 0,00

aigremontiana
Polinizacién [A 36 5502 1A
automatica 4 050 112 026 1,62
SO ;. 40 08 3 9156 0,10
fertilizacion
Fertilizacion [AI 32 Al
cruzada 40 a0 1,04 3366 0.16 0,62
Polinizacion 40 1,00 40 5272 025
natural

S{ap i Agamospermia 38 0,00 U 0 0,00

gigantea
Polinizacion 1A 0 IA
automatica - 05t 0,00 . 400 0,00
Auto- 0
ftlladion =~ S0 O 4 0.0
Fertilizacion IAI 10 [Al
- 38026 40 #10 0I5 900
Polinizadlen: s | g 30 3604 026
natural

Se incluyen el indice de autogamia (IA) y el indice de auto-incompatibilidad (IAI). Los
valores de los indices menores a 0,2 son indicativos de no autogamia y auto-

incompatibilidad, respectivamente.
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Al comparar la relacién fruto/flor y semillas/6vulos entre las pruebas de polinizacion
natural y de fertilizacion cruzada, se obtuvo que al nivel de frutos hay diferencias
significativas  para K. daigremontiana  (G-testguos=11,98;  p<0,05), siendo
significativamente menor la produccién de frutos en la prueba de fertilizacion cruzada
que en la prueba de polinizacion natural; mientras que a nivel de semillas no se obtuvo
diferencia entre estas dos pruebas para K. daigremontiana (G-testsemilas= 2.,6; n.5.). Por el
contrario, para S. gigantea se encontraron diferencias significativas entre las pruebas de
fertilizacion cruzada y polinizacion natural al nivel de la relacion fruto/flor y dé
semilla/évulo (G-test frus= 8,02; p<0,05 y G-test semilias= 4.6; p<0,05), siendo estas
relaciones mayores en la prueba de fertilizacion cruzada que en la prueba de polinizacion
natural.

Produccion de propdgulos, viabilidad y germinacién de semillas

K. daigremontiana en promedio produce 16.865 semillas por individuo (EE =+
1407,96), pero la viabilidad de semillas es baja. De las semillas producidas sélo 3.030
son viables (EE + 534,54). El 75,6% (EE + 5,16) de las semillas evaluadas presentaron
embriones atrofiados o pequefios. Solo el 17.9 % (EE + 3,17) de las semillas de un mes
de edad eran viables. La viabilidad de las semillas disminuy6 con el tiempo (F227=4,94;
p=0.01). La proporcién de semillas viables en semillas de un afio y dos afios de edad, fue
de 15,9 % (EE + 1,82) y 9,2% (EE + 0,98), respectivamente. El porcentaje de semillas
viables de dos afios de edad fue significativamente menor que el porcentaje de viabilidad
de las semillas de un afio (p=0,021) y un mes de edad (»p=0,007). La proporcién de
semillas viables de un mes de edad no difiri6 de la proporcién de semillas viables de un
afio de edad (p= 0,62). Un individuo de K. daigremontiana puede al menos producir 227

(EE + 8,49) plantulas asexuales que se desarrollan en el margen de las hojas (Tabla 3.1).
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S. gigantea produce anualmente en promedio 1.483 semillas por m? (EE = 0,52 (Tabla
3.I). Aproximadamente, 76,9% de estas semillas son viables después de un mes de ser
liberadas del fruto. La viabilidad de las semillas disminuye con el tiempo (F(2,18=67,1;
»<0.0001). Sélo el 17,3% (EE + 3,49) de las semillas de un afio de edad son viables. Las
semillas de dos afios de edad pierden completamente la viabilidad. El porcentaje de
semillas viables de S. gigantea difirié significativamente entre las semillas de un afio y
un mes de edad (F= 67,1; p<0,0001). Esta especie también se reproduce asexualmente y
el nimero de mddulos producidos por parche depende del tamafio del parche. Parches
pequefios (2-4 m de perimetro) producen 66,9 (EE = 46,5) mddulos por afio. Parches de
tamafo medianos a grandes (4,1-9 m de perimetro) producen 92,0 (EE + 52,9) mddulos
por afio (Tabla 3.1).

Las semillas de K. daigremontiana y S. gigantea empezaron a germinar a partir del
tercer dia de hidratacién, pero el porcentaje promedio de semillas germinadas difiri¢
sustancialmente entre K. daigremontiana (11,9 %; EE + 4,04) y S. gigantea (61,9%; EE
+ 5,05). La mayoria de las semillas de ambas especies exoticas (> 80%) que germinaron
lo hicieron durante la primera semana.

Banco de semillas

Las zonas de vegetacion evaluadas difieren en el tamafio (Tabla 3.1V) y en la
abundancia relativa de especies en el banco de semillas (Tabla 3.1V). El tamafio total del
banco de semillas fue significativamente mayor en los sitios en que K. daigremontiana
(z= 11,29; p<0,0001) y/o S. gigantea (z = 5,19; p<0,0001) estaban presentes, que donde
la vegetacion estaba conformada Unicamente por vegetacion nativa (NAT). La

abundancia relativa de semillas de cada uno de los grupos taxondémicos considerados
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difirié en una misma zona de vegetacién y entre las zonas de vegetacion evaluadas
(Tabla 3.IV). La principal diferencia en el tamafio y abundancia relativa de K.
daigemontiana y S. gigantea en el banco de semillas fue que K. daigremontiana tuvo
mayor banco de semillas que S. gigantea. La exética S. gigantea estuvo pobremente
representada en el banco de semillas (Tabla 3.1V). Sélo una plantula de S. gigantea
germiné en las muestras de suelo colectadas. Esta muestra de suelo correspondi6 a la
zona dominada por S. gigantea (SG), donde tuvo una densidad promedio de 6,37 semillas
.m? (EE + 6,04) en el banco de semillas. En contraste, K. daigremontiana fue muy
abundante en casi todas las zonas de vegetacion. Esta exética estuvo ausente en el banco
de semillas de la zona de vegetacion nativa (NAT). En las zonas de vegetacion donde K.
daigremontiana estaba presente (KD, KD-SG, KD-NAT), la abundancia en el banco de
semillas de esta especie fue significativamente mayor que la abundancia de cacticeas (=
11,22; p<0,0001), gramineas (z = 11,27; p<0,0001), B. viscosa (z = 11,95; p<0,0001), y
otros (z = 11,58; p<0,0001) (Tabla 3.1V). K. daigremontiana conformé en la zona de
vegetacion KD el 89,9 % del banco de semillas total, el 68,9% en la zona KD-SG, y 31,9
% en la zona KD-NAT (Figura 3.3). En las zonas SG y SG-NAT, K. daigremontiana
también se encuentré presente en el banco de semillas, pero su abundancia no fue
significativamente diferente a la abundancia de las especies nativas. En estas zonas K.
daigremontiana conformé menos del 20% del banco de semillas (Figura 3.3).

Los tipos y abundancia de plantas nativas presentes en el banco de semillas fueron
diferentes entre las seis zonas de vegetacién evaluadas (Figura 3.3). Las gramineas
fueron las nativas mas abundantes en el banco de semillas (Tabla 3.1V), alcanzando en
algunas zonas una densidad promedio alrededor de 100 semillas.m™. Las gramineas

fueron abundantes en las zonas dominadas por K. daigremontiana y vegetacion nativa
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(KD-NAT) y S. gigantea y vegetacion nativa (SG-NAT). Este grupo fue menos
abundante en las zonas dominadas por vegetacion nativa (NAT) (31,85 semillas.m?, EE
+ 13,51), pero conformo el 45% del banco de semillas de esta zona de vegetacion (Figura
5). La representacion del grupo de las gramineas en las zonas dominadas exclusivamente
por una de las especies exdticas (en KD 38,22 semillas.m™, EE + 25,79 y en SG) 57,32
semillas.m™, EE % 19,00) fue relativamente baja con respecto a las otra zonas de
vegetacion (Tabla 3.1V), pero con la diferencia de que en la zona KD la poca abundancia
de semillas de gramineas representa solo el 2% del banco de semillas, mientras que en la
zona SG representa el 35% del banco de semillas (Figura 3.3). La abundancia de
Bastardia viscosa fue mayor en las zonas KD y KD-NAT (alrededor de 38 semillas.m™),
en comparacion con el resto de las zonas de vegetacion evaluadas, donde mantuvo una
densidad promedio menor que 19 semillas.m™. Sin embargo, el porcentaje de abundancia
de esta especie en estas zonas no fue mayor que para el resto de las zonas. B. viscosa en
la zona KD represent6 solo el 2% y en la zona KD-NAT el 12%, mientras que en la zona
NAT el porcentaje de abundancia de B. viscosa fue de 27% (Figura 3.3).

La abundancia de cactaceas en el banco de semillas fue similar entre la mayoria de las
zonas de vegetacion (manteniéndose alrededor de 50 semillas .m™), pero en la zonas
NAT y KD-NAT, el banco de semillas de cactdceas fue menor (6,37 y 12,74 semillas

.m’, respectivamente) que en el resto de las zonas de vegetacion evaluadas.



Tablka 3.1V.

Bensidad de semillas (ntimero de semillasam™) en el banco de semillas de seis zonas de vegetacion del sector Padre Diego del

P.N. ‘Cerro Saroche’, Edo. Lara. Los datos muestran la media + 1 EE, n=10.

Lol S s T s Ows o
KB 1458,60 421,87  000£0,00 38222579 382241336 57,32£2459 31,85%13,51 162420 446,61
§6 2548+13,36 637604 5732+1900 637+604 57,32£21,03 1274£806 16561 40,48
NAT 0,00 + 0,00 0,00+0,00 31,85+13,51 19,1121290 637+6,04 12,74 8,06 70,06 = 24,59

KD-86  39490%182,13  0,00£0,00 1019123502 1274+12,09 50,06+3581 12,74+806 57325+ 217,68

KD-NAT  101,91£22,43 000000 1210242769 3822+16,11 12,74+8,06 445942029  31847£61,75

SG-NAT  50.96%17,56  0,002000 1273942988 19114923 5096+2820 O0554+2740 34395+ 7547

KBD: zona dominada por K. deigremontiana, 9G: zona dominada por S. gigamea, NAT: zoma dominada por vegetacion nativa,

KD-8: zoma com la presencia de las dos exdticas de estudio, KID-NAT: zoma con K. daigromomtiama y vegetacion mativa, y

SGNAT: zom con S, giganien y \egeacion natiiea.
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Figura 3.3.
Porcentaje de abundancia relativa de especies de plantas estimada en el banco de semillas
en seis zonas de vegetacion del sector ‘Padre Diego’ del P.N. ‘Cerro Saroche, Edo. Lara.
KD: zona dominada por K. daigremontiana, SG: zona dominada por S. gigantea, NAT:
zona dominada por vegetacion nativa, KD-SG: zona con la presencia de las dos exéticas
de estudio, KD-NAT: zona con K. daigremontiana y vegetacion nativa, y SG-NAT:

zona con S. gigantea y vegetacion nativa.
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Sin embargo, el porcentaje de abundancia de cactceas en el banco de semillas fue bajo
en la zona KD (4%) y KD-NAT (4%), en las zonas NAT y KD-SG fue de 9%, mientras
que el mayor porcentaje de cactdceas en el banco de semillas se obtuvo en las zonas SG-
NAT (15%) y SG (35%) (Figura 3.3). EI grupo de especies incluidas en la categoria
‘Otras’ present6 un banco de semillas mayor en la zona SG-NAT (95,54 semillas.m™),
en comparacién con las otras zonas de vegetacion, donde no superé una densidad
promedio de 45 semillas.m™ (Tabla 3.IV). Esto coincidi6 parcialmente con el porcentaje
de abundancia relativa del grupo ‘Orras’. Se encontré que este grupo presenta un mayor
porcentaje en el banco de semillas de las zonas de vegetacién SG-NAT (28%), NAT
(18%) y KD-NAT (14%), en comparacion con las otras zonas de vegetacion evaluadas
(Figura 3.3).

Efecto de la densidad de flujo fotonico fotosintético (DFFF) sobre el establecimiento
de plantulas

El efecto de la DFFF sobre el porcentaje de germinacién no pudo ser evaluado en K.
daigremontiana y tuvo poco efecto en S. gigantea. Por otro lado, la DFFF ejerci6 efectos
significativos sobre la supervivencia y biomasa final de plantulas de ambas especies
exoticas.

El porcentaje de germinacién de semillas de K. daigremontiana en las parcelas
experimentales en el campo no pudo ser estimado, debido a que no se pudo controlar la
entrada de semillas de K. daigremontiana desde otras fuentes (e.g. banco de semillas), lo
cual se evidenci6 porque en las parcelas (de 50% DFFF) cada mes se encontraron mas
plantulas de las que pudieron haber germinado a partir de las semillas colocadas. Este
problema no se tuvo para S. gigantea, sin embargo, el porcentaje de germinacion de esta

exdtica fue bajo tanto a 50% como a 100% (4,3 + 1,0 y 0.0 + 0.0 %, respectivamente).
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La supervivencia de las plantulas de S. gigantea y de las plantulas sexuales y
asexuales de K. daigremontiana difiri6 entre los dos tratamientos de intensidad de DFFF
evaluados (z= 13,24; p<0,0001) y entre los tipos de plantas. La supervivencia de todos
los tipos de plantulas fue mayor en el tratamiento de 50% de DFFF que en el tratamiento
de 100% de DFFF (Figura 3.4). El porcentaje de supervivencia después de ocho meses
fue mayor para las plantulas asexuales de K. daigremontiana que para las plantulas
sexuales de S. gigantea y de K. daigremontiana, en orden de importancia (Figura 3.4). La
supervivencia final de las plantulas de S. gigantea bajo el tratamiento 50% DFFF fue de
75% (EE +6), mientras que con el tratamiento 100% DFFF fue de 13% (EE +5) (Figura
3.4). Estos valores de supervivencia fueron significativamente (z = 10,27; p<0,0001)
menores que la supervivencia de las plantulas asexuales de K. daigremon(iana. La
supervivencia de las plantulas asexuales de K. daigremontiana en el tratamiento de 100%
de DFFF fue de 71% (EE #4) y en el tratamiento de 50% de DFFF fue de 90% (EE +6)
Figura 3.4). De forma similar, la supervivencia de las plantulas asexuales de K.
daigremontiana fue significativamente (z = 14,01; p<0,0001) mayor que la supervivencia
de las plantulas sexuales de esta misma especie, considerando los dos tratamientos. Las
plantulas sexuales de K. daigremontiana tuvieron una supervivencia de 0% (EE£ 0,00)
cuando no se protegieron de la radiacion solar (tratamiento:100% DFFF), mientras que
en el tratamiento que redujo en un 50% la DFFF tuvieron una supervivencia de 44% (EE
+7,00) (Figura 3.4). Por otra parte, sin bien, existe diferencia significativa entre los
valores de supervivencia de todos los tipos de plantulas entre los dos tratamientos de
DFFF, esta diferencia es significativamente menor en las plantulas asexuales de K.
daigremontiana que en las plantulas sexuales de S. gigantea (z = 4,19; p<0,0001) y

plantulas sexuales de K. daigremontiana (z = 2,78; p=0,005).
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sex) y asexual (Kd asex) de Kalanchoe daigremontiana. Las curvas muestran el promedio

(n=10) y las barras el error estandar.



65

La comparacion de la biomasa seca final entre los tres tipos de plantulas siguid la
misma tendencia descrita para la supervivencia de plantulas. La biomasa final de las
plantulas de S. gigantea y las plantulas asexuales de K. daigremontiana fue mayor en el
tratamiento de 50% de DFFF que en el tratamiento 100% DFFF (= 7,00; p<0,0001). Lé
biomasa final de las plantulas de S. gigantea en el tratamiento 50% de DFFF fue de 0,44
g (EE + 0,03, »=147) y en el tratamiento 100% de DFFF fue de 0,21 g (EE = 0,02, n=26).
Un patrén similar se obtuvo para la biomasa final de las plantulas asexuales de K.
daigremontiana, en la cual la biomasa en el tratamiento 50% de DFFF fue de 2,78 g (EE
+ 0,22, »=180) y en el tratamiento 100% de DFFF fue de 1,27 g (EE =+ 0,08, »=142). No
se pudo estimar el efecto de les dos tratamientos sobre la biomasa final de las plantulas
sexuales de K. daigremontiana, debido a que éstas en el tratamiento 100% de DFFF
tuvieron una supervivencia final de 0% y por tanto no se obtuvo ningin dato de biomasa
para este tratamiento. Sin embargo, al comparar la biomasa de las plantulas sexuales
(0,48 g + 0,06, n=88) y asexuales de K. daigremontiana en el tratamiento 50% de DFFF,
se obtuvo que la biomasa final de las plantulas sexuales de K. daigremontiana fue
significativamente menor (= 13,62; p<0,0001) que la biomasa de las plantulas asexuales

de esta misma especie.

DISCUSION

Kalanchoe daigremontiana y Stapelia gigantea, dos especies exdticas suculentas
originarias de ambientes secos del Paleotrdpico, parecen ser capaces de establecerse e
invadir habitats similares en el Neotrdpico. Ambas especies comparten algunas
caracteristicas reproductivas tales como propagacion vegetativa, dispersion por medios

abidticos y periodos reproductivos prolongados y difieren en otras caracteristicas



66

reproductivas que rigen la produccion de propagulos y otros aspectos relacionados con el
establecimiento de estos. Aunque presenten estrategias reproductivas alternativas, ambas
especies presentan caracteristicas esperadas en plantas con potencial invasor, sugiriendo
que desde el punto de vista reproductivo K. daigremontiana y S. gigantea podrian ser
catalogadas como especies con el potencial de invadir zonas aridas neotropicales
similares a la zona de estudio.

La produccion de frutos y semillas en las dos especies es favorecida de diferentes
maneras en el drea de estudio. Ambas especies presentan extensos periodos de floracion.
K. daigremontiana presenta un largo periodo de floracién (6-7 meses) con alta intensidad
durante la época seca. S. gigantea florece durante casi todo el afio de forma intermitente
y superpuesta a periodos de lluvia. Los largos periodos de floracién incrementan la
probabilidad de que las flores sean visitadas por polinizadores (Perrins vet al. 1992;
Reichard 1997) o de que la auto-fertilizacion por autogamia ocurra, lo cual podria
aumentar la produccién de progenie en ambas especies. Por otro lado, la fructificacion en
K. daigremontiana fue larga e intensa y coincidi6 casi completamente con la época
hameda, que es favorable para la germinacién de semillas. Por el contrario, la
fructificacion en S. gigantea fue corta, intermitente y de baja intensidad y coincidio
parcialmente con la época hiimeda. La duracién de las fenofases reproductivas (Radford
& Cousens 2000; Rejmanek 2000) y la coincidencia temporal entre el periodo de
fructificacién y la época favorable para la germinacion de semillas (época lluvias)
pueden estar asociadas positivamente a la capacidad de invadir de una planta exética. En
principio, K. daigremontiana, por presentar largos e intensos periodos de fructificacion
durante la época himeda, deberia tener mayores probabilidades de producir propagulos

por via sexual que S. gigantea.
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La abundancia y calidad de atraccién y recompensas florales puede incrementar el
potencial invasor de una planta, debido a que podria aumentar la frecuencia de visitantes
florales (Campbell 1989; Connor & Rush 1996) y eventualmente la produccion de
propagulos. Sin embargo, este no parece ser el caso de K. daigremontiana 'y S. gigantea.
K. daigremontiana produce gran niimero de flores por inflorescencia, lo cual en principio
implica gran atraccion para polinizadores. Ademads, la mayor cantidad de biomasa floral
estd destinada a partes vegetativas, las cuales estdn implicadas en la atraccion. Por otra
parte, esta especie produce moderadas cantidades de néctar, que presenta alta
concentracioén de aztcares (>50% p/p) en comparacién con el promedio reportado para
plantas ornitofilas (21-23%) (Baker 1975; Pyke & Waser 1981). A pesar de estos
atractivos y recompensas florales, K. daigremontiana casi no recibi6 visitas florales en el
area de estudio. Este fenomeno ha sido reportado anteriormente para K. daigremontiana
en un bosque seco tropical (Grases & Ramirez 1998). La falta de visitantes florales gn K.
‘daigremontiana puede tener varias explicaciones: la disposicion de las flores, con la
corola completamente hacia abajo, que podria dificultar el acceso de los colibries a las
recompensas florales; la alta concentracion del néctar en esta especie puede dificultar su
extraccién por los colibries (Baker 1975; Heyneman 1983); y finalmente la posible
presencia de sustancias toxicas en el néctar, asociada a componentes toxicos presentes en
el floema que confieren proteccion contra herbivoros (Adler 2000) o por la presencia de
azucares no palatables como la xylosa (Nicolson & Van Wyk 1998; Nicolson & Fleming
2003), lo cual puede hacer al néctar no palatable. Esta ultima posibilidad es bastante
probable en K. daigremontiana, ya que esta especie presenta sustancias téxicas en alto
porcentaje en la flores y en menor porcentaje en hojas (Mckenzie & Dunster 1986;

Mckenzie er al. 1987). De forma similar, S. gigantea posee importantes atrayentes
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florales. Gran parte de la biomasa floral est4 destinada a las partes no reproductivas, con
funcion de atraccion. S. gigantea presenta grandes flores pubescentes de color amarillo
con lineas marrones, que emanan un olor fétido, similar al olor que produciria un
cadéver. Ademds, producen un poco de néctar que pudiese no representar una
recompensa real, sino méas bien una atraccion que conduce hasta el sitio donde se
encuentra el polinario. En esta especie no hay recompensas reales, sino engafio. A pesar
de los atractivos florales extravagantes, ausentes en las especies nativas de la localidad de
estudio, y de la alta abundancia de moscas en el 4rea de estudio, S. gigantea no recibio
mas visitas florales que las especies nativas observadas. En resumen, en el caso de las
dos especies exoticas de estudio, los atractivos y recompensas florales no parecen
propiciar alta frecuencia de visitas florales y por tanto parecieran no jugar un rol
preponderante en el potencial invasor de estas especies en la zona de estudio. Ademas,
las flores de estas especies exoticas parecen no estar atrayendo polinizadores de especies
nativas, pues practicamente no comparten polinizadores con las especies nativas en la
zona de estudio. Ninguna de las exdticas compiten por polinizadores con las especies
nativas.

Si bien los atractivos florales parecen no tener importancia en incrementar el potencial
invasor de estas especies, es posible que el sistema de apareamiento y de polinizacion si
jueguen un rol importante en determinar el potencial invasor de estas especies exoticas.
K. daigremontiana es una especie autdgama, lo cual fue consistente con la relacion
polen/dvulo obtenida (192), que segin Cruden (1977), la ubica entre las plantas
autégamas facultativas. La condicién de autogamia de K. daigremontiana puede
incrementar su potencial para invadir, ya que le permite reproducirse en ausencia de

polinizadores (Baker 1974; Cronk & Fuller 1995; Rambuda & Johnson 2004). Ademas,
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el hecho de que la relacion fruto/flor en las pruebas de polinizacion natural sea
significativamente mayor que en la prueba de fertilizacion cruzada manual, sugiere que
no hay limitacion por polen en esta especie exética.

Por otro lado, S. gigantea es xendégama obligada, polinizada por moscas y con un
sistema de polinizacién especialista. Las estapelias podrian ser consideradas como las
mas especializadas dentro de la sub-familia Asclepioideae. En términos del niimero de
especies de insectos que visitan sus flores, la mayoria de las especies de estapelias son
polinizadas por moscas comunes, Musca domestica (Muscidae), o por especies de
Sarcophaga (Sarcophagidae) y Calliphorae (Calliphoridae) (@llerton & Liede 1997). El
sistema de polinizacion especializado de S. gigantea podria parecer un factor que limita
su potencial invasor. Sin embargo, hay que considerar que para el establecimiento de
relaciones planta-polinizador, lo importante es la presencia de las contrapartes, siendo
entonces la presencia y abundancia del polinizador un factor limitante. En este contexto,
aunque S. gigantea presenta un sistema de polinizacion especializado, no esta limitada
por la presencia de polinizadores potenciales. Si bien es polinizada exclusivamente por
moscas, éstas son de amplia distribucion en zonas tropicales, ademds la mosca doméstica
que esta asociada a actividades humanas puede ser abundante en zonas perturbadas (Byrd
& Castner 2001). La mosca doméstica es particularmente abundante en el drea de
estudio, debido a la presencia de polleras y cochineras, lo cual podria incrementar la
probabilidad de la produccion de progenie via sexual. La actividad pecuaria en la zona de
estudio propicia indirectamente el establecimiento de S. gigantea. Este hallazgo estd en
concordancia con lo sugerido por Richardson (2000a), quien sugiere que las especies
xendgamas obligadas con sistemas de polinizacion especialistas pueden invadir nuevos

habitats, si sus polinizadores son abundantes y de amplia distribucién. Sin embargo,



70

aunque la presencia y abundancia de polinizadores puede no limitar la produccién de
semillas, el mecanismo de insercion de polinios altamente especializado y caracteristico
de las estapelias (Barad 1990) podria ocasionar baja eficiencia en la polinizacién. En la
localidad de estudio sélo pocas visitas florales (35%) concluyen con la insercién de
polinios en la zona receptora, lo cual ha sido reportado anteriormente para las estapelias
(Meve & Liede 1994). Esto explica la baja relacién fruto/flor y semillas/6vulos
encontrada en S. gigantea en la zona de estudio. La baja relacién fruto/flor y
semilla/6vulo pueden también estar asociados al comportamiento de los polinizadores.
Meve & Liede (1994) sefialan que las moscas tienden a retornar varias veces a la misma
flor, lo cual incrementa la probabilidad de la autopolinizacion y en consecuencia de
cruces incompatibles, debido a que las estapelias tienden a ser autoincompatibles (Barad
1990). Estos resultados también han sido reportados para especies del género Asclepia,
las cuales no son polinizadas por moscas (Wyatt & Broyles 1994). Las diferencias
encontradas en la produccién de frutos y semillas de S. gigantea entre las pruebas de
polinizacién natural y fertilizacion cruzada sugieren que la producciéon de frutos y
semillas estd limitada por la donacién de polen, lo cual puede deberse a la baja eficiencia
de los polinizadores y/o a la alta probabilidad de cruces autoincompatibles. Para S,
gigantea la relacion polen/évulo por flor no refleja su sistema de apareamiento,
xenogamia obligada, lo cual es una generalidad para las Asclepiadoideae (Cruden 1977:
Wyatt & Broyles 1994; Cruden 2000). La relacién entre el nimero de granos de polen
por polinio y el ntimero de 6vulos por ovario de S. gigantea (1,57) estuvo dentro del
estrecho intervalo (1-2) propuesto para las Asclepiadoideae (Cruden 2000; Wyatt et al.

2000).
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Todas las caracteristicas de la biologia reproductiva discutidas anteriormente tienen
efectos sobre la produccién de semillas, y entre las dos especies exoticas existen
diferencias importantes en las caracteristicas que conforman la estrategia reproductiva.
Sin embargo, para ambas especies exoticas la produccién anual de semillas fue alta en la
zona de estudio, lo que sugiere que las poblaciones de estas especies podrian incrementar
en la localidad via reproduccién sexual. Ademads, estas especies exoticas tienen la
capacidad de reproducirse asexualmente. K. daigremontiana produce asexualmente
abundantes plantulas que se desarrollan en el margen de las hojas y S. gigantea se
propaga asexualmente por extensién del cuerpo vegetativo. La reproduccion asexual ha
sido identificada como una caracteristica clave para el éxito de una planta invasora
(Baker 1974; Cronk & Fuller 1995; Reichard 1997; Lloret et al. 2005), debido a las
ventajas que confiere la capacidad de reproduccion asexual, tales como reproduccion en
ausencia de polinizadores, la reproduccién a partir de un sélo individuo y la no
dependencia de factores estocésticos favorables para la germinacion de semillas (Baker
1955; Angevine & Handel 1986). La reproduccion vegetativa también tiene la ventaja de
favorecer el establecimiento rapido y la ocupacion del espacio formando parches densos
(Angevine & Handel 1986; Hutchings 1988). Ademads, esta estrategia reproductiva
permite el establecimiento de individuos genéticamente iguales a la planta madre que
pudiesen presentar un genotipo apto para sobrevivir y reproducirse en el hébitat
colonizado (Ellstrand & Rosse 1987), siempre y cuando éste permanezca estable en el
tiempo. Alternativamente, la reproduccion sexual puede promover la variacion genética
de las poblaciones. Ademas, las semillas producidas via sexual por K. daigremontiana 'y
S. gigantea podrian ser dispersadas por medio del viento, lo cual puede favorecer el

establecimiento de nuevos focos de invasion en el area de estudio. La combinacién de la



produccién de propdgulos de origen sexual y asexual en K. daigremontiana 'y S. gigantea
contribuye a la capacidad de estas especies de invadir exitosamente las zonas 4ridas
colonizadas en el norte de Venezuela.

Una vez que los propagulos son producidos por una especie invasora, el
establecimiento exitoso de nuevos individuos en la poblacion depende de una moderada
viabilidad de semillas, significativa representacion en el banco de semillas y altos
porcentajes de germinacion de semillas y supervivencia de plantulas (Baker 1955; 1974;
Reichard 1997; Goergen & Daehler 2002). Las plantas exdticas de estudio presentan
algunas, pero no todas estas caracteristicas. El porcentaje de germinacién y la viabilidad
de semillas de S. gigantea resultaron ser relativamente altos en condiciones de
laboratorio, sin embargo, la viabilidad de sus semillas disminuyé rapidamente con el
tiempo. Por el contrario, en K. daigremontiana el porcentaje de semillas viables y de
germinacion fueron bajos en condiciones de laboratorio, pero esto puede ser compensado
por el gran nimero de semillas producida por individuo y la viabilidad extendida de sus
semillas. Las diferencias observadas en la viabilidad de las semillas entre las dos exéticas
de estudio concordaron con los resultados de la estimacion del banco de semillas. S.
gigantea esta practicamente ausente del banco de semillas, lo cual puede disminuir la
probabilidad de persistencia de las poblaciones de S. gigantea después de una
perturbacion. Aunque pudiese ser un resultado inesperado, la baja abundancia en el
banco de semillas de especies de plantas invasoras ha sido reportada anteriormente
(Goergen & Daehler 2002). Por el contrario, K. daigremontiana esta bien representada en
el banco de semillas, pero esta alta abundancia de semillas se encuentra limitada a zonas

donde K. daigremontiana estd presente y es abundante. Estos resultados sugieren que el
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efecto del banco de semillas sobre la persistencia de los parches de K. daigremontiana
tiene alcance a escala local y que la dispersion de semillas es a corta distancia.

La representacion en el banco de semillas de las especies de plantas nativas fue
diferente a la de las especies exoticas de estudio y también difirid entre las zonas de
vegetacion evaluadas. K. daigremontiana domina en el banco de semillas donde esta
exdtica esta presente. Por el contrario, la presencia de semillas de S. gigantea en el banco
de semillas es menor que el grupo de las nativas en todos las zonas de vegetacion
evaluadas. Para casi todos los grupos de nativas (excepto ‘otras’) el banco de semillas fue
menor en la zona dominada por vegetacion nativa que en el resto de las zonas de
vegetacion evaluadas. En otras zonas aridas, ademds de la variacion temporal en el banco
de semillas (Mull & MacMahon 1996), se ha sugerido que el numero de semillas
presentes varfa considerablemente entre microhdabitats, presentando mayor nimero de
semillas en depresiones naturales o en zonas con cobertura vegetal mayor (Mull &
MacMahon 1996; Marone & Horno 1997; Guo et al. 1998; Lépez 2003). Se observo que
las plantas exdticas estudiadas incrementan la cobertura vegetal en la localidad de
estudio, por lo que no se descarta la posibilidad de que la presencia de las plantas
exoOticas en la zona de estudio pudiera proteger el banco de semillas de las especies
nativas. La explicacion de la menor abundancia de semilias en zonas abiertas y mayor en
zonas con alta cobertura vegetal no esta clara y no parece tnica. Entre otros factores, se
ha sugerido el consumo variable de semillas por granivoros, y diferencias en las tasas de
produccion de semillas y de posibilidad de que las semillas queden atrapadas en la
vegetacion (Reichman 1984; Mull & MacMahon 1996). Otra posible explicacion puede
ser que las especies exéticas de estudio disminuyen la granivoria por la presencia de

sustancias toxicas que alejan a los granivoros. De hecho, las dos especies estudiadas no
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som consumidas por nimgiin herbivoro, a excepcion de los pétalos de las flores de S.
gigantea que son consumidas ocasionalmente por chivos.

La supervivencia de las plimtulas y los requerimientos para el establecimiento de
plantulas son factores que pueden ser importantes en determimar ka repoblacién y por
tanto el potencial invasor de una planta exética (Harper 1977). En zonas éridas, estos
requerimientos frecuentemente invoiucran interacciones positivas planta-planta, como la
presencia de plantas nodrizas (Brooker & Callaghan 1998; Callaway & Pugnaire 1999;
Goldberg et al. 1999; Larrea-Alcazar & Soriano 2006). La presencia de plantas nodrizas
puede ser un factor que limita el establecimiento de plantulas de especies que requieran
de la presencia de dichas nodrizas. Las plantulas sexuales de K. daigremontiana sblo
sobrevivieron cuando se redujo la DFFF a 50%, sugiriendo que las pléntulas de origen
sexual de esta exdtica requieren de plantas nodrizas para su establecimiento, pero las
plantulas asexuales de esta misma especie pueden sobrevivir sin dicha proteccién,
indicando que pueden establecerse en zonas abiertas y no estan limitadas por la presencia
de plantas nodrizas. Estos resultados sugieren que el establecimiento de las plantulas de
K. daigremontiana a nivel local no esta limitado por la presemcia de plantas nodrizas,
pero el estalbllecimiento de plantulas en nuevos focos de dispersion, provenientes de la
dispersion de semillas, si puede estar limitado por la presencia de plantas nodrizas. La
supervivencia de las plantulas de S. gigemtea expuestas a la radiacién solar directa fie
significativamente menor que cuando se protegié parcialmente contra la radiacion solar.
$. gigamtea puede colonizar mas répidamente zonas que presenten arboles nativos que
zomas abiertas y por lo tanto la invasion de S gigamtea puede estar limitada por la
presenvia de plantas nodrizas. A pesar de que §. giguniea no produce plintulas asexuales,
si puede prodiicir nuevos médulos con sistemas radiicales, que evemtualmente pueden
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separarse y producir ramets independiemtes de la planta original. Los ramets pueden
establecerse en dreas abiertas, pero sélo forman pequefios parches que rara vez superan el
drea de 1 m% y los parches vigorosos y grandes se establecen bajo édrboles de
leguminosas, y cubren el sotobosque detmjo de la sombra de estos érboles (I. Herrera,
este estudio). Esta observacion coincide con lo encontrado para otra especie del grupo de
las estapelias (@rbea variegata), que invade zonas semiaridas de Australia. El
establecimiento de @. variegata es facilitado por la presencia de arbustos nativos (Lenz
& Facelli 2003). Para el caso de S. gigantea, la facilitacion por plantas nodrizas
(leguminosas) parece ser esencial tanto para la produccion y establecimiento de
propégulos de origen sexual como de origen asexual, lo cual sugiere que la expansion de
§. gigantea podria estar asociada con la densidad de arboles del érea de estudio.
En sintesis, nuestros resultados sugieren que la combinacién de diversas
caracteristicas sexuales en conjunto con la reproduccion asexual le confieren a K,
) daigremontiana 'y S. gigantea el potencial de expandirse en zonas aridas en el
Neotrépico. Varias de estas caracteristicas coinciden com los aspectos reproductivos
hipotéticos para plantas invasoras. Las diferencias reproductivas encontradas entre las
dos exéticas muestran que los ambientes aridos pueden ser conquistados por especies
exdticas con estrategias reproductivas alternativas. Concretamente, las caracteristicas
reproductivas que podrian conferirle a K. daigremontiana el potencial de invadir en el
drea de estudio som: (1) largos periodos de floracion y fructificacién, produccién de
firutos que coincide com época favorable para la gemmimaciém de semiillas y, relaciém firuto/
fior igual a umo; (2) autogamia y produccion de plantulas asexuales, (3) el gran ndmero
de semiillas producidas por individuo; (4) banco de semiilla elevado y, (5) las plantulas

(incluyendo sexualies y asexurles) pueden establecerse em presemcia plamtas nodrizas o en
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zonas abiertas. Por otro lado, las caracteristicas reproductivas que pudiesen conferirle a
S. gigantea la capacidad de invadir en la localidad son: (1) floracion larga, (2) presencia
y alta abundancia de polinizadores potenciales; (3) capacidad de propagacion vegetativa;
y (4) alta viabilidad y porcentaje de germinacién de semillas. Otra caracteristica que
puede incrementar la capacidad de invasion de las dos especies exdticas de estudio es la
capacidad de dispersion de semillas a largas distancias. Ambas especies son dispersadas
por el viento, lo cual puede incrementar la probabilidad de expansion. Sin embargo, esta
capcidad de dispersion pudiera ser mdas importante para S. gigantea que para K.
daigremontiana. Pero una caracteristica que puede generar diferencias en el potencial
invasivo entre las dos especies se refiere a los requerimientos para la repoblacion. La
repoblacion de S. gigantea esté asociada a la presencia de plantas nodrizas (generalmente
arboles de leguminosas), mientras que la repoblacion de K. daigremontiana via
reproduccion asexual es efectiva tanto en dreas abiertas como en dreas con mayor
cobertura vegetal. Asi que la expansion de S. gigantea en el area de estudio esta limitada
a las dreas con mayor cobertura vegetal, mientras que esta limitacién parece no afectar la
expansion de K. daigremontiana en el area de estudio.

Al identificar las variables reproductivas que pudiesen ser importantes en el éxito de
invasion, se pueden hacer algunas inferencias acerca del manejo y control de poblaciones
de especies exoticas. Con base en los resultados, se puede sugerir que K. daigremontiana
serd mas dificil de manejar que S. gigantea, debido a que presenta un banco de semillas
elevado (Doak et al. 2002). En este contexto, si lograramos extraer o cosechar los
parches de K. daigremontiana en la localidad, las poblaciones pudiesen mantenerse

debido a la gran cantidad de semillas que quedaria en el suelo. Para el caso de S.
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gigantea, con escaso banco de semillas, podria pensarse que al extraer los parches de
individuos adultos las poblaciones podrian ser controladas.

Sin embargo, antes de plantear estrategias de manejo para estas poblaciones, es
trascendental establecer si el manejo de las especies exoticas de estudio es prioritario,
debido a que las estrategias de manejo incluyen la elaboracién de modelos poblacionales
precisos que involucran la obtencion de gran cantidad de informaciéon y gastos
econdémicos importantes. Para establecer las prioridades entre especies que requieran ser
mas estudiadas con el fin de considerar opciones de manejo, necesitamos evaluar los
impactos negativos o positivos posibles que estas especies puedan tener sobre las
comunidades y ecosistemas nativos. Este aspecto serd tratado en parte en el proximo
capitulo (Capitulo 4), que evalua el efecto de K. daigremontiana y S. gigantea sobre la

repoblacion de especies nativas en el drea de estudio.



CAPITULO 4: EFECTO DEL ESTABLECIMIENTO DE DOS
PLANTAS EXOTICAS, KALANCHOE DAIGREMONTIANA Y
STAPELIA GIGANTEA, SOBRE LA REPOBLACION DE PLANTAS

NATIVAS EN UNA ZONA ARIDA NEOTROPICAL



RESUMEN

La presamsia de plantas invasoras puede alterar la abundancia de especies vegealles
mativas mediante imteraadiones de inhibicion o facilitacién. Ambos tipos de interacwiones
se presemtan de forma acentuada en ecosistemas con estrés abidtico (p.eji. ecosistemas
gridos). En este estudio se examiné el efecto de dos plantas exdticas, Kalanchoe
daigremontiana y Stapelia gigamtea, sobre la repoblacion de especies nativas
dependientes y no dependientes de plantas nodrizas en una zona drida de la regién centro
occidental de Vemezuela. Mediante un bioensayo se examiné el potencial efecto
alelopatico de las dos plantas exéticas sobre la germinacion de plantas nativas.
Utilizando un enfoque experimental, se evaluaron los posibles efectos de facilitacion o
inhibicién ocasionados por las dos plantas exéticas sobre la supervivencia y biomasa
final de plantulas de dos especies nativas, el cardon lefaria (Cereus repandus),
dependiente de plantas nodrizas, y el yabo (Cercidium praecox), considerado un drbol
pionero. Ademds, se compard la abundancia de plantulas y de individuos adultos de
especies nativas entre zonas invadidas por las dos especies exéticas de estudio y zonas ne
invadidas. El bioensayo revelé que K. daigremomtiana inhibe la germinacion del eardén
lefaria, pero no affecta la germinacion del yabo, mientras que S. gigamtea no afecta la
germinacion de estas dos especies mativas. El estudio experi;iemal mosttd gue la
W@wmi& de las pléntulzs del cardom lefiaria fue mayor bajo K. daigremoniigng y 1&
supervivencia de las pliintulas de yabo fue mayor creciendo bajo S. gigantea. La biomasa
fimall de las plintulzs de las dos especies nativas fie memor cvando ke modiiza era K.
daigromoniiama. Bl estudio comparative em campo evidencid que [k mayor abundancia de

ks mativas se et en b zoma domineda por §. gigantea y en Ik zona domitnada
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por vegetacién nativa. La menor abundancia de plantulas nativas fue encontrada en las
zonas domimadas por K. daigremontiana, donde la abundancia de las cactaceas fue muy
baja en comparacién con las zonas no invadidas. El porcentaje de presencia de plantas
adultas nativas de algunas especies también fue menor en las zonas invadidas por X.
daigremontiana. K. daigremontiana y S. gigantea pueden afectar la repoblacion de
especies de plantas nativas en zonas 4aridas neotropicales. El efecto neto de X.
daigremontiana es inhibir la repoblacion de plantulas nativas, lo cual es consecuencia de
una combinacioén de efectos facilitadores e inhibitorios, ya que aunque el microclima
generado por K. daigremontiana puede contribuir a la supervivencia de plantas nativas,
la exética puede inhibir por alelopatia la germinacion de semillas y el desarrollo de las
pléntulas. Por su parte, S. gigantea facilita la repoblacion de plantas nativas al generar un
mieroclima adecuado y proveer de proteccion contra la herbivoria. Aparentemente, esta
exdtica no genera efectos negativos sobre las especies nativas. Se sugiere que X
daigremontiana tiene proridad de manejo sobre S. gigantea.

INTRODUCCION

- La invasion de plantas exéticas es considerada una de las principales amenazas a la
biodiversidad, debido a que éstas pueden modificar drasticamente el funcionamiento de
ecosistemas y distintos componentes de las comunidades vegetales. La presencia de
plantas invasoras en ecosistemas naturales pueden disminuir la abundancia de especies
particulares y la diversidad de la comunidad (Walker & Vitousek 1991; Huenneke &
Thompson 1995; Meekins & McCarthy 1999; Collier et al. 2002; Heidinga & Wilson
2002; Gorchov & Trisel 2003; Hager 2004; Yurkonis et al. 2005; Henderson et al. 2006).

Estimar los efectos potenciales de las plantas invasoras sobre especies nativas
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representativas de una comunidad vegetal nos permite predecir las posibles
modificaciones que éstas pueden ocasionar a largo plazo en dicha comunidad y tambien
puede ayudarnos a identificar aquellas especies exoticas nocivas que deberian ser
manejadas de forma prioritaria (Chornesky & Randall 2003). Ademas, la identificacion
de los mecanismos por los cuales las plantas invasoras afectan a las comunidades
vegetales nativas es de importancia, porque nos ayuda a explicar por qué sélo una
fraccién de las exdticas establecidas puede generar impactos significativos sobre las
comunidades, y predecir cudles especies nativas pueden ser mas afectadas dentro de la
comunidad (Williamson & Fitter 1996; Levine et al. 2003). A pesar de esto, poco es
conocido acerca de los mecanismos que dirigen los cambios que sufren las comunidades
vegetales invadidas (Levine ef al. 2003; Henderson et al. 2006). Esto se debe a que la
gran mayoria (90%) de los estudios que han intentado determinar los cambios en la
composicion de especies vegetales luego de la invasion de plantas exéticas, son estudios
comparativos (Levine ef al. 2003), los cuales se basan en comparaciones en la
composicion de especies vegetales entre localidades invadidas y no invadidas. Por
ejemplo, Martin (1999) encontrd una menor riqueza de plantulas en las zonas invadidas
por Acer platanoides que en las zonas boscosas no invadidas y Pysek & Pysek (1995) en
una comparacién similar en la Republica Checa, encontraron que la diversidad de
especies en dareas invadidas por Heracleum mantegazzianum era- significativamente
menor que en las zonas no invadidas. Estas comparaciones contribuyen poco al
entendimiento de los mecanismos por los cuales las plantas invasoras alteran la
composicion de especies, ya que con este enfoque metodolégico es dificil separar las
causas de los efectos (Levine & D' Antonio 1999). En contraste, los ensayos

experimentales tienen la potencialidad de probar y entender los mecanismos especificos
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por los cuales las plantas invasoras pueden alterar la compésicién de especies (Levine er
al. 2003). En éstos se manipulan variables ambientales tales como la cobertura o
remocién de la planta exética y la herbivoria, y se hacen mediciones de variables
respuestas, tales como recursos disponibles y supervivencia de plantas, entre otros (El-
Ghareeb 1991; Dunbar & Facelli 1999). Sin embargo, los ensayos experimentales deben
limitarse a un pequefio nimero de especies y tratamientos para que puedan ser
controlables. El uso combinado de un enfoque experimental y otro comparativo puede
proveer de una vision més amplia del efecto de las plantas exéticas sobre la composicién
de plantas nativas y de los mecanismos que dirigen estos efectos.

Los cambios en las comunidades invadidas ocasionados por plantas exdticas
frecuentemente ocurren mediante mecanismos que alteran la repoblacion de plantas
nativas (Heidinga & Wilson 2002; Gorchov & Trisel 2003; Yurkonis & Meiners 2004).
Estos mecanismos involucran interacciones planta-planta que pueden ser negativas
(inhibicion) o positivas (facilitacion). Las interacciones planta-planta ocurren cuando la
presencia de una planta vecina modifica el crecimiento, la supervivencia o éxito
reproductivo de una planta focal (Connell & Slatyer 1977; Bazzaz 1990). Existen
numerosas evidencias del efecto inhibitorio que muchas plantas invasoras ejercen sobre
la repoblacién de especies nativas, lo cual puede ocurrir por diversos mecanismos, tales
como la alelopatia, competencia por recursos y alteraciéon de las condiciones micro-
climéticas. Por ejemplo, la graminea perenne invasora Pennisetum ciliare en Arizona
(Estados Unidos) inhibe el establecimiento de la planta nativa Encelia farinosa mediante
la liberacion de sustancias alelopéticas y competencia por agua (Burgess e al. 1991).
Lonicera maackii, un arbusto asiatico que invade en Norteamérica, tiene efectos

devastadores sobre la composicion de plantas del sotobosque, lo cual se debe a que esta
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exotica inhibe la germinacion de especies nativas por medio de la liberacion de
sustancias alelopaticas (Dorning & Cipollini 2006). Ademas, este mismo arbusto invasor
en Ohio (Estados Unidos) inhibe el establecimiento de plantulas de especies arboreas
nativas al reducir la entrada de luz al sotobosque (Gorchov & Trisel 2003). Los extractos
de hojas cortadas finamente de Lolium arundinaceam y Elaeagnus umbellata, dos
especies invasoras en Norteamérica, diminuyen la germinacion de tres especies nativas
comunes (Acer saccharinum, Populus deltoides 'y Platanus occidentalis) y afectan
diferencialmente la supervivencia y biomasa de sus plantulas (Orr et al. 2005). Myrica
faya un érbol invasor fijador de nitrégeno que fue introducido en Hawaii, inhibe la
germinacién del arbol nativo Metrosideros polymorpha al incrementar la hojarasca en el
suelo (Walker & Vitousek 1991). D’ Antonio & Mahall (1991) encontraron que la
suculenta Carpobrotus edulis reduce la disponibilidad de agua en el suelo para arbustos
nativos en un chaparral costero de California (Estados Unidos) y consecuentemente
disminuye el crecimiento y reproduccién de plantas nativas.

La mayoria de las investigaciones evidencian que el principal efecto ocasionado por
plantas invasoras es inhibir la repoblacién de especies nativas; sin embargo, no podemos
descartar la posibilidad de que algunas especies invasoras puedan facilitar la repoblacién
de plantas nativas (Henderson ef al. 2006). En ausencia de efectos inhibitorios, una
planta invasora podria facilitar el establecimiento de plantulas nativas que requieran de
plantas nodrizas, al proveerles de micrositios adecuados para la germinacion, crecimiento
y supervivencia de plantulas, y conferirles proteccion contra la herbivoria. Un ejemplo es
el caso de la exdtica Rosa rubiginosa (Rosaceae), en Argentina, la cual facilita la
repoblacion de arboles nativos en areas degradadas, al actuar como planta nodriza (de

Pietri 1992). Otro ejemplo es el caso del arbusto exético Pyracantha angustifolia
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(Rosaceae), que invade bosques argentinos. Esta especie facilita la repoblacién de plantas
lefiosas, al proveerles de sombra y proteccion contra herbivoros ungulados (Tecco et al.
2006).

La ‘hipétesis del gradiente de estrés’, planteada a partir de distintos metanalisis,
sugiere que la intensidad de las interacciones planta-planta, en especial la facilitacion,
tiende a incrementar a medida que disminuye la productividad e incrementa el estrés
abiético de los ecosistemas (Bertness & Callaway 1994; Goldberg et al. 1999; Lortie &
Callaway 2006). A pesar de que esto sigue siendo un tema controversial (Maestre ef al.
2005; 2006), en zonas aridas existe evidencia de que las interacciones planta-planta
) juegan un rol preponderante en la estructuracion espacial de las comunidades vegetales
(Fonteyn & Mahall 1981; Welden & Slauson 1986; Schenk & Mahall 2002; Larrea-
Alcézar & Soriano 2006; en prensa). En este sentido, los ecosistemas 4ridos deberian ser
buenos sistemas de estudio para evaluar el establecimiento de interacciones positivas y
negativas entre plantas invasoras y nativas.

Varios estudios han examinado el efecto que tienen las plantas exdticas sobre la
repoblacién de plantas nativas en diferentes zonas édridas del mundo: Sudafrica (Musil
1993), Australia (Dunbar & Facelli 1999), Norteamérica (Brooks 1999; Sher et al. 2002),
y zonas subtropicales en el centro de Argentina (Tecco et al. 2006), entre otras. No
obstante, los estudios en zonas éridas del Neotropico parecen ser muy escasos, sino
inexistentes.

Las plantas nativas de zonas dridas varfan en cuanto a sus requerimientos de
germinacién y establecimiento. En estos ambientes, las llamadas plantas nodrizas
generan micro-ambientes adecuados para el establecimiento de plantulas de otras

especies, brinddndoles proteccién de la radiacion solar directa y suelos fértiles y
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especies invasoras establecidas en este tipo de ambientes, no existen trabajos previos que
hayan evaluado el efecto de plantas exéticas potencialmente invasoras sobre la
repoblacion de especies nativas dependientes o no del sindrome nodriza en este tipo de
ecosistemas.

En este estudio se examind el efecto de dos especies exdticas, Kalanchoe
daigremontiana y Stapelia gigantea sobre la repoblacién de diferentes especies nativas
dependientes y no dependientes de especies nodrizas en un ecosistema arido neotropical,
ubicado dentro del P.N. ‘Cerro Saroche’, Padre Diego, Edo Lara. Se inferieron ademas
los posibles mecanismos involucrados en estos efectos y se discutié cual de las dos
especies deberia tener prioridad de manejo. K. daigremontiana y S. gigantea, desde el
punto de vista de la biologia reproductiva, tienen el potencial de invadir el 4rea de
estudio (ver Capitulo 3) y forman parches densos que han incrementado la cobertura
vegetal en la localidad de estudio.. Con el fin de cumplir con los objetivos propuestos, se
evalud la presencia de efectos alelopaticos de K. daigremontiana y . gigantea sobre la
germinacion del cactus columnar ‘cardén lefaria’, Cereus repandus, una especie
dependiente de plantas nodriza (Nassar & Emaldi 2004; Larrea-Alcézar & Soriano 2006),
y de la leguminosa ‘yabo’, Cercidium praecox, considerada un Aarbol pionero e
independiente de nodrizas (Gonzélez 2003; Fajardo 2007). Ademds, se examiné
experimentalmente el efecto de la presencia y cobertura de X. daigremontiana y S.
gigantea sobre la supervivencia y biomasa de plantulas del cardon lefaria y yabo.
Finalmente, se comparard la abundancia de plantulas y de adultos de varias especies
nativas entre zonas invadidas por cada una de las dos especies exdticas de estudio y
zonas no invadidas. Se predice que en ausencia de efectos alelopéticos, la presencia de

las dos plantas exdticas y la mayor cobertura de las mismas facilita el establecimiento
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(incrementa la supervivencia, biomasa y abundancia de plantulas) de aquellas especies
nativas dependientes de plantas nodrizas, al mismo tiempo que inhiben el establecimiento
de las especies nativas que no requieren de plantas nodrizas para el crecimiento de sus
pléntulas, disminuyendo asi la supervivencia, biomasa y abundancia de las plantulas de
estas especies nativas.

METODOS

Ensayo de posibles efectos alelopaticos de las especies exoticas de estudio
Las dos plantas exoticas deexéticas: parecieran no ser palatables para las especies
herbivoras residentes, incluyendo insectos, aves y mamiferos domesticados como el
chivo. Para el caso de K. daigremontiana, hay evidencias de que contiene sustancias
alelopaticas, especificamente 4cido ferulico (Nair ez al. 1988), que pueden disminuir la
germinacién y crecimiento de plantulas de su misma especie (Groner 1974) y de otras
/especies (Groner 1975). Por otro lado, no se encontraron reportes de que S. gigantea

produzca efectos alelopaticos sobre si misma o sobre otras especies

Se evaluo la presencia de efectos inhibitorios por potenciales sustancias alelopaticas
presentes en K. daigremontiana y S. gigantea, por separado, sobre dos especies nativas:
el cardon lefaria, Cereus repandus y Cercidium praecox. El ensayo de efectos
alelopaticos consistié en estimar el porcentaje de germinacion de semillas de las dos
especies nativas en presencia y ausencia de un extracto de hojas de cada una de las
especies exdticas de estudio. Para la preparacion de los extractos de las especies exoticas
se siguié la metodologia propuesta por Groner (1974; 1975). Se selecciond el material
vegetal a partir de plantas vivas mantenidas en invernadero, que fueron colectadas en el

drea de estudio y sembradas en suelo de la misma localidad. En el caso de K.
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daigremontiana, se utilizaron hojas senescentes, debido a que éstas presentan mayor
concentracion de sustancias alelopaticas (Groner 1974). Para S. gigantea se utilizararon
hojas maduras, ya que no hay evidencias de que haya diferencias entre éstas y las hojas
senescentes. Las hojas de ambas especies fueron lavadas con agua corriente para eliminar
el exceso de tierra y se cortaron finamente. Las hojas cortadas de cada una de las
especies se colocaron en vasos de precipitado separados, de 1000 mL de capacidad, hasta
alcanzar los 500 mL de volumen y se completé con agua destilada hasta 1000 mL. Esta
preparacion se dejo reposar por una hora y se extrajo el liquido utilizando un colador.
Luego se repitié el mismo proceso, se volvié a completar con agua destilada hasta 1000
mL, se dejé reposar por una hora y se extrajo el liquido, obteniendo entonces 1000 mL de
extracto para cada una de las especie exéticas. Como una modificacién a la metodologia
propuesta por Groner (1974), los dos extractos fueron filtrados con filtros de fibra de
vidrio para eliminar los residuos vegetales. Ademas, el extracto de K. daigremontiana
fue filtrado con membranas de 47 mm de didmetro y 0,2 um de tamaifio de poro, material
poli tetra fluor eter (PTFE) tipo WTP marca Whatman. El extracto de S. gigantea fue
filtrado con una membrana PES de 47 mm de didmetro y 0,45 um de tamafio de poro.
Este altimo paso se realiz con la finalidad de esterilizar los extractos y evitar la
contaminacion por hongos.

Se colectaron en el campo semillas del cardén lefaria y del yabo a partir de 30
individuos diferentes. Las semillas de cada epecie se mezclaron, obteniéndose una
cantidad de semillas suficientes para la realizacién de los experimentos. Se prepararon 60
capsulas de Pietri con algoddn estéril que sirvié de sustrato, el cual fue humedecido con

agua estéril. Todo el material fue esterilizado con rayos Gamma (PEGAMMA, IVIC). En
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30 cépsulas de Pietri se colocaron 40 semilfas por placa del cardén [efaria y en [as otras
30 placas se colocaron 30 semillas por placa de yabo previamente esterilizadas, con una
solucion de hipoclorito de sodio (6 %) y Tritén (1 %). A las placas sembradas con cada
una de las dos especies nativas ensayadas se afiadio 10 mL del extracto de K.
daigremontiana (n=10) o S. gigantea (n=10), segin el caso, y para el control se
afiadieron 10 mL de agua destilada estéril (»=10). Las placas fueron cerradas con papel
parafilm para evitar la desecacién y se mantuvieron en una cdmara de crecimiento con un
temperatura de 27 °C, una DFFF de 360 umol/m?%s" y fotoperiodo de 12 horas. Se
determind el porcentaje de germinacion de las semillas de C. repandus y C. praecox
después de 15 dias en las placas de cada uno de los tres tratamientos (extracto de K.
daigremontiana, extracto de S. gigantea y control). Para el momento del inicio del
experimento, se estimé la viabilidad de las semillas de C. repandus y C. praecox que
fueron sembradas en las parcelas experimentales (utilizando el método del Tetrazolium,
ver capitulo 3). El porcentaje de semillas viables de C. repandus fue de 48 £ 6 % (n=3,
con 100 semillas por réplica) y de C. praecox fue de 89 &+ 4 % (n=3, con 50 semillas por
réplica). Se compard el porcentaje de germinacion entre las placas con extracto de K.
daigremontiana y el control, y entre las placas con extracto de S. gigantea y el control,
utilizando pruebas £.

Efectos inhibitorios y facilitadores de las especies exdticas: Un estudio experimental

El ensayo experimental se realizd en un terreno privado ubicado a 100 m del lindero
del P.N. ‘Cerro Saroche’, en el sector Padre Diego (ver Capitulo 2; Figura 2.1), con
caracteristicas muy similares a la zona donde se encuentran K. daigremontiana y S.
giganiea. Por esta razén se considera que el experimento fue realizado en condiciones

semi-naturales. Se decidio elaborar el experimento en terrenos privados para evitar el
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robo de material y dafios al experimento que pudieran ser ocasionados por los habitantes

de la zona.

Se planearon dos disefios experimentales (Figura 4.1), los cuales permitieron evaluar
el efecto de las dos especies exdticas de estudio por separado y de su cobertura sobre la
supervivencia y la biomasa final de las plantulas de dos especies nativas, C. repandus y
C. praecox, durante siete meses. Para esto, el primer disefio (‘Disefio A’) examiné el
efecto de tres factores sobre la supervivencia y la biomasa final de plantulas de las dos
especies nativas (Figura 4.1): (1) tipo de planta nodriza, (2) la herbivoria y (3) tiempo
(meses). El factor tipo de planta nodriza en este disefio tiene cuatro niveles: ‘Kalanchoe
daigremontiana’ (Kd), ‘Stapelia gigantea’ (Sg), nodrizas nativas (Nat) y sin nodriza
(Sn). El factor herbivoria tiene dos niveles: con y sin herbivoria. En el segundo disefio
‘Disefio B’ se evalto el efecto de la cobertura de las dos plantas exéticas de estudio sobre
la supervivencia y la biomasa final de plantulas de las mismas dos especies nativas. En
este caso hay cuatro factores involucrados (Figura 4.1): (1) tipo de planta exdtica
nodriza, con dos niveles: ‘Kalanchoe daigremontiana® (Kd) y *Stapelia gigantea® (Sg),
(2) cobertura de la planta exética, con dos niveles: baja (~40%) y alta (~80%), (3)
herbivoria que tiene dos niveles: con y sin herbivorfa y (4) tiempo (meses).

Los dos disefios contemplaron 120 parcelas experimentales: 80 parcelas fueron para el
‘Disefio A’ y 40 parcelas para completar el ‘Disefio B (Figura 4.1). Este nimero de
parcelas incorpora las cinco réplicas para cada tratamiento aplicado al cardén lefaria y al
yabo. En el terreno experimental se establecieron 120 parcelas de 1 m? separadas entre si
por una distancia de 1,20 m. La combinacion de tratamientos y especies de plantulas

nativas fue asignada al azar en las parcelas experimentales. Se seleccionaron al azar 40
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parcelas para sembrar cada una de las especies exdticas. Para la siembra de estas parcelas
se obtuvieron grupos de individuos de estas especies exoticas de zonas cercanas y se
transplantaron en las parcelas correspondientes. Después del transplante, se esperé tres
meses para iniciar los experimentos o siembra de plantulas del cardon lefaria y del yabo.
Ademas, como controles para el Disefio A, se seleccionaron las parcelas que incluyeron
plantas nodrizas nativas y sin nodriza (suelo desnudo). Para el control que incluy6
plantas nodrizas nativas se utilizaron nodrizas leguminosas nativas ubicadas dentro del
terreno experimental.

De las 40 parcelas sembradas con cada exotica, 20 fueron sembradas con la mayor
cobertura posible (>80%), que corresponden al tratamiento de ‘Alta Cobertura’ y las
otras 20 fueron sembradas con una cobertura menor (40-50%), que correspondieron al
tratamiento de ‘Cobertura Baja’ del ‘Disefio B’. Para el ‘Disefio A’ s6lo se utilizaron las
parcelas con alta cobertura de las dos plantas exéticas de estudio. Con el fin de verificar
el porcentaje de cobertura logrado en las parcelas, se midié la DFFF mensualmente. Esta
medida fue realizada en cinco dias soleados de 11:00 a.m. a 12:00 m (horas de mayor
radiacién) en cada tipo de parcela experimental. Durante el experimento, la DFFF
promedio de las parcelas con alta cobertura de K. daigremontiana fue de 480 + 159
umol.m'z.s'I y para S. gigantea de 498 + 173 umol.m'z.s']. Con baja cobertura de K.
daigremontiana los valores de la DFFF fueron 1090 + 233 umol.m?.s'y para S. gigantea
de 1770 + 186 umol.m'z-s'l. Las parcelas con nodrizas nativas presentaron una DFFF
promedio de 202 £ 55 pmol.m?sy las parcelas sin nodrizas (suelo desnudo) tuvieron
una DFFF de 2015 + 35 pmol.m™s™.

En las parcelas experimentales asignadas al nivel ‘sin herbivoria’ se excluyeron los

herbivoros utilizando jaulas de exclusién completamente cerradas, construidas con malla



metalica. Para las parcelas que incluyeron a K. daigremontiana, las jaulas fueron de un
4rea de 1 m? y 100 cm de altura, y para S. gigantea fueron de un 4rea de 1 m* y 50 cm de
altura (Figura 4.2). En las pércelas sin nodrizas y con nodrizas nativas, las jaulas fueron
de 1 m? de 4rea y de menos de 50 cm de altura. La proteccién contra la herbivoria fue
reforzada con un insecticida en polvo (Fenthion 3%) depositado en los bordes de las
parcelas cada 15 dias o después de una lluvia, lo que ocurriese primero. Luego de
establecer las parcelas de los dos disefios propuestos, en cada una de éstas se sembraron
plantulas de uno a dos meses de edad (»=20) de cardén lefaria y yabo, obtenidas a partir
de germinacién en vivero.

Las semillas de las dos especies nativas requeridas para el experimento fueron
obtenidas a partir de la coleccion de frutos en la localidad de estudio. Las semillas de
yabo fueron obtenidas durante el afio 2003 y las de cardén lefaria durante el afio 2001.
Las semillas colectadas de ambas especies se mezclaron para obtener un grupo
homogéneo de semillas. En un vivero cercano al terreno experimental, se sembraron
cerca de 5000 semillas de cada una de las dos especies nativas, esperando obtener las
1200 plantulas requeridas por especie nativa. El experimento para la supervivencia del
cardon lefaria se realiz6 durante el periodo noviembre 2003-junio 2004 (siete meses) y el
del yabo durante el periodo octubre 2004-junio 2005 (ocho meses). En cada una de las
parcelas experimentales, las plantulas nativas fueron sembradas a lo largo de lineas
marcadas con hilos de nylon atravesando las parcelas de borde a borde; para facilitar su
ubicacion durante los periodos de monitorizacién de la supervivencia. Una vez que las
plantulas fueron sembradas, se regaron para favorecer el trasplante. Este evento marco el
inicio del experimento, el cual coincidi6 con la estacion de lluvias, asumiendo que esta

condicion es la mas propicia para el establecimiento de las plantulas en las zonas aridas.
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DISENO A
' ’(’
. Nimero de
Con Sin parcelas totales
Cardoén lefaria (n=5) Cardén lefaria (n=5) 20
Yabo (n=5) Yabo (n=5)
S Cardon lefaria (n=5) Cardon lefaria (n=5) 20
g Yabo (#=5) Yabo (#=5)
Cardén lefaria (n=5) Cardon lefaria (n=5)
Nat Yabo (5=5) Yabo (n=5) 20
G Cardon lefaria (n=5) Cardoén lefaria (n=5) 20
Yabo (n=5) Yabo (n=5)
DISENO B
| BIVORIA
' ' Nuamero de
Con Sin parcelas
‘ totales
Cardon lefaria (n=5) | Cardén lefaria (n=5) 20
Yabo (n=5) Yabo (#n=5)
Cardon lefaria (n=5) | Cardén lefaria (n=5) 20
Yabo (#=5) Yabo (n=5)
Cardén lefaria (n=5) | Cardon lefaria (n=5) 20
Yabo (n=5) Yabo (n=5)
Cardon lefaria (n=5) | Cardon lefaria (n=>5) 20
Yabo (#=5) Yabo (n=5)
Figura 4.1.

Disefios experimentales para evaluar el efecto de las dos especies exéticas de estudio
y de su cobertura sobre la supervivencia y la biomasa final de plantulas de dos especies
nativas Cereus repandus 'y Cercidium praecox.
Leyenda: Tipo de planta nodriza: ‘Kalanchoe daigremontiana’ (Kd), ‘Stapelia
gigantea’ (Sg), nodrizas nativas (Nat) y sin rodriza (Sn). Herbivoria: con y sin

herbivoria. Cobertura: alta (C) y baja (bc). A cada disefio debe afiadirse el factor tiempo.
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Se realizd un seguimiento mensual de la supervivencia (% de individuos vivos por
parcela) y se estimé la biomasa final (luego de siete u ocho meses) de las pléntulas
nativas sobrevivientes en todos los tratamientos. Para comparar la supervivencia y
biomasa final de C. repandus y C. praecox entre los diferentes tratémientos, se realizaron
dos analisis para la supervivencia y biomasa de las plantulas de cada especie nativa. El
primer andlisis evalu¢ el efecto del tipo de nodriza y herbivoria (Disefio A; Figura 4.1).
El segundo anélisis evalu¢ el efecto del tipo de planta nodriza exdtica, la cobertura (alta y
baja) de las dos especies exoticas y la herbivoria (Disefio B; Figura 4.1).

El andlisis de los datos de supervivencia para cada uno de los dos disefios
experimentales fue realizado empleando un MANOVA de medidas repetidas para el
factor tiempo (meses), con los datos transformados como el arcseno de x para normalizar
los errores. Para los disefios experimentales, el anélisis de los datos de biomasa final de
las plantulas sobrevivientes se realizd utilizando un modelo lineal general (tipo ANOVA)
péra disefios no balanceados y en algunos casos para disefios incompletos. En este ultimo
caso se realizaron comparaciones planificadas. Este anélisis fue realizado debido a que la
supervivencia diferencial de pléntulas en los tratamientos generd tamafios de muestra de
biomasa muy variable. Los datos de biomasa fueron normalizados con la transformacion
logaritmica. En todos los casos, el anélisis a posteriori fue realizado con la prueba de
Tuckey para comparaciones pareadas. Los andlisis fueron realizados con el programa

STATISTICA version 6.0.
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Efecto de K. daigremontiana y S. gigantea sobre la abundancia de pldntulas y
presencia de plantas adultas nativas: Un estudio comparativo

El estudio comparativo se realiz para complementar la informacién obtenida del
estudio experimental, acerca de los efectos de las especies exéticas de estudio sobre la
repoblacion de especies nativas. Si bien el disefio experimental planteado permite
controlar algunas variables relevantes para la supervivencia de las plantas en zonas
aridas, un estudio comparativo o descriptivo permite incluir las condiciones naturales de
la zona, mayor niimero de especies de plantas nativas y las diferentes fases de la
repoblacion, desde la germinacién hasta el establecimiento de las plantas.

El componente comparativo del estudio consistié en contrastar la abundancia de
plantulas nativas y el porcentaje de presencia de plantas adultas nativas en zonas
dominadas por cada una de las dos especies exdticas y en zonas dominadas por
vegetacion nativa. Los muestreos se realizaron en el 4rea con la mayor abundancia de X,
daigremontiana y S. gigantea, especificamente en el sector ‘Padre Diego’ del P.N. ‘Cerro
Saroche’ (Figura 2.1).

Las zonas de vegetacion consideradas fueron: (1) zona dominada por K.
daigremontiana (KD), (2) zona dominada por K. daigremontiana con 4rboles nativos
(KD-AN), (3) zona dominada por S. gigantea (SG), (4) zona dominada por S, gigantea
con arboles nativos (SG-AN), (5) zona dominada por vegetacién nativa de bajo porte
(NAT-BP) y, (6) zona dominada por vegetacién nativa con drboles nativos (NAT-AN).
En cada zona de vegetacion, se seleccionaron al azar 20 puntos, en cada uno de estos
puntos se establecieron parcelas de 1 m* y en cada parcela se determiné la abundancia de

plantulas nativas por grupo taxonoémico distinguible. En estos mismos puntos se
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establecieron parcelas de 25 m” y se registraron las especies de los individuos adulitos
presentes, En total se establecieron 120 parcelas de 1 m? y 25 m®.

Las especies de plantulas y plantas adultas nativas registradas en el muestreo fueron
organizadas en grupos taxonomicos para facilvitar el anélisis de los datos, excluyéndose
algunas especies poco abundantes. En el caso de las plantulas, los grupos taxondmicos
considerados fueron: (1) Cactus columnar (CC), que incluye a las especies Cereus
repandus, Pilosocereus lanuginosus y Stenocereus griseus; (2) cactus globoso (CG), que
incluye a pldntulas de Melocactus curvispinus y Mamillaria mammillaris que no
pudieron ser distinguidas a nivel de especie; (3) Mamillaria mammillaris (Mm); (4)
Opuntia caracassana (Ocara); (5) Opuntia caribea (Ocari); (6) Cnidoscoulus wrens y
Jatropha gossypifolia (Cu y Jg); (7) Melocactus curvispinus (Mc); (8) Bastardia viscosa
(Bv); (9) Ipomoea carnea (Ic); (10) Croton rhamnifolius (Cr); (11) Leguminosas (Leg), y
(12) “otras’, otros grupos de plantas no suculentas menos abundantes. En el caso de los
individuos adultos presentes, se consideraron los siguientes grupos taxonémicos: 1)
Cactus columnar (CC), que incluye a las especies C. repandus, C. lanosus y S. griseus,
(2) O. caracassama;, (3) O. caribea;, (4) C. urens, (5) M. curvispinus; (6) M. mammillaris,
(7) B. viscosa, (8) I carnea, (9) C. rhammifolius, y (10) Leguminosas.

Para el muestreo de plantulas y adultos, las tres especies de cactus columnar fueron
agrupadas en un sblo grupo para facilitar el amdlisis de los datos, y en el caso de las
plantulas, debido a la dificultad de distinguirlos en el campo. Esta agrupacién tiene
sentido ecolégico ya que los cactus columnares presentam caracteristicas similares en lo
que se refiere a requerimiento para su establecimiento (Nassar & Emaldi 2004; Larrea-
Alcdzar & Sotiamo 2006). Mientras que I agnypagiiom de las dos espesies de cactus

globosos en el muestreo de plantulas es arbitraria, ya que mo se comocem los
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requerimientos para el establecimiento de estas especies. Por esta razdn, cuando fue
posible, se distinguié entre las dos especies, pero en el caso de plantulas esta separacion
especifica fue frecuentemente imposible de realizar en el campo.

Para el analisis de abundancia total de plantulas nativas por grupo taxonémico en las
seis zonas de vegetacion consideradas, se realizé un analisis de componentes principales.
Este analisis permiti6 ordenar las zonas de vegetacion segin su similitud en abundancia
de plantulas nativas e identificar cuales especies tienen mayor abundancia en cada zona
de vegetacion evaluada. Para evaluar la asociacion o dependencia entre las zonas de
vegetacion y el porcentaje de presencia de especies (individuos adultos) en las parcelas
de 25 m? se realizd una prueba de chi-cuadrado (X°) y un analisis de residuales
estandarizados (r.e.). En este ultimo analisis se consider6 como valor critico (p<0,05)
para los residuales estandarizados 3,6; es decir, todos los residuales mayores a 3,6 en
moédulo indican una asociacion significativa, y el signo del valor del r.e. indica si la

asociacion es negativa (-) o positiva (+).

RESULTADOS

Efectos alelopéticos de K. daigremontiana y S. gigantea sobre la germinacion de
semillas de dos especies nativas, C. repandus y C. praecox

El porcentaje de germinacion de las semillas de C. repandus expuestas al extracto de
hojas de K. daigremontiana (34,5t1,5 %; n=10) fue significativamente menor
(£18=2,07; p=0,02), que el porcentaje de germinacién en las condiciones control
(56,5£1,9 %; n=10). En contraste, el porcentaje de germinacion de las semillas de C.
praecox expuestas a este mismo extracto (41,7+0,8 %; n=10) no difirid

significativamente (#15=0,79; p=0,22) del control (44,3+0,7 %; n=10). El porcentaje de
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(F224y75,61; p=0,01) (Tabla 4.I), siendo esta diferencia mas marcada al excluir la
herbivoria que al incluir este factor (Figura 4.3). Estas diferencias se hacen mas notorias
a finales de la sequia (marzo-abril) (Figura 4.3). A partir de estos meses, al excluir la
herbivoria, el porcentaje de supervivencia de las plantulas del cardén lefaria fue mayor
cuando la planta nodriza fue K. daigremontiana que cuando la nodriza utilizada fue S.
gigantea o 4rboles nativos. Asimismo, la supervivencia final de las plantulas del cardén
lefaria bajo K. daigremontiana fue de 41 %, sustancialmente mayor que la supervivencia
final de estas plantulas bajo S. gigantea (20%) y arboles nativos (22%)

El factor herbivoria tuvo efectos significativos (F{;24=8,46; p=0,007) (Tabla 4.I)
sobre la supervivencia de las plantulas del cardén lefaria durante los siete meses del
experimento. En general, el porcentaje de supervivencia de este cardon en el tiempo fue
menor en presencia de herbivoria que en ausencia de ésta en cada tipo de planta nodriza
(Figura 4.3). La supervivencia final del cardén lefaria en presencia de herbivoria,
independientemente de la planta nodriza fue baja (4-12 %) con respecto al porcentaje de
supervivencia final bajo los diferentes tipos de plantas nodrizas y con proteccién contra
la herbivoria (20-41 %) (Figura 4.3).

La interaccion entre los factores ‘herbivoria® y ‘tipo de planta nodriza’ no fue
significativa sobre la supervivencia de las plantulas del cardon lefaria (F224=0,87;
p=0,43) (Tabla 4.1). En contraste, las interacciones del factor ‘tiempo’ con los factores
‘herbivoria’ y ‘tipo de planta nodriza’ si fueron significativas (ver Tabla 4.1). El anélisis
a posteriori (test de Tuckey) reveld que las diferencias significativas (p<0,05) en la
supervivencia de las plantulas de lefaria para los factores: tipo de planta nodriza y
herbivoria, que se comentaron anteriormente, se inician en el mes de marzo, lo que

coincide con el final de la época seca.
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Figura 4.3.
Supervivencia de las pldntulas de Cereus repandus de acuerdo a los factores tipo de
planta nodriza y herbivoria.
Tipo de planta nodriza: K. daigremontiana (Kd), S. gigantea (Sg), bajo drboles nativos

(Nat) y sin ninglin tipo de cobertura (Sn). Herbivoria: con y sin herbivoria.
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El factor cobertura (alta y baja) de cada una de las dos especies exéticas de estudio no
tuvo efectos significativos (F(1 3= 1,45; p= 0,24) sobre la supervivencia de las plantulas
del cardon lefaria (Tabla 4.1I). Sin embargo, la tendencia de las curvas de supervivencia
que evaldan el efecto de la cobertura de las plantas exéticas de estudio (Figura 4.4),
sugiere que la cobertura de las exdticas podria alterar el efecto nodriza que generan sobre
el cardon lefaria. Cuando la cobertura de las exdticas fue alta se hizo notorio que la
supervivencia del cardon lefaria fue mayor bajo K. daigremontiana que bajo S. gigantea,
particularmente en las parcelas que excluyen la herbivoria. Esta diferencia no se observa
cuando la cobertura de las exdticas es baja (Figura 4.4). Ademas, la supervivencia de las
plantulas del cardén lefaria tendié a ser mayor en alta cobertura de K. daigremontiana
con respecto a baja cobertura de esta misma exética. La supervivencia de estas plantulas
en las parcelas con alta cobertura de S. gigantea fue similar a la de las que contenian esta
misma exdtica en baja cobertura.
| El tipo de planta nodriza no tuvo efectos significativos sobre la biomasa final de las
plantulas del cardén lefaria (F(2,101y=0,71; p=0,50). Lo mismo ocurri6 con el factor
‘herbivoria’ (F1,101y=0,025; p=0,87). Pero la interaccion entre los factores ‘tipo de planta
nodriza’ y ‘hebivoria’ si tuvo efectos significativos (F(2101y=3,27; p=0,04) sobre la
biomasa final de las plantulas del cardon lefaria. La prueba a posteriori (test de Tuckey)
revel6 que la biomasa de los cardones protegidos de la hebivoria fue significativamente
mayor (p=0,004) cuando la planta nodriza era S. gigantea (4,3+0,3 mg; n=20), que
cuando la nodriza era K. daigremontiana (3,4+0,1 mg; n=39). A pesar de que no hay
diferencias significativas en la biomasa de los cardones creciendo bajo las exéticas con

respecto a la vegetacion nativa, la tendencia general de los datos muestra que la biomasa
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Figura 4.4.

Supervivencia de las plantulas de Cereus repandus en presencia de Kalanchoe
daigremontiana (Kd), Stapelia gigantea (Sg), variando la cobertura de ambas especies

exoticas (alta y baja) y en presencia y ausencia de herbivoria.



105

Tabla 4.1L.
Resumen de la prueba MANOVA con medidas repetidas para evaluar el efecto del
tipo de planta exética nodriza, cobertura de la nodriza y herbivoria sobre la supervivencia

de plantulas de Cereus repandus a lo largo del tiempo.

Fuente de variacion SC gl MC F p
Tipo de nodriza 1,48 1 1,48 14,37 0,001%
Herbivoria 392 1 3,92 37,99 0,000*
Cobertura 0,15 1 0,15 145 0,237
Tipo de nodriza x herbivoria 0,08 1 0,08 0,81 0,375
Tipo de nodriza x cobertura 0,23 1 0,23 226 0,143
Herbivoria x cobertura 0,17 1 0,17 1,60 0,215
Tipo de nodriza x herbivoria x cobertura 0,01 1 0,01 0,07 0,797
Error 3,30 32 0,10
Tiempo 2591 6 4,32 412,20 0,000*
Tiempo x tipo de nodriza 0,10 6 0,02 1,65 0,134
Tiempo x herbivoria 0,29 6 0,05 4,60 0,000*
Tiempo x cobertura 0,41 6 0,07 6,48 0,000%
Tiempo x tipo de nodriza x herbivoria 0,12 6 0,02 1,94 0,077
Tiempo x tipo de nodriza x cobertura 0,30 6 0,05 4,79 0,000*
Tiempo x herbivoria x cobertura 0,14 6 0,02 223 0,042*

Tiempo x ipo de nodriza x herbivoria x cobertura 0,02 6 0,00 0,39 0,882
Error 2,01 192 0,01
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de las plantulas de C. repandus fue menor creciendo bajo K. daigremontiana que cuando
crecieron bajo vegetacion nativa.

El factor ‘cobertura’ de las dos especies exdticas de estudio no tuvo efectos
significativos sobre la biomasa final de plantulas del cardon lefaria (#{; 105=0,10;
p=0,74). Sin embargo, la interaccién ‘tipo de planta nodriza’ x ‘cobertura’
(F,105=10,25; p=0,002) y ‘tipo de planta nodriza’ x ‘cobertura’ x ‘herbivoria’
(F1.105=1227,30; p<0,0001) si tuvieron efectos significativos sobre la biomasa final del
cardon lefaria. La prueba a posteriori (test de Tuckey) reveld que, excluida la herbivoria,
la cobertura de K. daigremontiana tuvo efectos significativos (p=0,001) sobre la biomasa
final de las plantulas del cardén lefaria. La biomasa de este cardén fue menor en las
parcelas con alta cobertura de K. daigremontiana (3,4+0,1 mg; n=39) comparado con la
biomasa que presentaron en las parcelas que contenian esta misma exética en baja
cobertura (4,6+£0,3 mg; »n=20). Descartada la herbivoria, el factor cobertura de S.
gigantea no tuvo efecto significativo (p=0,064) sobre la biomasa final del cardon lefaria.
Efecto de las especies exdticas sobre la supervivencia y biomasa final de Cercidium
pr&ecox (yabo) en las parcelas experimentales

La supervivencia de las plantulas de yabo en las parcelas experimentales vario
dependiendo del tipo de planta nodriza o la ausencia de ésta y del factor herbivoria
(Figura 4.5.). Ademas, las curvas reflejan que el nivel de cobertura (alta y baja) de las
dos plantas exoticas de estudio no alterd la supervivencia de plantulas de yabo (Figura
4.6). La biomasa final de estas plantulas fue afectada principalmente por el factor ‘tipo de
planta nodriza’.

El porcentaje de supervivencia final de las plantulas de C. praecox protegidas contra

la herbivoria bajo plantas nodrizas nativas (12 + 4 %) y sin plantas nodrizas fue similar
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(12 £ 6 %) (Figura 4.5). Corroborando que el yabo no requiere de plantas nodrizas
nativas para su establecimiento. El factor ‘tipo de planta nodriza’ si tuvo efecto
significativo (F(332=23,6; p<0,0001) sobre la supervivencia de las plantulas de C.
praecox (Tabla 4.1I1). La supervivencia de las plantulas durante los ocho meses del
experimento en las parcelas protegidas contra la herbivoria fue significativamente mayor
bajo S. gigantea y K. daigremontiana que creciendo bajo plantas nativas y sin plantas
nodrizas (Figura 4.5). La supervivencia final de las plantulas de yabo protegidas de la
herbivoria creciendo bajo S. gigantea fue de 62 % y bajo K. daigremontiana de 52 %.

El factor ‘herbivoria’ también tuvo efecto significativo (F32=30,9; p<0,0001) sobre
la supervivencia de las plantulas de C. praecox (Tabla 4.III). La supervivencia de esta
especie disminuy6 mas répido en presencia de herbivoria que en ausencia de la misma
(Figura 4.5).

La supervivencia de las plantulas de yabo creciendo sin plantas nodrizas y con plantas
nodrizas nativas en las parcelas protegidas de la herbivoria fue cercana al 12 %, mientras
que en las parcelas bajo estas mismas condiciones del factor nodriza pero sin proteccion
contra la herbivoria fue de 0% (Figura 4.5). Destaca el hecho de que este valor (0%) en el
tratamiento sin nodriza y sin proteccion contra la herbivoria tendi6 a cero en los primeros
dos meses (noviembre-diciembre) del experimento (Figura 4.5). La supervivencia del
yabo bajo K. daigremontiana fue significativamente menor sin proteccién de la
herbivoria (18 + 8 %) que cuando se protegi6 de este factor (52 = 13 %) (Figura 4.5). Al
mismo tiempo, cuando la planta nodriza fue S. gigantea, la supervivencia de estas
pldntulas en las parcelas no protegidas contra la herbivoria (48 £ 9 %) fue cercana a la de

las parcelas que si fueron protegidas contra la herbivoria (62 + 6 %) (Figura 4.5).
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Figura 4.5.

Supervivencia de las plantulas de Cercidium praecox con herbivoria y sin herbivoria,

en presencia de Kalanchoe daigremontiana (Kd), Staplia gigantea (Sg) y arboles nativos

(Nat) como plantas nodrizas y sin plantas nodrizas (Sn).
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Tabla 4.1I11.
Resumen de la prueba MANOVA con medidas repetidas para evaluar el efecto de la
planta nodriza y herbivoria sobre la supervivencia de plantulas de Cercidium praecox a

lo largo del tiempo.

Fuente de variacion sC GI MC F p

Tipo de nodriza 23,60 3 7,87 26,33 0,000%*
Herbivoria 9,221 1 9,23 30,88 0,000%*
Tipo de nodriza x Herbivoria 1,05 3 0,35 1,18 0,33
Error 9,56 32 0,30

Tiempo 13,11 7 1,87 107,14 0,000*
Tiempo x Tipo de nodriza 1,611 21 0,08 4,39 0,000*
Tiempo x Herbivoria 0,42 7 0,06 3,40 0,002*

Tiempo x Tipo de nodriza x Herbivoria 0,28 21 0,016 0,76 0,764
Error 3,92 224 0,02
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La interaccion entre ‘tipo de planta nodriza’ y ‘herbivoria’ no produjo efecto
significativo (F332~=1,2; p=0,33) sobre la supervivencia de C. praecox (Tabla 4.11I). En
contraste, el factor ‘tiempo’ y su interacciéon con cada uno de los otros factores
(‘herbivoria® y ‘tipo de planta nodriza’) si tuvieron efectos significativos sobre la
supervivencia de las plantulas de yabo (ver Tabla 4.111). El andlisis a posteriori (test de
Tuckey) revelé que las diferencias significativas (p<0,05) descritas anteriormente en la
supervivencia de las plantulas de yabo entre los factores tipo de planta nodriza y
herbivoria, y cada nivel de estos factores aparecen a un mes del inicio del experimento
(noviembre).

La supervivencia de las pléntulas de yabo creciendo bajo un mismo tipo de planta
exotica nodriza fue similar entre los dos niveles de cobertura considerados (Fus=1,2;
p=0,29) (Figura 4.6). Igualmente, las interacciones entre los factores ‘cobertura’ y ‘tipo
de planta nodriza’ (F1,32=0,4; p=0,55), y ‘cobertura’ y ‘herbivoria’ para la supervivencia
de plantulas tampoco fueron significativas (F(; 32=2,1; p=0,15) (Tabla 4.1V).

Por otra parte, el factor ‘tipo de planta nodriza’ tuvo efectos significativos sobre la
biomasa final de las plantulas de yabo (F(3114=12.,8; p<0,0001), mientras que el factor
herbivorfa por si sélo no tuvo efectos significativos sobre la biomasa final de estas
plantulas (F3,114=1,4; p=0,23). La interaccion entre los factores ‘tipo de planta nodriza’
y ‘hebivoria’ si tuvo efectos significativos (Fiz1125=35,7; p<0,0001) sobre la biomasa
final de las plantulas de yabo. La prueba a posteriori (test de Tuckey) revelé que la
biomasa final de estas plantulas bajo proteccion contra la herbivoria fue
significativamente mayor (p<0,005) cuando la nodriza era S. gigantea (6,2+0,9 g; n=62)
y cuando no habian plantas nodrizas (control) (6,7+3,8 g; n=10), que cuando las plantas

nodrizas eran 4rboles nativos (0,1+0,02 g; n=10) o K. daigremontiana (0,7£0,2 g; n=50).
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Supervivencia de las plantulas de Cercidium praecox en presencia de Kalanchoe

daigremontiana (Kd), Stapelia gigantea (Sg), variando la cobertura de ambas especies

exoticas (alta y baja) y en presencia y ausencia de herbivoria.



Tabla 4.IV.

Resumen de la prueba MANOVA con medidas repetidas para evaluar el efecto de tipo

de planta exética nodriza, cobertura de la nodriza y herbivoria sobre la supervivencia de

plantulas de Cercidium praecox a lo largo del tiempo.

Fuente de variacion s§C Gl MC F p
Tipo de nodriza 1,85 1 1,85 5,65 0,024*
Herbivoria 5,60 1 5,60 17,08 0,000%*
Cobertura 0,38 1 038 1,17 0,287
Tipo de nodriza x Herbivoria 5,58 1 5,58 17,00 0,000*
Tipo de nodriza x Cobertura 0,12 1 0,12 0,37 0,548
Herbivoria x Cobertura 0,70 1 0,70 2,14 0,153
Tipo de nodriza x Herbivoria x Cobertura 0,98 1 098 2,98 0,094
Error 10,50 32 0,33

Tiempo 12,98 7 1,8595,98 0,000*
Tiempo x Tipo de nodriza 0,61 7 0,09 4,52 0,000*
Tiempo x Herbivoria 0,35 7 0,05 2,62 0,013*
Tiempo x Cobertura 0,09 7 0,01 0,67 0,695
Tiempo x Tipo de nodriza x Herbivoria 0,18 7 0,03 1,31 0,246
Tiempo x Tipo de nodriza x Cobertura 0,02 7 0,00 0,18 0,988
Tiempo x Herbivoria x Cobertura 0,27 7 0,04 2,00 0,057
Tiempo x Tipo de nodriza x Herbivoria x Cobertura 0,09 7 0,01 0,64 0,726
Error 4,33 224 0,02
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Ademas, en los tratamientos bajo un mismo tipo de planta nodriza pero variando el factor
herbivoria, la biomasa final de las plantulas de yabo fue significativamente (p<0,005)
mayor en los tratamientos protegidos contra la herbivoria que en los tratamientos sin
proteccion contra este factor.

El efecto del factor ‘cobertura’ de las especies exoticas de estudio (F(1,172=0,19;
p=0,6) y la interaccién de este factor con el ‘tipo de planta nodriza’ (F(;,172=0,34; p=0,7)
y la ‘herbivoria' (F(1.172=2,8; p=0,09) no fueron significativos para la biomasa final de
las plantulas de yabo. Por otro lado, la interaccion entre estos tres factores (‘tipo de
planta nodriza® x ‘cobertura’ x ‘herbivoria’) si tuvo un efecto significativo sobre la
biomasa final de las plantulas de yabo (F(1,172=32,2; p<0,0001). El andlisis a posteriori
(test de Tuckey) muestra que la biomasa final del yabo creciendo junto a K
daigremontiana, en los tratamientos con o sin herbivoria, fue mayor (p<0,0001) cuando
esta especie exotica estaba en baja cobertura (sin herbivoria: 5,02+1,5 g; #»=48; con
herbivoria: 1,3£0,9 g; n=5) que cuando la misma se encontraba en cobertura alta (sin
herbivoria: 0,7+0,2 g; n=50; con herbivoria: 0,4+0,1 g; »=18). En contraste, cuando la
planta nodriza era S. gigantea, la biomasa final del yabo en los tratamientos sin
herbivoria fue mayor (p<0,0001) cuando esta especie exotica estaba en alta cobertura
(6,2£1,9 g; n=62) que cuando la misma se encontraba en cobertura baja (2,5+0,6 g;
n=33).

Efecto de K. daigremontiana y S. gigantea sobre la abundancia de pldntulas y
presencia de plantas adultas nativas: Un estudio comparativo

La abundancia de plantulas de especies nativas de diferentes grupos taxondémicos
difiri6 entre las seis zonas de vegetacion evaluadas (Xpo'= 633,5; p<0,0001) (Figura

4.7). La mayor abundancia de plantulas nativas se encontr6 en la zona dominada por S.
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gigantea, con y sin arboles nativos (726 y 1266 plantulas, respectivamente), en la zona
dominada por vegetacién nativa con la presencia de arboles nativos (966 plantulas) y en
la zona de vegetacién nativa de bajo porte (882 plantulas). En contraste, la zonas
dominadas por K. daigremontiana, con y sin arboles nativos, presentaron la menor
abundancia de plantulas de especies nativas (123 y 364 plantulas, respectivamente).
Ademas, destaca el hecho de que en la zona dominada por K. daigremontiana, con y sin
arboles nativos, la abundancia de plantulas del grupo mas abundante, las cactaceas, fue
muy baja (102-126 plantulas) en comparacién con lo encontrado en la zona dominada
por S. gigantea (588-745 plantulas) y por vegetacion nativa (651-730 plantulas) (Figura
4.7).

En general, la abundancia de plantulas nativas en las zonas dominadas por K.
daigremontiana (KD y KD-AN) parece diferir mds de las zonas dominadas por
vegetacion nativa (NAT-BP Y NAT-AN) que de las zonas dominadas por S. gigantea
(SG y SG-AN). En efecto, en el andlisis de componentes principales, el primer
componente (50,9 % de la varianza) separa a las zonas dominadas por K. daigremontiana
de las zonas dominadas por S. gigantea y vegetacion nativa (Figura 4.8). Por otro lado, el
segundo componente principal (28,3 % de la varianza) separa las zonas que presentan
arboles nativos de las zonas donde éstos estan ausentes (Figura 4.8).

Las especies (variables) de menor importancia para este analisis de componentes
principales fueron C. rhamnifolius y ‘otras’ (p<0,05), segin el circulo de correlacion de
las variables. Los autovectores de cada variable, que representan las especies de
pléntulas, reflejan que las plantulas de casi todos los grupos taxonémicos considerados (a
excepcion del grupo de las leguminosas) ncrementan en las zonas dominadas por S.

gigantea (SG y SG-AN) y vegetacion nativa (NAT-BP y NAT-AN) y, disminuyen en las
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zonas dominadas por K. daigremontiana (KD y KD-AN) (Figura 4.8). La abundancia de
este grupo es mayor en las zonas dominadas por K. daigremontiana (KD).

Por otra parte, llama la atencion que en la zona dominada por K. daigremontiana con
arboles nativos (KD-AN), la abundancia de plantulas de todos los grupos taxondémicos
considerados, sin excepcién, disminuye con respecto a las otras zonas de vegetacion
muestreadas (Figura 4.8). Por otra parte, en las zonas de vegetacion nativa de bajo porte
(NAT-BP) y donde domina S. gigantea (SG), la abundancia de plantulas de 1. carnea, B.
viscosa, M. curvispinus y cactus globoso es mayor; mientras que en las zonas de
vegetacion nativa con arboles (NAT-AN) y la zona dominada por S. gigantea creciendo
bajo arboles nativos (SG-AN), la abundancia de especies de cactus columnar, O. caribea,
O. caracassana'y M. mammillaris incrementa.

La presencia de adultos de las plantas nativas C. urens, I carnea 'y M. curvispinus
estuvo asociada significativa y positivamente con las zonas dominadas por S. gigantea
(r.e.=6,9; r.e.=8,0; r.e.=3,9; respectivamente) (Tabla 4.V). Estas tres especies tendieron,
de forma no significativa, a estar ausentes en las zonas dominadas por K.
daigremontiana, y su presencia estuvo asociada significativa y negativamente a la zonas
dominadas por K. daigremontiana con éarboles nativos (r.e.< -3.6; Tabla 4.V). Ademas,
estas plantas tendieron a estar presentes en las zonas de vegetacion nativas de bajo porte
y a estar ausentes en las zonas de vegetacion con drboles nativos, aunque esta tendencia

no fue estadisticamente significativa (Tabla 4.V).
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Figura 4.7.
Densidad (néimero.m™) promedio de plantulas de especies nativas por grupo
taxondmico en las seis zonas de vegetacion evaluadas.

Leyenda para las zonas de vegetacion: KD: zona dominada por Kalanchoe
daigremontiana, KD-AN: zona dominada por K. daigremontiana con arboles nativos,
SG: zona dominada por Stapelia gigantea, SG-AN: zona dominada por S. gigantea con
arboles nativos, NAT-BP: zona dominada por vegetacidén nativa de bajo porte y, NAT-
AN: zona dominada por vegetacién nativa con arboles nativos. El valor de N es el

numero total de plantulas nativas encontradas en cada zona de vegetacion.



117

- S

X C

N NAT-BP g

co“ r KD Cr . ic

5 T * Ottas Bv ci

o 1 Leg Mc

+ C

g C

g 0 ' \C’U'Jg
- e

g 4 C KD-AN Ocari

8 & & Ocara

go! H Mm@

g, .1 @ NAT-AN

S - SG-AN

U) _3 ‘_

| RS T ) S R T S U S S R T S s T v s S R T T

-4 -3 -2 -1 0 1 - 3 4

Primer componente (50,91%)
Figura 4.8.

Grafico dual de ordenamiento de las zonas de vegetacién y las especies (variables)
con respecto a los componentes principales.

Leyenda para las zonas de vegetacion: KD: zona dominada por Kalanchoe
daigremontiana, KD-AN: zona dominada por K. daigremontiana con arboles nativos,
SG: zona dominada por Stapelia gigantea, SG-AN: zona dominada por S. gigantea con
arboles nativos, NAT-BP: zona dominada por vegetacion nativa de bajo porte y, NAT-
AN: zona dominada por vegetacién nativa con drboles nativos. Leyenda para las
especies: Mm: Mamillaria mammillaris, Ocara: Opuntia caracassana, Ocari: Opuntia
caribea, CC: Cactus columnar, Cu y Jg: Cnidoscoulus urens y Jatropha gossypifolia,
Mc: Melocactus curvispinus, CG: Cactus globoso, Bv: Bastardia viscosa, Ic: Ipomoea
carnea, Cr: Croton rhamnifolius, Otras: Otros grupos menos abundantes, Leg:

Leguminosas.
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Tabla 4.V.

Residuales estandarizados del porcentaje de presencia de plantas adultas nativas con

respecto a las zonas de vegetacion evaluadas.

ZONA DE VEGETACION

PLANTAS NATIVAS KD KD-AN SG SG-AN NAT-BP NAT-AN

Cactus columnar 2.6 0.3 -1.2 0.1 -1.0 -0.6
Opuntia caracassana -2.3 0.8 0.9 0.1 -0.4 0.5
Opuntia caribea -2.9 5.8 -2.6 145 0.3 -2.0
Cnidoscoulus urens -2.9 -4.3 7.0 -1.4 3.6 -2.7
Melocactus curvispinus -3.3 -6.7 3.9 -0.9 3.0 2.9
Mamillaria mammillaris 1.5 0.9 -0.2 -0.4 -1.0 -0.6
Bastardia viscosa 1.5 0.9 -0.2 -0.4 -1.0 -0.6
Ipomoea carnea -1.6 -4.3 8.0 -2.5 1.5 -1.7
Croton rhamnifolius -1.5 -0.3 -2.8 0.6 1.9 1.8
Leguminosas 4.6 3.3 -6.5 2.0 -2.9 1.3

Leyenda para las zonas de vegetacion: KD: zona dominada por Kalanchoe
daigremontiana, KD-AN: zona dominada por K. daigremontiana con érboles nativos,
SG: zona dominada por Stapelia gigantea, SG-AN: zona dominada por S. gigantea con
arboles nativos, NAT-BP: zona dominada por vegetacién nativa de bajo porte y, NAT-
AN: zona dominada por vegetacion nativa con arboles nativos. En negritas se muestran
los valores de los residuales estandarizados que generan las diferencias significativas

(p<0,005; Zcrilico :396)'
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La presencia de adultos del grupo de las ‘Leguminosas’ estuvo asociada significativa
y positivamente a la zona ‘K. daigremontiana’ (r.e.=4,6) y negativamente a la zona S.
gigantea’ (r.e.=-6.5) (Tabla 4.V). Las ‘Leguminosas’ tendieron, de forma no significativa
y obvia, a estar presentes en las zonas con arboles nativos y ausentes en la zona de
vegetacion nativa de bajo porte (Tabla 4.V). O. caribea estd asociada significativa y
positivamente con la zona ‘K. daigremontiana creciendo bajo drboles nativos’ (r.e.=5,7);
aunque tendi® de manera no significativa a estar ausente en las zonas ‘K.

daigremontiana’y ‘S. gigantea’.

DISCUSION

Kalanchoe daigremontiana y Stapelia gigantea son dos plantas exdticas con potemncial
para invadir zonas aridas neotropicales y pueden modificar la repoblacion de especies de
plantas nativas, tal como ha sido demostrado para otras plantas exdticas, las cudles al
alterar la repoblacion de plantas nativas modifican la composicién de especies en las
comunidades vegetales que inavden (Yurkonis & Meiners 2004; Yurkonis et al. 20035),
Las especies exdticas de estudio difieren en los efectos que pueden ocasionar sobre la
repoblacion de plantas nativas. El efecto neto de K. daigremontiana sobre la repoblacién
de especies nativas es negativo, a pesar de que este efecto ocurre mediante la
combinacion de interacciones de facilitacion e inhibicién, mientras que §. gigantea
facilita la repoblacion de plantas nativas y aparentemente no genera efectos negativos
sobre éstas.

Los effectos ocasionados por K. daigremontiana sobre la repoblacion de especies
nativas fueron discordantes entre los diferentes enfoques metodolégicos utilizados

(bioensayo de alelopatia, estudio experimental y estudio comparativo). Especificamente,
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los resultados del estudio experimental sugieren que esta planta exotica tiene efectos
facilitadores sobre la supervivencia de plantulas nativas pero inhibidores sobre la
biomasa de las mismas. Por su parte, los resultados del ensayo de alelopatia y el estudio
comparativo enfatizan el efecto inhibitorio que ejerce K. daigremontiana sobre la
repoblacién de plantas en la localidad. El estudio experimental muestra que X.
daigremontiana, como planta nodriza puede facilitar el establecimiento de Cereus
repandus 'y Cercidium praecox, mas efectivamente que las nodrizas nativas. Pero este
efecto positivo no se reflejo en la biomasa final de las plantulas después de los siete-ocho
meses de observacion en las parcelas experimentales. La presencia de K. daigremontiana
como planta nodriza, comparado con las nodrizas nativas, pareciera ocasionar con el paso
del tiempo una disminucién de la biomasa de las plantulas del cardén lefaria y del yabo.
La presencia de esta exdtica puede inhibir el crecimiento de las plantulas de ambas
especies nativas. En el caso del cardén lefaria, esta inhibicion se debe a la susceptibilidad
de este cactus a las sustancias alelopaticas liberadas por K. daigremontiana. Los efectos
alelopéticos de K. daigremontiana han sido reportados anteriormente (Groner 1974;
1975) y fueron corroborados en el bioensayo realizado en este estudio. Asi, el efecto
alelopético prodﬁcido por esta exdtica pareciera contrarrestar el efecto nodriza que esta
misma exoética podria potencialmente ejercer sobre el cardén lefaria.

Por su parte, el yabo parece no ser susceptible a las sustancias alelopaticas liberadas
por K. daigremontiana. Este arbol es considerado como una especie de las primeras
etapas serales en zonas aridas neotropicales (Fajardo 2007). Por esta razdn, el mecanismo
més probable de inhibicién que K. daigremontiana puede estar ejerciendo sobre esta
nativa es la limitacion de luz. Otro mecanismo que pudiera causar efectos inhibitorios

podria ser la competencia por el agua disponible, que ha sido considerada como un
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mecanismo por el cual especies exéticas suculentas inhiben el establecimiento de
especies nativas (D'Antonio & Mahall 1991; Dunbar & Facelli 1999). Sin embargo, esto
es poco probable porque el sistema radical de las plantulas de yabo es profundo
comparado con el de K. daigremontiana (1. Herrera, observacion personal) y la biomasa
radical de esta exdtica no es mayor a la producida por vegetacion nativa (N. Chacon et
al., datos no publicados).

La inhibicién que ejerce K. daigremontiana sobre las plantulas del cardon lefaria y del
yabo se refleja sobre la biomasa de sus plantulas y no sobre la supervivencia de las
mismas, lo cual coincide con lo propuesto por Goldberg ef al. (1999) acerca de que en
zonas 4ridas la inhibicién es frecuentemente evidenciada por una disminucion en la
biomasa. Ademés, K. daigremontiana inhibe la repoblacion del cardén lefaria al
disminuir la germinacién de sus semillas. La alelopatia es uno de los mecanismos por los
cuales algunas plantas exdticas son nocivas. Muchos ejemplos existen en la literatura de
los efectos inhibitorios de extractos de plantas invasoras (principalmente de hojas) sobre
la germinacion, crecimiento y reproduccién de plantas nativas, lo cual es conferido a la
presencia de sustancias alelopéticas en sus tejidos (Lawrence et al. 1991; Roberts &
Anderson 2001; Bais ef al. 2003; Hierro‘& Callaway 2003; Orr et al. 2005; Dorning &
Cipollini 2006). Asimismo, la limitacién de luz producida por el incremento de cobertura
vegetal ocasionado por el establecimiento de plantas invasoras es un mecanismo que
inhibe la repoblacion de plantas nativas poco tolerantes a la sombra (o pioneras), lo que
les confiere a las invasoras la Cépacidad de monopolizar el espacio. Este es el caso de la
exotica Impantiens glandulifera que invade en Inglaterra (Hulme & Bremner 2006),
Lonicera maackii, invasora en Ohio (Estados Unidos) (Gorchov & Trisel 2003) y Pinus

rigida, que invade herbazales en Massachussets (Estados Unidos) (Craine & Orians
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2004). Ademas, el sombreo ocasionado por la exdtica Myrica faya en Hawaii incrementa
la supervivencia de plantulas de un arbol nativo, pero disminuye su biomasa (Walker &
Vitousek 1991). Este es el mismo efecto que genera K. daigremontiana sdbre las
pantulas del yabo.

El estudio comparativo realizado en condiciones naturales sugiere que K.
daigremontiana inhibe el establecimiento y disminuye la abundancia de especies de
cactus y de otros grupos taxonémicos de plantas, mientras que incrementa la abundancia
de leguminosas en la zona de estudio. Los hallazgos del estudio comparativo son
concordantes con el efecto alelopatico detectados por el bioensayo en K. daigremontiana.
Los extractos de tejido de esta especie inhibieron la germinacién de las semillas del
cardon lefaria, pero no la germinacion de las semillas de yabo. Esto coincide con el
planteamiento de que la primera evidencia o sospecha de efectos inhibitorios por
alelopatia esta frecuentemente basada en estudios comparativos y observaciones en el
campo (Kruse et al, 2000); lo cual sugiere que a pesar de las limitaciones de este tipo de
metodologfa, tal como la incapacidad de distinguir entre causas y efectos (Levine & D'
Antonio 1999), los estudios comparativos pueden ser una herramienta atil y rapida para
predecir si una especie exdtica puede afectar una comunidad, debido a que estas
limitaciones pueden ser mitigadas si los estudios comparativos son realizados en
conjunto con ensayos de alelopatia.

El efecto facilitador de K. daigremontiana sobre la supervivencia de cacticeas a partir
del estudio éxperimental fue discordante respecto al efecto aparentemente inhibitorio
develado a partir del bioensayo y el estudio comparativo. Una posible explicacion de esta
discrepancia es que el estudio experimental no involucré lé evaluacion del efecto de K.

daigremontiana sobre la germinacion y emergencia de plantulas del cardon lefaria. En
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estas fases de desarrollo trempranas podria ocurrir la inhibicion por efectos alelopaticos,
siendo este el mecanismo principal y mas probable por el cual K. daigremontiana afecta
la repoblacion de especies nativas. Este mecanismo de inhibicion por alelopatia, a nivel
de la germinacion de semillas de plantas nativas, ha sido recientemente reportado como
el mecanismo principal por el cual algunas plantas exéticas pueden modificar la
diversidad y causar la dominancia de dichas exéticas en comunidades vegetales
especificas (Orr et al. 2005; Dorning & Cipollini 2006).

El efecto neto de K. daigremontiana es inhibir la repoblacion de plantulas nativas, lo
cual es consecuencia de una combinacion de efectos facilitadores e inhibitorios, ya que
aunque el microclima generado por K. daigremontiana puede contribuir a la
supervivencia de plantas nativas, la exdtica puede inhibir el crecimiento de las mismas y
la germinacion. Finalmente, el efecto de esta exdtica pareciera apuntar hacia una
disminucion en la riqueza y abundancia de especies nativas en las zonas donde domina.
Los efectos inhibitorios de K. daigremontiana estan afectando la presencia de plantas
adultas de al menos tres especies nativas comunes: Cnidoscoulus urens, [pomoea carnea
y Melocactus curvispinus. Estas especies podrian ser excluidas por K. daigremontiana a
mediano o largo plazo en la zona de estudio.

Los distintos enfoques metodoldgicos utilizados revelaron de forma consistente que S.
gigantea afecta la repoblacion de plantas nativas en forma similar a como actiian algunas
especies nativas de leguminosas arboreas, facilitando el establecimiento de pléntulas
nativas de diferentes grupos taxonomicos. El estudio experimental reveld que esta
exOtica facilita, igual que las nodrizas nativas, el establecimiento del cardon lefaria y del
yabo, al incrementar, con respecto a la ausencia de plantas nodrizas, la supervivencia de

sus plantulas. S. gigantea también favorece la acumulacion de biomasa del cardén
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lefaria. Pero en el caso de las pléntulas de yabo, la biomasa fue siempre mayor en las
parcelas sin plantas nodrizas, lo cual concuerda con el hecho de que esta planta acumula
mayor biomasa en ausencia de plantas nodrizas, ya que es una especie pionera y poco
tolerante a la sombra. Aqui la inhibicién en el crecimiento del yabo producida por la
presencia de S. gigantea es probablemente ocasionada por la disminucién de entrada de
luz, similar al efecto producido por la vegetacién nativa. Sin embargo, el efecto negativo
de la herbivorfa sobre las plantulas del yabo disminuyé sélo por la presencia de S.
gigantea como planta nodriza. Las plantulas de yabo estdn expuestas a la herbivoria
intensa en la localidad de estudio, frecuentemente por la tortolita (Columbina passerina)
(I. Herrera, este estudio) y, a pesar de que no se observo, probablemente también sean
consumidas extensivamente por los chivos. Aunque a mediano plazo S, gigantea puede
retardar el crecimiento de las plantulas de yabo, esta exdtica puede facilitar el
establecimiento de estas pléntulas al incrementar la supervivencia de las mismas,
protegiéndolas de la herbivoria. S. gigantea es una planta no palatable para los
herbivoros generalistas presentes en el 4rea de estudio (e.g. aves y chivos), lo cual podria
conllevar a que las pléntulas que crecen bajo esta exdtica, aparentemente inocua para las
plantas nativas, estén protegidas de la herbivoria, actuando esta especie introducida como
un ‘refugio bidtico’(Garcia & Obeso 2003; Baraza et al. 2006; Smith et al. 2006). Este
efecto de facilitacién ha sido reportado para otras especies exéticas, las cuales también
incrementan la repoblacién de plantulas nativas por efecto nodriza y por proteccién
contra herbivoros generalistas. Por ejemplo, dos invasoras no palatables, Cirsium
obvalatum y Veratrum lobelianum, incrementan la abundancia de plantulas palatables al
protegerlas de la herbivoria en las montafias sobrepastoreadas del Caucasos (Callaway et

al. 2000). La exética Pyracantha angustifolia incrementa la repoblacion de plantulas de
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arboles nativos exdticos en Argentina, debido en parte a que su arquitectura protege a
estas plantulas de la herbivoria (Tecco ef al. 2006). En sintesis, la proteccion contra la
herbivorfa es un mecanismo por el cual especies exéticas invasoras que no tengan efectos
alelopaticos y sean no palatables, podrian facilitar el establecimiento de especies nativas
que son consumidas intensivamente por herbivoros.

El estudio comparativo en condiciones naturales sugiere que S. gigantea facilita el
establecimiento de pléntulas nativas de forma similar a las nodrizas autéctonas y no
disminuye la abundancia de individuos adultos de especies nativas en la zona de estudio.
Estos hallazgos coinciden con lo revelado en el bioensayo, en el cual no se encontraron
evidencias de que S. gigantea tenga efectos alelopaticos sobre el cardén lefaria y el yabo.
En resumen, los enfoques metodologicos empleados revelaron que el efecto neto de esta
exotica es facilitar la repoblacién de especies nativas, comportandose como una planta
nodriza tan efectiva como los arboles de leguminosas autéctonos, lo cual contrasta con el
efecto de una especie exética similar, otra flor cadaver originaria de Sudafrica (Orbea
variegata). Esta exoética reduce la diversidad de plantas anuales en arbustales
australianos, debido a que disminuye la disponibilidad de agua para las plantas nativas
(Dunbar & Facelli 1999). Asi que a pesar del aparente efecto facilitador de S. gigantea
sobre las pléntulas nativas en el area de estudio, es necesario evaluar experimentalmente
si esta exética puede competir por el agua y los nutrientes disponibles en el suelo con
alguna especie nativa, particularmente con plantas que al igual que esta exdtica tengan
raices poco profundas. Ademds, la biomasa radical de esta planta exdtica es
significativamente mayor que la de muchas especies nativas en la localidad de estudio
(N. Chacon er al.,, datos no publicados), lo cual podria conferirle una ventaja en la

adquisicion de recursos.
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En conclusién, K. daigremontiana, ademds de ser una especie exotica con el potencial
de invadir zonas aridas en el neotrdpico, es una exética ‘nociva’ para la comunidad
vegetal nativa en el drea de estudio y probablemente en otras zonas aridas neotropicales.
K. daigremontiana puede inhibir el establecimiento de plantas que sean susceptibles a
sus componentes alelopaticos y puede inhibir el establecimiento de plantas poco
tolerantes a la sombra por limitacion de luz. En este sentido, la permanencia y expansion
de K. daigremontiana en las zonas invadidas podria generar a largo plazo un
empobrecimiento de la composicion de especies de las zonas invadidas, ademas de
reducir la abundancia de especies nativas y alterar la fisonomia de las comunidades
vegetales afectadas. Por otro lado, S. gigantea parece sélo afectar la fisonomia natural de
la comunidad, pero este efecto podria ser relevante en areas protegidas, en las que se
busca proteger los paisajes naturales. La presencia de esta exética en la zona arida
estudiada parece no ser perjudicial para el establecimiento de especies nativas y por
tanto, puede no afectar la composicion de especies a largo plazo. Por otra parte, es
necesario mencionar que estudios preliminares del efecto de las dos exdticas de estudio
sobre el suelo en la localidad estudiada revelan que el establecimiento de K.
daigremontiana incrementa la materia organica, la capacidad de intercambio cationico y
la concentraciones de calcio y magnesio, mientras que S. gigantea no genera efectos
significativos sobre las principales propiedades del suelo (N. Chacon et al, datos no
publicados).

A pesar de que las dos especies exoticas estudiadas afectan algiin componente
comunitario, es necesario establecer prioridades de manejo, debido a que es poco
préctico controlar todas las especies exéticas establecidas en parques nacionales. En este

sentido la prioridad de manejo es identificar métodos y estrategias de erradicacion y de
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control para K. daigremontiana, ya que esta exética puede inhibir la repoblacion de
especies nativas y modifica el suelo en la zona de estudio; con el fin de evitar su
expansion en el area de estudio. Para esto es necesario conocer ademds de sus aspecto
reproductivos, el drea de expansion y los requerimientos de hébitats y plantear modelos
poblacionales, que permitan ensayar diferentes escenarios de manejo de las poblaciones
de K. daigremontiana.

Las conclusiones alcanzadas en este estudio estn basadas en tres metodologias que
presentan algunas limitaciones. El bioensayo para estimar efectos alelopaticos sdlo
evalud el efecto de una concentracién de extractos, que puede no coincidir con la
concentracion de sustancias alelopéticas en el campo, y no se puede estar seguro de que
estas sustancias sean exactamente las mismas que se encuentran en el campo, pues
pueden ser modificadas por los microbios del suelo. Pero esto es un problema general de
este tipo de ensayos y alin siguen siendo utilizados, porque es una metodologia practica y
de féacil ejecucion. Las limitaciones del estudio experimental se deben a que solo se
pueden incorporar pocas especies y a que en éste no se incluyeron los distintos estadios
* de desarrollo de las plantas nativas (semillas, plantulas, juveniles y adultos), por lo cudl
s6lo se pudieron evidenciar los efectos de las dos plantas exdticas a nivel de plantulas. En
estudios futuros es recomendable incorporar el estadio semilla, a pesar de los
inconvenientes logisticos que pueda involucrar el seguimiento de la germinacién en
campo. El estudio comparativo en condiciones naturales tiene la limitacion de que no se
pueden identificar los mecanismo que dirigen los cambios ocasionados por plantas
invasoras. Otra limitacion general es la imposibilidad de evaluar si la composicion de
especies observada es el resultado del establecimiento de una planta exdtica o se debe a

la limitacion en la dispersién de propagulos de especies nativas. La dispersion limitada
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de especies nativas dentro de parches de exdticas focales ha sido identificada como una
causa de las diferencias en la composicion de especies nativas entre zonas invadidas y no
invadidas (MacDougall & Turkington 2005). Sin embargo, no aplica en el caso de
estudio, debido a que en las zonas dominadas por K. daigremontiana y S. gigantea hay
semillas de especies nativas en el banco de semillas en niimero similar a la de las zonas
no invadidas (ver Capitulo 3). Por otra parte, este estudio esta limitado a evaluar el efecto
de K. daigremontiana y S.gigantea sobre plantulas nativas pero pueden haber otros
efectos que necesitan ser estudiados tal como la modificacion del suelo.

A pesar de las limitaciones que presentan por separado los enfoques metodologicos
considerados, al realizarlos en conjunto permitieron evaluar los efectos de las dos
exodticas de estudio sobre los diferentes estadios de plantas nativas de la localidad de
estudio, ademds permitié identificar algunos de los mecanismos que producen estos
efectos. El bioensayo permiti6 evidenciar efectos de las exdticas sobre la germinacion, el
estudio experimental sobre las plantulas y el estudio comparativo engloba, ademas de
muchos otros factores, el efecto neto de las exdticas sobre los diferentes estadios del
desarrollo de las plantas. Combinados constituyen una buena opcién para evaluar el

efecto de plantas exéticas sobre la repoblacion de plantas en distintos ambientes.
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CAPITULO 5: MODELAJE DEL RIESGO DE
ESTABLECIMIENTO DE UNA PLANTA EXOTICA NOCIVA,
KALANCHOE DAIGREMONTIANA, Y SUMANEJO EN ZONAS

ARIDAS TROPICALES



RESUMEN

Kalanchoe daigremontiana es una planta exdtica presente en zonas aridas de Venezuela
que tiene caracteristicas reproductivas tipicas de plantas invasoras: produce gran niimero
de propéagulos de origen sexual y asexual y presenta un banco de semillas abundante. Esta
planta es nociva para la salud humana, fauna yhﬂora. K. daigremontiana tiene efectos
inhibtorios sobre plantas nativas de zonas é4ridas. Entender por qué es exitosa en su
establecimiento es esencial para manejar su expansion en las zonas donde se ha
establecido. Con base en la informacion disponible sobre su ciclo de vida, en este capitulo
se desarrolld6 un modelo poblacional estructurado en estados, estocéstico y denso-
dependiente, para identificar cudles tasas vitales del ciclo de vida son claves para su
establecimiento. Ademds, se exploré el efecto de diferentes estrategias de manejo sobre la
probabilidad de extincion poblacional de K. daigremontiana mediante la simulacién de
diversos escenarios. Los resultados revelaron que el establecim‘iento de K. daigremontiana
es mas sensible a las variaciones en la probabilidad de que las plantulas de origen asexual
permanezcan en este mismo estado y la probabilidad de que éstas pasen al estado juvenil.
La persistencia poblacional de esta especie estd asociada a la formacion de un ‘banco de
plantulas asexuales’ que es altamente viable debido a la alta supervivencia de sus plantulas
asexuales, lo cual sugiere que el blanco para el control de esta exdtica es la supervivencia

fde las pléntulés asexuales. Las estrategias de manejo ensayadas sugieren que el éxito del
control de esta exética depende en gran parte de la prontitud con que se inicie la extraccion
fisica o aplicacién de herbicidas. Si esté no es posible, la mejor opcién es encontrar un
control biolégico que disminuya la supervivencia de las plantulas asexuales. Por Gltimo,

para evitar el establecimiento de nuevos focos de invasién de K. daigremontiana es
5 2
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recomendable que se evite la introduccién deliberada a nuevas localidades por el traslado
de plantulas asexuales, ya que esta practica contribuye sustancialmente al éxito de su

establecimiento.

INTRODUCCION

Actualmente las invasiones por plantas exdticas son consideradas como una de las
primeras amenazas a la biodiversidad, debido a que afectan la abundancia de especies
nativas y alteran los ecosistemas (Vitousek et al. 1997; Mack et al. 2000; Williams &
Baruch 2000; Levine er al. 2003; Yurkonis et al. 2005; Henderson et al. 2006). Después
de que una especie ha sido introducida, el proceso de invasién sigue una secuencia de
tres fases, independientemente de su identidad taxondmica: (1) la fase de
establecimiento, cuando la especie es capaz de reproducirse pero su poblacion es
pequefia; (2) la fase de expansion, marcada por un incremento en el 4rea ocupada debido
a una rapida dispersion hacia nuevos focos de invasion y (3) la fase de saturacién, cuando
la especie ocupa toda el drea disponible (Shigesada & Kawasaki 1997). Entender la fase
de establecimiento de organismos exéticos es importante para evaluar el potencial
invasor de una especie, pues esta fase representa el primer y principal filtro en el proceso
de invasion (Barthell & Nair 2003; Andersen er dal. 2004). Durante la fase de
establecimiento, las poblaciones, por ser pequefias, estan expuestas a efectos estocsticos
importantes (Shigesada & Kawasaki 1997). Evidencias empiricas indican que sélo se
logran establecer el 10% de las plantas introducidas (Williamson & Fitter 1996). Luego
de superada la fase de establecimiento, la probabilidad de que una especie exética logre
llegar a la fase de expansion aumenta. Asi, la fase de establecimiento es clave para que se

dé el proceso de invasién por una especie exética.
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Entender por qué son exitosas las plantas invasoras en su establecimiento es esencial
para lograr un manejo exitoso de las mismas (Blumenthal 2005; Arim ef al, 2006). La
teorfa sobre las invasiones bioldgicas sugiere que hay tres causas principales para el éxito
del establecimiento y la posterior expansién de las especies exéticas: caracteristicas
intrinsecas de las especies (Rejméanek & Richardson 1996; Baruch & Goldstein 1999:
Daehler 2003; Lake & Leishman 2004), la presién de propagulos o esfuerzo de
introduccién (Lonsdale 1999; Lockwood er al. 2005; Thuiller et al. 2006) y las
caracteristicas del habitat colonizado (Lonsdale 1999: Peters 2001; Mack 2002; Levine et
al. 2003). Primero, deben ser entendidas aquellas caracteristicas intrinsecas, tal como
tasas vitales, de las especies que las pueden hacer invasoras y los mecanismos de accion
de éstas. La presion de propagulos o esfuerzo de introduccion, desde el punto de vista de
la teorfa de invasion, es entendida como la cantidad y calidad de propagulos introducidos
de forma deliberada o accidental, asi como la frecuencia y duracion de la introduccion
(Lockwood et al. 2005; Verling et al. 2005). Existe una relacién positiva entre la
probabilidad de establecimiento de una especie exética y la presion de sus propéagulos
(Lonsdale 1999). Las caracteristicas del habitat que pueden favorecer el establecimiento
de una especie exética estan asociadas a la mayor disponibilidad de habitats adecuados y
recursos, alta frecuencia de perturbaciones y ausencia de enemigos naturales para la
especie introducida, entre otros (Lonsdale 1999; Mack et al. 2000; Blumenthal 2005).

Cuando se dispone de informacién sobre el ciclo de vida y las tasas vitales
(supervivencia y fecundidad) de una especie exética, es posible dilucidar algunos de los
mecanismos que permiten su establecimiento en una nueva localidad. Ademas, se pueden
ensayar diversas estrategias de control durante la fase de establecimiento usando

simulaciones numéricas. Es claro que para una comprensién méas completa es necesario
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incluir las caracteristicas del hébitat que pueden modificar la probabilidad de
establecimiento de una especie exética, pero evaluar dos de los tres principales factores
que afectan la probabilidad de establecimiento de especies exoticas es sin duda un buen
comienzo.

Actualmente, se conoce el ciclo de vida y se han estimado a partir de datos empiricos
las tasas vitales de algunas plantas exéticas (Parker 2000);pero la conexién entre este
conocimiento y la teorfa de invasion de plantas es escasa en la literatura. Es
imprescindible conocer esta conexién para entender las causas del establecimiento
exitoso de una especie exdtica y para proponer estrategias adecuadas para su manejo.
Esta conexion es posible obtenerla a través de modelos poblacionales (Parker 2000).

Los modelos poblacionales permiten identificar posibles mecanismos que actuan
sobre la dinamica poblacional, que no son facilmente identificables experimentalmente
(Gotelli 1995). Los modelos més simples se basan en informacion sobre fecundidad y
supervivencia. Debido a que durante el inicio del proceso de invasion las poblaciones son
pequefias, la probabilidad de establecimiento esta dominada por factores aleatorios
(Mollison 1986; Higgins & Richardson 1996; Andersen 2005). Los modelos estocésticos
son especialmente informativos en estos casos, debido a que modelan
probabilisticamente las variaciones en las tasas vitales inherentes a la dindmica
poblacional (estocasticidad demografica) o que resultan de fluctuaciones aleatorias en las
condiciones ambientales (estocasticidad ambiental) (Lande 1988; Caswell 2001). En
efecto, los modelos estocasticos han sido utilizados para predecir el numero de
individuos exdticos que ocuparan un drea determinada, evaluar la dindmica poblacional
en habitats recién colonizados, calcular la probabilidad de que una poblacion exdtica se

establezca o se extinga bajo diferentes escenarios espaciales o de habitats, estimar las
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tasas de expansion y para ensayar estrategias de manejo de especies exdticas (Blumenthal
& Jordan 2001; Buckley et al. 2003; Neubert & Parker 2004; Sebert-Cuvillier et al.
2007). Durante la fase de establecimiento, cuando la abundancia poblacional es
relativamente baja, la denso-dependencia negativa en modelos poblacionales puede ser
cuidadosamente ignorada (Caswell 2001; Andersen 2005). Sin embargo, es conveniente
incluir la denso-dependencia positiva (o efecto Allee), porque ésta actiia en poblaciones
con bajos tamafios poblacionales (Andersen 2005).

El método del Analisis de Viabilidad Poblacional (AVP) puede ser utilizado para
construir modelos poblacionales que incluyan estocasticidad demografica y ambiental y
densodependencia. Este método permite modelar y cuantificar la persistencia de una
poblacion frente a escenarios diferentes, simulando sus respuestas a factores intrinsecos y
extrinsecos, deterministicos y estocdsticos (Gilpin & Soulé 1986; Dobson & Rodriguez
2001; Possingham er al. 2001). EI AVP se diferencia de otros métodos que modelan la
dindmica poblacional en que se enfoca en predecir la probabilidad de extincion,
incluyendo a la estocasticidad como un factor que modifica estas probabilidades
(Akgakaya 1998; Beissinger & Westphal 1998). El AVP fue desarrollado para estimar la
probabilidad de extincion relativa de especies amenazadas. Sin embargo, un uso
potencial de este método es evaluar la probabilidad de establecimiento de poblaciones de
organismos exoticos bajo diferentes escenarios, con la finalidad de identificar las tasas
vitales que son claves pues favorecen el establecimiento de la poblacién, evaluar cuales
tasas vitales deben ser estimadas con mayor precision, e identificar las mejores
estrategias para manejar organismos plagas (Akgakaya 1998). En una revisién reciente se
discute y se sugiere la aplicacion del AVP para evaluar el riesgo del establecimiento de

poblaciones de especies exdticas bajo diferentes escenarios (Andersen 2005), con base en
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que los modelos, conceptos y andlisis de datos para evaluar la probabilidad de extincién
pueden ser utilizados para estimar la probabilidad de establecimiento, debido a que tanto
biolégica como matematicamente existe una relacion inversa entre la extincion y el
establecimiento, lo cual justifica la aplicacion en especies invasoras de modelos y
conceptos desarrollados para especies amenazadas (Andersen 2005).

El AVP ha sido utilizado escasamente en especies invasoras. En algunos estudios se
han utilizado herramientas como la estimacién de la probabilidad de extincidp para
evaluar el riesgo de establecimiento y de invasion de animales invasores (Barthell & Nair
2003; Drake 2004). En plantas invasoras, el tinico estudio identificado en la literatura que
ha empleado el método del AVP aplicé un modelo metapoblacional construido con el
programa RAMAS-GIS, para modelar la importancia y el efecto de las poblaciones
remanentes de la maleza Cirsium arvense (‘Canada thistle’) en los alrededores de
cultivos sobre la invasién de areas cultivadas (Blumenthal & Jordan 2001). Estos autores
demuestran que es de gran importancia controlar la presencia de C. arvense en los
alrededores de cultivos, debido a que representan una fuente continua de propagulos
invasores.

Kalanchoe daigremontiana es una planta exética que se ha establecido en las zonas
aridas del Parque Nacional ‘Cerro Saroche’ y sus alrededores, en el Edo. Lara.
Actualmente, forma un gran parche y su expansion a partir de nuevos focos de
establecimiento es limitada (ver Capitulo 2). Esta planta exdtica presenta caracteristicas
reproductivas consistentes con las esperadas en plantas exéticas con potencial invasor
(ver Capitulo 3) y ademds es nociva para la comunidad de plantas nativas (ver Capitulo
4). Dado que las especies exdticas que tienen efectos negativos sobre las comunidades

nativas en general son pocas (Andersen ef al. 2004), es prioritario dilucidar los
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opciones de manejo (Smith er al. 1999). En el 4rea de estudio, K. daigremontiana
presenta un banco de semillas relativamente grande, produce gran cantidad de semillas
anualmente y plantulas de origen asexual que tienen mayor supervivencia que las
plantulas de origen sexual (ver Capitulo 3). Por esta razon se predice que: (1) la alta
produccién anual de semillas de K. daigremontiana incrementar la probabilidad de
establecimiento, debido a que la gran produccién de propdgulos sexuales puede
compensar en el tiempo la baja supervivencia de las plantulas sexuales; (2) la formacion
de un banco de semillas incrementara la probabilidad de establecimiento de la poblacion
de K. daigremontiana en bajas densidades poblacionales, ya que la poblacion puede
recuperarse aiin cuando las plantas se extingan; (3) la alta supervivencia de las plantulas
asexuales de K. daigremontiana incrementard la probabilidad de establecimiento de la
poblacion, a pesar de que el nimero de propagulos asexuales es mucho menor que el
numero de propégulos sexuales. Si esto es asi, es probable que se requiera de una
reduccion significativa del banco de semillas y de la presién de propagulos para incidir
negativamente sobre la probabilidad de establecimiento de K. daigremontiana.

Este estudio tuvo como objetivo desarrollar un AVP para una poblacion de K.
daigremontiana utilizando el programa RAMAS Metapop (version 5) (Akgakaya 2005).
Con base en datos empiricos estimados en este estudio (ver Capitulo 3) y otros
disponibles en la literatura, se elabor6 un grafo del ciclo de vida de K. daigremontiana y
se construy6 una matriz de transicion. Analisis de sensibilidad y simulaciones numéricas
se llevaron a cabo para: (1) identificar las tasas vitales del ciclo de vida que son claves
para el establecimiento de una poblacién de K. daigremontiana y los mecanismos por los

cudles estas tasas vitales modifican la probabilidad de establecimiento; (2) evaluar la
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importancia del nimero y tipo de propagulos introducidos sobre la probabilidad de
establecimiento de K. daigremontiana; y (3) evaluar el efecto de diferentes estrategias de

control sobre la probabilidad de extincion de una poblacién de K. daigremontiana.

METODOS

El modelo poblacional de K. daigremontiana fue construido en el sub-programa
Ramas-Metapopque estd incluido en el programa Ramas-GIS (version 5) (Akgakaya
2005), el cual utiliza el método del ‘analisis de viabilidad poblacional’ (AVP). El modelo
poblacional construido para K. daigremontiana incorpora los eventos de fecundidad y
supervivencia de su ciclo de vida, considerando el efecto de la denso-dependencia y la
estocasticidad demografica y ambiental. El tiempo de proyeccién utilizado fue de 20
afios; debido a que las proyecciones generadas por el AVP tienen que ser sobre periodos
de tiempo cortos (p.e; 20 a 50 afios) para reducir la imprecision, porque la prediccion a
largo plazo sélo tiene sentido si las tasas vitales no varian en el futuro (Beissinger &
Westphal 1998). Cada simulaciéon comprendié 2000 replicaciones para cada paso del
tiempo. Para cada escenario simulado se calcul6 la probabilidad de extincion (Pey) y la
probabilidad de establecimiento (Py). El programa calcula la P, en cada paso del
tiempo, al dividir el nimero de replicaciones en la cual la abundancia de la poblacién es
menor que uno, entre el nimero total de replicaciones. Para cada P., se calculan
intervalos de confianza (95%) cuya amplitud es funcion del numero de replicaciones
(Al(gakaya 2005). Con 2000 replicaciones los intervalos de confianza (95%) son +0,02.
La probabilidad de establecimiento (Py) fue estimada a partir de la probabilidad de

extincion, seglin la ecuacion Py=1-P.y (Andersen 2005).
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altura (I. Herrera, este estudio). Por esta razon se defini6 el estado ‘juvenil’ como plantas
(de origen sexual o asexual) que superen 15 cm de altura después de un afio de
crecimiento. Los juveniles de K. daigremontiana no producen semillas ni florecen, pero
pueden producir plantulas de origen asexual (Hannan-Jones & Playford 2002; 1. Herrera,
este estudio). En el grafo, la produccion de plantulas asexuales por juveniles es definida
por la transicion Fp,  (Figura 5.11).

Los juveniles pueden pasar al estado adulto en un afio de crecimiento, definido en el
grafo por la probabilidad de transicion S, (Figura 5.1). Luego de que los individuos de K.
daigremontiana superan los 15 cm de altura y pasan a juveniles no hay evidencias de que
€stos permanezcan en este estado por mds de un afio, en efecto, las plantulas dominantes
que pasan a juveniles después de un afio, crecen hasta alcanzar mas de 40 cm de altura y
florecen. Por esta razoén, el estado adulto se definié como plantas de >40 cm de altura.
Los adultos producen la mayor cantidad de plantulas asexuales, lo cual ocurre justo antes
de que empiece la floracion, y es el tnico estado que se reproduce sexualmente, por

medio de semillas. Luego de la reproduccién sexual los adultos mueren (I. Herrera, este
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Figura 5.1.
Grafo del ciclo de vida y la matriz de transicién de Kalanchoe daigremontiana. Cada
linea representa la transicion en un afio. Las lineas representan las fecundidades (F), la
probabilidad de sobrevivir y pasar al siguiente estado (S) y la probabilidad de sobrevivir

y permanecer en el mismo estado (P).
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estudio). En el grafo, la produccién de plantulas asexuales por adultos es definido por la
transicion F, (Figura 5.1).

La produccion de semillas del estado adulto es representada por dos transiciones, las
semillas que permanecen viables por un afio 0o méd y que pasan al estado semillas en el
banco de semilla (Fs) y las que germinan y pasan al estado plantulas sexuales (Fps)
(Figura 5.1).

Se utilizaron las siguientes ecuaciones para estimar los valores promedios de las tasas
vitales de la matriz de transicion:

Fecundidades:
Fyp= N Vi(1-Gy)
Fu= N, Vs G,
Fpi= Npa

Fpo= Npa’
Supervivencias:
Sps= Ss G
Py=Ss" (1- Gy)
S7= Ssex Psex
Pps= Ssex (1-Prex)
S;7= Suses Pisex
Ppa= Sasex (1-Pasex)
Sa= Sjuv

La Tabla 1 muestra el significado y valores de los parametros de las ecuaciones
utilizadas para estimar las tasas vitales de la matriz de transicién. La parametrizacién de
la matriz de transicion de K. daigremontiana se baso en la informacién presentada en el

Capitulo 3, observaciones de campo y reportes bibliograficos (Tabla 5.1).



Tabla 5.1

Parametros estimados para el calculo de las tasas de transicion de Kalanchoe
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daigremontiana®.
: 2 Valor :
Abreviatura Parametro . Origen del dato
estimado
N; Numero de semillas /individuo adulto/afio 16865 Dato de campo
Vs Proporcién de semillas viables 0,18 Dato de laboratorio
@, Pr.oporcién de semillas viables que 0,66 it de laberatonia
germinan
Sk Supervivencia de las semillas de un afio de
edad en el banco de semillas
(proporcién de semillas viables de un afio de 0,89 Dato de laboratorio
edad que permanecen viables después de un
aflo)
S5 Supervivencia de semillas de mas de un
afio de edad en el banco de semillas
(proporcién de semillas viables de mas de un 0,58 Dato de laboratorio
afo de edad que permanecen viables después
de un afio)
Nya aduIl\tJ(t)J/r:ﬁecr)o de plantulas asexuales /individuo 227 Dato de campo
Valor supuesto. (I.
N Numero de plantulas asexuales /individuo 56.7 Herrera, este estudio;
P juvenil/afio - Hannan-Jones & Playford
2002)
Ssex Supervivencia de plantulas sexuales/afio 0,22 exlp);ti?rsle?let ;chems
Probabilidad de que plantulas sexuales Datos de parcelas
Pex B 5 0,01 :
pasen al estado juvenil en un afio experimentales
Sasex Supervivencia de plantulas asexuales/afio 0,80 exg::ﬁiiiﬁ:;celas
P Probabilidad de que plantulas asexuales 0.14 Datos de parcelas
e pasen al estado juvenil en un afio 2 experimentales
Valor supuesto. (I.
Sjw Supervivencia de juveniles 0,99 Herrera; est espidio;

Groner (1974); Hannan-
Jones & Playford 2002)

*Se muestra la abreviatura de cada pardametro y su significado, el valor estimado de

cada parametro y el origen del valor de cada parametro.
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El nimero de semillas producido por un individuo adulto fue obtenido a partir de
estimados del nimero de semillas por infrutescencia (V) colectadas en el campo. El
porcentaje de germinacion de semillas viables (Gy), la viabilidad (Vs) y supervivencia de
semillas por un afio (S; y S;’) fueron obtenidos a partir de experimentos de laboratorio. El
nimero de plantulas de origen asexual producido por un individuo adulto (Npa) fue
estimado por el promedio del niimero de plantulas presentes en los margenes de las hojas
de plantas de >40 cm de altura, justo antes de la floracion. El nimero de plantulas de
origen asexual producido por juveniles (Npa') no fue obtenido directamente, sin embargo
se estimo a partir de observaciones en el campo que un juvenil puede producir el 25% de
las plantulas que produce un adulto (I. Herrera, este estudio).

Las probabilidades de supervivencia (S y Sasex) y de pasar al estado juvenil (Py y
Pasex) de las plantulas de origen sexual y asexual fueron estimadas a partir del
seguimiento de supervivencia y crecimiento de plantulas sexuales y asexuales sembradas
en parcelas experimentales dentro del area de estudio, después de ocho meses de
seguimiento (ver Capitulo 3). Se utilizaron los datos obtenidos de las parcelas
experimentales, porque asi se pudo incluir en el modelo a los dos tipos de plantulas como
estados separados, debido a que en el campo la distincién entre estos dos tipos de
plantulas es confusa. Asi que en el modelo para cada tipo de plantula por separado (de
origen asexual y sexual), la supervivencia de plantulas representa el niimero de
sobrevivientes finales entre el total de plantulas sembradas en las parcelas y la
probabilidad de pasar a juveniles representa el nimero de plantulas finales que pasan a
Juvenil dividido entre el total de plantulas sobrevivientes. La supervivencia de plantulas
(sexuales y asexuales) y la probabilidad de que las plantulas (sexuales y asexuales) pasen

al estado juvenil fueron estimadas considerando los promedios de estas variables en dos
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condiciones de intensidad de luz (sombra y no sombra) (ver Capitulo 3). Considerar las
dos condiciones de luz se asemeja a lo que ocurre en el campo, pues en condiciones
reales las plantulas podrian establecerse tanto en zonas abiertas como en zonas
sombreadas.

La informacion de la supervivencia de plantulas sexuales y asexuales se obtuvo a
partir de su seguimiento durante ocho meses en parcelas experimentales. Las curvas de
supervivencia obtenidas con estos datos muestran que la mayor mortalidad ocurre en los
primeros meses de vida, y luego la proporcion de plantulas (de origen sexual y asexual)
sobrevivientes se estabiliza en el tiempo. Por esto, para la supervivencia anual se
tomaron los valores alcanzados a'los ocho meses (Figura 5.2).

Asimismo, la informacién del crecimiento de plantulas sexuales y asexuales generada
en las parcelas experimentales permitié estimar que la probabilidad de crecer hasta 10 cm
después de ocho meses de seguimiento es equivalente a la probabilidad de pasar al estado
Jjuvenil (o crecer >15 cm) después de un afio. Para esto se hicieron dos suposiciones.
Primero, se supuso que el mayor crecimiento ocurre durante los ocho meses que duré el
experimento, ya que durante este tiempo ocurrieron los dos picos de lluvia (octubre y
mayo-junio) que coinciden con la estacién de crecimiento (I. Herrera, este estudio);
segundo, se supuso que las plantulas que alcanzaron 10 ¢cm de altura durante los ocho
meses del experimento, después de un afio tendrian 15 ¢cm de altura y entonces pasarian
al estado juvenil. Esto ultimo, basado en que una pléantula de K. daigremontiana crece
aproximadamente cinco centimetros en cuatro meses (Groner 1974).

La supervivencia y probabilidad de las plantulas (de origen sexual y asexual) de pasar
a juveniles fueron obtenidas a bajas densidades poblacionales, debido a que la siembra de

plantulas en las parcelas se realizé con una densidad aproximada de 60 plantulas.m™.
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Figura 5.2.

Proporcion de sobrevivientes de plantulas de origen sexual (arriba) y asexual (abajo)

de Kalanchoe daigremontiana.
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Esto es bajo con respecto a la densidad de plantulas en campo, la cual tiene un valor
méximo de 2053 plantulas.m™. Por esto se puede considerar que la estimacion de la
supervivencia de plantulas y la probabilidad de las mismas de pasar al estado juvenil no
incluyé el efecto de denso-dependencia negativa.

Para estimar la supervivencia de juveniles (Sj,) se consideré que casi todos los
juveniles llegan al estado adulto (I. Herrera, este estudio; Groner 1974; Hanan-Jones &
Playford 2002).

Utilizando el grafo de vida propuesto para K. daigremontiana, las ecuaciones para
calcular sus tasas vitales y los parametros estimados del ciclo de vida de esta exdtica, se
obtuvieron los valores de la matriz de transicion para el modelo de referencia de K.
daigremontiana (Tabla 5.1I).

Estructura espacial

Para K. daigremontiana se simul6 una sola poblacion porque no existe evidencia de
que esta especie forme sub-poblaciones originadas por la heterogeneidad espacial; la
distribucion de esta planta exética en el area de estudio revelé que practicamente existe
un Gnico gran parche (ver Capitulo 2). Para fines de cumplir con los objetivos propuestos
se simul6 un parche de habitat para K. daigremontiana de 1000 m>.

Denso-dependencia y capacidad de carga

En K. daigremontiana el crecimiento de las plantulas sexuales y asexuales es denso-
dependiente (Groner 1974). Por esta razon, en Ramas-Metapopse establecieron estos
estados como bases para la denso-dependencia (en Ramas-Metapob: ‘Basis-DD”) y la
capacidad de carga fue definida sélo para estos estados. La capacidad de carga de
plantulas sexuales y asexuales fue estimada a partir de la densidad maxima de plantulas

observada en campo (2053 pléntulas.m™).



Tabla 5.11.

Matriz de transicién para el modelo de referencia de Kalanchoe daigremontiana*
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Banc_o de Plantula Plantula Juvenil Bdlishin
semilla sexual asexual
Banco de semilla 0.1932 0 0 0 1029
Plantula sexual 0.5900 0.2178 0 0 2007
Plantula asexual 0 0 0.6923 0 227
Juvenil 0 0.00220 0.1127 0 0
Adulto 0 0 0 0.9900 0
*La unidad de tiempo es un afio.
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La funcién de denso-dependencia en la poblacion de K. daigremontiana es
desconocida, como lo es para la mayorfa de las especies de plantas (Menges 2000;
Burgman 2004). Se utilizé un modelo de denso-dependencia tipo ‘techo’ (ceiling, en
inglés). En Ramas-Metapopeste modelo de denso-dependencia supone que la poblacion
crece exponencialmente hasta que el estado seleccionado como base de denso-
dependencia llega a su capacidad de carga. Cuando se selecciona este tipo de denso-
dependencia, el programa Ramas-Metapoputiliza la matriz de estado sin modificaciones
y cuando el estado seleccionado como base de denso-dependencia crece por encima de su
capacidad de carga, el programa reduce la abundancia de todos los estados de forma
proporcional hasta que la tasa de crecimiento poblacional sea igual a uno (Akgakaya
2005). Especificamente, el programa hace que Nyy=Nrs+y) , si Npy=Kp; donde Nres el
tamaiio total de la poblacion, Np es el niimero total de plantulas y, Kp es la capacidad de
carga de las plantulas. Este tipo de crecimiento poblacional, exponencial hasta alcanzar la
capacidad de carga, ha sido sugerido para especies invasoras como un patrén general de
expansion (Shigesada & Kawasaki 1997). Obviamente, la forma del crecimiento
exponencial cambia entre especies. En el caso de K. daigremontiana es correcto suponer
que sus poblaciones van a crecer exponencialmente hasta alcanzar la capacidad de carga,
pero la funcion que genera este crecimiento exponencial es desconocida. Sin embargo, en
modelos para organismos plagas con insuficiente informacién del crecimiento denso-
dependiente, se pueden hacer acertadas predicciones si el analisis de la dindmica
poblacional se enfoca en la fase de establecimiento de la poblacién, cuando hay bajas
densidades poblacionales y la denso-dependencia negativa tiene pocos efectos (Caswell

2001; Andersen 2005). En este modelo el enfoque fue evaluar diferentes escenarios sobre
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Cuando el tamafio poblacional es alto estos eventos extremos (morir o sobrevivir) se
hacen menos probables. Un efecto similar ocurre para las fecundidades. Cuando se
selecciona utilizar estocasticidad demografica en Ramas-Metapob, el programa proyecta:
(1) el nimero de sobrevivientes del estado e a partir de una distribuciéon binomial de
parametros S, (supervivencia del estado e) y N (tamafio poblacional en el tiempo 7) y,
(2) la fecundidad del estado e a partir de una distribucién de Poisson con media F. N,
donde F, es la fecundidad del estado e (Akgakaya 2005). Las supervivencias y
fecundidades son escogidas al azar desde estas distribuciones en cada replicacion.

La estocasticidad ambiental se refiere a la variacion en el crecimiento poblacional
ocasionado por la fluctuacion ambiental. Para esto se supone que cambios estocdsticos
del ambiente producen cambios estocdsticos en las tasas vitales. Para este modelo se
simularé el efecto de las fluctuaciones ambientales sobre las tasas vitales, suponiendo
que existe una relacion lineal entre el coeficiente de variacion anual de la precipitacion y
los cambios anuales de las tasas vitales (Pulliam er al. 1992; Lahaye et al. 1994;
Lindenmayer & Lacy 1995). Esta suposicién estd basada en que la principal variable que
puede afectar las tasas vitales de K. daigremontiana en un ambiente drido es la
precipitacién. El coeficiente de variacion en la precipitacion fue calculado a partir de los
registros pluviométricos de 40 afios de la estacion meteorolégica mds cercana al drea de
estudio (Estacion meteorologica: ‘Banco de Baragua’, ubicacion: latitud 10°08° y
longitud 69°35°). Este coeficiente de variacion fue de 30%. Asi que se supuso que este
era el coeficiente de variacion anual de todas las tasas vitales (supervivencia y
fecundidades). Con este coeficiente de variacién el programa Ramas-Metapopcalcula la
desviacion estandar de cada parametro de la matriz de transicion, generando otra matriz,

llamada en el programa ‘matriz de desviacion estandar’. Finalmente, la estocasticidad
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ambiental es modelada por Ramas-Metapob, asignando valores al azar de las tasas vitales
(en cada replicacion) desde una distribucion log-normal, que tiene como media la matriz
de transicién y como desviacion estandar la matriz de desviacién estandar generada con
el coeficiente de variacion (Akgakaya 1998; 2005).
Evaluacion de la validez del modelo

Con el fin de evaluar si el modelo construido para K. daigremontiana proyecta una
dindmica poblacional semejante a la de campo, se probd la consistencia en la densidad de
individuos y proporcién de los diferentes estados de K. daigremontiana predicha por el
modelo, con las observadas en campo. Para esto se compar6 la densidad promedio
(ndmero de individuos por m?) y proporcién de individuos por estados predicha por el
modelo en condiciones de equilibrio, cercano a capacidad de carga, con la encontrada en
el campo en un parche denso de X. daigremontiana. La informacion de campo fue
obtenida a partir de un muestreo de campo. Este muestreo consistié en contar el ntimero
de plantas por estado distinguible en campo (plantulas, juveniles y adultos) en 50
cuadratas de 1 m® cada una, seleccionadas al azar dentro del parche denso de K.
daigremontiana.

Andlisis de sensibilidad de la probabilidad de establecimiento ante cambios en las

tasas vitales

Con el fin de identificar las tasas vitales que pueden generar cambios en la
probabilidad de establecimiento (Py) de K. daigremontiana, se evalud la sensibilidad de
la Py a cambios en cada una de las tasas vitales de la matriz de transicion.

El analisis de sensibilidad fue llevado a cabo variando cada parametro de la matriz de

transicion manteniendo el resto de los parametros constantes (Caswell 2001). Cada tasa
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vital de la matriz de tramsicion del escenario de referencia se varié desde —100 hasta +100
% de su valor original. Estas variaciones se hicieron una a la vez; para un total de 110
simulaciones. Se evalud el efecto de estos porcentajes de variacion sobre el porcentaje de
variacion de la Py, El porcentaje de variacion de la Py fue calculada como la variacion de
la nueva Py, que fue generada por cambios en las tasas vitales, con respecto a la Py
estimada utilizando el escenario de referencia. Asi, con base en la ecuacién de
sensibilidad de la tasa intrinseca de crecimiento a cambios en las tasa vitales propuesta
por Caswell (2001), se obtiene un estimado de la semsibilidad de la Py, considerando la
aproximacion Spy= Aps/Ary, donde Spy es la sensibilidad de la probabilidad de
establecimiento, Apg, es la variacion de la probabilidad de establecimiento y Arv es la
variacion de la tasa vital a;;

Para aquellas tasas vitales cuyos cambios generan variacion apreciable en la
probabilidad de establecimiento, se graficé la probabilidad de establecimiento versus los
valores de la tasa vital; esto con el fin de establecer si existen valores de las tasas vitales
a partir de los cuales deja o empieza a ser perceptible la variacion sobre la Py ocasionada
por los cambios en una tasa vital.

El analisis de sensibilidad disefiado permite identificar las tasas vitales que afectan la
probabilidad de establecimiento de una poblacion de la exética K. daigremontian.
También permite identificar cuales son las tasas vitales que deben ser estimadas con
mayor precision para obtener futuros y mejores modelos de invasion. Ademds, se
modificaron (en 20%) dos o mas tasas vitales simultdneamente con el fin de entender
cédmo y por qué cambios en una tasa vital alteran la probabilidad de establecimiento,
mientras que otras tasas vitales no lo hacen.

Opciones para el manejo
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cosechas; y iii) variacion en la intensidad (20%, 50%, 65%., 80% plantas cosechadas) y
frecuencia (cada 1, 2, 3, 4 afios) de las cosechas (para un tiempo de accién inicial de 2
afios y final de 8 aiios, se escogio este tiempo final porque después del octavo afio las
cosecha no afectan la Py).

La variacién en tasas vitales simula el uso del control biolégico como accién de
manejo para K. daigremontiana. Las cosechas simulan tanto la extraccion fisica de
plantas de esta exdtica como el uso de herbicidas. Para finalizar, se grafican los
resultados de las estrategias de manejo con el fin de compararlas y discutir la

aplicabilidad de las mismas en vida silvestre.

RESULTADOS

Predicciones y validez del modelo

La matriz de tramsicion propuesta para la exética K. daigremontiana, sin considerar
denso-dependencia ni estocasticidad, predice una poblacion que crece con una tasa
intrinseca de crecimiento (M) de 4,06.

Por otro lado, al incluir en el modelo la denso-dependencia y estocasticidad, se
obtuvo que la densidad promedio de individuos por estado predicha por el modelo es
consistente con la observada en el drea de estudio. (Tabla 5.1II). Este resultado sugiere
que aim cuando las tasas vitales fueron estimadas experimentalmente la proporcién de
individuos por estado predicha por el modelo es similar a la observada en el campo, llo
cual es medio de verificar que para llas tasas vitales se obtuvieron valores adecuados.

Andlisis de sensibilidad de cambios en la matriz de tramsicién sobre la probabilidad

de establecimiento
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El analisis de sensibilidad disefiado permiti6 identificar estados y tasas vitales que son
claves para el establecimiento poblacional de K. daigremontiana en el 4rea de estudio.
Este andlisis revelé que la probabilidad de establecimiento (Ps) poblacional de K.
daigremontiana es afectada principalmente por dos pardmetros de la matriz de transicion:
(1) la probabilidad de que las plantulas asexuales sobrevivan y permanezcan en este
mismo estado (Ppa) y, (2) la probabilidad de que las plantulas asexuales sobrevivan y
pasen al estado juvenil (S;). La Py incrementa hiperb6licamente con estos dos
pardmetros (Figura 5.3).

La Py de K. daigremontiana mostré poca sensibilidad al resto de los pardmetros de la
matriz de transicion: (1) produccion de semillas por adulto que entran al banco de
semillas (F), (2) fecundidad de plantulas de origen sexual por planta adulta (F)), (3)
fecundidad de plantulas asexuales por planta adulta (Fpa), (4) fecundidad de plantulas
asexuales por planta juvenil (Fp,’), (5) probabilidad de que las semillas presentes en el
banco de semillas permanezcan en este mismo estado (Pss), (6) probabilidad de que las
semillas presentes en el banco de semillas pasen al estado plantula sexual (S,), (7)
probabilidad de que las plantulas sexuales permanezcan en este mismo estado (Pps), (8)
probabilidad de que las plantulas sexuales pasen al estado juvenil (S,s) y, (9) probabilidad

de que los juveniles pasen al estado adulto (S;) (Figura 53)
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Tabla 5.111.
Densidad promedio (nimero de individuos.m™) de cada estado en una poblacion de

Kalanchoe daigremontiana en capacidad de carga estimada en el campo y predichas por

el modelo.
Estado Estimados del campo Predichos por el modelo
Plantula 1953,44 1844,62
Juvenil 22,64 2327

Adulto 18,56 22,80
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La variacién en la Py poblacional de K. daigremontiana, predicha por el modelo, con
respecto a cambios en la probabilidad de las plantulas asexuales de sobrevivir y
permanecer en el mismo estado (Pp,), y de sobrevivir y pasar al estado Juvenil (S;")
revel6, en ambos casos, una relacién creciente con saturacion, la cual tiende
asintoticamente hacia el valor maximo posible de Py=1 (Figura 5.4). En el caso de S;’ se
observa un aumento abrupto de Py para valores pequefios de S;’, alcanzando rapidamente
valores de Py cercanos a uno, luego la curva tiende a estabilizarse con un crecimiento
mas lento. El valor de S;” estimado en campo es 0,11, el cual coincide aproximadamente
con el valor en el cual la curva tiende a estabilizarse. Es decir, el modelo predice que
cualquier disminucién en el valor de S;” implicaria una disminucién sustancial en el valor
de Py, mientras que un aumento en S;" no producirfa un aumento apreciable en Py, Por
otra parte, el crecimiento de Py con el parametro P, es méas uniforme. El valor de Pa
estimado en campo es de 0,69, el cual corresponde también a un valor de P, alto, es
decir, cercano a la region donde el crecimiento de Py es més lento. De nuevo, aunque en
menor grado, esto implica que la Py de K. daigremontiana es més sensible a
disminuciones en el valor de P, que a incrementos en este parametro (Figura 5.4).
Ademis, se observa que para S;'=0 el valor de P, también es cero, es decir, el modelo
predice que la probabilidad de establecimiento de la planta tiende a cero si se elimina la
posibilidad de transicién de plantulas asexuales a juveniles, a pesar de tener la opcién de
pasar a juveniles desde plantulas de origen sexual (S)). Por otra parte, para P,,~0 el valor
de Py es mayor que cero (cercano a 0.3), lo que quiere decir que aunque ninguna plantula

permanezca en estado de plantula, la posibilidad del establecimiento poblacional existe.
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Figura 5.3.

Sensibilidad de la variacion en porcentaje de la probabilidad de establecimiento a

variaciones en porcentaje en los pardmetros de la matriz de transicion de Kalanchoe

daigremontiana.
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Sensibilidad de la probabilidad de establecimiento a variaciones en la probabilidad de las

plantulas de origen asexual de sobrevivir y permanecer en el mismo estado (Ppa), y de

sobrevivir y pasar el estado juvenil (S;’) de Kalanchoe daigremontiana.
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Al modificar dos tasas vitales simultineamente se encontraron algunos resultados
interesantes que explican por qué en el andlisis anterior (con variacién de una tasa vital)
se obtuvo que solo dos tasas vitales afectan la Py, de K. daigremontiana. Las tasas vitales
involucradas en la reproduccion via sexual (Fps, Pps, Spss Fsex, Sj 'y Pps; ver Figura 5.2)
solo afectan la Py de K. daigremontiana si la reproduccién asexual es inexistente, es
decir, cuando Fougex' Yy Fasex son iguales a cero. La supervivencia de juvenil a adulto (S,)
afecta la Py cuando Foy” es igual a cero, sugiriendo que la S, no afecta la Py, porque los
juveniles producen plantulas asexuales. Por ultimo, la Ginica forma en que la produccién
de propagulos asexuales modifica la Py de K. daigremontiana es cuando las dos
fecundidades asexuales (Fusex’ Y Fasex) varian simultdneamente, siendo mas importantes
los cambios producidos en la Fe, .

En resumen, el andlisis de sensibilidad de la Py ante cambios en las tasas vitales
revela tres resultados interesantes. Primero, la fase sexual del ciclo de vida de K.
daigremontiana afecta poco a la probabilidad de establecimiento. Segundo, la fase
asexual del ciclo de vida de esta exdtica afecta sustancialmente su Py,. Los dos resultados
anteriores se deben a que la supervivencia de plantulas de origen asexual es dos 6rdenes
de magnitud mayor que la supervivencia de plantulas de origen sexual, y a que la
produccion de plantulas asexuales ocurre desde que las plantas madres son juveniles,
durante toda su etapa adulta, y sin pasar por el estado de semilla. Tercero, las tasas
vitales que actian después del estado juvenil tienen poco efecto sobre la Py, debido a que
los juveniles producen plantulas de origen asexual que contribuyen sustancialmente a la

Py
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Presion de propdgulos y acciones de manejo

El modelo construido para K. daigremontiana permitié probar que la presién de
propagulos afecta de forma diferencial la probabilidad de establecimiento de nuevas
poblaciones, dependiendo de si la introduccién es de plantulas de origen asexual o
sexual, y que algunas de las acciones de manejo simuladas (modificacién de tasas vitales
y cosechas) incrementan sustancialmente la probabilidad de extincién de esta planta
exotica.

La importancia del nimero de propagulos sobre la probabilidad de establecimiento de
una poblacién de K. daigremontiana depende del tipo de propéagulo introducido (Figura
5.5). La presién de propagulos o la introduccion de pléntulas asexuales tiene menor
efecto sobre la Py que la presién de propagulos sexuales. Con la introduccion de unas
pocas plantulas asexuales la Py de K. daigremontiana alcanza valores cercanos a uno.
Mientras que la Py aunque incrementa aparentemente en forma exponencial con la
abundancia inicial de plantulas sexuales de K. daigremontiana, 1o hace sobre una escala
logaritmica, de manera que se requiere un nimero de plantulas de dos 6rdenes mayores
de magnitud para igualar el efecto de las asexuales (Figura 5.5).

Basado en el andlisis de sensibilidad que revel6 que las tasas vitales de K.
daigremontiana que afectan su establecimiento son S ;" Y Ppa (ver Figura 5.3), se decidio
evaluar el efecto de reducir ambas tasas vitales de manera conjunta, pero sobre la
probabilidad de extincién. Al reducir estas tasas vitales, la P, aumenta de forma
logistica suave, casi lineal, hasta alcanzar el plateau en su valor maximo posible (=1)
(Figura 5.6). Particularmente, se encontré que la disminucién de sélo el 20% de estas

tasas vitales duplicé la probabilidad de extincion poblacional de K. daigremontiana.
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La variacion en la intensidad de la cosecha, el tiempo de accion de cosechas desde la
introduccidn, y frecuencia de cosechas de plantas de K. daigremontiana afectan la
probabilidad de extinciéon de sus poblaciones. Las cosechas simuladas mostradas en los
resultados no incluyen la eliminacién del banco de semillas, debido a que éste tiene poco
efecto en la persistencia de las poblaciones de K. daigremontiana.

Las cosechas de K. daigremontiana de baja intensidad (20%) tienen poco efecto en el
manejo de esta planta, ya que la P,y permanece baja indistintamente de la frecuencia de
las cosechas y del tiempo de cosecha después de la introduccién (Figura 5.7). El retraso
en la aplicacion de cosechas tiene grandes efectos en el potencial éxito del control
poblacional de K. daigremontiana. El modelo predijo que realizar una cosecha con
intensidad media (50-65%) en los primeros dos afios, después del establecimiento de K.
daigremontiana, duplicaria la probabilidad de extincién poblacional de esta planta
exotica con respecto al escenario de referencia que no incluye acciones de manejo;
mientras que si las cosechas son realizadas después del sexto afio del establecimiento, la
intensidad de las cosechas tendria poco impacto sobre la probabilidad de extincion,
independientemente de la intensidad de las cosechas (Figura 5.7 a).

La frecuencia de las cosechas iniciadas en el segundo afio después dé la introduccion
hasta el octavo afio afecta poco la P.y poblacional de K. daigremontiana cuando la
intensidad de cosecha es relativamente baja (20-50 %) (Figura 5.7 b). Pero cuando la
intensidad de cosecha supera el 65%, la cosecha anual de plantas incrementa
sustancialmente la P,y con respecto a cosechas menos frecuentes (cada 2, 3, o 4 afios)

(Figura 5.7 b).



164

—e— Plantulas de origen sexual
—o— Plantulas de origen asexual

1.0 1

0.8 1

0.6

0.4 -

0.2 -

Probabilidad de establecimiento

0.0

T

1 10 100 1000

Abundancia inicial de plantulas

Figura 5.5.
Cambios en la probabilidad de establecimiento de una poblacién de Kalanchoe
daigremontiana en funcién de la abundancia y tipo de propagulos (de origen sexual y

asexual) introducidos. El eje x esta en escala logaritmica.
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Figura 5.6.
Efecto de la disminucién conjunta en la probabilidad de las plantulas de origen asexual
de Kalanchoe daigremontiana de permanecer en el mismo estado (Pp,) y de pasar al
estado juvenil (S;”) sobre la probabilidad de extincion.

Los valores iniciales son los estimados en el campo, P,,=0,69 y §;'=0,11.
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A pesar de este Gltimo resultado, es importante destacar que cuando la intensidad de
cosecha supera el 65% y se inicia en el segundo afio del establecimiento de K
daigremontiana, la P,y es bastante alta (>0.3) independientemente de la frecuencia de la
cosechas (Figura 5.7 b). Por ultimo, cuando las cosechas son retrasadas hasta después de
cinco afios del establecimiento de K. daigremontiana, la intensidad y frecuencia de las
cosechas no modifican su P,,, (datos no mostrados). Asi que el efecto conjunto de iniciar
las cosechas con prontitud, con intensidad relativamente alta de 65-80% y repetidas en el

tiempo es la mejor opcidn para cosechar exitosamente a K. daigremontiana.

DISCUSION

El modelo poblacional construido para K. daigremontiana permitié entender los
aspectos de su ciclo de vida que contribuyen con el éxito de su establecimiento en zonas
dridas tropicales, identificar el ‘talom de Aquiles’ de esta especie exdtica y sugerir
estrategias de manejo para sus poblaciones en estos ambientes.

El éxito del establecimiento poblacional de K. daigremontiana depende fuertemente
de la probabilidad de las plantulas asexuales de sobrevivir y permanecer en el mismo
estado o pasar al estado juvenil. Evidenciando el mecanismo por el cual esta especie
exética es exitosa en su establecimiento: la formacién de un ‘banco de plantulas
asexuales’, el cual es altamente viable, pues estas plantulas tienen alta supervivencia y
ademis es formado rapidamente después de la introduccion, ya que sélo a un afio de edad
los juveniles producen dichas plantulas. Esto ocurre mas rapido que la formacién de un
banco de plantulas sexuales, pues para la produccién de estas tltimas se requiere primero
el paso por el estado de semillas, y ademés las semillas son producidas por plantas

adultas de al menos dos afios de edad. Por otra parte, la alta mortalidad de plantulas de
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origen sexual conlleva a que la formacién de un banco de plantulas sexuales tenga poco
impacto sobre el establecimiento de K. daigremontiana.
La formacion de un banco de plantulas, independientemente de si son de origen sexual
o asexual, contribuye significativamente al establecimiento e invasién de plantas
exdticas, debido a que asegura la persistencia de la poblacién y ha sido reportado
anteriormente para otras especies de plantas exoticas invasoras, en particular en plantas
arboreas perennes como, Gleditchia triachantus (Marco & Péez 2000; Marco et al.
2002); Acer platanoides (Webster et al. 2005), Robinia pseudoacacia (Lee et al. 2004),
Alianthus altissima (Knapp & Canham 2000) y Prunus serotina (Sebert-Cuvillier et al.
2007). Por el contrario, se desconoce la existencia de reportes similares que sugieran que
el banco de plantulas sea importante para el éxito de invasion de otras plantas anuales o
bianuales.
La mayor importancia de las pléntulas asexuales en el establecimiento de K.
daigremontiana, en su érea de distribucién como especie introducida, puede explicar que
- K. daigremontiana, K. tubiflora y su hibrido presenten baja diversidad genética debido a
su extensiva clonalidad en Australia, donde fueron introducidas (Hannan-Jones et al.
2005). La relevancia diferencial de las pléntulas segin su origen, sexual o asexual,
sugiere que al construir modelos poblacionales es importante establecer estos dos tipos
de plantulas en estados diferentes, ya que pueden presentar tasas vitales contrastantes.
como en el caso de la especie exdtica de estudio. No se encontraron trabajos previos que
hayan estudiado la dindmica poblacional de plantas invasoras que incluyan Ia
diferenciacién entre plantulas de origen sexual y asexual.
La formacion de un banco de plantulas asexuales es una estrategia de ‘siéntate y

espera’ (‘sit and wait strategies’, en inglés). En el caso de K. daigremontiana, esta
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estrategia le permite a las plantulas de origen asexual permanecer en este mismo estado y
pasar a juveniles cuando la inhibicién cese, por la apertura de un espacio. Esta inhibicién
en la especie de estudio es producida por la liberacion de sustancias alelopaticas (Groner
1974).

A pesar de la importancia del estado ‘plantulas asexuales’ en el establecimiento de K.
daigremontiana, la produccion de estas plantulas tuvo poco efecto sobre su probabilidad
de establecimiento Py, al igual que la produccion de propagulos de origen sexual, lo cual
puede ser el resultado de dos aspectos del ciclo de vida que minimizan la importancia de
la produccion de propagulos: la formaciéon de un banco de plantulas y la regulacion de la
repoblacion por densodependencia que ocurre a nivel de plantulas. Esto altimo fue
incluido en el modelo cuando se seleccion6 como estado base de densodependencia a las
plantulas, suponiendo que la abundancia de plantulas limita el crecimiento poblacional.
El establecimiento y por tanto el potencial invasor de K. daigremontiana no es
influenciado linealmente por la produccion de progenie, lo cual coincide con lo
encontrado para especies de invasoras de Pinus (Higgins et al. 1996; Rejmanek &
Richardson 1996), dos especies de arboles invasoras de la familia Moraceae (Gledichtia
triacanthos 'y Ligustrum lucidum) (Marco et al. 2002) y en el anfibio invasor Bufo
marinus (Lampo & De Leo 1998). Por lo tanto, la alta fecundidad no es una caracteristica
obligatoria en especies exdticas invasoras, contrario a lo frecuentemente considerado en
la teoria de las invasiones (Baker 1974; Rejméanek 1996).

Contrario a lo esperado, el gran banco de semillas de K. daigremontiana tiene poco
impacto sobre la persistencia de sus poblaciones, porque las tasas vitales involucradas en
la produccion de nuevos individuos, via reproduccidn sexual, contribuyen poco al éxito

de su establecimiento. Esto altimo se debe justamente a que la supervivencia de plantulas
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de origen sexual es baja y a la fuerte densodepencia que ocurre a nivel de plantulas. Asf
que los resultados no apoyan la hipdtesis general de que las plantas exéticas con grandes
bancos de semillas tienen mayor potencial invasor. Esta hipétesis se apoya en el supuesto
de que la presencia de un banco de semillas asegura la persistencia de la poblacion atin
cuando las plantas mueren (Cousens & Mortimer 1995). La poca importancia de la alta
fecundidad y de la formacién de un banco de semillas en el establecimiento de XK.
daigremontiana es inesperado, ya que ambas caracteristicas frecuentemente son
determinantes en el establecimiento e invasién de especies de vida corta, tal como plantas
anuales o bianuales (McEvoy & Coombs 1999; Marco er al. 2002; Davis 2006). Sin
embargo, un resultado similar fue obtenido para la planta anual e invasora Polygonum
perfoliatum, en la cual el banco de semillas contribuye poco a la tasa intrinseca de
crecimiento poblacional (Hyatt & Araki 2006). Es posible que en el drea de estudio K.
daigremontiana no se comporte como la tipica planta bianual, sino como una especie
monocarpica perenne, ya que las plantulas pueden permanecer varios afios en el mismo
estado. En especies perennes la supervivencia de estados avanzados afecta mas la
dindmica poblacional que otras tasas vitales (Lampo & De Leo 1998; McEvoy &
Coombs 1999; Marco et al. 2002; Davis 2006). Sin embargo, la supervivencia de los
juveniles al estado adulto tuvo poco impacto sobre el establecimiento de K.
daigremontiana, debido a que los propagulos asexuales son producidos tanto por adultos
como por juveniles, lo cual le confiere a esta exdtica dos vias alternativas para la
produccion de estos propagulos. Estas dos vias garantizan la produccion de propagulos
asexuales antes de que se alcance el estado adulto.

Las caracteristicas que favorecen el establecimiento K. daigremontiana no son

facilmente predecibles a través del estudio de su ciclo de vida, lo cual resalta la
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importancia de los modelos poblacionales en el estudio de invasiones bioldgicas. Asi, el
modelo poblacional construido permitio identificar las dos tasas vitales (probabilidad de
que las plantulas asexuales sobrevivan y permanezcan en el mismo estado o pasen al
estado juvenil) que deben ser modificadas para manejar una poblacién de la planta
exotica de estudio. Ambas tasas vitales, desde la perspectiva de manejo, se convierten en
el ‘talon de Aquiles’de K. daigremontiana. Por esta razon, simulando el efecto de un
control bioldgico, se evalio el efecto conjunto de reducirlas, lo cual evidencié que con
una pequefia disminucion (20%) de las dos tasas vitales se duplica la probabilidad de
extincion de la poblacién de K. daigremontiana. Se ha propuesto una especie de
coledptero originaria de Madagascar, Osphilia teniupes, como control biolégico para
especies invasoras del género Kalanchoe en Australia. Los adultos de O. feniupes se
alimentan de los tallos, hojas y plantulas asexuales que se encuentran sobre las hojas, las
larvas se alimentan dentro de los tallos lo que causa que estos ocasionalmente se
quiebren (DEH. 2003; Witt 2004). Sin embargo, se desconoce el dafio cuantitativo que
puede producir este insecto en una poblacién de una especie invasora de Kalanchoe.
Ademads, en la literatura disponible no se reporta que este insecto tenga la capacidad de
disminuir la supervivencia de plantulas de K. daigremontiana. El uso de O. teniupes
como control biologico alin estd en fase experimental y es necesario realizar mas pruebas
antes de que pueda ser utilizado como control bioldgico de las poblaciones exdticas de
especies de Kalanchoe. Ademas, este coledptero es endémico de Madagascar, asi que
para poder ser utilizado como control biologico de las poblaciones de K. daigremontiana
en el area de estudio debe primero ser introducido en Venezuela, lo cual implica grandes
riesgos, ya que es otra especie exdtica que podria ser invasora o afectar negativamente a

la flora y fauna nativa.
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daigremontiana con respecto a la dispersién natural, mediante semillas. El
establecimiento de nuevas poblaciones, sin la intromision del hombre, estd restringida a
la dispersion de semillas, dado que las plantulas de origen asexual sélo puede dispersarse
a largas distancia por eventos fortuitos.

La presion de propdgulos sexuales de K. daigremontiana incrementa su riesgo de
establecimiento, lo que significa que a mayor niimero de semillas introducidas, mayor
sera el riesgo de establecimiento de nuevas poblaciones de K. daigremontiana. Sin
embargo, la introduccién deliberada de esta exdtica se lleva a cabo por medio del
traslado de plantulas asexuales y no por la introduccién de semillas. Sin la intromision
del hombre, la formaciéon de nuevas poblaciones de K. daigremontiana por la
colonizacion de propagulos de origen sexual depende de la dispersion natural de semillas
de la especie. La proporcién de semillas de K. daigremontiana que se dispersan a grandes
distancia es desconocida, pero posiblemente es limitada, ya que para este tipo de semillas
se conoce que solo pocas pueden dispersarse a grandes distancia. En efecto, la capacidad
de dispersion de las semillas de Echeveria gibbiflora (Crassulaceae), una planta con
semillas similares en peso y tamafio a las de K. daigremontiana, es limitada a pocos
metros (Parra e al. 1993). Ademas, si consideramos un hébitat heterogéneo, las plantulas
de origen sexual sélo pueden establecerse en areas sombreadas (ver capitulo 3). Lo
anteriormente expuesto sugiere que el establecimiento de una nueva poblacién de K.
daigremontiana por la dispersion de semillas es un evento bastante raro, lo cual podria
explicar el patrén de distribucién de K. daigremontiana en el é4rea de estudio, que
consiste en préacticamente una sola poblacion (ver Capitulo 2). Por lo tanto, el manejo de
la dispersion de semillas de K. daigremontiana para controlar su invasion no parece ser

necesario.
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Ademés, en Australia la extraccién mecéanica de K. tubiflora fue méas costosa (20958$.ha”
"y que su eliminacién por el uso de herbicidas (Hannan-Jones & Playford 2002).
Finalmente, los resultados de las simulaciones de estrategias de manejo apoyan la idea
general de que controlar una especie exdtica con alto potencial invasor con prontitud
incrementa la probabilidad de éxito de su control, ya que el manejo de pequeiias
poblaciones es mas factible (Mack 1996; Wadsworth ef al. 2000; Mack 2002; West &
Nabhan 2002).

Para el control de K. daigremontiana en zonas aridas tropicales se recomienda: (1)
iniciar las acciones de control lo mas pronto posible, una vez detectada la presencia de
poblaciones en una nueva localidad; (2) evitar el traslado de propdgulos de origen
asexual para evitar el establecimiento de nuevas poblaciones, (3) controlar primero las
poblaciones pequefias con el uso de herbicidas o extraccién mecénica, ya que estos
podrian incrementar la tasa de expansion y (4) los parches grandes requieren ser
manejados con controles bioldgicos, lo cual requiere de méas tiempo de estudio, ya que
las cosechas tienen poco impacto sobre poblaciones que se han establecido hace un
tiempo relativamente largo. Asi, en el area de estudio particular de este trabajo, se
recomienda controlar la expansion del parche grande de K. daigremontiana ubicado en el
sector ‘Padre Diego’ del P.N. ‘Cerro Saroche’ (Figura 2.3), ya que la extincién de este
parche con las estrategias de manejo disponibles es poco probable.

Las principales limitaciones del modelo pueden ser agrupadas en tres categorias:
limitaciones en los estimados de tasas vitales, limitaciones por simplificaciones y
limitaciones inherentes al analisis de modelo. La primera, se refiere a la aproximacion de
los valores promedio de las tasas vitales obtenidas en campo y en laboratorio. Estos

estimados corresponden a un sélo aflo de datos, lo cual no permitié incluir un promedio
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que reuniera la variacién entre afios. Ademds, la produccion de plantulas de origen
asexual por juveniles fue estimada con poca precisién en el campo y las tasas vitales
estimadas por experimentos en el laboratorio fueron sobreestimadas. Sin embargo, el
modelo predijo una proporcion de individuos por estado similar a la observada en campo,
lo que sugiere las tasas vitales estimadas son adecuadas. El segundo grupo de
limitaciones involucra los supuestos de densodependencia, estocasticidad y estructura
espacial. Debido al desconocimiento de la funcién de densodependencia, se selecciond
un tipo general de densodependencia negativa ‘tipo techo’ y se realizaron diversas
suposiciones con base en observaciones de campo para obtener los pardmetros de manera
de incluir el efecto Allee. Asi que la densodependencia incluida en el modelo es una
aproximacion gruesa de los efectos densodependientes que ocurren en vida silvestre. Sin
embargo, se sabe que la densodependencia negativa no tiene grandes efectos sobre la fase
de establecimiento y el efecto Allee produce un retraso en el crecimiento poblacional. La
estocasticidad ambiental fue estimada suponiendo una relacion lineal entre la variacion
de la precipitacion y de cada tasa vital, sin embargo no es necesariamente cierto. La
estructura espacial fue simplificada a una sola poblacién ya que no se incorporé la
heterogeneidad espacial del paisaje y la tasa de dispersion entre parches. A pesar de esta
limitacion, la precipitacion es el factor abi6tico que puede afectar mas las tasas vitales de
las plantas en el drea de estudio. La heterogeneidad del paisaje puede disminuir la tasa de
crecimiento poblacional (Marco et al. 2002) y la presencia de parches definidos por la
heterogeneidad ambiental y la dispersion entre sub-poblaciones puede incrementar la
velocidad de expansion de especies invasoras (Moody & Mack 1988), pero en este caso
la heterogenidad espacial parece no afectar la formacién de sub-poblaciones de K.

daigremontiana. El tercer y ultimo grupo de limitaciones se refiere al enfoque en el
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andlisis del modelo. El anélisis se enfocé y se limitd al estudio de la fase de
establecimiento poblacional. Para el estudio completo de la invasion es necesario
entender, también, los aspectos poblacionales que determinan la expansion, dado que
pueden ser diferentes a los que dominan en la fase de establecimiento.

Para incrementar la precisién del modelo poblacional y de las estrategias de manejo
sugeridas para K. daigremontiana se recomienda: incorporar informacion de tasas vitales
de mas de un afo, ya que mejorard los estimados de tasas vitales y permitira incorporar
de una forma mas realista la estocasticidad ambiental; realizar mejores estimados de la
funcién de densodependencia, e incluir la fase de expansion, lo cual requiere de un
estudio mas detallado del efecto de la densodependencia sobre las tasas vitales, la
construccion de mapas de hébitat adecuado y la estimacion de la capacidad de dispersion

entre parches.
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En este estudio se diagnostico el potencial invasor de dos exdticas suculentas,
Kalanchoe daigremontiana 'y Stapelia gigantea, en zonas 4&ridas neotropicales,
apoyandose la tesis de que ambas especies tienen el potencial de invadir y modificar
estos ambientes. En este ultimo capitulo se discute por qué estas plantas podrian ser
invasoras y/o alterar las comunidades de plantas nativas en ambientes aridos en el
neotropico y se exploran las consecuencias mas probables de su invasion, opciones de
manejo y se proponen posibles lineas futuras de investigacion que puedan contribuir a
aminorar o eliminar el impacto de especies invasoras en este tipo de ambientes.

El proceso de invasién de organismos exoticos, desde el punto de vista de la
conservacion, involucra cuatro fases: introduccion, establecimiento, expansion e impacto
(Shigesada & Kawasaki 1997; Andersen ef al. 2004). Los factores causales que permiten
que K. daigremontiana y S. gigantea alcancen las diferentes fases de este proceso se
resumen en las Figuras 6.1 y 6.2. Las dos especies de estudio fueron introducidas de
manera deliberada en el pais, debido al alto valor ornamental y facilidad de propagacion
de ambas plantas. Estas especies pueden ser encontradas en diversos viveros y jardines a
nivel nacional. K. daigremontiana ha sido introducida en diversas regiones de Venezuela
y puede ser considerada como de amplia distribucién (Steyermark & Huber 1978). En la
mayoria de las localidades donde ha sido introducida, forma pequefios parches y las
plantas adultas son de menor talla que las encontradas en el area de estudio (I. Herrera,

observacion personal). S. gigantea ha sido introducida en
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Introduccién
* Valor ornamental

* Fécil propagacion

M Establecimiento

¢ Plantulas de origen asexual con
alta supervivencia

 Formacidén de parches densos
* Habitat similar al nativo
* Ausencia de enemigos naturales

¢ Exclusidn de plantas nativas

Impacto M Expansion
¢ Efectos inhibitorios sobre plantulas * Dispersion limitada de semillas

de cactdceas por alelopatia - Disponibilidad de  habitats

adecuados: areas sombreadas

Figura 6.1.
Fases alcanzadas en el proceso de invasion de Kalanchoe daigremontiana y los factores

causales mds importantes de la invasion.
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Introduccion
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* Facil propagacion

M Establecimiento
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adecuados: bajo arboles

Figura 6.2.
Fases alcanzadas en el proceso de invasion de Stapelia gigantea y los factores causales

mas importantes de la invasion.
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diversas regiones, pero parece mantenerse confinada a jardines. En vida silvestre sélo se
encuentra en el 4rea de estudio y en terrenos del antiguo Jardin Boténico de la ciudad de
Maracaibo, donde s6lo hay un parche de aproximadamente 40 m? (Edo. Zulia) (J.R.
Ferrer-Paris, Centro de Ecologia, IVIC, comunicacién personal).

El establecimiento de K. daigremontiana y S. gigantea en zonas éridas tropicales esta
asociado a una caracteristica que presentan en comun, la capacidad de reproduccion
asexual. Esta propiedad les permite ocupar un espacio més rdpido y eficientemente, ya
que la producciéon de nuevos individuos no es regulada por la cantidad de frutos
producidos y la posibilidad fortuita de la germinacion de semillas (Angevine & Handel
1986; Hutchings 1988; Reichard & Hamilton 1997; Lloret er al. 2005). Para K.
daigremontiana el modelo poblacional desarrollado en el Capitulo 5 revelé6 que la
supervivencia de las plantulas de origen asexual es el factor mas importante en
determinar el éxito de su establecimiento. Dentro del género Kalanchoe, las especies K.
daigremontiana 'y K. tubiflora son las que producen plantulas de origen asexual en mayor
cantidad, mientras que otras especies s6lo producen este tipo de propagulo bajo estrés
(Toelken & Leistner 1986). K. daigremontiana y K. tubiflora y su hibrido las tnicas
dentro del género que han sido clasificadas como invasoras. En el caso de S. gigantea, un
modelo poblacional preliminar para una poblacién mostré que la produccién y
supervivencia de ramets es directamente proporcional a la tasa de crecimiento
poblacional (M.J. Herndndez & 1. Herrera, datos nos publicados). Hasta ahora no existen
estudios que permitan determinar si S. gigantea tiene mayor o menor capacidad de
propagarse vegetativamente que otras del género, pero si se ha sefialado que S. gigantea
es la especie con los parches mas abundantes en su region de origen (Mulej & Strlic

2002; Bester 2006). Para las dos especies de estudio, la reproduccién sexual via
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produccion de semillas parece afectar poco la probabilidad del establecimiento de una
poblacion. En K. daigremontiana se debe a la baja supervivencia de pléntulas sexuales
comparada con la de las plantulas asexuales. En S. gigantea, probablemente a que la
propagacion vegetativa es una forma mas rapida de producir nuevos individuos, ya que
un parche de esta planta de 2-4 m” puede producir 67 ramets en un afio, mientras que las
plantulas desarrolladas a partir de la germinacion de semillas deben crecer al menos por
tres afios para poder florecer (F. Hilbner, comunicacion personal) y ademds la eficiencia
de produccién de frutos en esta especie es relativamente baja. La alta contribucion de la
reproduccion asexual al €xito del establecimiento de plantas exéticas ha sido reportada
anteriormente por diferentes autores (Baker 1974; Cronk & Fuller 1995; Reichard 1997,
Lloret et al. 2005).

El establecimiento de las dos especies exdticas podria estar favorecido por las
caracteristicas del hébitat receptor. Las exdticas de estudio fueron introducidas en un
habitat con condiciones climaticas similares a las de su regiéon de origen K.
daigremontiana y S. gigantea provienen de otras zonas aridas (Hannan-Jones & Playford
2002; Mulej & Strlic 2002; Bester 2006), por lo cual estan bien adaptadas a las
condiciones de estrés que caracterizan a estos ambientes dridos en Venezuela. La
compatibilidad o similitud entre el héabitat de origen y el receptor es usualmente
considerada como una condicion que favorece la invasion (Chicoine ef al. 1986;
Rejmanek 2000).

La ausencia de enemigos naturales tales como herbivoros, que pudieran tener efectos
significativos sobre la supervivencia de las dos exdticas en la localidad de estudio,
constituye otro factor causal del establecimiento de estas plantas en la regién. La

‘hipétesis de liberacion de enemigos naturales’ propone que las especies exoéticas se
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hacen muy abundantes debido a la carencia de enemigos naturales en el hébitat
recientemente colonizado (Maron & Vila 2001; Keane & Crawley 2002; Mitchell &
Power 2003; Torchin et al. 2003; Mitchell ef al. 2006). Los herbivoros vertebrados
generalistas tienen los mayores efectos sobre la supervivencia de las plantas (Parker et al.
2006). En el 4rea de estudio, el herbivoro que cumple con estas caracteristicas es el chivo
(Capra hircus), que fue introducido hace 500 afios en la localidad (Ojasti et al. 2001). El
chivo no afecta la supervivencia de las dos especies exdticas, pues practicamente no las
consume, pero si afecta negativamente a las especies vegetales nativas (Laskowski
1993). EI chivo, al consumir exclusivamente plantas nativas, afecta negativamente la
abundancia de las mismas en el drea de estudio y puede favorecer de forma indirecta el
incremento en abundancia de K. daigremontiana y S. gigantea. Esta idea coincide con los
resultados de Parker et al. (2006), quien encuentra a partir de un metaanalisis que los
herbivoros introducidos incrementan la abundancia de plantas exéticas y disminuyen la
abundancia de plantas nativas. Asimismo, esta idea coincide con la ‘hipétesis fusion’
(‘meltdown hypothesis’, en inglés) que sostiene que especies exéticas facilitan el
establecimiento de otras exdticas (Richardson & Pysek 2006). Parker et al. (2006)
también encontraron que la presencia de herbivoros generalistas nativos puede disminuir
la abundancia de plantas exéticas, pero en el drea de estudio no hay herbivoros de éste
tipo, lo cual podria disminuir la ‘resistencia bidtica’ de la comunidad a la invasién de
plantas en el drea de estudio.

K. daigremontiana y S. gigantea difieren en su forma y magnitud de expansion en el
Sector ‘Padre Diego’ del P.N. ‘Cerro Saroche’, lo cual se evidencia en las diferencias en
sus patrones de distribucion en dicho sector del parque. La distribucién de K.

daigremontiana en la localidad de estudio esta restringida a un sélo parche, posiblemente
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worgive 1k dignarism die semilliss y @l establecimirto de piniks de ongam sexuall e
Kinitedts. Por st razém, prsthabitmantte ell proveso dte imwasicm die K. dagremenian
iiisiede wina fase dte expansiim caracterizada por @l immemetio en rea -l Gniko paidie
prigsate. Por sw pats, . gigamiea fonme divensos parches on wmn zom tebiivenuie
amplite dell direa de estudio, lo que sugiere que estia especie ha alcanzado su fase de
expansion al estableser varios flocos de imvasion. Esto idltimo puede deberse a que sus
semillles tienen ke capacidiad de dispersarse a largas distancias, debido a las adapiaciones
meorfelégica que le permiten a las semillas desplazarse por medio del viento. La tasa de
expansion de S. giganiea probablemente sea mayor que la de K. daigremontiana, ya que
la expansién de plantas exéticas ocurre mas rapido cuando se establecen diferentes
parches que actian como focos de invasion independientes (Moody & Mack 1988;
Shigesada & Kawasaki 1997). Sin embargo, la expansién de S. gigantea por el
establecimiento de nuevos parches puede verse limitada por la dispomibilidad de 4rboles
gue aetien como nodrizas, que como se demostrd son requeridas por esta planta exética.
En general, la expamsion de especies de plantas esta asociada a la tasa de dispersion de
semillas y la distribueion de hdbitats adecuados (Shigesada & Kawasaki 1997). La tasa
de dispersion depende de la capacidad de dispersion y del nimero de semillas
produeidas. La capacidad de dispersion de semillas parece ser mayor para S. gigantea
que para K. dwigremontiana. Sin embargo, las dos espedies tiemen relativamente alta
preduedion de semiillas, lo cual puede Fvorecer ln expasion de amihes e la losalidad. £
gidih mamero de samiillas predicidas por K. daigremontionn esth asosiado @ que esta
eBPRUR MO Heqpiere de palimizadiones pana pradhciir smiillas, ya que e atdgama. En .
giganica, Ia alta abundancia de pollinizadines (@noscos) an ol den de atudle prade
v la potheditn de somiles, @ pesar de ser auttdinompeitite y de sw
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sspesilizade sisema die polinizecion. En K. daigremonima b intkpendencia de
poliinizadones pata e producsisin de semilltes puedte favoneser s expansion, o que
soingigle eom el perfill de egpediias immasoas opuestio por Baker (1974), mionnas que
paa §. giganea la posibilided de formar relaciomes mutwalistas (polimizadores)
Hepresenta wi recurso que favorece lka imvasion (Mitchell e @l. 2006).

La ofta caracteristica que puede afectar la expansion de plantas exéticas es la
disponibilidied y distribucion de lhibitats adecuados. Para las dos especies de estudio, la
germinacion de semillles y establecimiento de plintulas de origen sexual es facilitada por
la sombra producida por otras plantas. Los parches de S. gigantea se establecen
prineipaimente bajo drboles nativos, sugiriendo que las zonas mas arboladas pueden ser
mads invadidas que las dreas abiertas, sin embargo, esta es una aproximacién simplificada
del problema. Una prediccién més precisa de las dreas que pueden ser ocupadas por las
plantas exéticas de estudio puede ser obtenida al construir mapas de hébitat adecuados,
basadoes en la distribueidn actual de las especies y de diferentes variables ambientales
(Hirzel et al. 2002).

Los impactos que K. daigremontiana y S. gigantea pueden ocasionar en los
ecosistemas 4ridos invadidos son conmsiderablemente distintos. A pesar de que K.
daigremontiana se encuentra em un direa relativamente restringida dentro de la localidad
de estudio, la poblacion estalblecida puede afectar sustamcialmente la comumidad de
plantas pattivas en la localiidad!. Esta especie puede imitir la repoiiladitm de cacticess
ativas por efectos allliopiticos. Ademds, es pasiible que K. daigremontiana ocasions @
iR AR amimalks domdstices y Jivesimes por ol consumo die sus pranttss flledlss, ya que
las foies comienen sustanizs tésices concentrades (Mokamzie & Amisitong [1986;

Nickesivie & Dunsiesr 1986, Midkenwiie e all. 1987)). Estes toxines pueitan tanbitn ponar
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en riesgo la salud de las personas que habitan en la zona. Por el contrario, S. gigantea
estd mas extendida en el area de estudio, coexiste con las plantas nativas y actia como
otra planta nodriza que facilita la repoblacién de cacticeas nativas, lo cual probablemente
se deba a que S. gigantea mejora las condiciones microcliméticas para el establecimiento
de plantulas nativas y las protege de la herbivoria camuflageandolas. Ademads, una
investigacion que se realiz6 simultaneamente a ésta, evalué el suelo en el 4rea de estudio,
revelando que K. daigremontiana puede incrementar significativamente la cantidad de
materia organica disponible, la capacidad de intcrcambiq catiénico y la concentracion de
calcio, mientras que S. gigantea no altera significativamente las principales propiedades
del suelo (N. Chacén et al., datos no publicados). Los r;sultados sugieren que K.
daigremontiana, ademdas de inhibir la repoblacién de plant;ls nativas, también puede
modificar algunas propiedades del suelo, lo cual puede contribuir a la exclusién de
especies nativas y favorecer la invasion de esta exotica. La capacidad invasiva de K.
daigremontiana puede ser reforzada por el efecto inhibitorio que esta especie ejerce
sobre la repoblacion de algunas especies nativas, ya que hace disponible un mayor
numero de micrositios para el establecimiento de nuevas plantulas de esta exotica.
Asimismo, el incremento en la concentracion de calcio en el suelo producido por el
establecimiento de K. daigremontiana puede favorecer su invasioén, ya que esta planta
puede crecer mas réapido en suelos con mayores concentraciones de calcio (de Kreij &
Van Leeuwen 2001). Por ultimo, los parches de K. daigremontiana son mucho méas
densos que los de S. gigantea, lo cual puede estar asociado con el mayor impacto que
ocasiona K. daigremontiana sobre la comunidad vegetal en comparacion con S. gigantea.
Apoyando la idea de Parker et al. (1999) de que la densidad alcanzada por una planta

exotica determina su impacto sobre la comunidad receptora.
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Si hien K. daigremomtiana tiene wn peidn de distritbucion restringido em el frea de
estudio com mespeto @ S giganrea, este petrém se invierte a mivel regional. K.
daigremontiana se encuentia en vida silvestre en diferentes zomas del pais, incluyendo
ofras zomas aridas, mientras que S. gigantea parece sOlo haberse establecido en la
localidied de estudio. Asi que a una escala mas amplia K. daigremontiana tiene mayor
probabilidad de establecerse e invadir mas zonas aridas que S. gigantea. Ademds, los
efectos negativos ocasionados por K. daigremontiana sugieren que esta especie deberia
tener prioridad de manejo frente a S. gigantea, que parece no ser nociva para este
ambiente 4rido.

Las opciones de manejo disponibles actualmente para el control de K. daigremontiana
invelueran la extraccién fisica y el uso de herbicidas, siendo la segunda opcion la més
adeeuada en el drea de estudio, porque los parches de esta planta pueden ser muy dificiles
de extraer mecdnicamente, dado a que son muy densos y de gran tamaiio. El control
biologico que afecte la supervivencia de plantulas de origen asexual ser4 la mejor opeién
para el eontrol de esta planta. Actualmente, la asignacion de este control se encuentra en
fase expeximental (Witt 2004). Por otra parte, una estraiegia para el control de estd
exética por disminucion de recursos (Blumenthal 2005) mo es aplicable en X
daigremontiana y puede ser poco efectiiva para su control, como ocurre en ofras plantas
invasoras (Seastedt 2007). Los recursos que parecen incrementar la invasiom de K
diignemontiana en @ drea de esdio son e calicio y el suelo arcillloso (W. Chacén e @,
dates mo pubdlicades), pero mo hay wna tecollogia para dismimir estoes reauses. Una
estraiegia adiicional que poditia disminuir la invasion de K. daigremontiana, € inclusive la
de S. giganiea, e la exallsion de llos dhivas; sin embargn, esta medida aunque relevante
eliigivamente mo es aplicalle desde o punto de wista sodoesmmit, ya que los
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lugarefios viven de la cria de caprinos. En todo caso, independientemente de la estrategia
que se utilice para controlar a K. daigremontiana, es necesario involucrar e informar a los
lugarefios acerca del problema causado por esta especie con el fin de reducir el traslado
de propéagulos asexuales a nuevos sitios y evitar riesgos a la salud, ya que en la localidad
se desconocen los efectos toxicos de esta especie.

Por filtimo, poco es conocido acerca del efecto del cambio global sobre el proceso de
invasién de plantas exéticas. La conversion de hébitat por deforestacion en la localidad
podria no afectar la tasa de invasion de K. daigremontiana y podria disminuir la invasion
de S. gigantea, pues ésta es una especie no pionera que requiere de plantas nodrizas. Para
K. daigremontiana las perturbaciones que involucren el incremento de nutrientes podrian
favorecer su establecimiento (Hannan-Jones & Playford 2002; N. Chacén et al., datos no
publicados). @tras evidencias sugieren que elevadas concentraciones de CO; atmosférico
asociadas al cambio climatico global pueden incrementar el éxito y dominancia de
plantas exéticas, particularmente de anuales, en ecosistemas aridos (Smith et al. 2000).
Por esta razon, es de esperar que el incremento de las concentraciones de CO;
atmosférico pudieran favorecer principalmente la invasion de K. daigremontiana, por su
condicién de planta bianual.

Para concluir, esta tesis representa el primer documento cientifico que registra la
invasion de K. daigremontiana y S. gigantea en zonas aridas del Caribe, y posiblemente
sea el primer estudio formal de invasiones de plantas en estas zonas aridas. Por lo tanto,
la informacion presentada de distribucion, historia de vida, efectos y propuesta de manejo
deberia ser considerada como el punto de partida y de referencia para los subsiguientes
estudios sobre la invasion de estas dos especies de plantas y de otras plantas exéticas que

se estdn estableciendo o invaden ecosistemas aridos de la region caribefia. Asimismo,
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este trabajo puede ser util para identificar atributos biofisicos de las zonas 4ridas que las
hacen vulnerables al establecimiento de plantas exdticas

Esta tesis se concentr6 en la evaluacion de las fases iniciales del proceso de invasion,
las cudles han sido pobremente estudiadas (Puth & Post 2005). Para completar el estudio
de la invasion de K. daigremontiana 'y S. gigantea, se propone como investigacion futura
la evaluacion de la fase de expansion de ambas especies, lo que involucra el estudio de la
tasa de dispersion de propagulos y la disponibilidad de habitats adecuados. Asimismo, es
necesario evaluar en detalle las caracteristicas del habitat, tales como perturbaciones, tipo
de suelo, presencia de cuerpos de agua, etc., que podrian favorecer el proceso de
invasion. En este tema, ya se han iniciado algunos estudios de suelo que permitiran
definir cuéles propiedades del suelo pueden favorecer el establecimiento de las dos
plantas exéticas en la localidad de estudio (N. Chacén et al., datos no publicados).
Finalmente, se sugiere la necesidad de invertir en el manejo de K. daigremontiana en el
area de estudio y en otras zonas 4ridas, asi como evaluar més detalladamente la aparente

inocuidad y expansién de S. gigantea.
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