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RESUMEN

La identificacion de los mecanismos que promueven una invasion bioldgica es crucial para el
entendimiento del proceso invasivo y el disefio de medidas preventivas y de manejo. En esta
investigacion se evalué como las perturbaciones naturales a micro y pequena escala en el dosel
de un bosque de la isla Robinson Crusoe afectan el éxito de establecimiento de los arbustos
exoticos Aristotelia chilensis y Rubus ulmifolius. Se estudié en un gradiente claro-borde-bosque
y en los micrositios del arbol generador del claro (tronco, monticulo y platd) la distribucion y las
preferencias de establecimiento de las especies endémicas e invasoras. También se evaluo el
efecto que ejercen variables topograficas y estructurales de los claros (altitud, pendiente,
tamarno, profundidad de hojarasca, distancia a una fuente invasora de propagulos, DAP y
estado de descomposicion del arbol generador del claro), sobre el establecimiento de las
especies endémicas e invasoras. Los resultados obtenidos muestran que la capacidad de
colonizacién de las especies invasoras esta fuertemente influenciada por los atributos
descriptores de los claros, situacion evidenciada a través de una predominancia en la
regeneracion de las especies invasoras al interior y en los bordes de los claros, y también al
interior de los tres micrositios de regeneracién evaluados, especialmente en monticulo y platé.
Esto indica que el proceso de invasibn es promovido a través de la generacion de
perturbaciones naturales a micro y pequefna escala. En condiciones bajo dosel también se
registraron altas densidades de regeneracién de las especies invasoras, aunque éstas no
lograron prosperar a estados de desarrollo superiores, permaneciendo en un estado suprimido.
Las especies invasoras generaron un efecto negativo sobre las especies endémicas, mientras
que se detectd una relacion positiva y significativa entre ambas especies invasoras. El tamafo
de los claros fue la variable mas significativa en la explicacién del éxito de establecimiento de
las especies invasoras (Z = 2,02; P = 0,001). Otras variables que presentaron efectos
significativos sobre el establecimiento de ambas especies invasoras en los claros fueron
pendiente (Z = 3,0; P = 0,003), altitud (Z = 2,85; P = 0,024) y la profundidad de hojarasca (Z =
2,99; P = 0,005). En los micrositios las densidades de las especies invasoras estuvieron
influenciadas en forma significativa por la distancia a una fuente invasora de propagulos (Z =
2,85; P = 0,004), por el DAP (Z = 5,31; P = 0,0002) y por el estado de descomposicién (Z =
3,06; P = 0,002) del arbol generador del claro. En estos micrositios no se detectaron efectos
significativos de las variables evaluadas sobre las densidades de las especies endémicas, ni
tampoco al interior de los claros. Se recomiendan lineamientos de manejo relacionados a una

priorizacion de los sitios, en funcién a las condiciones ambientales evaluadas, en donde deberia
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enfocarse la aplicacion de medidas de control de las especies invasoras. Este es el primer
estudio que evaltua en forma conjunta el éxito de establecimiento de especies invasoras bajo un
régimen de perturbacién natural a micro y pequefa escala dentro de un bosque. También
corresponde a la primera evaluacién respecto al comportamiento de Aristotelia chilensis como

una especie invasora al interior de un bosque.

Palabras clave: invasion de plantas, claros de bosque, perturbaciones naturales, micrositios,
Aristotelia chilensis, Rubus ulmifolius, 1sla Robinson Crusoe.



SUMMARY

To identifying the mechanisms that facilitate invasion is crucial for understanding the invasion
processes and to design preventative and management measures. In this study was evaluated
how micro and small-scale canopy disturbances in one forest of Robinson Crusoe island, Chile,
affect invasion establishment success of alien shrubs: Aristotelia chilensis and Rubus ulmifolius.
We studied a gap-forest gradient and three specific regeneration microsites in the gap-maker
tree (stem, mound and pit) as recruitment sites for endemic and invasive species. We also
evaluated the effects of gaps’ topographic and structural variables, altitude, slope, gap size, litter
depth, distance from propagule invasion source, and dbh and decomposition state of the
uprooting tree, for both invasive and endemic species’ establishment. Our results proved that
colonization capacity of invasive species is strongly influenced by the prevailing gap attributes,
showed by a predominance of invasive species’ regeneration within gaps and gaps edges, and
into the three gap-maker tree regeneration microsites. This indicates that the invasion process is
promoted through the generation of natural disturbances at micro and small scales. Sites below
the canopy also had higher regeneration densities of invasive plants, although they remained in
suppressed state. Gap size was the most significant variable (Z = 2,02; P = 0,001) explaining
invasive species’ establishment success, but also determining the invasion density within
microsites. Slope (Z = 3,0; P = 0,003), altitude (Z = 2,85; P = 0,024) and litter depth (Z = 2,99; P
= 0,005) also generated significant effects on both invasion species establishment within gaps.
Regardless to the gap-maker tree microsites, invasive species densities were significantly and
negatively affected by the distance to a propagule source (Z = 2,85; P = 0,004), and by the dbh
(Z=5,31; P=0,0002) and the decomposition state (Z = 3,06; P = 0,002) of the gap-maker tree.
For endemic species, it was difficult to recognize significant variables related to density.
Management guidelines are recommended related to prioritization of sites and environmental
conditions in which the application of measures to control invasive species should focus. This is
the first study that jointly evaluates the invasion establishment success at micro and small-scale
disturbances and is also the first evaluation above Aristotelia chilensis behavior as an invasive
species into a forest.

Key words: plant invasions, canopy gaps, natural disturbances, microsites, Aristotelia chilensis,
Rubus ulmifolius, Robinson Crusoe Island.



INTRODUCCION

Las invasiones biolégicas pueden ser definidas como un fenédmeno en el cual las especies
expanden sus rangos de distribucion, ocupando regiones en donde previamente no se
encontraban (Kolar y Logde, 2001). En la actualidad, la invasién de habitats por especies
exodticas es reconocida como uno de los més importantes motores del cambio biético global
(Mooney y Hobbs, 2000; Davis, 2003; Joshi et al., 2004), la segunda mayor amenaza para el
funcionamiento ecosistémico (Sala et al, 2000) y uno de los mas grandes desafios en

tematicas de conservacion bioldgica.

Se ha establecido que la principal consecuencia de la transgresién de barreras geograficas por
biotas foraneas es la pérdida de biodiversidad (Leung et al., 2004; Von Holle y Simberloff, 2005;
Lockwood et al., 2005), asociada a cambios ambientales considerables debido a la alteracion
en la composicion y funcionamiento de los ecosistemas receptores. La invasion de plantas
desencadena la modificacion floristica del entorno receptor; lo que resulta en una disminucion
de la singularidad composicional y un incremento en la homogenizacién de la biota original
(Gaston et al., 2003; Castro y Jaksic, 2008) producto de los progresivos desplazamientos y

reemplazos que sufre la vegetacion nativa.

Las invasiones biolégicas son de particular preocupacion en ecosistemas insulares (Fritts y
Rodda, 1998; Bergstrom y Chown, 1999; Sax et al., 2002; Denslow, 2003; Kueffer et al., 2010).
Las islas son ambientes espacialmente restringidos (Davis, 2003) y representan areas
biogeograficas de gran singularidad biolégica por albergar biotas que han evolucionado en
forma aislada (Greimler et al., 2002; Cuevas et al., 2004). Por esto, han sido sefialadas como
zonas que presentan mayor vulnerabilidad a padecer invasiones biolégicas (Denslow, 2003;
PySek y Richardson, 2006). Esto se ha evidenciado mediante el progresivo reemplazo que ha
sufrido la biota nativa de islas a nivel mundial, producto de la introduccidon de especies exéticas
(Knapp y Canham, 2000; Gaston et al., 2003; Daehler et al., 2004; Castro et al., 2007; Baret et
al., 2008; Castro y Jaksic, 2008; Kueffer et al., 2010).

Uno de los grandes desafios de la biologia de invasiones es dilucidar los mecanismos que
permiten a las especies exoéticas tornarse invasivas en un determinado lugar (Kolar y Lodge,
2001). En cada lugar el proceso invasivo esta regulado por los atributos biolégicos de las
especies invasoras y las condiciones ambientales del ecosistema receptor (Hobbs y Humphries,
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1995; King y Grace, 2000). Entre los rasgos vegetacionales que caracterizan la capacidad
invasiva de una especie se encuentran atributos de persistencia, reproduccién y dispersion
(Rejmanek, 2000), asociados a rapidos periodos reproductivos y altas tasas de crecimiento
demografico, pronunciada plasticidad fenotipica y presencia de agentes dispersores bidticos y
abidéticos (Kolar y Lodge, 2001; Cuevas et al., 2004). Respecto a las condiciones ambientales
que influencian favorablemente a la invasibilidad de un ecosistema han sido propuestas
variables descriptoras del régimen climatico (especialmente luz, temperatura, humedad y
precipitacién) que condicionan los niveles de estrés ambiental, disponibilidad de nichos de
regeneracion (Busing y White, 1997) y el régimen de perturbaciones (Hobbs, 1991; Hobbs y
Huenneke, 1992; Davis et al., 2005, Baret et al., 2008).

Los regimenes de perturbacién natural son una propiedad fundamental de todos los bosques
(Hubbell y Foster, 1986; Kellner et al., 2009), jugando un rol crucial en la determinacion de la
composicion y estructura de las comunidades (White, 1979) debido a que promueven cambios
considerables en la distribucion y disponibilidad de los recursos en el ambiente (Pickett y White,
1985). Las perturbaciones de bosques son generadas por factores alogénicos (como el régimen
de vientos) y/o por factores autogénicos (como la edad de los arboles). A escala local, la
perturbacion natural mas comun que ocurre en un bosque es la creacion de claros (Yamamoto,
2000), correspondiente a aperturas del dosel asociadas con un area de suelo sin cobertura
arbérea y con directa incidencia de luz solar (Yamamoto, 1992). El origen de los claros puede
ser endégeno (asociado con la caida de arboles) o exégeno (relacionado al desmoronamiento
de laderas), siendo el primero de éstos el mecanismo de apertura que predomina en bosques
templados y tropicales de tierras bajas (Hubbell y Foster, 1986; Sanford et al., 1986).

El estudio de los claros conforma un paradigma clasico en las evaluaciones de las dinamicas
boscosas (Whitmore, 1989). La captura de espacio en el dosel depende de la apropiacion de
recursos que queden disponibles a partir de la ocurrencia de claros (Brokaw, 1985; Lawton y
Putz, 1988). El espacio y los recursos que son liberados permiten la germinacion, el
establecimiento, reclutamiento y desarrollo de las especies arbéreas (Brokaw y Busing, 2000;
Kenderes et al., 2008), ademas promueven la renovacion del bosque a través de las dinamicas
de regeneracién natural (Dalling y Hubbell, 2002; Numata et al., 2006). La dinamica de claros
posibilita que los bosques primarios mantengan una combinacion estable de especies y edades
en el tiempo (Gutiérrez et al., 2004; Elias y Dias, 2009).



Entre los mecanismos de formacién endoégena de los claros, la caida de arboles de dosel,
producida por un desraizamiento, promueve una reorganizacion del suelo que da como
resultado la creacion de las microtopografias, tronco, monticulo y platé (Carlton y Bazzaz, 1998;
Christie y Armesto, 2003). En general, las aperturas de dosel generan un gradiente de recursos
para la germinacién, establecimiento, reclutamiento y crecimiento de las especies, desde el
dosel cerrado, pasando por sus bordes hasta el interior de los claros (Denslow, 1987).

Al generarse un claro se crean nuevos nichos de regeneracion que posibilitan la coexistencia de
especies con diferentes estrategias de historia de vida (Busing y White, 1997). Los nuevos
nichos de regeneracion se estudian bajo la hipétesis de particionamiento de claros (Ricklefs,
1977; Denslow, 1980; Davis et al., 2000). En esta hipotesis se plantea que el principal
mecanismo que promueve la diversidad de especies al interior de un bosque son los diferentes
nichos generados en un claro (Denslow, 1995; Beckage y Clark, 2003).

A través de este mecanismo, que permite la co-existencia de especies con distintos atributos
biol6gicos, es también posible que se vea facilitado el comienzo de un proceso de invasion de
plantas (Asner et al., 2008; Pauchard et al., 2008). Las perturbaciones, al remover a las
especies competitivamente dominantes e incrementar la tasa de establecimiento de nuevos
individuos (White y Jentsch, 2001), permiten que especies invasoras, especialmente aquellas
intolerantes a la sombra, se establezcan y desplacen a las especies nativas. Como resultado se
genera una competencia directa por los recursos y el espacio asociado a estos nuevos nichos
de regeneracién (Busing y White, 1997), en donde las especies invasoras colonizan primero al
ser competidoras mas efectivas producto de sus rasgos biolégicos (Tilman, 1994; Suding y
Goldberg, 2001; Davis, 2003).

Las especies invasoras raramente son encontradas en bosques no perturbados debido a que la
gran mayoria carece de los atributos biol6gicos necesarios para invadir ecosistemas boscosos,
particularmente de niveles adecuados de tolerancia a la sombra (Schnitzer y Carson, 2001). Sin
embargo, al existir un minimo grado de perturbacion al interior de un bosque, algunas especies
pueden rapidamente invadir y, en algunos casos incluso, dominar y cambiar irreparablemente

los ecosistemas silvestres (Baret et al., 2008).

La heterogeneidad ambiental que prevalece al interior de los claros provee las condiciones
necesarias para que las especies invasoras puedan establecerse exitosamente (Beckage y
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Clark, 2003). Entre las condiciones que pueden promover el establecimiento de especies
invasoras se incluyen: un incremento en la cantidad de luz, la que esta positivamente
correlacionada con el tamarfio de los claros (Canham et al., 1990; McCarthy, 2001; Dalling y
Hubbell, 2002; Montgomery y Chazdon, 2002; Milbau et al., 2005; Galhidy et al., 2006), y
también una desorganizacion del suelo producto del desraizamiento de arboles, lo cual conlleva
a la creacion de las micro-topografias (Christie y Armesto, 2003) tronco, monticulo, platd,
helechos y suelo desnudo (Carlton y Bazzaz, 1998). Ademas, la invasibilidad al interior de los
claros puede verse influenciada por otras variables, tales como: la modificacion de la
profundidad de la hojarasca, lo cual genera un dramatico impacto sobre la germinacién de las
semillas y el reclutamiento de las plantulas (Clark y Clark, 1992; Molofsky y Augspurger, 1992;
Dalling y Hubbell, 2002), la pendiente del terreno (Yamamoto, 2000), la distancia entre un claro
y una fuente generadora de propagulos de especies invasoras (Lockwood et al., 2005; Von
Holle y Simberloff, 2005), y la composicion de especies (Numata et al., 2006; Kenderes et al.,
2008).

La isla Robinson Crusoe (IRC), perteneciente al Archipiélago de Juan Fernandez, es reconocida
mundialmente por los inusuales niveles de endemismo que alberga por unidad de superficie
(63,4%) (Arroyo, 1999). El bosque que presenta es sub-tropical humedo con dos tipos de
ensamblaje, bosque montano bajo y alto (Skottsberg, 1953). La principal diferencia entre ambos
tipos de bosque viene dada por la altitud a la que se encuentran, quedando distribuidos por bajo
o por sobre 400 m de altitud (Greimler et al., 2002). Ademas, un componente que caracteriza al
bosque montano alto es la alta frecuencia y abundancia de diversas especies de helechos
producto del aporte hidrico de una constante cobertura de nubes. Danton (2006), propuso un
nombre genérico para las comunidades boscosas presentes en la IRC, la “Myrtiselva”, basado
en sus caracteristicas Unicas de endemismos y por estar fuertemente determinadas por la
presencia de Myrceugenia fernandeziana, el arbol mas abundante y dominante del dosel.

Los bosques de la IRC enfrentan actualmente un grave problema de invasion bioldgica (Cuevas
y Van Leersum, 2001; Greimler et al., 2002; Dirnbdck et al., 2003; Cuevas et al., 2004), motivo
por el cual su biota endémica es una de las mas amenazadas a nivel mundial (Swenson et al.,
1997; Ricci, 2006). En especifico, son dos los arbustos introducidos que han afectado mas
severamente los bosques montanos y matorrales nativos (Hulm y Thorsell, 1995; Greimler et al.,
2002; CONAF, 2009; Vargas y Reif, 2009), estas especies son: Aristotelia chilensis (maqui,
introducida en 1864) y Rubus ulmifolius (zarzamora, introducida en 1927). Esta situacion se
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evidencia en la actual configuracién del paisaje de la isla que muestra una vasta cobertura de
matorrales, de A. chilensis y R. ulmifolius, monoespecificos y mixtos mezclados con los
remanentes de bosque nativo. Se estima que 807,7 ha (17,8 %) de la superficie de la isla
Robinson Crusoe se encuentran actualmente cubiertas por ambos matorrales invasivos,
mientras que 1014,79 ha, un 22,4 % de la superficie de la IRC quedaria cubierta con bosque
nativo, en un buen estado de conservacién (Smith-Ramirez et al., Sometido).

Ambas especies invasoras presentan rapidas y agresivas tasas de expansion, motivos por los
que han logrado expandir sus tamafos poblacionales y sus areas de ocupacion dentro de la
superficie de la isla (Dirnbdck et al., 2003). Ademas, son especies intolerantes a la sombra
(Baret et al., 2003; Ramirez y San Martin, 2005), por lo cual requieren la existencia de espacios
con directa incidencia de luz solar para poder establecerse y desarrollarse en forma exitosa.
Estas condiciones las encuentran en deslizamientos de laderas y en claros de dosel, sitios
especificos a partir de los cuales se ha observado que prolifera el fendmeno invasivo (Vargas,
2004). Estas especies invasoras presentan un caracter bioldégico en comun: producen
matorrales o parches muy densos, casi impenetrables, o que hace imposible la germinacion y
el establecimiento de especies de arboles, arbustos y helechos nativos (Greimler et al., 2002).
Con esto, afectan por competencia u opresién directa la dinamica natural de regeneracion del
bosque (Cuevas y Van Leersum, 2001; Castro et al., 2007), comenzando en muchos casos un
peligroso proceso de fragmentacion.

En la actualidad existe vasta literatura que da cuenta del problema de especies invasoras en la
IRC. No obstante, las investigaciones llevadas a cabo se han centrado en identificar y describir
a las especies invasoras como una de las principales amenazas para la biota insular, y no en
dilucidar los patrones y mecanismos que han promovido el establecimiento exitoso y la rapida
expansion de especies como A. chilensis y R. ulmifolius. Es por esto que resulta prioritario
evaluar la influencia que ejercen las perturbaciones a micro y pequena escala sobre el
establecimiento de ambas especies invasoras, determinar sus patrones de establecimiento y
sus preferencias de habitat. Con la informacion generada por esta investigacion se pretende
contribuir al conocimiento y entendimiento ecolégico del proceso de invasion de plantas en los
bosques de la IRC con la perspectiva de utilizar los resultados obtenidos en el desarrollo de
lineamientos y propuestas de control y manejo de la invasién y de restauracién ecoldgica de los
bosques, direccionadas a la recuperacion de las condiciones originales de este ecosistema.
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HIPOTESIS

La hipétesis central de esta investigacidbn es que el establecimiento de las especies
invasoras A. chilensis y R. ulmifolius est4 positivamente afectado por la ocurrencia de
perturbaciones a micro y pequena escala debido a que éstas propician la existencia de un
gradiente de recursos que genera una disminucion de sus densidades poblacionales desde el

interior de claros, pasando por sus bordes, hasta un perimetro bajo dosel.
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OBJETIVOS
Objetivo general
Evaluar la dindmica de invasion de Aristotelia chilensis (Elaeocarpaceae) y Rubus ulmifolius
(Rosaceae) en claros de dosel en un bosque de la Isla Robinson Crusoe, Archipiélago de Juan
Fernandez, Chile.
Objetivos especificos

Caracterizar los claros de dosel presentes en el bosque de estudio.

Determinar las preferencias de establecimiento de las especies endémicas e invasoras en un

gradiente claro-borde-bosque y en micrositios de regeneracién en el arbol generador del claro.

Determinar el efecto que ejercen las variables topograficas (altitud y pendiente) y estructurales
(tamano, profundidad media de la hojarasca, distancia a una fuente invasora de propagulos,
dap y estado de descomposicién del arbol generador de los claros de dosel) sobre la densidad
de individuos de las especies endémicas e invasoras al interior de los claros y en los micrositios

especificos del arbol generador del claro.
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MATERIALES Y METODOS

Area de estudio

El &rea de estudio se localiza en la Isla Robinson Crusoe (Archipiélago de Juan Fernandez),
ubicada en el Océano Pacifico a 674 km de Chile continental (33237’ S, 7851’ W). Esta isla
presenta una superficie de 4,794 ha, de las cuales un 96% se encuentra protegido bajo la

categoria de Parque Nacional (CONAF, 2009).

El estudio fue desarrollado en el sector boscoso de Plazoleta el Yunque (PEY) ubicado en los

faldeos del cerro El Yunque (Figura 1), cota de maxima altura en la IRC con 915 m.s.n.m.
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Figura 1: Area de estudio en el bosque de Plazoleta el Yunque (PEY), ubicado en las faldas del

cerro El Yunque en la isla Robinson Crusoe, Archipiélago de Juan Fernandez. En amarillo se

sefala la ubicacion geogréfica de los claros de dosel evaluados (n=37).
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Vegetacion boscosa en el sector de PEY

El sector de Plazoleta el Yunque es un remanente de bosque primario y maduro con una
estructura multietdnea (Vargas y Bannister, 2006). Este sector forma parte del bosque
subtropical montano bajo. Presenta una extensién aproximada de 38 ha y esta ubicado en un
rango altitudinal de 253-500 m.s.n.m, con una pendiente media de 15° (Vargas et al., 2010). En
comparacion al bosque montano alto, en estos bosques hay menor cantidad de materia
organica en los suelos producto de menores precipitaciones y mayores niveles de radiacion
solar. La presencia de especies invasoras es usualmente alta en los sectores de bosque bajo
400 m de altitud, por lo cual es posible encontrar una composicién mixta entre remanentes
pristinos, sin inclusion de especies invasoras, y remanentes con una alta proporcion invadida

por densos matorrales de A. chilensis y R. ulmifolius (Greimler et al., 2002).

En el bosque de Plazoleta el Yunque, M. fernandeziana es el arbol dominante de la cobertura
arboérea del dosel, frecuentemente acompanado por Fagara mayu 'y Drimys confertifolia. Entre
los componentes arbéreos infrecuentes del dosel se encuentran Rhaphithamnus venustus y
Boehmeria excelsa. M. fernandeziana es tolerante a la sombra y presenta plasticidad en su
comportamiento de regeneracion, adaptandose a diferentes condiciones ambientales. Es por
esto que es capaz de regenerar bajo dosel, pero también aprovecha los claros para
establecerse (Vargas, 2004). F. mayu y D. confertifolia presentan una menor densidad
poblacional al interior del bosque debido a que requieren preferentemente condiciones de
luminosidad para establecerse, las cuales encuentran a partir de la creacion de aperturas del
dosel (Bannister et al., 2006; Cuevas y Vargas, 2006).

Condiciones de sitio

El clima de la IRC se clasifica como mediterraneo con fuerte influencia oceanica. La
temperatura y precipitacion media anual es de 15,2° y 957 mm, respectivamente (Hajek y
Espinosa, 1987). La isla presenta dos grandes unidades morfolégicas que se disponen
perpendicularmente en ejes relativamente simétricos. El primer eje, o principal, tiene un relieve
accidentado y de gran altitud, caracterizado por la presencia de profundos y agudos filos,
escarpadas laderas y acantilados, mientras que el segundo eje presenta un relieve planiforme
de escasa pendiente. Esta condicién determina dos unidades climaticas distintas: una lluviosa
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humeda y otra semiarida y ventosa, respectivamente (Castro et al., 1995). El sitio de estudio, en
el bosque de Plazoleta el Yunque, se emplaza en el segundo eje descrito anteriormente.

Los suelos que presenta la IRC son de origen volcanico con sedimentos de origen coluvial. Su
textura es franca en superficie, pudiendo variar a franco arenosa con aportes de arcilla. En
profundidad mantiene una tendencia de texturas finas debido al aporte de cenizas volcanicas
(Castro et al., 1995). Debido a que la isla se encuentra en el borde suroriental del anticiclén del
Pacifico sur, los vientos predominantes y frecuentes tienen una componente sur en verano con
intensidades promedio de 10 km/h, y una componente oeste en invierno con una intensidad
promedio de 16 km/h. Las caracteristicas orograficas alteran la direccion e intensidad del viento
superficial, actuando como barrera y conductor del viento (Castro et al., 1995).

Toma de datos

La toma de datos fue desarrollada en una campana de terreno durante los meses de enero y
febrero del afo 2010. En este periodo se realiz6 un reconocimiento general de las distintas
zonas boscosas de la Isla Robinson Crusoe y se procedid a identificar el area de estudio. El
requisito fundamental para la seleccion de ésta fue que presentara bosques cercanos a la
estructura original, con perturbaciones naturales en el dosel arbéreo y que evidenciara la
presencia de las especies invasoras de interés, A. chilensis y R. ulmifolius. Bajo estos criterios,
se decidi6 trabajar en el sector boscoso de Plazoleta el Yunque.

Identificacion y seleccion de los claros de dosel

Se realizé un recorrido general del sector de Plazoleta el Yunque y se procedi6 a identificar los
claros de dosel presentes en este bosque. Esta identificacion se basé en la definicion propuesta
por Yamamoto (1992), la que considera un claro como una apertura natural de la cobertura
continua del dosel asociada a un &rea de suelo con directa incidencia de luz solar. Se
seleccionaron todos los claros encontrados en PEY que cumplieran con los siguientes
requisitos: a) no presentaran evidencia de intervencién antrépica (control de las especies
invasoras) y b) que presentaran un estado temprano de invasién (que presentaran una
ocupacion de plantas con un estado demografico juvenil o inferior). Claros con un estado
avanzado de invasion se encontraron densamente cubiertos por las especies invasoras A.

chilensis y/o R. ulmifolius. Esta situacion impuso dificultades en las labores de muestreo en su
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interior, considerando la impenetrabilidad de los matorrales formados por estas especies. Por
este motivo, claros que presentaran estas condiciones fueron marginados de esta evaluacion.
En consideracion a esto, un total de 37 claros de dosel fueron seleccionados para desarrollar
este estudio.

Medicion de variables topograficas y estructurales de los claros de dosel

Para caracterizar los claros de dosel se realizaron mediciones de variables topogréficas y
estructurales. Al centro del claro se registraron su posicion geogréfica y las variables
topograficas de altitud y pendiente. También, se tomaron mediciones cualitativas del origen de

creacion y del mecanismo de formacion de los claros, explicadas a continuacion.

- Origen de creacion de los claros: se caracterizd6 de dos formas, siguiendo la definicion de
Hubbell y Foster (1986): a) origen enddgeno: generado por la caida de arboles,
principalmente, y b) origen ex6geno: generado por el desmoronamiento de laderas.

- Mecanismo de formacion de los claros: su reconocimiento fue aplicado solamente en claros
que presentaran un origen de creacion endégeno, y fue caracterizado de tres formas,
siguiendo la definicién de Yamamoto (1992): a) desraizamiento de uno o multiples arboles, b)
tronco quebrado, y c) ruptura de copa del arbol.

Las variables estructurales utilizadas para describir los claros de dosel estudiados fueron:
tamario, profundidad media de la hojarasca, y distancia a una fuente invasora de propagulos. A
continuacién se describe la metodologia empleada en la medicién de cada una de ellas.

- Tamaro del claro: el tamano de un claro fue estimado mediante una aproximacién eliptica,
siguiendo la definicion propuesta por Runkle (1982). Se midieron los dos ejes principales
(ancho y largo) del elipsoide que fue usado para describir el area del claro. El borde del area
del claro se definié en relacion al limite marcado por la proyeccion vertical, a 2 m del suelo,
del borde de la copa del primer arbol de contacto que presentara un DAP > 10 cm. Para el
calculo del area, o tamano, del claro se utiliz6 la férmula [T x (largo/2) x (ancho/2)]. Se
decidio6 trabajar con esta metodologia porque estima el area estricta de un claro, excluyendo
la intercepcion de la luz solar que es generada por la copa del primer arbol borde. De esta
forma, se respeta la definicion de claro empleada en este estudio (Yamamoto, 1992), siendo
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descrito como una apertura de dosel asociada a un area de suelo con directa incidencia de

luz solar.

Profundidad media de la hojarasca: al interior del area de cada claro se dispusieron en forma
aleatoria cinco parcelas de 1 m?. En cada una se tomaron mediciones de la profundidad de la
hojarasca y posteriormente se realizé una ponderacién total de las cinco mediciones para
obtener un valor promedio de esta variable al interior del claro.

Distancia a una fuente invasora de propagulos: esta variable fue estimada a partir de una
imagen satelital Worldview del afio 2010, con una alta resolucién espacial (2.0 m tamarfo
pixel). Utilizando técnicas de fotointerpretacion de las cubiertas vegetacionales, en la imagen
se identificaron el bosque de Plazoleta el Yunque y los matorrales invasores de A.chilensis'y
R.ulmifolius presentes el area de estudio. Esta fotointerpretacion estuvo corroborada por
puntos de control que se tomaron al momento del reconocimiento del sitio de estudio. Debido
al caracter espacial de la metodologia empleada, se consideré como una fuente invasora de
propagulos a todos los parches mixtos de A. chilensis y R. ulmifolius identificados en la
imagen, que presentaran una cobertura minima de 10 m? y que se encontraran en un rango
de distancia de 0 a 100 m con respecto a la ubicacion de los claros de dosel evaluados. En
terreno pudo constatarse de que matorrales de las especies invasoras con estas
dimensiones estaban conformados por individuos adultos con madurez reproductiva,
constituyéndose en fuentes invasoras productivas. El rango de distancia se establecié en
consideracién a los vectores de dispersibn que presentan ambas especies invasoras,
correspondientes al viento y al ave Turdus falcklandii. Para el célculo de esta variable se
desplegaron las coordenadas geograficas de los 37 claros estudiados en la imagen satelital y
mediante la aplicacion de un algoritmo de medicion espacial de distancias del programa
ArcGis 9.2 se procedié a calcular la distancia lineal desde cada claro hasta el matorral

invasivo mas cercano.

En claros que presentaran un origen endégeno y que estuvieran creados por el mecanismo de

desraizamiento, y posterior caida, de uno o varios arboles del dosel, se registraron las variables:

especie, diametro a la altura del pecho (DAP) y el estado de descomposicién del arbol

generador del claro. En el caso de que estuviera formado por la caida de multiples arboles, se

consideré como el arbol responsable de generar el claro al de mayor dap (Veblen, 1985).
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- Estado de descomposicion del arbol generador del claro: esta variable se registré en forma
cualitativa, siguiendo la metodologia empleada por Carmona et al., (2002), que considera un
reconocimiento visual de tres posibles estados de descomposicion del arbol desraizado que
genero el claro: a) sin descomposicion aparente; b) con un estado medio de descomposicién
y ¢) con un estado avanzado de descomposicién, evidenciado por la dificultad en el
reconocimiento de la especie arbérea. Esta medida fue utilizada como un sustituto razonable
de la edad de creacion del claro, considerando que un mayor estado de descomposicién del
arbol generador del claro es testigo de un mayor tiempo de creaciéon del mismo.

Registros bioldgicos en el transecto claro — borde — bosque

Para registrar las preferencias de establecimiento de las especies endémicas e invasoras en los
sitios claro, borde de claro y bosque, se aplico un sistema de transectos, siguiendo un gradiente
desde el interior del claro, pasando por sus bordes, hasta un perimetro de 5 m bajo dosel
(Figura 2). Esta metodologia fue replicada del trabajo realizado por Pauchard et al., (2008).
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Figura 2: Metodologia de transectos realizada en un gradiente claro — borde — bosque, en el
bosque de PEY.
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Los transectos se realizaron en forma sistematica, con una separacion de 3 m entre cada uno y
con dimensiones de 1 m de ancho y largo dependiente del tamafo del claro. El numero de
transectos también quedd sujeto al tamafno del claro. Cada transecto fue subdividido
internamente en parcelas contiguas de 1 m®. Para diferenciar los tres sitios del gradiente claro-
borde y bosque, la separacidén de estas parcelas se realiz6 en forma visual, de acuerdo a los
niveles de radiacion solar percibidos en cada sitio (Figura 2). En cada parcela se registraron las
densidades de de todas las especies arbdreas y arbustivas presentes, diferenciandolas en tres
clases demogréficas: a) plantulas (individuos < 50 cm de alto), juveniles (50 cm < individuos <
200 cm), y adultos (individuos > 200 cm de alto).

Registros bioldgicos en los micrositios del arbol generador del claro

En claros que presentaran un origen endégeno y que estuvieran creados por el mecanismo de
desraizamiento y caida de un arbol de dosel, se realizé6 un muestreo dirigido en los micrositios
generados por el arbol caido: tronco, monticulo y platé. Para registrar las preferencias de
establecimiento de las especies endémicas e invasoras se registraron sus densidades en
parcelas de 1 m? dispuestas en cada micrositio (Figura 3).

Figura 3: Ubicacion de las parcelas de 1 m? en los micrositios, tronco, monticulo y platé, del

arbol desraizado generador del claro.
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Analisis estadistico de los datos

Todos los analisis estadisticos se desarrollaron con el software R-project (Versiéon 2.13.0). La
superficie muestreada en los sitios del gradiente, claro, borde de claro y bosque, resulté
desigual debido a que la cantidad de parcelas evaluadas en cada uno de ellos fue diferente.
Para poder realizar analisis estadisticos comparativos entre los tres sitios y entre claros, fue
necesario que los datos estuvieran asociados a una misma area de muestreo. Por esto, se
aplicoé un protocolo de estandarizacion de los datos. En vez de trabajar con las abundancias
absolutas, se trabaj6é con las densidades relativas de los individuos de las especies endémicas
e invasoras en una superficie de 1 m? para los tres sitios. No obstante, debido a que la
estandarizacion arrojé valores de densidad muy bajos (en algunos casos valores menores a 1
individuo por m?), se decidié expandir esta area minima muestreada, y llevar los valores de

individuos a un area de 100 m?.

Se desarrollaron analisis por especie, agrupandolas en endémicas (M. fernandeziana, F. mayu,
D. confertifolia, B. excelsay R. venustus) e invasoras (A. chilensis y R. ulmifolius), para evaluar
sus preferencias de establecimiento en el gradiente claro — borde - bosque y en los micrositios
de regeneracion, tronco, monticulo y platé, del arbol generador del claro. También se
desarrollaron analisis por cada especie en forma individual, a modo de evaluar sus preferencias
de habitat en relacién a las variables descriptoras de los claros. Cuando existi6 una gran
cantidad de ceros en las densidades registradas por especie y/o por clase demografica, estos
casos fueron marginados de los andlisis estadisticos comparativos y de los modelos propuestos
debido a los altos errores que esta situacién generaba.

En una evaluacion previa de los datos, se aplicé la prueba de normalidad de Shapiro-Wilk para
decidir el tipo de pruebas estadisticas con que se trabajaria a posterior. Dado que los datos no
siguieron una distribucion normal, se procedi6 a trabajar con pruebas estadisticas no

paramétricas.

Para evaluar la existencia de diferencias significativas (P < 0,05) en las preferencias de
establecimiento de las especies endémicas e invasoras en el gradiente claro — borde - bosque y
en los micrositios del arbol generador del claro, tronco, monticulo y platd, se aplicé el test de
comparaciones multiples de Kruskal-Wallis y el test de comparaciones multiples por pares
mediante el procedimiento de Dunn.

21



Se aplicaron dos modelos lineales generalizados (glm) con una distribucién binomial negativa y
una funcion logaritmica para evitar una sobreestimacion de los niveles de significancia que
pueden ser causados por la sobredispersién de los datos (Martin et al, 2005; Ver Hoef y
Boveng, 2007; Richards, 2008; Zuur et al., 2009).

- Modelo 1: este modelo fue aplicado con el fin de evaluar el efecto que ejercen las
variables topograficas y estructurales de los claros sobre la densidad de individuos de
cada especie al interior de los claros. Las variables predictoras del modelo 1 se
muestran en la Tabla 1. De éstas, se excluyeron las variables descriptoras del arbol
generador del claro: diametro a la altura del pecho (DAP) y estado de descomposicion
(ED), por no presentar relacion directa con la densidad de individuos de las especies al
interior de la superficie del claro.

Con el proposito de evaluar la existencia de relaciones significativas y el tipo de efecto (positivo
0 negativo) entre las especies endémicas e invasoras, éstas fueron incorporadas en el modelo
1 como variables predictoras. Se trabaj6 con las especies que mostraron las mayores
densidades al interior de los claros, correspondientes a las dos especies invasoras: A. chilensis
y R. ulmifolius, y dos especies endémicas: M. fernandeziana 'y F. mayu (ver Tabla 1). De este
analisis quedaron excluidas las especies endémicas D. confertifolia, B. excelsa y R. venustus
debido a que presentaron muy bajas, casi nulas, densidades al interior de los claros.

- Modelo 2: este modelo fue aplicado para evaluar el efecto que ejercen las variables
topograficas y estructurales de los claros sobre la densidad de individuos de cada
especie, agrupadas por tipo en endémicas e invasoras, al interior de los tres micrositios
del arbol generador del claro, tronco, monticulo y platé (Tabla 1). En este modelo se
incluyeron como variables explicativas las descriptoras del arbol generador del claro:
diametro a la altura del pecho (DAP) y estado de descomposiciéon (ED). En este modelo
se excluyo la variable profundidad media de la hojarasca (HOJ) debido a que fue medida
en el suelo del claro, no en los micrositios (ver Tabla 1).

Modelos similares fueron aplicados para examinar la existencia de interacciones o colinearidad

entre las variables predictivas. Sin embargo, debido al alto numero de combinatoria entre las
variables evaluadas, y modelos resultantes asociados, estos no seran mostrados.
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Tabla 1: Modelos propuestos para explicar las densidades relativas de las especies (Y) al
interior de los claros de dosel (modelo 1) y al interior de los micrositios del arbol generador del
claro (modelo 2). Las variables predictoras evaluadas son: altitud (ALT); pendiente (PEN);
tamano del claro (TAM); profundidad de hojarasca (HOJ); distancia desde una fuente invasora
de propagulos (DFP); diametro a la altura de pecho del arbol generador del claro (DAP) y
estado de descomposicion del arbol generador del claro (ED). Para el modelo 1 se evalud el
efecto sobre las densidades de cada especie, endémica e invasora, mientras que para el
modelo 2 se evalu6 el efecto sobre las densidades segun el tipo de especie, agrupadas en

endémicas o invasoras.

Modelo 1 log [Pr (Y)] = Bo + B1 * ALT + B> * PEN + B3 * TAM + B,* HOJ + Bs* DFP +
Bs " Spp 1™ +B7" Spp 2+ PBs” Spp 3

Modelo 2 log [Pr (V)] = Bo + B1 * ALT + B2 * PEN + B3 * TAM + B, * DFP + Bs* DAP + B
*ED + B;* Tipo Spp 1

En orden a encontrar el modelo que presentara el mejor ajuste a las densidades de las
especies, se obtuvo para cada variable predictiva los valores de probabilidad (p) a partir del
estadistico Z con la finalidad de contrastar la significancia estadistica de éstas. Luego se realiz6
un proceso iterativo de reajuste de los modelos hasta que todos los términos resultasen
significativos a un nivel del 5%. Para escoger el mejor modelo se aplicé una seleccion gradual
hacia atras usando el criterio de informacion de Akaike (AIC) y la cantidad de variabilidad
explicada de los datos (D?) (Zuur et al., 2009).
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RESULTADOS

Caracterizacion de los claros

Los 37 claros estudiados presentaron un area total de 0,32 ha. Un 89,2% de éstos fue de origen
enddégeno, mientras que 10,8% fue de origen exdgeno. El principal mecanismo de apertura de
claros enddgenos fue la caida de arboles, causada en un 90,9% por el desraizamiento y
posterior caida de éstos. En la mayoria de los casos, el claro fue creado por el desraizamiento
de un solo arbol, mientras que so6lo un 16,2% fue creado por el desraizamiento de multiples
arboles, con un maximo de cinco arboles caidos al interior de un claro (Tabla 2). Se registré un
total de 46 arboles caidos, en donde la especie del arbol generador del claro méas frecuente
correspondié a M. fernandeziana (63,0%, N=29). Las otras especies endémicas, F. mayu, D.
confertifolia y B. excelsa fueron generadores muy poco frecuentes (< 10%), mientras que R.

venustus no particip6 en la creacion de claros.

Tabla 2: Origen y mecanismo de formacion de los claros de dosel estudiados en el bosque de
PEY.

Claros estudiados (N=37) % (N)

Claros end6genos 89,0 (33)
Claros exdégenos 11,0 (4)
Claros con micrositios en el arbol generador 81,0 (30)
Claros con regeneracion en micrositios 76,7 (23)

Mecanismo de formacion

Desraizamiento de un arbol 64,9 (24)
Desraizamiento de multiples arboles 16,2 (6)
Tronco quebrado 8,1 (3)

Desmoronamiento de ladera 10,8 (4)

El 4rea promedio de los claros fue 88,7 m?, mientras que el rango de superficies vari6 entre 13
a 368 m> No obstante, la gran mayoria (79,92%) presenté un tamafio menor a los 100 m?
(Figura 4). La altitud promedio en que se encontraron ubicados los claros fue de 346 m.s.n.m,

con un rango de altitud entre 270 a 490 m.s.n.m. La pendiente promedio fue de 29,4 grados,

24



con fluctuaciones de entre 12 a 46 grados. La profundidad media de la hojarasca al interior de
los claros fue de 2 cm, con un rango de 0,4 a 4,0 de profundidad. La distancia promedio de los
claros a una fuente invasora de propagulos fue de 38,0 m, con un rango de distancia que
fluctuo entre 7,2 a 99,1 m. Respecto al arbol creador del claro, el DAP promedio fue de 67,4 cm,
con un rango que fluctué entre 28 a 133,7 cm (Tabla 3).

Tabla 3: Variables descriptoras de los claros de dosel en el bosque de PEY.

Variables Unidad Promedio £ ES Rango
Descriptoras del claro (n=37)
Altitud m.s.n.m 346,1 £ 8,3 270 - 490
Pendiente grados 29,4 +1,3 12 - 46
Tamarno del claro m? 88,7+13,8 13 - 368,1
Profundidad media de la hojarasca cm 2,0+£0,2 0,4-4,0
Distancia a una fuente invasora de propagulos m 38,042 7,2 - 99,1
Descriptoras del arbol generador del claro (n=23)
Diametro de altura al pecho (DAP) cm 67,46 28 —133,7
18
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Figura 4: Histograma de las frecuencias de los tamaros de los claros de dosel en el bosque de
PEY. En el eje horizontal se muestran los limites superiores de las clases de tamarno de los
claros, cada 50 m?. Las flechas indican el 4rea media de los claros para: a) un bosque templado
en las islas Azores, Portugal (N=30) (Elias y Dias, 2009), b) el bosque de la isla Robinson
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Crusoe, Chile (este estudio), c) un bosque neotropical en la isla Barro Colorado, Panama
(N=32) (Brokaw, 1982) y d) un bosque montano en la isla de Chilo€, Chile (N=36) (Armesto y
Fuentes, 1988).

Preferencias de establecimiento de las especies en un gradiente claro-borde-bosque

De los 37 claros estudiados, 86,5% (N=32) presentaron individuos de las especies invasoras A.
chilensis (Ach)y R. ulmifolius (Rul), para las clases demograficas de plantulas y juveniles. Cinco
claros no presentaron individuos de las especies invasoras, los cuales se encontraron en el
menor rango de tamafio de claros registrado (de 13 a 50 m?. Las especies endémicas
registradas en el gradiente fueron: M. fernandeziana (Mfe), F. mayu (Fma), D. confertifolia
(Dco), B. excelsa (Bex)y R. venustus (Rve).

Individuos pertenecientes a la clase demografica adultos presentaron una escasa densidad (<
10 individuos) en los tres sitios del gradiente y para todas las especies evaluadas. Por estos
motivos, para todas las evaluaciones estadisticas realizadas se consider6 solamente a los

individuos de las clases demograficas de plantulas y juveniles.

Las densidades medias de plantulas de las especies invasoras al interior de los claros
resultaron significativamente diferentes de aquellas registradas bajo dosel. En el borde de los
claros no se detectaron diferencias significativas con las densidades registradas al interior de
los claros y en el bosque. Las densidades medias de plantulas de las especies endémicas en
los tres sitios del gradiente no mostraron diferencias estadisticamente significativas (Tabla 4).
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Tabla 4: Comparacion de las densidades medias de las especies (nimero de individuos en 100 m? + Error estandar (ES)) de

acuerdo a la clase demografica y al sitio de establecimiento en el gradiente claro-borde-bosque (N=37). Para cada especie, distintas

letras entre los tres sitios del gradiente indican diferencias con significancia estadistica (Kruskal-Wallis y Prueba de Dunn; P < 0.05).

Plantulas Juveniles

Especies Claros Bordes Bosque Claros Bordes Bosques

Invasoras 288,7+772 B 296,6+107,7 AB 94,1+4438 A 536+169 B 43,2 + 27,3 A 24+17 A
Endemicas 172,2 £ 28 A 191,6 £49,8 A 1555+26,7 A 885%x151 A 1196+425 A 1553+223 B
Ach 145 + 427 B 129,9 + 46,9 A 35,9+ 20,5 A 15,8 £6,5 B 18,9 £12,2 A 0,0 A
Rul 143,7+345 B 166,8 +60,8 AB 58,2+243 A 379+104 B 24,3 + 15,1 A 24+17 A
Mfe 126,6 £ 145 A 135,4 £ 23,5 A 1252+116 A 824+115 A 1149+383 A 1483+178 B
Fma 43,6 +12,0 B 56,2 + 26,3 A 28,8 + 14,1 A 2,3+1,1 A 20+1,5 A 5,6 £3,3 A
Dco 1,4+1,0 A 0,0 A 1,3+£0,9 A 3,3+2,1 A 2,727 A 1,1+£0,8 A
Bex 0,1£0,1 A 0,0 A 0.0 A 0,404 A 0,0 A 0,0 A
Rve 0,4+04 A 0,0 A 0,1£0,1 A 0,0 A 0,0 A 0,4+04 A

(*) Abreviaciones de especies: 1) Spp Invasoras: Ach (Aristotelia chilensis), Rul (Rubus ulmifolius). 2) Spp Endémicas: Mfe
(Myrceugenia fernandeziana), Fma (Fagara mayu), Dco (Drimys confertifolia), Bex (Boehmeria excelsa), Rve (Rhaphithamnus
venustus).
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Figura 5: Densidades medias (nimero de individuos en 100 m? + Error estandar (ES)) de: a)
plantulas y b) juveniles, de acuerdo al tipo de especie, endémica o invasora y al sitio de
establecimiento en el gradiente claro-borde-bosque.
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Se observo una predominancia de la densidad de plantulas de especies invasoras al interior de
los claros y en sus bordes, en donde su establecimiento excedi6 en casi el doble al de las
plantas de regeneracion de las especies endémica (Figura 5a). El Unico sitio en donde la
densidad de plantas de regeneracion de especies endémicas superd a la de las especies
invasoras fue bajo dosel. Las densidades medias de plantas de regeneracion de las especies
invasoras mostraron un patron decreciente a través del gradiente claro-borde-bosque, mientras
que para las densidades de plantas de regeneracion de las especies endémicas no se observd

una preferencia de ocupacion significativa.

Las densidades medias de plantas de regeneracién de las especies invasoras mostraron
diferencias signifcativas entre los sitios del gradiente claro-borde-bosque (Tabla 4). A. chilensis
presenté diferencias significativas de sus densidades de plantulas en el claro respecto al borde
de claros y el bosque. R. ulmifolius mostrd diferencias signifcativas de sus densidades de
plantulas entre el claro y el bosque. De las especies endémicas, solamente F. mayu presentd
diferencias significativas de sus densidades de plantulas en el claro respecto al borde de claros
y el bosque.

Al interior de los claros, A. chilensis fue la especie colonizadora mas abundante, seguida de
cerca por R. ulmifolius (Figura 6a). Por otro lado, la regeneracion natural presenté las mayores
densidades para M. fernandeziana y F. mayu (Tabla 4). Las otras especies endémicas, D.
confertifolia, R. venustus y B. excelsa, presentaron en conjunto menos del 1% del total de la
regeneracioén registrada (Tabla 4).

En los bordes de los claros mas de la mitad del total de la regeneracién registrada correspondio
a individuos de especies invasoras. En este sitio, las plantulas de R. ulmifolius presentaron las
mayores densidades poblacionales, mostrando un mayor éxito de establecimiento que A.
chilensis (Figura 6a). La regeneracion natural en este sitio s6lo estuvo representada por
individuos de M. fernandeziana y F. mayu ya que el resto de las especies endémicas no
presentd regeneracion. Bajo dosel se detectd predominancia de M. fernandeziana, seguida por
las invasoras R. ulmifolius y A. chilensis (Tabla 4).

Todas las especies, con excepcion de B. excelsa, fueron capaces de germinar bajo dosel. M.
fernandeziana y F. mayu fueron las Unicas especies endémicas que presentaron densidades de
regeneracion dentro de un rango similar en los tres sitios del gradiente estudiado (Tabla 4). D.
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confertifolia y R. venustus tuvieron muy bajas densidades de plantas de regeneracién en los
sitios del gradiente. En el caso de las especies invasoras, a pesar de que ambas son
intolerantes a la sombra, se observaron plantas de regeneracion de A. chilensis 'y R. ulmifolius
al interior del bosque, correspondiente a dos tercios del total registrado en este sitio. A. chilensis
mostré6 una declinacion en sus densidades poblacionales, desde los claros hasta el bosque,
mientras que R. ulmifolius tuvo el maximo de sus densidades de regeneracién en el borde de

los claros y una declinacion en las condiciones bajo dosel (Figura 6a).

En relacién a las preferencias de establecimiento de plantas de juveniles, éstas difirieron
ampliamente de lo detectado en plantas de regeneracion, para ambos tipos de especies. En la
clase demogréfica de juveniles las densidades medias de las especies endémicas fueron
siempre mayores que las de especies invasoras, en los tres sitios del gradiente (Figura 5b). Al
interior de los claros las densidades medias de juveniles de las especies invasoras, A. chilensis
y R. ulmifolius, mostraron diferencias significativas con respecto a las registradas en los bordes
de los claros y en el bosque (Tabla 4). Las densidades de plantas de juveniles de las especies
endémicas mostraron diferencias significativas entre el interior y los bordes del claro respecto al
bosque. Estas diferencias estuvieron dadas solamente para M. fernandeziana, el resto de las
especies endémicas no mostraron diferencias significativas entre los tres sitios del gradiente.

Se observaron patrones en el establecimiento de plantas de juveniles de las especies
analizadas a través del gradiente. Las especies endémicas, principalmente las densidades
medias de juveniles de M. fernandeziana, presentaron un patron de establecimiento ascendente
desde el claro hacia el bosque (Figura 5b). Este patron no se detectd para las especies F. mayu
y D. confertifolia, probablemente producto de las bajas densidades registradas. En las
densidades de las plantas de juveniles de las especies invasoras se observé un patron
descendente, desde el interior de los claros hasta un perimetro bajo el dosel (Figura 5b). Al
interior de claros, R. ulmifolius duplicé las densidades de juveniles registradas para A. chilensis
(Figura 6b). En el borde, la densidad de R. ulmifolius también fue superior a la de A. chilensis.
En condiciones bajo dosel R. ulmifolius fue capaz de persistir, aunque con muy bajas
densidades poblacionales, mientras que para A. chilensis no se registraron individuos (Figura
6b).
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Figura 6: Densidades medias (nimero de individuos en 100 m? + Error estandar (ES)) de: a)
plantulas y b) juveniles de Aristotelia chilensis y Rubus ulmifolius de acuerdo a sus preferencias
de establecimiento en los sitios del gradiente claro-borde-bosque.
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Preferencias de establecimiento de las especies en los micrositios del arbol generador
del claro

De 33 claros de origen enddgeno registrados, se observé establecimiento de especies en 23 de
ellos (69,7%), en los micrositios tronco, monticulo y platé del arbol generador del claro. De
éstos, 14 claros presentaron individuos de especies endémicas e invasoras en los micrositios
del arbol generador, mientras que en nueve se registré6 solamente plantas de regeneracion de
especies endémicas.

De un total de 415 individuos registrados en los tres micrositios, un 80,7% correspondié a
individuos de especies invasoras. Las especies endémicas que se registraron fueron M.
fernandeziana, F. mayu y D. confertifolia, esta Ultima especie con densidades muy bajas. R.
venustus'y B. excelsa no fueron registradas en los micrositios.

No se detectaron diferencias significativas en las densidades medias de plantas de
regeneracion de las especies invasoras en los micrositios tronco, monticulo y platé. En las
plantas de regeneracién de las especies endémicas se registraron diferencias significativas
entre tronco y platé (Tabla 5). Las densidades de plantas de regeneracion de las especies
invasoras excedieron en casi dos tercios a las de las especies endémicas, reflejando una
predominancia de su establecimiento en los tres micrositios (Figura 7). El micrositio que
concentrd las mayores densidades de las especies endémicas e invasoras fue platé, mientras

que el menos preferido para el establecimiento de ambos tipos de especies fue el tronco.

La unica especie que mostro diferencias significativas de sus densidades medias de plantas de
regeneracion entre los micrositios, tronco y monticulo respecto al platd, fue M. fernandeziana

(Tabla 5), presentando los mayores valores en plato.
En los tres micrositios se detectd un patron relacionado a las clases demogréficas, en donde las

densidades de las plantas de regeneracién fueron siempre mayores que las de plantas de
juveniles, tanto para especies endémicas como invasoras (Tabla 5).
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Tabla 5: Comparacién de las densidades medias de las especies (nimero de individuos en 1 m? + Error estandar (ES)) de acuerdo a
la clase demogréfica y al micrositio de establecimiento en el arbol generador del claro, tronco, monticulo y platé (N=23). Para cada
especie, distintas letras entre los tres micrositios indican diferencias con significancia estadistica (Kruskal-Wallis y Prueba de Dunn;
P < 0.05).

Plantulas Juveniles

Especies Tronco Monticulo Plato Tronco Monticulo Plato

Invasoras 2,73+1,18 A 4,13 £1,95 A 547+297 A 030x0,26 A 1,43 £ 0,89 A 0,26+0,22 A
Endemicas 0,56 + 0,31 A 0,95 +£ 0,35 AB 1,73+0,41 B 0,08+0,06 A 0,00 A 0,13+0,13 A
Ach 1,56 £0,67 A 2,78 £ 1,54 A 4,43 + 2,63 A 0,00 A 0,26+0,26 A 0,04+0,04 A
Rul 1,17+£0,68 A 1,34 £ 1,08 A 1,04 £ 0,46 A 030+x026 A 1,17£0,86 A 0,21+0,21 A
Mfe 0,17 £ 0,10 A 0,43+0,17 A 1,21 £0,28 B 0,08+0,06 A 0,00 A 0,13+0,13 A
Fma 0,21+0,17 A 0,52+0,3 A 0,52+0,3 A 0,00 A 0,00 A 0,00 A
Dco 0,17+0,17 A 0,00 A 0,00 A 0,00 A 0,00 A 0,00 A

(*) Abreviaciones de especies: 1) Spp Invasoras: Ach (Aristotelia chilensis), Rul (Rubus ulmifolius). 2) Spp Endémicas: Mfe

(Myrceugenia fernandeziana), Fma (Fagara mayu), Dco (Drimys confertifolia).
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Figura 7: Densidades medias (nimero de individuos en 1 m? de plantulas de las especies
invasoras, A. chilensis y R. ulmifolius, y de las especies endémicas, (M. fernandeziana, F. mayu
y D. confertifolia, en conjunto), de acuerdo al micrositio de establecimiento en el arbol
generador del claro.

Al interior de los tres micrositios A. chilensis presentd mayores densidades de plantas de
regeneracion que R. ulmifolius, superando a esta en mas de la mitad del total de plantulas
registradas en monticulo y plat6. Por esto, A. chilensis presenté mayor éxito en la colonizacion
de los micrositios (Figura 7). R. ulmifolius fue la segunda colonizadora mas exitosa, aunque sus
preferencias de establecimiento no mostraron diferencias significativas entre los tres micrositios.
En relacion a las especies endémicas, M. fernandeziana presenté la mayor densidad de plantas
de regeneracion al interior de platdé mientras que F. mayu presenté la misma preferencia por
monticulo y platé. D. confertifolia s6lo presentd regeneracién en tronco, aunque con una

densidad muy baja (Tabla 5).

Para la clase demogréafica de juveniles no se detectaron diferencias significativas en las
densidades medias de ninguna especie (Tabla 5), probablemente debido a las bajas
densidades registradas. Las mayores densidades de plantas de juveniles fueron registradas
para R. ulmifolius, especialmente en monticulo. Las densidades de plantas de juveniles de

A.chilensis presentaron una fuerte declinacion en los tres micrositios respecto a las registradas
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en plantas de regeneracion de esta especie. Las densidades de plantas de juveniles de las
especies endémicas sélo estuvieron representadas por individuos de M. fernandeziana, con una
muy escasa densidad en tronco y platd, ya que en monticulo no se registraron individuos de

ningun juvenil de especies endémicas.

Efectos de las variables predictoras en la densidad de las especies al interior de los
claros y de los micrositios del arbol generador del claro

Los valores de los modelos ajustados y la magnitud de los efectos de las variables predictoras
empleadas difirieron entre las especies endémicas e invasoras y entre las clases demograéficas
de plantulas y juveniles. No se detectd interaccidbn ni colinearidad entre las variables
explicativas usadas en cada modelo.

Para el primer modelo, las cuatro especies de plantas evaluadas (las invasoras A. chilensisy R.
ulmifolius, y las endémicas M. fernandeziana y F. mayu) difirieron en sus respuestas a los
atributos topograficos y estructurales de los claros, referidas a las preferencias de habitat para
su establecimiento. La variabilidad explicada por la regresion binomial negativa mostré un
menor ajuste para las especies endémicas, mientras que los mejores modelos fueron ajustados
para las densidades de ambas especies invasoras, presentando resultados similares R.
ulmifolius 'y A. chilensis (Tabla 6).

Las densidades de plantas de regeneracién de A. chilensis mostraron una preferencia
significativa por claros de mayor tamano (Z = 2,54; P = 0,04), ubicados en zonas de baja altitud
(Z = 2,85; P = 0,02). Ademas, estuvieron fuertemente influenciadas, en forma negativa, por la
profundidad media de la hojarasca (Z = 2,99; P = 0,005). Las densidades de plantas de
juveniles de A. chilensis también mostraron preferencia por claros de mayor tamafo (Z = 2,65;
P = 0,02). Las densidades de plantas de regeneracion y de juveniles de R. ulmifolius estuvieron
significativamente influenciadas por claros ubicados en zonas de baja pendiente (Z = 3,01; P =
0,04) y que presentaran gran tamafo (Z = 2,02; P = 0,001). Sin embargo, las densidades de
juveniles de esta especie se vieron afectadas negativamente por las densidades alcanzadas por
las plantas de juveniles de M. fernandeziana (Z = 2,47; P = 0,04). La distancia a la fuente
invasora de propagulos presenté un efecto negativo sobre las densidades de plantas de
regeneracion de ambas especies invasoras, aunque este efecto no resulté estadisticamente

significativo para ninguna de ellas (P > 0,05). Ademas, se detect6 una relacién significativa
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entre las densidades de plantas de regeneracion de ambas especies invasoras, en donde los
efectos significativos y positivos que R. ulmifolius ejercié sobre A. chilensis (Z = 2,46; P = 0,002)
fueron mayores, a los que A. chilensis ejercié sobre R. ulmifolius (Z = 2,75; P = 0,03) (Tabla 5).

Tabla 6: Valor del ajuste de los modelos de regresion binomial negativa de: 1) la densidad
relativa de las especies al interior de claros y, 2) la densidad relativa de las especies al interior
de los micrositios del arbol generador del claro. Se muestran los términos significativos (Pr <
0.05) con el estadistico z de bondad de ajuste para las variables predictoras, el valor del criterio
de informacién de Akaike (AIC) y la variabilidad explicada por los modelos seleccionados (D?).

Especie Términos significativos [Pr(>|z|)] AIC D2
Modelo 1: Interior de claros
Ach (-) ALT (0,02) (+) RUL (0,002) (+) TAM (0,04) (-) HOJ (0,005) 352,31 62,64
i Rul (-) PEN (0,04) (+) ACH (0,03) (+) TAM (0,001) 370,63 60,51
Plantulas
Mfe — 436,76 8,34
Fma (+) HOJ (0,03) (-) ACH (0,04) 288,31 33,80
Ach (+) TAM (0,02) (+) RUL (0,001) 373,72 59,15
_ Rul (-) MFE (0,04) (+) TAM (0,03) 261,64 61,90
Juveniles
Mfe — 466,80 15,12
Fma (-) PEN (0,003) (+) TAM (0,04) (+) HOJ (0,02) 379,52 38,62
Modelo 2: Interior de los micrositios del arbol generador del claro
Plantulas Sp Invasora (-) DFP (0,004) (+) DAP (0,0002) (-) ED (0,002) 123,67 76,92
Sp Endémica — 150,47 12,75

F. mayu fue la Unica especie endémica que present6 influencia significativa de algunas
variables predictoras evaluadas. Sin embargo, la variabilidad explicada de sus densidades de
plantulas y juveniles resulté baja (D? = 33,8 y 38,62; respectivamente). Las densidades de
plantulas y juveniles de F. mayu mostraron una fuerte preferencia por claros de mayor tamano
(Z =2,08; P = 0,04), ubicados en zonas de menor pendiente (Z = 3,05; P = 0,003), al igual que
A. chilensis, y mostraron preferencia por claros que presentaran una mayor profundidad media
de la hojarasca (Z = 2,91; P = 0,02). También, las densidades de plantas de regeneracion de F.
mayu estuvieron influenciadas en forma negativa por las densidades de plantulas alcanzadas
por A. chilensis (Z = 2,11; P = 0,039). El menor ajuste del modelo 1 se obtuvo para las
densidades de plantulas y juveniles de M. fernandeziana (D? = 8,34 y 15,12; respectivamente)
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(Tabla 6), las cuales no estuvieron influenciadas en forma significativa por ninguna de las
variables predictoras modeladas, ni tampoco mostraron efectos con respecto al resto de las
especies analizadas.

Para el segundo modelo, sobre la densidad de las especies en los micrositios del arbol
generador del claro, las densidades de plantas de juveniles de especies endémicas e invasoras
fueron excluidas debido a los bajos valores registrados en los tres micrositios (Tabla 5).

El mejor ajuste del modelo 2 se observo para las densidades de plantulas de las especies
invasoras (D? = 76, 92). Se encontr6 una influencia negativa y significativa de la distancia a la
fuente invasora de propagulos (Z = 2,85; P = 0,0049). El estado de descomposicion del arbol
generador del claro también fue un determinante significativo (Z = 3,06; P = 0,002) en el
establecimiento de las especies invasoras al interior de los micrositios. En los micrositios con un
menor estado de descomposicion se encontraron las mayores densidades de plantas de
regeneracion de las especies invasoras. La densidad de plantulas de las especies invasoras
también estuvo significativamente influenciada por arboles generadores del claro con un mayor
DAP (Z =5,31; P = 0,0002) (Tabla 6). Si bien se observé una relacién positiva entre la densidad
de plantulas de especies invasoras y el tamano de los claros, este efecto no resulté
estadisticamente significativo (P > 0,05). El ajuste de este modelo para la densidad de las
plantulas de especies endémicas presentd un bajo ajuste (D? = 12,75) y no mostré efectos
significativos de ninguna de las variables predictoras evaluadas.
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DISCUSION

Los resultados obtenidos permiten aceptar la hipdtesis central de esta investigacion,
relacionada a que la invasién de los arbustos A. chilensis y R. ulmifolius en el bosque de
Plazoleta el Yunque (PEY) es promovida a través de la ocurrencia de perturbaciones naturales
a micro y pequefa escala. En 86,5 % de los claros estudiados se registraron individuos de las
especies invasoras, evidenciando sus preferencias de establecimiento al interior de los claros
de dosel. Estas especies también mostraron preferencias de establecimiento en los bordes de
los claros respecto al interior del bosque y en los micrositios del arbol generador del claro. En
estos sitios, las densidades de plantas de regeneracion de A. chilensis y R. ulmifolius superaron
a las de las especies endémicas, mostrando una predominancia en términos de sus

capacidades como especies colonizadoras.

En bosques maduros, los claros de dosel han sido considerados un factor de gran importancia
en las dindmicas boscosas, especialmente cuando perturbaciones a gran escala estan
ausentes (Clebsch y Busing, 1989; Lorimer, 1989). Las condiciones ambientales que
prevalecen al interior de los claros de dosel, principalmente mayores intensidades de luz y
temperatura (Canham et al., 1990) y menores niveles de humedad (Lee, 1978) favorecerian el
establecimiento de A. chilensis y R. ulmifolius en los claros del bosque de PEY al ser estas
especies generalistas de rapido crecimiento.

El principal determinante de la densidad de individuos de las especies invasoras al interior de
los claros fue el tamano de éstos (Z = 2,02; P = 0,001). Claros de dosel de mayor tamano
incrementan la disponibilidad de los recursos ambientales necesarios para la germinacion,
establecimiento y reproduccion de las especies invasoras (McCarthy, 2001). Para bosques
templados el tamafo medio de los claros que ha sido reportado varia en un rango de 30 a 140
m?, mientras que para bosques tropicales varia de 90 a 250 m® (Yamamoto, 1992). El tamafio
medio de los claros en el bosque de PEY (88,7 m? fue menor que el detectado en el bosque
lluvioso de la isla de Chiloé (197 m? Armesto y Fuentes, 1988) y en el bosque neotropical de
Barro Colorado en Panamé (110 m?; Brokaw, 1982); y mayor que el detectado en el bosque
tropical de la isla Réunion en Francia (25 m?; Baret et al., 2008) y en el bosque templado de las
islas Azores en Portugal (8 m?; Elias y Dias, 2009). En la mayoria de los estudios que evalGan
el tamano de claros de dosel su distribucion sigue una forma exponencial negativa, indicando

que claros de menor tamafo presentan una ocurrencia mas frecuente que claros de mayor
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tamano (Yamamoto, 1989). Los valores reportados en estos estudios normalmente varian en un
rango desde 50 a 2.000 m? de tamafio (McCarthy, 2001), lo cual concuerda con los resultados
obtenidos en esta evaluacion (Figura 4).

De las cinco especies endémicas registradas, M. fernandeziana fue la Unica que mostré una
alta densidad de plantas de regeneracién en los sitios claro y borde del gradiente evaluado,
aunque siempre en menor densidad que la de las especies invasoras A. chilensis y R.
ulmifolius. La mayor co-existencia de plantulas de M. fernandeziana con las de ambas especies
invasoras puede explicarse debido a que esta especie tolerante a la sombra presenta
plasticidad en su comportamiento de regeneracién (Vargas, 2004), por lo cual no depende
estrictamente de la existencia de claros de dosel para poder establecerse y persistir
exitosamente. En vez de esto, la dominancia de M. fernandeziana en el bosque de PEY tiende
a ser mantenida a través de una constante regeneracién bajo dosel (Vargas et al., 2006). Por
esta misma razon puede explicarse el bajo ajuste obtenido en la modelacién de las densidades
de plantulas y juveniles de M. fernandeziana, dado que todas las variables predictoras
empleadas para describir sus preferencias de habitat fueron descriptores de atributos de los
claros de dosel, por lo tanto el menor ajuste de estos modelos pudo deberse a un pobre poder
predictivo de estas variables, en relacion al habitat preferido por esta especie.

Es interesante destacar que en los tres sitios del gradiente, especialmente en el interior y en los
bordes de los claros de dosel, las densidades de plantas juveniles de M. fernandeziana fueron
mayores que las de A. chilensis y de R. ulmifolius. Esto podria estar dando cuenta de la
existencia de un proceso de mortandad en las fases demograficas tempranas de desarrollo de
las especies invasoras, a diferencia de lo que ocurre con M. fernandeziana. A pesar de la
disminucion de las densidades de plantulas a juveniles de las especies invasoras; es esperable
que producto de sus rapidos crecimientos, ambas especies desplacen a las especies
endémicas, generando asi una fase terminal de sucesion en los claros del bosque de PEY,
representada casi exclusivamente por individuos adultos de A. chilensis y R. ulmifolius (Smith-
Ramirez et al., Sometido). Por esta misma razon puede explicarse que las densidades de
plantas juveniles de A. chilensis 'y R. ulmifolius al interior y en los bordes de los claros fueran
menor que lo esperado.

Las bajas densidades de plantas de regeneracion y de juveniles que se registraron en los tres
sitios del gradiente para las especies endémicas F. mayu y D. confertifolia puede estar
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relacionado a los atributos de intolerancia a la sombra que ambas especies presentan (Cuevas
y Vargas, 2006; Bannister et al., 2006). Las preferencias de establecimiento de ambas especies
guedarian estrictamente asociadas y dependientes de la ocurrencia de claros de dosel grandes
(> 50 m? para asegurar su auto-reemplazo. Por esta razén, estas especies se constituyen
como competidoras directas de las especies invasoras, por el espacio y, probablemente, por los
niveles de luz que ocurren al interior de los claros, sitio del cual fueron desplazadas producto de
las altas densidades que fueron registradas para A. chilensis y R. ulmifolius.

Los claros de dosel que no presentaron individuos de ninguna de las especies invasoras (n =
5) se encontraron en el menor rango de tamafos de claros registrado (desde 13 a 50 m?).
Siendo el tamano de los claros la variable que present6 la mayor influencia sobre las
densidades de plantas de regeneracién de ambas especies invasoras (para A. chilensis: Z = 2,
37; P = 0,04; para R. ulmifolius: Z = 2, 01; P = 0,001). Puede sugerirse que la ausencia de
invasion en claros pequefos se deba a una menor disponibilidad de los recursos ambientales
requeridos para el establecimiento exitoso de las especies invasoras (principalmente producto
de la relacién tamaro del claro y cantidad de luz en su interior). A diferencia del resto de los
claros estudiados, al interior de estos claros se observé una mayor cobertura de vegetacion,
compuesta principalmente de helechos de gran tamarno (Arellano, observacion personal). Por
este motivo, la presencia de individuos de las especies invasoras también pudo verse afectada
por que los niveles de luz en el suelo del bosque decrecen en la medida de que la vegetacion
herbacea, arbustiva y/o arbdrea se incrementa al interior del claro (Carlton y Bazzaz, 1998).
Ademas, la cobertura de helechos resulté similar a la de la vegetacion bajo dosel, posibilitando
el reclutamiento de especies sombra-tolerantes, tales como la especie dominante del dosel, M.

fernandeziana.

Bajo dosel, las densidades de las plantas de regeneracion de A. chilensis y R. ulmifolius fueron
mas altas de lo esperado. Estos resultados mostraron que ambas especies fueron capaces de
persistir en condiciones de sombra mediante un banco de plantulas en estado suprimido,
debido a que no lograron prosperar hacia estados demograficos superiores en estas
condiciones. Lo anterior se expresé a través de una abrupta disminucién de las densidades de
plantas juveniles de ambas especies invasoras bajo dosel, observandose la fuerte dependencia
qgue presentan estas especies por la ocurrencia de claros. Estas observaciones concuerdan con
las detectadas por Baret et al., (2008), en donde también se registré un banco de plantulas en
estado suprimido bajo dosel, para otra especie del género Rubus. Dicho estudio mostré que
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cuando los niveles de luz se incrementaron en el bosque, a partir de la apertura de claros de
dosel, los individuos de las especies invasoras fueron capaces de crecer rapidamente y
alcanzar la madurez, ocupando las areas de los claros mediante una capa arbustiva densa y
mono-especifica. Este mecanismo presentaria una alta probabilidad de ocurrencia en el bosque
de PEY, segun los resultados obtenidos.

Entre las especies invasoras, R. ulmifolius superd las densidades de plantulas y juveniles
registradas para A. chilensis en los tres sitios del gradiente. Con estos resultados se observa
que bajo dosel, R. ulmifolius presenta mayor tolerancia a persistir en condiciones de sombra y
una mayor capacidad colonizadora, lo que sugiere que su potencial invasivo seria mayor que el
de A. chilensis. En relacidén a esto, si se toma en cuenta el tiempo de introduccién de ambas
especies en la isla Robinson Crusoe para explicar su éxito como especies invasoras, A.
chilensis (introducida en el afo 1894) tiene una ventaja de 63 anos respecto a la introduccién
de R. ulmifolius (introducida en 1927) (Dirnbdck et al., 2003). Los resultados obtenidos en los
tres sitios del gradiente muestran que, a pesar del desfase de tiempo desde la introduccién de
R. ulmifolius, esta especie ha logrado convertirse en una invasora tanto o mas exitosa que A.
chilensis. El género Rubus es reconocido como uno de los mayores invasores a nivel mundial,
caracterizado por sus rapidisimas tasas de propagacién y crecimiento, las que le confieren un
potencial altamente invasivo (Greimler et al, 2002; Baret et al., 2003). Este resultado es
consistente con los detectados por algunos estudios sobre la invasion del género Rubus en
otras islas, con muchas especies de diferente origen invadiendo los archipiélagos de Hawaii
(Smith, 1985) y Galapagos (Lawesson, 1990; Gordillo, 1990) en el Océano Pacifico, ademas de
las islas Mauritius y Réunion en el Océano indico (Cronk y Fuller, 2001).

El potencial invasivo de A. chilensis en otras islas es desconocido. Esta especie endémica de
los bosques sub-antarticos de Chile y Argentina (Mufioz y Gonzalez, 2006) no ha sido
encontrada invadiendo otros archipiélagos o areas continentales. Por esta razén, este estudio
seria el primero en evaluar el comportamiento de A. chilensis como especie invasora. Las
caracteristicas que han hecho a esta especie una exitosa invasora en los bosques de la isla
Robinson Crusoe son sus atributos de especie pionera, colonizando agresivamente areas
desprovistas de vegetacién que han sido fuertemente alteradas (Ramirez y Martin, 2005), asi
como también claros de bosque. A diferencia de lo que ocurre en la IRC, en su rango de
distribucion natural A. chilensis no invade claros de dosel del bosque templado, sino el borde
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existente entre los remanentes de bosque y la pradera, el borde de caminos, quebradas y sitios
alterados en el centro de Chile (Smith-Ramirez, comunicacion personal).

Las preferencias de habitat de ambas especies invasoras fueron establecidas mediante la
modelacion de sus densidades, las cuales presentaron los mayores ajustes. Las respuestas
significativas de estas especies frente a los descriptores de los claros de dosel empleados como
variables predictoras, mostraron que A. chilensis presenta preferencias de establecimiento en
claros localizados a baja altitud, mientras que R. ulmifolius presenté preferencias asociadas a
claros ubicados en areas de baja pendiente. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por
Dirnbdck et al., (2003), quienes reconstruyeron la ocupacion de ambas especies invasoras en la
Isla Robinson Crusoe y ademas estimaron mediante algoritmos sus distribuciones potenciales
de acuerdo a tendencias en sus tasas de expansién. Sin embargo, algunas de las proyecciones
hechas por Dirnbdck et al, (2003) fueron un tanto conservadoras. Dirnbdck et al., (2003)
predijeron que la maxima expansion de A. chilensis seria un 14% de la cobertura vegetacional
boscosa de la isla. Basado en una imagen satelital del afio 2010 (Worldview-2) se ha calculado
que la cobertura de matorrales mixtos de A. chilensis y R. ulmifolius actualmente alcanza 17,8%
(807,7 ha) de la superficie de la IRC (Smith-Ramirez et al., Sometido). Ademas, existe una alta
probabilidad de que ocurra un incremento en estas cifras producto de la dindmica de creacion
de claros y de las rapidas tasas reproductivas que ambas especies invasoras presentan. En el
estudio de Dirnbdck et al., (2003) también se consideré a R. ulmifolius como una especie
invasora menor, la cual quedaria limitada al area adyacente al poblado de la IRC. Greimler et al.
(2002) concuerdan con esta idea, al establecer que R. ulmifolius no seria tan abundante como
A. chilensis en areas remotas al poblado, debido quizas al arribo tardio de la primera especie a
la isla. No obstante, en la actualidad es posible encontrar a R. ulmifolius invadiendo la superficie
completa de la IRC (Arellano, observacion personal), esto a pesar del, relativamente, reciente
tiempo desde su introduccion.

Los micrositios mas éptimos para la germinacion y el establecimiento de las especies invasoras
dentro del claro corresponderian a monticulo y plato; sitios en los cuales se encontrd
aproximadamente dos tercios del total de A. chilensis y R. ulmifolius. Por estos motivos, estos
sitios serian determinantes del desplazamiento por auto-raleo de otros individuos de las mismas
especies y de otras especies endémicas. Las mayores preferencias de establecimiento que
mostraron las especies invasoras por estos micrositios pueden relacionarse a las condiciones

de suelos perturbados creados por el desraizamiento del arbol generador del claro, sumado a
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una alta incidencia de luz en los micrositios (Yamamoto, 1992; Carlton y Bazzaz, 1998). En
estos sitios los parches de suelo se encuentran enriquecidos en nutrientes (Hubbell y Foster,
1986) y mas secos que los suelos adyacentes no perturbados bajo dosel (Beatty, 1984,
Vitousek y Denslow, 1986, Peterson et al, 1990). Estas condiciones favorecen el
establecimiento de especies generalistas, como A. chilensis y R. ulmifolius, mientras que limitan
el reclutamiento exitoso de las especies endémicas. Las especies invasoras pueden colonizar
rapidamente por ser especies pioneras intolerantes a la sombra, especialmente aquellas
especies de semillas pequenas (Facelli y Pickett, 1991), tales como las de R. ulmifolius, las
cuales son incapaces de reclutar a través de la densa capa de hojarasca en el suelo no
perturbado del bosque.

Por otra parte, las preferencias de las especies invasoras por ocupar los micrositios de
arboles generadores del claro con un menor estado de descomposicidn sugiere que no existe
un efecto del tiempo de creacion del claro sobre el proceso de invasion. Asi, los claros més
invadidos presentaron un menor tiempo de creacién, por lo tanto, los recursos existentes en
esto micrositios (mayores niveles de luz y menores niveles de humedad) estarian actuando

como determinantes del establecimiento de las especies invasoras.

Los micrositios de los claros en donde s6lo se encontraron plantas de regeneracion de las
especies endémicas (n = 9), en general mostraron un dap del arbol generador del claro en el
menor rango registrado (28 a 45 cm). De estos nueve claros, seis fueron encontrados en el
menor rango de tamafios registrado (13 a 50 m?). Se ha encontrado que el tamafio del claro
esta directamente relacionado con el tamafo del arbol generador del claro (McCarthy, 2001), en
este caso relacionado con el dap del arbol desraizado. Estos resultados muestran que el
tamano de los claros influencia la invasion, no tan sélo al interior de los claros sino también al
interior de los micrositios del arbol que los gener6. Esta idea se corrobor6 mediante la
modelacion hecha. En primer lugar, a travées de la relacion positiva y significativa obtenida entre
el dap del arbol generador del claro y la densidad de invasion en los micrositios, lo que muestra
que la invasion se incrementa en la medida que se incrementa el dap, y por tanto, del tamafo
claro. En segundo lugar, debido a que el tamarfio de los claros fue la variable mas significativa
en explicar el éxito de establecimiento de las especies invasoras, coincidiendo en este resultado
con otros estudios (Knapp y Canham, 2000).
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El efecto negativo y significativo entre la distancia a una fuente invasora de propagulos y la
densidad de especies invasoras en los micrositios del arbol generador del claro corroboraron la
teoria de que la presion de propagulos es un motor fundamental del proceso invasivo
(Lockwood et al., 2005; Von Holle y Simberloff, 2005), asi como ha sido mostrado en otros
estudios (Colautti et al., 2006; Milton et al., 2007). Si bien se encontr6 un efecto negativo de
esta variable con la densidad de plantas de regeneracion y de juveniles de las especies
invasoras A. chilensis y R. ulmifolius en el claro, no es clara la falta de significancia de este
efecto. Como ha sido encontrado en otros trabajos, no existe necesariamente una relacion
directa entre la densidad de la lluvia de propagulos y la densidad de plantulas de regeneracion
(Vasquez, 2011), existiendo multiples factores ambientales involucrados en estos dos procesos.
Uno de los factores mas determinantes entre estas dos fases es la disponibilidad de sitios
adecuados para la germinacion y el establecimiento de las semillas (Vasquez, 2011), lo que se
daria principalmente en los micrositios de monticulo y platé. Por otra parte, la dispersion de los
frutos carnosos de A. chilensis y R. ulmifolius ocurre principalmente por dos vectores, el zorzal
(Turdus falcklandii) y secundariamente por efectos del viento (Smith-Ramirez et al., Sometido).
En el bosque de PEY el viento proviene de direccién nor-este. Esta es la misma direccién en
donde se encuentra ubicada la principal fuente de matorrales invasores rodeando el remanente
de bosque de estudio. Luego de que el viento penetra la bahia en donde se encuentra ubicado
el poblado, choca contra los faldeos del cerro el Yunque (ubicado al sur del bosque de PEY)
generando un fuerte efecto torbellino (de hasta 70 km/hr durante la estacién de dispersion de
las especies invasoras). Por esto, probablemente la hipétesis de dispersién espacial de las
especies invasoras operaria mejor en escenarios en donde los principales agentes de
dispersion presenten movimientos lineales. Este podria ser el caso del zorzal (Turdus
falcklandii) como agente dispersor, el cual se mueve constantemente durante sus periodos de
forrajeo, desde los arbustos invasores hacia el bosque en donde nidifican.

La inferencia basada en la modelacién aplicada es una herramienta de utilidad al momento de
realizar una planificacion de posibles propuestas de conservacion que permitan direccionar
medidas de manejo. Esto incluye una priorizacién de las estrategias de control requeridas para
reducir la expansion de las especies invasoras, de acuerdo a las condiciones ambientales que

presentaron una influencia significativa en el éxito de su establecimiento.

El principal resultado obtenido por la modelacion fue haber podido determinar la influencia
significativa que ejerci6 el tamario de los claros sobre las densidades de plantulas y juveniles de
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especies invasoras, asi como también la determinacién de un tamafno de claro umbral de la
invasion, relacionado al menor rango de tamafios observado (13 a 50 m?), en los cuales no se
registraron individuos de especies invasoras. Ademas, qued6 en evidencia que las areas de
establecimiento preferidas por las especies invasoras presentan un traslape con el bosque
montano endémico, caracterizado por Dirnbdck et al., (2003), por lo que la mayoria de la
superficie de bosque quedaria susceptible a, y actualmente afectada por, la expansién de la
invasion de A. chilensisy R. ulmifolius.

Debido a que se observd una clara relacion entre la distancia a una fuente invasora de
propagulos y la densidad de plantas de regeneracion para los principales ambientes a ser
invadidos, se recomienda controlar a las especies invasoras desde las areas menos invadidas
en direccidén hacia la matriz invasora, correspondiente a un enfoque de manejo recomendado
en ambientes que estan altamente invadidos (Mack y Moody, 1992). De esta forma se propone
reducir el efecto de presion de propagulos generado por la dispersion de las semillas ejercida
por el viento y asi prevenir que alcancen areas sin invasion. Poblaciones pequenfas y aisladas
de especies invasoras presentan mayor probabilidad de contribuir con propagulos hacia nuevas
areas, previamente no invadidas, en vez de grandes poblaciones que se encuentren a gran
distancia (Moody y Mack, 1988). Como consecuencia de esto, resulta esencial generar la
destruccién de estas poblaciones aisladas, antes de que se tornen nuevos sitios para la
dispersion de las especies invasoras. Ademas, la eliminacién de estas poblaciones debiera
hacerse en relacién a los patrones de movimiento del T. falcklandii y del viento. También se
recomienda que el control de las especies invasoras se realice desde las zonas altas en
direccion de la pendiente, para prevenir el desarrollo de nuevos focos invasivos producto de la
propagacion de las semillas de las especies invasoras por gravedad.

A pesar de que R. ulmifolius comparte ampliamente la distribucion de A. chilensis (Greimler et
al., 2002), los esfuerzos para controlar estas especies deberian poner mayor atencion a R.
ulmifolius porque resulté ser la colonizadora y competidora mas efectiva, y por tanto presenta
un potencial invasivo mayor al de A. chilensis. Por otro lado, existen dos estrategias de
prioridad para desarrollar un control mecanico de estas especies invasoras en el bosque de la
IRC: 1) control al interior de los claros de dosel invadidos: este control debe priorizarse en
claros de un tamafo superior a los 50 m? y ubicados en &reas de bajas altitudes y pendientes,
dado que en estas condiciones ambas especies invasoras presentaron las mayores densidades
poblacionales. Los claros enddgenos presentan facilidad de ser controlados de especies
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invasoras y alta probabilidad de que este control sea exitoso (Smith-Ramirez et al., Sometido),
debido a que los propagulos de especies endémicas provenientes desde el bosque
inmediatamente los ocupan, aunque es necesario acompanar esta actividad con un seguimiento
posterior en donde se realice una constante remocién de las plantulas de especies invasoras,
las que eventualmente podrian germinar posterior al control de remocién producto de la
existencia de un banco constante de semillas al interior del claro. En especial, deben removerse
las plantulas y juveniles de ambas especies invasoras en los micrositios del arbol generador del
claro, evitando asi la propagacion de la invasién a partir de estas fuentes de establecimiento, y
2) control en los bordes de los claros: en estos sitios también deben ser removidas las especies
invasoras, debido a que en ellos se registrd un alto éxito de establecimiento. A pesar de que
bajo dosel estas especies permanecen en estado suprimido debido a una falta de luz ambiental,
es de alta probabilidad que los individuos registrados al interior del bosque representen fuentes
potenciales para el progreso de la invasién, los cuales podrian alcanzar la madurez
reproductiva en la medida de que nuevos claros se originen, o bien que los existentes se
amplien en extension, con lo cual ejercen una amenaza latente en incrementar su propagacion
en el bosque, en forma similar a lo que fue demostrado por un estudio sobre otra especie del
género Rubus en una isla del Océano indico (Baret et al., 2008).
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CONCLUSION

Los resultados obtenidos destacaron que el rol ejercido por las perturbaciones a micro y
pequena escala al interior del bosque de PEY fueron esenciales para el establecimiento, y
futura persistencia, de especies infrecuentes del dosel, como A. chilensis y R. ulmifolius. Esta
situacién expresa un serio problema ambiental y a la vez una paradoja en relacion a los efectos
que promueven los claros de dosel, debido a que son las principales fuentes de ocupacion de
las especies invasoras y ademas son la principal perturbacion endégena que acontece en
cualquier bosque. Por lo tanto, estas especies invasoras contarian siempre con la existencia, y
disponibilidad, de estos nichos para su establecimiento. Ademas, debido a que los claros son
sitios esenciales para la mantencion del auto remplazo del bosque a través de la regeneracion
natural, existe un serio y latente peligro de que el bosque de PEY sea degradado
progresivamente por el continuo desarrollo del proceso invasivo en su interior. Los principales

aspectos de consideracién arrojados por este estudio fueron:

1. Las plantulas y juveniles del arbusto invasor A. chilensis evidenciaron preferencias de
establecimiento asociadas a claros de gran tamafio (> 150 m?), ubicados en zonas de baja
altitud y en suelos con poca profundidad de hojarasca.

2. Las plantulas y juveniles del arbusto invasor R. ulmifolius evidenciaron preferencias de
establecimiento asociadas a claros de gran tamafio (> 150 m?) y ubicados en zonas de baja
pendiente.

3. La especie endémica M. fernandeziana, en las clases demogréficas de plantulas y juveniles,
no mostré preferencia por ninguna de las variables descriptoras de claros que fueron
evaluadas. Las plantulas y juveniles de F. mayu evidenciaron preferencias de establecimiento
asociadas a claros de gran tamafio (> 150 m?), ubicados en zonas de baja pendiente y en
suelos con alta profundidad de hojarasca. El resto de las especies arbéreas endémicas
registradas en este estudio (D. confertifolia, B. excelsa y R. venustus) presentaron muy bajas
densidades en los tres sitios del gradiente evaluado, motivo por el cual no pudieron ser
sometidas a la modelacién de las preferencias de habitat de establecimiento.

4. Las plantas de regeneracién de las especies invasoras ocuparon preferentemente el
micrositio platé, seguido de monticulo, en el arbol generador del claro. También evidenciaron
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preferencia de estos micrositios en arboles generadores que presentaran baja descomposicion
(o poco tiempo de creacién del claro), que tuvieran un dap grande y que estuvieran ubicados a
una distancia pequena respecto a una fuente invasora de propagulos.

5. Las plantas de regeneracién de las especies endémicas ocuparon preferentemente el
micrositio platd, en donde las mayores densidades registradas fueron individuos de M.
fernandeziana. A su vez, M. fernandeziana no mostr6 preferencia por ninguna variable

descriptora de los micrositios del arbol generador ni de los claros.

6. El manejo direccionado a controlar la proliferacion de las especies invasoras A. chilensisy R.
ulmifolius al interior del bosque de PEY deberia enfocarse en la remocién de ambas especies,
especialmente en los micrositios en monticulo y platé, y al interior y en los bordes de los claros
de mayor tamafno que estén ubicados en baja pendiente y altitud. Bajo dosel también deben
removerse los individuos de especies invasoras al encontrarse un banco de plantulas en estado
suprimido.

7. Se debiera remover a las especies invasoras desde los sitios mas alejados de las fuentes
invasoras de propagulos hacia los sitios mas cercanos, debido a la relacion negativa
encontrada entre la distancia de dispersion y la densidad de propagulos.

Teniendo en consideracion los esfuerzos requeridos para remover las especies invasoras y la
necesidad de desarrollar en forma conjunta acciones de restauracion, se podré direccionar un
manejo integral para recuperar las condiciones naturales de este ecosistema degradado, y asi
posibilitar la perpetuacion de las dinamicas naturales del bosque y de toda la biodiversidad que

se ampara en ellas.
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