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R������. La construcción de caminos genera impactos ambientales en los ecosistemas que atraviesan, al 
fragmentar y transformar los hábitats. Esto afecta el ensamble de especies en áreas degradadas y contribuye a 
la introducción y al aumento de especies de plantas exóticas e invasoras. La introducción de especies invasoras 
cambia la abundancia y la composición de especies nativas, representando una amenaza para la biodiversidad 
a nivel global. El objetivo de este trabajo fue analizar el ensamble de la vegetación en pie y el banco de semillas, 
e identificar las especies invasoras en taludes de desmonte en bordes de camino de matorrales de Nothofagus 
antarctica en el noroeste patagónico. Se analizó la composición, la riqueza, la diversidad y la abundancia de 
especies exóticas y nativas, y de grupos funcionales de la vegetación en pie y en el banco de semillas en taludes 
y áreas de referencia cercanas. Los taludes presentaron diferente composición florística, con menor cobertura 
de la vegetación y densidad de semillas de especies totales, menor riqueza y cobertura de especies nativas, y 
menor densidad de semillas de especies exóticas que las áreas de referencia. La similitud entre la vegetación 
en pie y el banco fue alta para las especies exóticas. En la vegetación de los taludes predominaron las hierbas, 
las gramíneas anuales/bianuales y las perennes exóticas invasoras, y las hierbas, las gramíneas perennes y 
los arbustos nativos; no se encontraron semillas de arbustos. La presencia de especies exóticas en los taludes 
puede deberse a las condiciones de los micrositios y a los rasgos de las especies que los colonizan, como a la 
capacidad de formar banco de semillas, la alta producción de semillas y la forma y el ciclo de vida. Este trabajo 
en matorrales del noroeste patagónico mostró que los bordes de camino y sus áreas cercanas albergan especies 
exóticas potencialmente invasoras, y que es importante identificarlas tempranamente para controlarlas.

[Palabras clave: disturbios, Nothofagus antarctica, micrositio, restauración, taludes viales]

A�������. Effects of roadsides and invasive plants on standing vegetation and seed bank in northern 
Patagonian shrublands. Road construction generates environmental impacts on ecosystems, fragmenting and 
transforming habitats. They affect the assemblage of species in degraded areas, contributing to the introduction 
and increase of invasive exotic plant species. The introduction of invasive species changes the abundance and 
composition of native species, which represents a threat to global biodiversity. Our objective was to analyze the 
standing vegetation assemblage and seed bank and to identify invasive species in roadsides embankment of 
Nothofagus antarctica shrublands in northwest Patagonia. The composition, richness, diversity, and abundance 
of exotic and native species and functional groups of the standing vegetation and in the seed bank were 
analyzed on road slopes and reference areas. The road slopes presented different floristic composition, with 
lower total vegetation cover and seed density, lower richness and cover of native species, and lower seed 
density of exotic species than the reference areas. The similarity between standing vegetation and seed bank 
was high for exotic species. The vegetation on the slopes of the road was dominated by annual/biannual and 
perennial herbs and exotic invasive species and by native perennial herbs and grasses and shrubs; no shrub 
seeds were found there. The presence of exotic species on road slopes may respond to the conditions of the 
microsites and the traits of the species that colonize them, such as their ability to form seed banks, their high 
seed production, or their life form and life cycle. This work showed that in the shrublands of northwestern 
Patagonia, roadsides and nearby areas present potentially invasive exotic species, highlighting the importance 
of early identification for their control.
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I�����������
La introducción de especies exóticas amenaza 

la biodiversidad a nivel mundial, exacerbada 
por la globalización de las últimas décadas 
(Núñez et al. 2010; Premakumari et al. 2022). 
Las especies exóticas invasoras pueden 
propagarse en diversos hábitats y establecer 
poblaciones estables difíciles de erradicar 
(Fonseca et al. 2013), causando la extinción 
de especies nativas y la pérdida de servicios 
ecosistémicos (Pyšek et al. 2017; Premakumari 
et al. 2022). Los efectos de las invasiones de 
plantas sobre la biodiversidad, la salud y la 
economía crean grandes desafíos para su 
manejo y control (Mack et al. 2000); estos son 
algunos de los retos principales en la práctica 
de la restauración ecológica (Zalba 2013; Guo 
et al. 2018).

La remoción de la vegetación y el movimiento 
de suelos que produce la construcción de 
rutas y caminos generan cambios en las 
comunidades naturales. Estos disturbios 
exponen los suelos a procesos erosivos que 
alteran su calidad para el crecimiento de las 
plantas (Coffin et al. 2007; Mola et al. 2011). 
Las superficies con pendiente que resultan 
del movimiento de suelo en los bordes de 
caminos (i.e., taludes de desmonte) crean 
nuevos hábitats homogéneos desprovistos 
de vegetación y con baja competencia, que en 
las primeras etapas liberan recursos (e.g., luz, 
espacio, nutrientes) disponibles para que los 
exploten las especies de rápido crecimiento 
y alta producción de semillas, muchas de las 
cuáles son exóticas (Valladares et al. 2008; 
McDougall et al. 2018). El establecimiento de 
especies exóticas modifica la composición, 
la riqueza y la abundancia de especies 
con respecto a las áreas cercanas menos 
disturbadas, y altera el ensamble de los grupos 
funcionales (Parendes and Jones 2000; Mola et 
al. 2011; Chichizola et al. 2021). Desde estos 
nuevos hábitats se pueden propagar a áreas 
aledañas, siempre y cuando no estén limitadas 
por la competencia con la flora nativa (Murcia 
1995; Margutti et al. 1996; Cadenasso and 
Pickett 2001).

Conocer la composición florística de la 
vegetación nativa y de los bordes de caminos 
permite identificar especies nativas clave 
para su reintroducción y para la distribución 
y abundancia de las especies exóticas a 
controlar (Trombulak and Frissell 2000; 
Ramírez-Marcial et al. 2004; Lázaro-Lobo 
and Ervin 2021). Se requiere identificar las 
plantas nativas y exóticas para proponer 

medidas de manejo y elaborar protocolos 
de restauración ecológica (Valladares et al. 
2011). El conocimiento de la composición y 
la dinámica de ambos grupos en el banco de 
semillas permite predecir la respuesta de la 
vegetación a diversos disturbios (Thompson et 
al. 1993; Gioria and Pyšek 2016). La presencia 
de un banco de semillas viable de especies 
nativas en áreas degradadas es importante 
para la regeneración post-disturbio (Lamb 
and Gilmour 2003), pero también puede ser un 
reservorio para la propagación de las especies 
exóticas (Parendes and Jones 2000; Chichizola 
et al. 2021).

Los matorrales se caracterizan por su alta 
diversidad (Sala et al. 2000). La invasión 
de plantas exóticas en estas comunidades 
se ha estudiado en diversas regiones del 
mundo (Fisher et al. 2009; Goldstein et al. 
2014; Aguilar-Garavito and Cortina 2022). 
En matorrales del noroeste de la Patagonia 
argentina se estudió la invasión de especies 
exóticas asociada a disturbios como el ganado 
y el fuego (de Paz and Raffaele 2013; Blackhall 
et al. 2015), pero no existen antecedentes que 
evalúen el impacto de la construcción de 
caminos sobre la composición de la vegetación 
y el banco de semillas de especies nativas y 
exóticas. El objetivo de este trabajo fue 
analizar el ensamble de la vegetación en pie y 
el banco de semillas e identificar las especies 
invasoras en los taludes de bordes de camino 
dentro de matorrales de Nothofagus antarctica 
del noroeste patagónico, y compararlos 
con los de las áreas de referencia cercanas. 
Nuestra hipótesis es que la construcción y 
el mantenimiento de los caminos alteran las 
condiciones microambientales de los taludes 
y resultan una perturbación frecuente que 
afecta el ensamble de especies, favoreciendo 
la colonización de especies con ciclo de vida 
corto, alta y rápida germinación y tolerantes 
al estrés ambiental, características típicas de 
las plantas exóticas invasoras. Por lo tanto, 
esperamos que en los taludes de desmonte: i) 
la composición florística sea diferente a la de 
las áreas de referencia; ii) haya menor riqueza, 
diversidad de especies, abundancia total y de 
especies nativas, y mayor abundancia de 
especies exóticas en la vegetación en pie y el 
banco de semillas que en las áreas de referencia; 
iii) predominen los grupos funcionales de 
hierbas y gramíneas anuales/bianuales y 
perennes tanto en la vegetación en pie como en 
el banco de semillas. La detección de especies 
que podrían ser una amenaza en términos 
de invasión biológica permite planificar 
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acciones de prevención, manejo y control, 
como también contribuir al conocimiento 
para la conservación y restauración de los 
matorrales andino-patagónicos.

M��������� � M������
Área de estudio

Se seleccionaron tres puntos de muestreo 
(41°31’22’’ S - 71°27’44’’ O; 41°29’56’’ S 
- 71°27’58’’ O; 41°27’20’’ S - 71°28’52’’ 
O) distanciados 4 km entre sí a lo largo 
del tramo Bariloche-El Bolsón de la Ruta 
Nacional 40 (Río Negro, Argentina), dentro 
del Parque Nacional Nahuel Huapi. En esta 
zona, la ruta atraviesa matorrales abiertos 
dominados por Nothofagus antarctica (ñire, de 
hoja caduca) (Figura 1a) ubicados en la parte 
baja de laderas y valles de la región andino-

patagónica, a una altitud entre 915 y 1050 m 
s. n. m. El clima es templado-frío y húmedo, 
con una precipitación media anual de 1200 
mm concentrada en invierno como lluvia 
y nieve. La vegetación leñosa acompañante 
está compuesta por Schinus patagonica, 
Diostea juncea, Lomatia hirsuta, Maytenus boaria, 
Embothrium coccineum, Chusquea culeou, Berberis 
microphylla y Ribes magellanicum (Ezcurra and 
Brion 2005).

Diseño de muestreo
En cada punto de muestreo se seleccionaron 

y delimitaron dos sitios cercanos de 50×5 
m=250 m2 (con sus lados más largos paralelos 
al camino) para evaluar la vegetación en pie 
(de aquí en adelante ‘vegetación’) y el banco 
de semillas. Un fue un sitio degradado de 
talud de desmonte (TD) al lado de la ruta, 

Figura 1. a) Localización del área de estudio. b) Talud de desmonte (arriba, flecha negra) y área de referencia (abajo). 
c) Esquemas del diseño de muestreo para la vegetación en pie (cuadrados: parcelas) y el banco de semillas (punto 
negro: muestras de sustrato).
Figure 1. a) Location of study area. b) Road slopes (up, black arrow) and reference area (down). c) Sketch of sampling 
design for the standing vegetation (square: plot) and the seed bank (black point: soil sample).
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y el otro, un sitio a 20 m de distancia de la 
ruta en dirección contraria —considerado 
como área de referencia (AR)—, no afectado 
de manera directa por la construcción y el 
mantenimiento de la ruta (Figura 1b,c). Los 
TD, de una antigüedad aproximada de 30 
años, se seleccionaron considerando similar 
orientación, pendiente y tipo de suelo. En los 
TD se realiza periódicamente mantenimiento 
para remover la nieve en invierno, con poda 
de ramas pero sin remoción de sustrato ni de 
la vegetación.

Muestreo de la vegetación
En diciembre de 2016 (primavera) se estimó 

la cobertura, según el método de Braun-
Blanquet (Newton 2007), de cada una de las 
especies de plantas presentes en cada una de 
las 15 parcelas de 1 m2 ubicadas aleatoriamente 
en cada sitio (TD y AR) (Figura 1c). Además, 
las especies presentes fuera de la parcela de 1 
m2, pero a una distancia menor a 1 m de sus 
bordes (i.e., dentro de un cuadrado concéntrico 
de 9 m²) fueron registradas como especies 
acompañantes. Estas especies fueron solo 
consideradas para los análisis de composición 
florística y para estimar los índices de riqueza 
total y de similitud de Sørensen (cualitativo).

Evaluación del banco de semillas
En abril de 2017 (otoño), post-dispersión 

y antes de la época de germinación de 
semillas, se extrajeron aleatoriamente 10 
muestras de suelo de 8.5 cm de diámetro y 3 
cm de profundidad (incluyendo la hojarasca 
superficial) de cada sitio para evaluar el banco 
de semillas germinable (Figura 1c). Se utilizó 
el método de germinación de semillas para 
estimar la densidad de semillas y determinar la 
composición del banco germinable (Thompson 
et al. 1997). Las muestras fueron almacenadas 
en bolsas individuales rotuladas a 5 °C y en 
oscuridad por 4 meses. Pasado ese período 
fueron tamizadas para eliminar restos vegetales 
grandes y gravas, colocadas en contenedores 
individuales sobre un sustrato de arena estéril 
(para favorecer el escurrimiento del agua) y 
dispuestas en un invernadero bajo condiciones 
de riego controlado en septiembre. Durante 
los 10 meses posteriores y hasta junio 2018 se 
identificaron y cuantificaron semanalmente 
las plántulas emergidas según la bibliografía 
botánica regional disponible (Correa 1969-
1998; Puntieri and Chiapella 2011). En los 
casos en que no pudieron ser determinadas 
como plántulas, se trasplantaron para su 

identificación mediante la observación de 
estructuras reproductivas en la primavera-
verano 2018 (Correa 1969-1998).

Análisis de datos
Las especies registradas en los muestreos 

de vegetación y del banco de semillas fueron 
clasificadas en cuatro categorías de acuerdo 
a su origen biogeográfico y distribución en 
el Cono Sur: exóticas no invasoras, exóticas 
invasoras, nativas no endémicas y nativas 
endémicas, según Ezcurra y Brion (2005) y 
Zuloaga et al. (2008). Las especies consideradas 
endémicas pertenecen a las regiones de la 
Argentina y de Chile. Las especies exóticas 
invasoras se identificaron a partir de las 
bases de datos The Global Invasive Species 
Database (ISSG 2019), Global Register of 
Introduced and Invasive Species (GRIIS 2019), 
Sistema de Información de Biodiversidad de 
Parques Nacionales de Argentina (SIB 2022), 
y bibliografía de la región (Fuentes et al. 2014; 
Herrera et al. 2016). Además, las especies se 
clasificaron en cuatro grupos funcionales sobre 
la base de su forma de crecimiento y ciclo de 
vida: hierbas y gramíneas anuales/bianuales 
(GF I), hierbas y gramíneas perennes (GF II), 
arbustos (GF III) y árboles (GF IV) (Correa 
1969-1998; Gonzalez and Ghermandi 2008). 
En el GF IV se consideraron los renovales de 
árboles menores a 1 m de altura.

Para evaluar la similitud de la composición 
florística de la vegetación y en el banco de 
semillas, entre los sitios TD y los sitios AR 
se consideraron primero a todas las especies 
juntas, y luego separadas por su origen (solo 
el grupo de especies nativas, solo el grupo 
de especies exóticas). Se utilizó la técnica de 
ordenación de escalamiento multidimensional 
no métrico (NMDS) para datos no normales o 
que están en una escala discontinua, que utiliza 
el coeficiente de Bray-Curtis para calcular la 
similitud de matrices (Faith et al. 1987). Para 
evaluar las diferencias en la composición de 
las especies se utilizó la técnica no paramétrica 
de análisis multivariado de varianza ANOSIM 
de dos vías, en el cual el tipo de sitio (TD, 
AR) es el factor predictor, y las 15 parcelas 
de 1 m2 fueron consideradas pseudoréplicas 
anidadas en cada punto de muestreo (réplica) 
(Clarke and Warwick 2001; Somerfield et al. 
2021). Cuando la diferencia fue considerada 
significativa, se realizó un análisis de 
SIMPER para determinar las especies que 
más contribuyeron a la disimilitud (Clarke 
and Warwick 2001). Los análisis se realizaron 
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con el software PAST (versión 4.02; Hammer 
et al. 2001). Para analizar la similitud de la 
composición de especies exóticas y nativas 
entre la vegetación en pie y el banco de 
semillas en los TD y las AR, se utilizó el 
índice de Sørensen cualitativo: S=2c/(2c+a+b), 
en el cual c es el número de especies comunes, 
a es el número de especies exclusivas de la 
vegetación y b es el número de especies 
exclusivas del banco de semillas.

Para estimar la diversidad de especies 
exóticas y nativas en cada parcela (vegetación) 
y en cada muestra de suelo (banco de semillas) 
se utilizó el índice de Shannon-Weaver 
(Shannon and Weaver 1949): H´=-'Pi ln(Pi), 
en el que Pi es la proporción de individuos 
de cada especie; se lo calculó con el software 
PAST (versión 4.02) (Hammer et al. 2001). 
La diversidad de las especies de plantas se 
analizó con modelos lineales generalizados 
mixtos (MLGM) con distribución gaussiana 
mediante la función lmer del paquete lme4 
(Zuur et al. 2009; Bates et al. 2015) dentro 
del software R (versión 4.0.4) (R Core Team 
2023). Las variables predictivas binarias 
fueron el tipo de sitio (TD, AR) y el origen 
de la especie (nativa, exótica), con un factor 
aleatorio afectando la ordenada de cada punto 
de muestreo. Para la diversidad de especies en 
el banco de semillas, en cambio, se compararon 
las medias con la prueba no paramétrica de 
Kruskal-Wallis debido al desbalanceo de la 
variable respuesta. Cuando las diferencias se 
consideraron significativas, las comparaciones 
múltiples a posteriori se hicieron con pruebas 
de Wilcoxon (Siegel and Castellan 1995) con 
el programa SPSS versión 23.0 para Windows 
(IBM 2015).

Para analizar la cobertura de la vegetación 
total, por origen y por grupos funcionales 
entre los TD y AR se ajustaron MLGM con 
distribución Beta (función glmmTMB del 
paquete glmmTMB) (Zuur et al. 2009; Bolker 
2021), en la cual la variable respuesta fue el 
porcentaje de cobertura (%) y las variables 
predictivas fueron el tipo de sitio, el origen 
de las plantas y los grupos funcionales (GF I, 
GF II, GF III y GF IV). Para modelar la riqueza 
media (número de especies por muestra) y la 
densidad del banco de semillas (semillas/m2) 
se ajustaron MLGM con distribución Poisson 
(función glmer del paquete lme4 para R) (Bates 
et al. 2015), con las variables predictivas tipo de 
sitio, origen de las plantas, y solo para el caso 
del banco de semillas, los grupos funcionales. 
En todos los modelos se contempló a la 

variabilidad entre puntos de muestreo como 
un efecto aleatorio afectando sus ordenadas 
al origen. Para todos los modelos se evaluó 
la relevancia de cada variable predictora fija 
mediante pruebas de cociente de verosimilitud 
(likelihood ratio tests, LRT) por medio 
del estadístico Chi cuadrado (Zuur et al. 
2009). La normalidad para los modelos con 
distribución gaussiana y la homogeneidad 
de varianzas para los modelos mixtos fueron 
analizadas visualmente mediante gráficos de 
residuales de los modelos finales ajustados 
(qq-plot e histograma de residuales). Para las 
comparaciones múltiples a posteriori de las 
variables sitio, origen y grupos funcionales 
se utilizó el método de ajuste de Benjamini 
and Hochberg (1995) (BH o su alias Fdr), 
utilizando la función glht del paquete de R 
multcomp (Hothorn et al. 2008). Todos los 
análisis fueron realizados con el software R 
(versión 4.0.4) (R Core Team 2023).

R���������

Composición florística y origen
En la vegetación y el banco de semillas de 

los taludes de desmonte (TD) y de las áreas de 
referencia (AR) de los matorrales de Nothofagus 
antarctica se registró un total de 72 especies de 
plantas pertenecientes a 32 familias (Tabla 1). 
Las familias con mayor número de especies 
fueron Asteraceae, Poaceae y Rosaceae (Tabla 
1).

En la vegetación y el banco de los TD se 
detectaron 53 especies pertenecientes a 27 
familias, de las cuales 14 especies (29%) 
fueron exóticas y se consideraron invasoras, 
34 especies (71%) fueron nativas —de las que 
23 especies (48%) fueron endémicas— y cinco 
taxones (10%) no se pudieron identificar a nivel 
de especie (Tabla 1). En las AR se detectaron 
58 especies pertenecientes a 27 familias, en las 
que 16 especies (29%) fueron exóticas —entre 
ellas, 15 especies (27%) se consideraron 
invasoras—, 39 especies (71%) fueron nativas 
—de las que 26 especies (47%) se consideraron 
endémicas— y tres taxones (9%) no pudieron 
identificarse (Tabla 1).

Similitud de la vegetación y el banco
La composición total de especies 

(exóticas+nativas) fue diferente entre TD 
y AR tanto en la vegetación (ANOSIM: R 
global=0.37, Stress=0.32, P<0.001) (Figura 2a) 
como en el banco de semillas germinable (R 
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Nombre científico (familia) Taludes de desmonte Áreas de referencia
Vegetación 

(%)
Banco de 
semillas

(semillas/m2)

Vegetación 
(%)

Banco de 
semillas 

(semillas/m2)

GF I exótico
  Carduus thoermeri (Asteraceae)* <0.1(<0.1) - <0.1(<0.1) 11.7(8.2)
  Crepis capillaris (Asteraceae)* 1.1(0.5) - 1.5(0.5) -
  Draba verna (Brassicaceae) - - - 23.5(14.0)
  Epilobium brachycarpum (Onagraceae)* - 11.7(11.7) - -
  Holcus lanatus (Poaceae)* 1.1(0.5) 11.7(8.2) 2.1(1.4) 5.9(5.9)
  Melilotus albus (Fabaceae)* - - p -
  Tripleurospermum inodorum (Asteraceae)* - - p -

Total GF I 2.2(0.1) 23.5(2.8) 3.7(0.3) 41.1(4.0)
GF II exótico
  Achillea millefolium (Asteraceae)* 1.1(0.5) - 3.3(1.3) -
  Agrostis capillaris (Poaceae)* <0.1(<0.1) - 11.8(3.6) -
  Hypochaeris radicata (Asteraceae)* <0.1(<0.1) - <0.1(<0.1) -
  Lupinus polyphyllus (Fabaceae)* <0.1(<0.1) - - -
  Plantago lanceolata (Plantaginaceae)* 0.1(<0.1) - <0.1(<0.1) -
  Poa pratensis (Poaceae)* 0.8(0.8) 11.7(8.2) 2.8(2.0) 17.6(9.8)
  Rumex acetosella (Polygonaceae)* 4.8(1.8) 58.7(24.4) 3.7(2.0) 94.0(31.3)
  Taraxacum officinale (Asteraceae)* 3.6(1.1) 35.2(13.1) 1.1(0.5) 64.6(21.5)
  Trifolium repens (Fabaceae)* <0.1(<0.1) - 0.1(<0.1) 5.9(5.9)
  Veronica serpyllifolia (Plantaginaceae)* - - - 317.2(119.3)

Total GF II 10.6(0.4) 105.7(4.6) 22.9(0.9) 499.3(18.8)
GF III exótico
  Rosa rubiginosa (Rosaceae)* - - p -
GF IV exótico
Pinus ponderosa (Pinaceae)* - 5.9(5.9) - -
GF I nativo
Collomia biflora (Polemoniaceae) 0.4(0.3) - 0.3(0.1) -
Festuca australis (Poaceae)** - - - 5.9(5.9)
Heliotropium paronychioides (Boraginaceae)** - - - 11.7(11.7)
Microsteris gracilis (Polemoniaceae) 0.3(0.3) - <0.1(<0.1) 11.7(8.2)

Total GF I 0.7(0.3) - 0.3(0.1) 29.3(8.6)
GF II nativo
Acaena magellanica (Rosaceae) - 5.9(5.9) - 41.1(41.1)
Acaena pinnatifida (Rosaceae)** 8.8(2.4) 41.1(20.1) 9.7(2.2) 11.7(8.2)
Alstroemeria aurea (Alstroemeriaceae)** - - 0.3(0.3) -
Anemone multifida (Ranunculaceae) 5.8(1.6) - 4.1(1.3) -
Calceolaria polyrrhiza (Calceolariaceae)** 0.6(0.4) - 0.1(<0.1) -
Carex andina (Cyperaceae)** - 5.9(5.9) - 17.6(9.8)
Euphorbia collina (Euphorbiaceae)** - - <0.1(<0.1) -
Festuca purpurascens (Poaceae)** - 5.9(5.9) - -
Galium hypocarpium (Rubiaceae)** <0.1(<0.1) - - -
Galium inconspicuum (Rubiaceae)** - - 0.3(0.3) -
Gamochaeta americana (Asteraceae) - - - 29.4(20.8)
Gamochaeta chamissonis (Asteraceae)** - 5.9(5.9) - -
Gamochaeta spiciformis (Asteraceae)** - 35.2(25.9) - 88.1(40.3)
Geranium magellanicum (Geraniaceae)** <0.1(<0.1) - - -
Geum quellyon (Rosaceae)** <0.1(<0.1) - <0.1(<0.1) -
Juncus balticus (Juncaceae) - 5.9(5.9) - -
Luzula chilensis (Juncaceae)** 0.3(0.3) - <0.1(<0.1) 17.6(13.0)
Mutisia spinosa (Asteraceae)** 0.3(0.3) - <0.1(<0.1) -
Osmorhiza berteroi (Apiaceae) - - <0.1(<0.1) -
Oxalis valdiviensis (Oxalidaceae)** 1.0(0.8) - - -
Phacelia secunda (Boraginaceae) 0.9(0.4) - <0.1(<0.1) -
Poa lanuginosa (Poaceae) <0.1(<0.1) - 1.0(0.8) 5.9(5.9)
Potentilla chiloensis (Rosaceae) - - <0.1(<0.1) -
Quinchamalium chilense (Schoepfiaceae) <0.1(<0.1) - - -
Sisyrinchium arenarium (Iridaceae)** <0.1(<0.1) - 0.3(0.3) -
Solidago chilensis (Asteraceae) - - <0.1(<0.1) -
Vicia nigricans (Fabaceae)** <0.1(<0.1) - 0.6(0.4) -

Total GF II 17.8(0.2) 105.7(2.8) 16.7(0.2) 221.5(5.2)

Tabla 1. Cobertura media (error estándar) en la vegetación en pie y densidad media de semillas (error estándar) 
del banco de semillas de las especies en los taludes de desmonte y áreas de referencia en matorrales de Nothofagus 
antarctica (p<0.05), según los grupos funcionales definidos (GF I: hierbas y gramíneas anuales/bianuales; GF II: hierbas 
y gramíneas perennes; GF III: arbustos: GF IV: árboles) y el origen biogeográfico de las especies (exótico o nativo). 
*Especies exóticas invasoras. **Especies nativas endémicas. n.i.: taxón no identificado a nivel de especie. p: especies 
encontradas en los mismos sitios alrededor de las parcelas de muestreo.
Table 1. Mean (standard error) standing vegetation cover, and mean (standard error) seed density of the seed bank 
of the species in the roadside and reference areas in Nothofagus antarctica shrublands (p<0.05), according to defined 
functional groups (GF I: annual/biannual herbs and grasses; GF II: perennial herbs and grasses; GF III: shrubs; GF IV: 
trees) and by the biogeographic origin of species (exotic or native). *Invasive exotic species. **Endemic native species. 
n.i.: taxon not identified to species level. p: species found in the same sites around the square sampling plots.
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GF III nativo
Acaena splendens (Rosaceae) 3.9(1.7) - 3.8(1.5) -
Azorella prolifera (Apiaceae) 0.3(0.3) - 0.8(0.8) -
Baccharis magellanica (Asteraceae)** 2.8(1.5) - 11.9(3.6) -
Baccharis rhomboidalis (Asteraceae)** 3.2(2.0) - - -
Berberis microphylla (Berberidaceae)** 2.7(1.6) - 6.4(2.3) -
Chusquea culeou (Poaceae)** - - 2.9(2.1) -
Diostea juncea (Verbenaceae)** 0.3(0.3) - 0.8(0.8) -
Discaria chacaye (Rhamnaceae)** 1.9(1.2) - <0.1(<0.1) -
Fabiana imbricata (Solanaceae)** - - 0.8(0.8) -
Maytenus chubutensis (Celastraceae)** <0.1(<0.1) - <0.1(<0.1) -
Ribes cucullatum (Grossulariaceae)** <0.1(<0.1) - 0.5(0.3) -
Ribes magellanicum (Grossulariaceae)** - - 3.7(2.1) -
Schinus patagonica (Anacardiaceae)** 0.3(0.3) - 1.8(1.2) -
Senecio sp. (Asteraceae) - - p -

Total GF III 15.5(0.7) - 33.6(1.2) -
GF IV nativo
Embothrium coccineum (Proteaceae)** - - p -
Maytenus boaria (Celastraceae) 0.8(0.8) - <0.1(<0.1) -
Nothofagus antarctica (Nothofagaceae)** 5.1(2.0) - 30.9(4.4) -

Total GF IV 6.0(0.9) - 30.9(1.5) -
Asteraceae n.i. (Asteraceae) - 11.7(8.2) - -
Bromus sp. n.i. (Poaceae) <0.1(<0.1) - - -
Dicotiledónea n.i. (Hierba perenne) - 5.9(5.9) - -
Poa sp. n.i. (Poaceae) <0.1(<0.1) - 0.2(<0.1) -
Poaceae n.i. (Poaceae) (Gramínea perenne) - 23.5(11.1) - 35.2(13.1)

Tabla 1. Continuación
Table 1. Continuation

Especies Disimilitud 
promedio (%)

Contribución (%) Acumulado (%)

Vegetación
  Exóticas 
    Agrostis capillaris 18.7 20.5 20.5
    Rumex acetosella 16.9 18.6 39.1
    Taraxacum officinale 14.4 15.8 54.9
    Achillea millefolium 13.4 14.7 69.6
    Holcus lanatus 9.6 10.6 80.1
    Otras 18.1 19.9 100
Nativas 
  Nothofagus antarctica 25.1 28.6 28.6
  Acaena pinnatifida 11.2 12.7 41.3
  Baccharis magellanica 10.7 12.2 53.5
  Berberis microphylla 7.0 8.0 61.5
  Anemone multifida 6.7 7.6 69.1
  Acaena splendens 6.3 7.2 76.3
  Ribes magellanicum 3.6 4.2 80.4
  Otras 17.2 19.6 100.0
Banco de semillas
  Exóticas 
    Veronica serpyllifolia 30.6 37.2 37.2
    Rumex acetosella 21.4 26.0 63.3
    Taraxacum officinale 16.8 20.4 83.7
    Otras 13.4 16.3 100.0
  Nativas 
    Gamochaeta spiciformis 22.3 30.6 30.6
    Acaena pinnatifida 12.5 17.2 47.9
    Gamochaeta americana 5.9 8.1 56.0
    Microsteris gracilis 5.5 7.6 63.5
    Acaena magellanica 5.1 7.1 70.6
    Carex andina 5.1 7.0 77.6
    Otras 16.3 22.4 100.0

Tabla 2. Disimilitud promedio (SIMPER) entre los taludes y las áreas de referencia, porcentaje de contribución y porcentaje 
acumulado de disimilitud de las especies nativas y exóticas de la vegetación en pie y el banco de semillas.
Table 2. Mean dissimilarity (SIMPER) between roadsides and their reference areas, plus percent contribution and 
cumulative percent dissimilarity for native and exotic species of vegetation and seed bank.
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Figura 2. Análisis de escalamiento multidimensional no métrico de todas las especies (total) y separadas por origen 
en la vegetación en pie (a-c) y el banco de semillas (d-f) en los taludes de desmonte (TD) y en las áreas de referencia 
(AR). Las líneas representan los polígonos de convergencia.
Figure 2. Non-metric multidimensional scaling analysis of all species (total) and separated by origin in the standing 
vegetation (a-c) and in the seed bank (d-f) in the road slopes (TD) and reference areas (AR). The lines represent the 
convergence polygons.

global=0.07, Stress=0.72, P=0.029) (Figura 2b), 
aunque estas diferencias fueron sutiles. Al 
analizar por separado las especies de diferente 
origen biogeográfico, el patrón se repitió: TD y 
AR difirieron tanto en la vegetación (exóticas: 
R global=0.27, Stress=0.47, P<0.001; nativas: R 
global=0.13, Stress=0.43, P<0.001) (Figuras 

2c,d) como en el banco de semillas (exóticas: 
R global=0.18, Stress=0.55, P=0.002; nativas: 
R global=0.06, Stress=0.58, P=0.040) (Figuras 
2e,f). En la vegetación, las especies exóticas 
que más contribuyeron a la disimilitud entre 
tipos de sitio fueron Agrostis capillaris (en AR) 
y Rumex acetosella (en TD), mientras que las 
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especies nativas Nothofagus antarctica, Acaena 
pinnatifida y Baccharis magellanica fueron las 
que más contribuyeron a la cobertura en las 
AR (Tablas 1 y 2). En el banco de semillas, entre 
las especies exóticas, Veronica serpyllifolia y R. 
acetosella fueron las que presentaron mayor 
densidad de semillas en AR, mientras que entre 
las especies nativas, Gamochaeta spiciformis (en 
AR) y A. pinnatifida (en TD) fueron las que más 
contribuyeron (Tablas 1 y 2). La similitud en la 
composición de las especies exóticas entre la 
vegetación y el banco de semillas germinable 
de TD fue 44.4%, mientras que para AR fue 
54.5%. La similitud en la composición de 
especies nativas entre vegetación y banco en 
TD fue 5.7%, mientras que en AR fue 18.2%.

Características de la vegetación
La riqueza media de especies exóticas en 

la vegetación fue similar en ambos sitios 
(TD=2.4±0.2, AR=2.7±0.3), mientras que 
la riqueza de nativas fue menor en TD 
(TD=4.1±0.3, AR=5.1±0.3; X2=56.3, g.l.=3, 
P<0.001). La diversidad de las especies exóticas 
fue menor a la de las especies nativas en ambos 
sitios (X2=42.2, g.l.=3, P<0.001) (Figura 3a). La 
cobertura total y de especies nativas fueron 
menores en TD que en AR, mientras que la 
cobertura de especies exóticas fue similar 
entre sitios (total: X2=24.6, g.l.=1, P<0.001; 
exóticas y nativas: X2=85.3, g.l.=3, P<0.001) 
(Figura 3b). En TD, la cobertura de especies 
exóticas y nativas fue similar, mientras que 
en AR, la cobertura de especies exóticas fue 
menor a la de nativas (Figura 3b). La cobertura 
de las hierbas y gramíneas anuales/bianuales 
exóticas fue similar en ambos sitios, mientras 
que la cobertura de las hierbas y gramíneas 
perennes exóticas fue menor en TD que en AR 
(Figura 3c). En TD, las hierbas y gramíneas 
anuales/bianuales y perennes exóticas fueron 
predominantes. En AR, la cobertura de las 
hierbas y gramíneas perennes exóticas fue 
mayor que aquella de las anuales/bianuales 
exóticas (X2=187.1, g.l.=15, P<0.001) (Figura 
3c y Material Suplementario-Tabla S1). No se 
encontraron arbustos ni renovales arbóreos 
exóticos en ninguno de los sitios (Figura 
3c). Para las especies nativas, la cobertura de 
arbustos y renovales arbóreos en los TD fue 
menor que en AR, mientras que la cobertura 
de las hierbas y gramíneas anuales/bianuales 
y perennes fue similar entre sitios (Figura 3c). 
En TD predominaron las hierbas y gramíneas 
perennes y los arbustos nativos cuya cobertura 
fue mayor que la de las hierbas gramíneas 
anuales/bianuales y renovales arbóreos 

nativos (Figura 3c). En AR predominaron las 
hierbas y gramíneas perennes, los arbustos 
y renovales arbóreos nativos, con mayor 
cobertura que la de las hierbas y gramíneas 
anuales/bianuales (Figura 3c). Los estadísticos 
de las pruebas a posteriori se presentan en 
Material Suplementario-Tabla S1.

Características del banco de semillas
La riqueza media de especies exóticas en el 

banco de semillas de TD fue menor que en 
AR (TD=0.6±0.1, AR=1.4±0.2), mientras que 
la riqueza de especies nativas fue similar en 
ambos sitios (TD=0.4±0.1; AR=0.7±0.1; X2=31.3, 
g.l.=3, P<0.001; ver Material Suplementario-
Tabla S1). La diversidad de las especies 
exóticas fue mayor al de las especies nativas 
en ambos sitios (H=8.07, g.l.=3, P=0.045) 
(Figura 3d); no obstante, la diversidad de cada 
uno de los grupos de especies fue similar en 
ambos sitios. En el banco, la densidad total de 
semillas, de especies exóticas y nativas de TD 
fueron menores que aquellas de AR (X2=51.2, 
g.l.=1, P<0.001) (Figura 3e). En TD, la densidad 
de semillas de especies exóticas fue similar a 
aquella de las nativas, mientras que en AR la 
densidad de semillas de especies nativas fue 
menor que la de las exóticas (X2=71.9, g.l.=3, 
P<0.001) (Figura 3e). La densidad de semillas 
de las hierbas y gramíneas perennes exóticas 
fue menor en TD que en AR, mientras que 
no se encontraron diferencias significativas 
para las hierbas y gramíneas anuales/
bianuales exóticas al comparar entre sitios 
(X2=281.7, g.l.=9, P<0.001) (Figura 3f, Material 
Suplementario-Tabla S1). En TD, la densidad 
de semillas de los arbustos y las hierbas y 
gramíneas anuales/bianuales y perennes 
exóticas fueron similares, y no se encontraron 
semillas de arbustos exóticos (Figura 3f). En 
AR, las hierbas y gramíneas anuales/bianuales 
exóticas fueron predominantes, y no se 
encontraron semillas de arbustos y renovales 
arbóreos exóticos (Figura 3f). En TD solo se 
registraron semillas de hierbas y gramíneas 
perennes nativas, siendo su densidad similar a 
la de AR (Figura 3f). En AR predominaron las 
hierbas y gramíneas perennes nativas y no se 
encontraron semillas de arbustos y renovales 
arbóreos nativos (Figura 3f). Los estadísticos 
de las pruebas a posteriori se presentan en 
Material suplementario-Tabla S1.

D�������� 
Nuestros resultados muestran que en los 

taludes de desmonte a lo largo de una ruta 
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que atraviesa los matorrales del noroeste 
patagónico predominaron las hierbas y 
gramíneas anuales/bianuales, y perennes 
exóticas reconocidas en la región como 
invasoras. Estas especies tienen rasgos 
ecofisiológicos que les permiten una rápida 
colonización y persistencia post-disturbio 
(Herrera et al. 2018), como un ciclo de vida 
anual y semillas pequeñas con apéndices que 
les permiten dispersarse a largas distancias. 
Sin embargo, destacamos que los arbustos 
nativos y las hierbas y gramíneas perennes 
nativas fueron predominantes en la vegetación 
de los taludes. Estas especies son clave por ser 
tolerantes a disturbios y excluir a las especies 
exóticas, resultando de interés para restaurar 
taludes de desmonte en los matorrales 
patagónicos. Nuestros resultados apoyan 
parcialmente las hipótesis planteadas, ya que 
el disturbio ocasionado en los taludes también 
parece haber afectado al ensamble de especies 
en las áreas de referencia cercanas (~20 m), que 
en 30 años cuentan con alta abundancia de 
especies exóticas con afinidad por ambientes 
húmedos. Tanto en los matorrales como en 
otros ambientes del noroeste patagónico, 
los asentamientos humanos, el turismo y la 
presencia de animales domésticos favorecen 
la propagación de especies exóticas hacia áreas 
menos disturbadas (Damascos et al. 2005), con 
un efecto mayor en cercanías a los bordes de 
los caminos (Margutti et al. 1996; Pauchard 
and Alaback 2004; Speziale et al. 2018; Fuentes-
Lillo et al. 2021). En futuros trabajos se debería 
evaluar la distancia óptima de las áreas de 
referencia que puedan reflejar el estado de 
la flora antes de la propagación de exóticas 
favorecida por los disturbios asociados a la 
construcción de caminos.

La similitud entre la vegetación y el banco de 
semillas fue menor para las especies nativas 
que para las exóticas, tanto en los taludes 
como las áreas de referencia; de hecho, en 
el banco de los taludes solo se encontraron 
semillas de especies nativas de hierbas y de 
gramíneas perennes. Esto se debe a que en 
los matorrales templados, las especies leñosas 
nativas dominantes no forman bancos de 
semillas persistentes (Damascos et al. 1999), 
predominando el rebrote como estrategia de 
regeneración post-disturbio (Donoso Zegers 
1993; de Paz 2014). Gran parte de las especies 
leñosas tienen semillas grandes; esto dificulta 
su enterramiento en el suelo, y así quedan 
expuestas a la depredación y la desecación o 
pierden rápidamente su viabilidad (Thompson 
et al. 1993). Por ejemplo, la ausencia de N. 
antarctica en el banco se debe a que posee una 

variación interanual elevada en la producción 
de semillas, prevaleciendo la reproducción 
vegetativa (Bahamonde et al. 2011).

La riqueza, la cobertura total y la de especies 
nativas fueron menores en la vegetación de 
los taludes que en las áreas de referencia, 
resultados que se esperaban y acordes a trabajos 
previos (Repetto-Giavelli and Teneb 2012; 
Chichizola et al. 2021; Lázaro-Lobo and Ervin 
2021). En los taludes, las capas superficiales 
del suelo contienen poca humedad y están 
compactadas y expuestas a la erosión; esto 
dificulta el establecimiento de las plántulas 
(Espigares et al. 2011; Chichizola 2022). Solo 
las especies tolerantes a ese estrés ambiental 
logran establecerse con éxito, lo cual afecta en 
particular al establecimiento de las especies 
nativas, que disminuye aun cuando existan 
suficientes semillas en el suelo (Alborch et al. 
2003). En los taludes, la cobertura de arbustos 
y de renovales arbóreos nativos fue menor que 
en las áreas de referencia, en concordancia con 
otros estudios en áreas muy degradadas en 
matorrales y bosques de la región (Damascos 
et al. 1999; Blackhall et al. 2015). Por otro lado, 
las hierbas perennes nativas Acaena pinnatifida 
y Anemone multifida, y los arbustos nativos 
Acaena splendens y Baccharis rhomboidalis 
predominaron en la vegetación de los taludes. 
Estas especies poseen dispersión a larga 
distancia (ectozoócora o anemócora), lo que 
favorece la colonización en áreas disturbadas 
(Chichizola 2022). Además, A. pinnatifida y 
A. multifida tienen propagación por rizomas 
(Valcic et al. 1997; Gavini et al. 2019), y tanto A. 
splendens como B. rhomboidalis suelen colonizar 
áreas abiertas y disturbadas (Gonzalez and 
Ghermandi 2019; Smith-Ramírez et al. 2021). 
Estas especies presentan rasgos claves para 
la regeneración post-disturbio (Chichizola 
2022) y son candidatas potenciales para la 
restauración de ambientes degradados en 
esta región.

En contraste con lo observado en las especies 
nativas, la riqueza de especies exóticas en la 
vegetación de los taludes fue similar a la 
de las áreas de referencia, en coincidencia 
con Chichizola et al. (2021) para taludes 
de caminos en ambientes de estepa. Sin 
embargo, en los taludes, las especies exóticas 
fueron menos diversas que las especies 
nativas debido a la dominancia de pocas 
especies generalistas con alta cobertura 
(e.g., Rumex acetosella). Esta hierba perenne 
exótica invasora fue la más abundante en 
los taludes, tanto en la vegetación como en 
el banco de semillas. En otros matorrales del 
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noroeste patagónico también se reportó su 
alta abundancia (Speziale and Ezcurra 2011). 
Rumex acetosella fue introducida en el noroeste 
patagónico por el ganado; su éxito en sitios 
disturbados se debe a su doble estrategia de 
regeneración (banco de yemas en rizomas y 
banco de semillas), a su abundante producción 
de semillas y su elevada competitividad 
(Franzese and Ghermandi 2012; Chichizola 
et al. 2021). Además, fue alta la abundancia 
en los taludes de la hierba perenne Taraxacum 
officinale, la gramínea anual Holcus lanatus y 
hierba anual Epilobium brachycarpum, todas 
invasoras y ruderales (sensu Grime 1977), con 
rasgos y estrategias comunes como una alta 
producción de semillas pequeñas, livianas y 
con estructuras que favorecen la dispersión 
por viento, lo cual facilita su colonización 
en áreas degradadas. Por otro lado, la alta 
cobertura y densidad de semillas de las 
hierbas y gramíneas perennes exóticas en las 
áreas de referencia se deben a la abundancia 
de la gramínea invasora Agrostis capillaris en la 
vegetación, y la hierba invasora V. serpyllifolia 
en el banco, ambas mesofíticas, con preferencia 
por los ambientes húmedos (Sebastià et al. 
1994; Albach 2020) y afectadas negativamente 
por las condiciones desfavorables de los 
micrositios en los taludes (i.e., baja humedad 
y alta compactación del suelo). Por otro 
lado, en los taludes, las especies exóticas 
del banco de semillas fueron más diversas 
que las nativas, un patrón frecuente de áreas 
disturbadas (Gonzalez and Ghermandi 2008, 
2021), representando un reservorio latente de 
especies invasoras a la espera de un disturbio 
para poder expresarse.

Los matorrales son fuente de alimento 
y refugio de varios animales y plantas 
endémicas (Esque et al. 2021), por lo cual 
es necesario conservarlos. Por esta razón, la 
gestión integral de especies exóticas invasoras 
y potencialmente invasoras constituye un 
tema prioritario en la Argentina, tanto en 
acciones de contención, como en prevención, 
detección temprana, monitoreo, mitigación, 
control o erradicación (MAyDS 2021). Este 
estudio aporta al conocimiento sobre el 
estado actual de los bordes de caminos como 
fuente de propagación y reservorios de 
especies exóticas potencialmente invasoras 
en los matorrales del noroeste patagónico 
dentro del Parque Nacional Nahuel Huapi. 
Conocer la composición de la vegetación y 
del banco de semillas en estas áreas permite 
elaborar pautas de manejo y de control de las 
plantas invasoras, que deben adaptarse para 
cada situación en particular (e.g., remoción 
manual de plantas exóticas establecidas en 
los taludes). Los resultados de este trabajo 
también permitieron identificar especies 
nativas que podrían resultar clave para 
restaurar estos ambientes degradados, tales 
como las hierbas perennes Acaena pinnatifida 
y Anemone multifida y los arbustos nativos 
Acaena splendens y Baccharis rhomboidalis.
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