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Bases ecológicas para el control integral de la especie exótica 
Gleditsia triacanthos (Fabaceae) en el Parque Nacional Esteros de 

Farrapos e Islas del Río Uruguay 

RESUMEN 
 

Las invasiones biológicas causan importantes efectos negativos en la 
composición de las comunidades y en el funcionamiento ecosistémico. En este 
marco, la ecología de invasiones se entiende como una disciplina que tiene por 
objeto avanzar en la comprensión de estos procesos y brindar elementos que 
orienten la definición de estrategias de control. Los sistemas riparios son 
altamente vulnerables al desarrollo de los procesos invasivos. Debido a su gran 
heterogeneidad espacio-temporal resulta muy difícil realizar experimentos de 
campo que permitan avanzar en la comprensión de la propagación espacio-
temporal de las invasiones. Alternativamente, la inferencia de procesos a partir 
de patrones espaciales constituye una aproximación viable. En el Parque 
Nacional Esteros de Farrapos e Islas del Río Uruguay, la invasión de la especie 
leñosa Gleditsia triacanthos constituye una de las principales amenazas para la 
conservación de la biodiversidad. Este proceso invasivo ha degradado muchos 
de sus ambientes, entre los que destaca el bosque ribereño. Este trabajo se 
desarrolló con el objetivo de explicar la dinámica de propagación espacio-
temporal de la invasora Gleditsia triacanthos en bosques fluviales del Parque 
Nacional Esteros de Farrapos, para avanzar en el diseño de estrategias de 
control viables. Se utilizó un abordaje basado en la inferencia deductiva al 
cuestionarse sobre los posibles mecanismos explicativos que podrían generar el 
patrón de distribución de G. triacanthos en el área de estudio. Como hipótesis 
explicativa se postuló que la propagación de G. triacanthos se desarrolla 
conforme con una estrategia de invasión limitada por el establecimiento. Este 
mecanismo está mediado por la ocurrencia de “ventanas de oportunidad” 
espacio-temporales que permiten el desarrollo del proceso invasivo. Los 
patrones espaciales resultantes de esta hipótesis fueron contrastados con los 
patrones identificados mediante trabajo de campo utilizando técnicas de análisis 
espacial. Además, se desarrolló un modelo de simulación basado en agentes 
para detectar la dinámica de propagación espacio-temporal y contrastarla con el 
patrón esperado según la hipótesis planteada. Los resultados señalan que en el 
área de estudio G. triacanthos presenta un patrón de propagación estratificado 
por coalescencia determinante de una rápida expansión. Las ventanas espacio-
temporales que determinan el desarrollo de la invasión se asociaron a los 
procesos hidro-geomorfológicos de erosión-deposición y a la ausencia de 
inundaciones. Finalmente, se simularon modelos de control para evaluar los 
resultados de su implementación. Los resultados de estas simulaciones señalan 
la infactibilidad de erradicación de esta especie en el área de estudio y que las 
acciones de control deberán ejecutarse en forma constante a los efectos de 
evitar la posterior propagación de la invasión con la consecuente degradación en 
los ecosistemas nativos. 
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INTRODUCCIÓN GENERAL 
 

EFECTOS DE LAS ESPECIES EXÓTICAS INVASORAS 
 

Las especies invasoras se definen como aquellas que intencional o 
accidentalmente se han introducido por la acción humana fuera de su área de 
distribución natural (IUCN 2000). La relevancia de los impactos de las invasiones 
biológicas se explicita y sistematiza a finales de la década del 50 con la 
publicación del libro The ecology of invasions by animals and plants (Elton 1958). 
Su importancia fue destacada a nivel internacional veinte años más tarde a 
través del Comité Científico sobre Problemas del Ambiente (SCOPE, por sus 
siglas en inglés) quien articuló un programa de investigación  sobre especies 
invasoras con el fin de (1) identificar los atributos que determinan el potencial 
invasor de un organismo (2) identificar los atributos que determinan la 
vulnerabilidad de los ecosistemas al desarrollo de los procesos invasivos (3) 
cuantificar los impactos de las especies invasoras (4) comprender como afectan 
los puntos anteriores a las estrategias de gestión y conservación (Huenneke et 
al. 1988).  
 
Actualmente las invasiones biológicas constituyen una parte importante del 
llamado “cambio global” (Alonso & Casto-Diez 2015) siendo reconocido su 
potencial para afectar directa e indirectamente a las sociedades humanas y a los 
ecosistemas. Ocasionan importantes impactos sobre la salud transmitiendo 
enfermedades, produciendo biotoxinas o produciendo alergias (Mazza et al. 
2014), pueden causar notables pérdidas económicas (Pimentel 2005, Andreu et 
al. 2009). Constituyen también una de las principales causas de la pérdida de 
biodiversidad y homogeneización de los ecosistemas a nivel mundial (Williamson 
1996). En la actualidad se reconoce que las especies exóticas invasoras afectan 
la riqueza y la abundancia de las comunidades, incrementan el riesgo de 
extinción de las especies nativas, afectan la composición genética de las 
poblaciones nativas, modifican el comportamiento de los animales nativos, 
alteran la diversidad filogenética entre comunidades, modifican las redes tróficas, 
modifican la función ecosistémica y la provisión de servicios ecosistémicos 
alterando el ciclo de nutrientes, el ciclo hidrológico, la estructura del hábitat y el 
régimen de perturbaciones; se ha advertido además que estos impactos se han 
acelerado proyectándose una aceleración aún mayor (Pyšek et al. 2020). 
 
Recientemente se ha planteado la discrepancia en relación al potencial de las 
especies de plantas exóticas invasoras para determinar la extinción de especies 
nativas (Sagoff, 2020). Para evidenciar la importancia de las plantas exóticas 
invasoras en la extinción de especies nativas Blackburn et al (2020) compararon 
la frecuencia en que las plantas exóticas invasoras y las plantas nativas se 
identificaron como causantes de la extinción de plantas en la lista roja de 
especies amenazadas de UICN; según estos autores las plantas exóticas 
invasoras se asociaron al 25% de las extinciones mientras que las plantas 
nativas fueron relacionadas al 5% de las mismas. Estos resultados destacan el 
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importante potencial de las plantas exóticas invasoras en afectar negativamente 
a la diversidad de especies.   
 
LEÑOSAS INVASORAS 
 
Las invasiones mediadas por leñosas están incrementando su importancia; a 
nivel mundial se han identificado un total de 751 especies leñosas invasoras de 
las cuales 434 son árboles y 317 son arbustos (Rejmánek & Richardson 2013). 
Las especies pertenecientes a la familia de las fabáceas presentan un potencial 
invasor destacado (Richardson & Rejmánek 2011). Para Sudamérica se han 
listado un total de 43 plantas invasoras, 10 de éstas pertenecen a la familia de 
las fabáceas siendo la que presenta el mayor número de especies (Herrera et al. 
2016). Otro grupo particularmente importante debido a la magnitud de su impacto 
como invasor está formado por las leñosas introducidas con fines forestales 
(Richardson 1998).  
 
Las leñosas invasoras disminuyen la abundancia y la diversidad de las especies 
nativas (Vilá 2011). También pueden transformar ecosistemas de praderas y 
matorrales en tierras arboladas o bosques alterando concomitantemente el ciclo 
hidrológico, los ciclos de nutrientes y/o el régimen de perturbaciones (van Wilgen 
& Richardson 2013). Se ha reportado que en Sudáfrica las leñosas invasoras 
afectan a varios procesos ecosistémicos reduciendo el caudal en los cursos de 
agua (Acacia sp, Pinus sp y Eucalyptus sp), generando erosión en las playas 
(Acacia cyclops) e incrementando la intensidad del fuego y la erosión (Hakea sp 
y Pinus sp) (Richardson & van Wilgen 2004). Sin embargo, a nivel global, Castro-
Díez et al. (2019) plantean que si bien estas especies afectan en forma negativa 
a los servicios de provisión en particular los asociados a la provisión de madera 
incrementan los servicios de regulación (regulación del clima, control de erosión 
fertilidad y formación del suelo).  
 
Dada la amplia cantidad de usos asociados a las especies leñosas la mayor parte 
de estas invasoras pueden afectar negativamente a los ecosistemas pero 
también presentar diversos usos asociados (van Wilgen & Richardson 2013). 
Considerando sus usos potenciales y el nivel de impacto que generan se han 
clasificado en cuatro categorías: inconsecuentes no producen impactos y no se 
les asigna uso potencial, dañinas producen impactos negativos y no poseen uso 
potencial, generadoras de conflicto son especies que afectan negativamente a 
los ecosistemas pero que poseen usos potenciales y benéficos especies que no 
producen impacto y presentan beneficios asociados (van Wilgen & Richardson 
2013). El número de las especies generadoras de conflicto se incrementa 
rápidamente ya que los impactos que generan contrabalancean sus potenciales 
beneficios por tanto la identificación de estrategias de manejo sustentable se 
considera actualmente un problema creciente (van Wilgen & Richardson 2013). 
 
SISTEMAS RIPARIOS 
 
Los sistemas riparios se definen como sistemas que usualmente se extienden 
desde el borde de los cursos de agua hasta el comienzo de las tierras altas; son 
sistemas altamente dinámicos, caracterizados por regímenes de alta energía, 
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una alta heterogeneidad de hábitats y gran diversidad de procesos ecológicos 
(Naiman et al. 2005). Estos sistemas presentan una gran diversidad de funciones 
ecológicas que pueden sistematizarse en: (1) filtrado de contaminantes 
provenientes del uso agrícola intensivo en las tierras altas, (2) protección contra 
procesos erosivos e inundaciones, (3) control del crecimiento de macrófitas 
como resultado del sombreado del follaje, (4) control del microclima en las tierras 
adyacentes, (5) provisión de hábitats y (6) provisión de corredores ecológicos 
(Mander & Kuusemets 2005, EEM 2005).  

Actualmente se los reconoce como uno de los ecosistemas más vulnerables a 
nivel mundial; se ha estimado que durante el siglo XX la pérdida a nivel mundial 
de estos ecosistemas osciló entre el 64% y el 71% (Davidson 2014). Entre las 
consecuencias de este deterioro cabe citarse la pérdida de reservas de agua 
subterránea, inundaciones repentinas, la destrucción de la línea de costa y la 
acumulación de contaminantes y la pérdida de la biodiversidad (Matthews 2013). 
Entre los principales factores causantes de esta degradación se encuentran la 
construcción de represas, la canalización y el dragado de ríos, el riego a gran 
escala, los desvíos de los ríos, la expansión agrícola, la contaminación agrícola, 
urbana e industrial, la tala de bosques, la construcción de infraestructura vial 
(EEM 2005) y las invasiones biológicas (Richardson et al. 2007, Vilá et al. 2007). 
Actualmente la importancia de su conservación es reconocida 
internacionalmente siendo el tratado de Ramsar uno de los principales acuerdos 
internacionales enfocado en la conservación de ecosistemas ribereños; los 
países signatarios adquieren entre sus obligaciones establecer políticas y 
mecanismos que aseguren el uso sostenible de los mismos (Ramsar 2018). 
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SISTEMAS RIPARIOS EN URUGUAY 
 
Uruguay asume los compromisos establecidos en la convención Ramsar en 
septiembre de 1984. En ese marco, designó a los Bañados del Este y su Franja 
Costera localizados en los departamentos de Rocha, Treinta y Tres y Cerro 
Largo para formar parte de la lista de sitios Ramsar (Figura 1). Posteriormente, 
designa su segundo sitio Ramsar en el año 2004, los Humedales de Farrapos e 
Islas del Río Uruguay. Estos humedales se ubican en el departamento de Río 
Negro y representan al humedal fluvial longitudinal de mayor extensión del país 
(Figura 1). En el año 2015, se designa como tercer sitio Ramsar a la Laguna de 
Rocha que, comprendido dentro del Paisaje Protegido Laguna de Rocha, forma 
parte del sistema lacustre de la costa atlántica. En la actualidad la superficie de 
humedales del país designados como sitio Ramsar corresponde a 407.408 ha 
Humedales del Este, 17.496 ha Humedales de Farrapos y 10.933 ha en la 
Laguna de Rocha, en total 435.837 ha. También existen otros humedales 
importantes, aunque sin designación explícita de protección, a lo largo del curso 
de ríos en las regiones central, occidental y sur de Uruguay, por ejemplo: los 
humedales asociados al Río Negro y sus islas, al Río Uruguay, 
fundamentalmente al norte de la represa Salto Grande, los bañados de Rincón 
de Andrés Pérez y de Arazatí y los humedales de la desembocadura del Río 
Santa Lucía. 
 
En Uruguay, existen varios estudios a nivel regional fundamentalmente 
enfocados en el sitio Ramsar y/o en la Reserva de Biosfera de los Humedales 
del Este (Probides, 2020). En general, la información sistematizada con relación 
a estos ecosistemas se vincula a propuestas para su conservación y manejo ya 
sea dentro del Sistema Nacional de Áreas Protegidas, Sitios Ramsar, Reserva 
de Biosfera, o dentro de planes y programas de ordenamiento territorial a nivel 
municipal. Por su parte, la información relacionada a otros humedales de 
importancia por su extensión y función ecológica (por ejemplo: Bañados del 
arroyo Maldonado, Bañados de Carrasco) se encuentra menos sistematizada e 
incluso puede resultar insuficiente (Achkar et al. 2016). Son incipientes además 
los estudios sobre invasiones biológicas que integren estos procesos en el 
contexto ecosistémico.  
 
GLEDITSIA TRIACANTHOS, GENERALIDADES, DISTRIBUCIÓN Y 
POSIBLES EFECTOS EN EL BOSQUE NATIVO EN URUGUAY 
Esta subsección de la introducción será publicada en: “Potencial invasivo de Gleditsia 
triacanthos, un factor de degradación ecosistémica del bosque nativo en Uruguay Cap V. Beatriz 

Sosa, David Romero, Gabriela Fernández & Marcel Achkar. En: Especies exóticas invasoras de 
Uruguay: distribución, impactos socioambientales y estrategias de gestión. 2020.MVOTMA; 
RETEMA; UdelaR. En Prensa.  

 
Gleditsia triacanthos es una especie leñosa perteneciente a la familia de las 
fabáceas. Originaria de América del Norte (USDA 2017), en estado adulto mide 
entre 20-30 m de altura pudiendo ocasionalmente alcanzar los 50 m (CNCPP 
2019) con una vida media de aproximadamente 125 años (Blair 1990). De tronco 
definido y copa amplia y de forma subcilíndrica, su carácter diferencial es la 
presencia de espinas ramificadas de entre 5 a 8 cm de longitud (CNCPP 2019). 
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Es una especie caducifolia; florece en primavera y fructifica desde comienzos del 
verano a entrado el otoño (Rossi et al. 2008). Su fruto es una legumbre lineal-
comprimida; presenta semillas muy duras y lisas, elipsoidales u ovales inmersas 
en un mesocarpio algo pulposo y dulce (Sabattini et al. 2009). 

 
En su área de origen es usualmente una especie de baja densidad (FEIS 2019) 
que se localiza normalmente en climas subhúmedos (precipitación media anual 
de 510 mm) y húmedos (precipitación media anual mayor a los 1520 mm); tolera 
las bajas temperaturas, ocupando zonas con temperaturas menores a los -29°C 
(Blair 1990). Generalmente se desarrolla en suelos del orden Alfisol, Inceptisol y 
Molisol originados sobre limos o sobre planicies fluviales. Registra su mayor 
ocurrencia en suelos húmedos y fértiles cerca de arroyos y lagos, su crecimiento 
es pobre en suelos pedregosos, arcillosos y poco profundos (Blair 1990). Se la 
encuentra mayormente en zonas de alturas por debajo de los 610 m, aunque 
alcanza alturas máximas de 1520 m. Es susceptible al ataque de varios insectos, 
que, aunque no suelen producir mortalidad, debilitan al árbol y retardan su 
crecimiento (Blair 1990). 
 
La especie presenta una alta producción de frutos y semillas, gran capacidad de 
germinación, reproducción clonal y rápido crecimiento (Marco y Páez 2000). Las 
semillas son principalmente dispersadas por aves y mamíferos silvestres, 
aunque se ha detectado que el ganado vacuno constituye también un importante 
agente de dispersión que facilita además la germinación mediante escarificación 
(USDA 2003). En los ambientes riparios los frutos también pueden dispersarse 
por hidrocoría (Blair 1990). Estas características le confieren un alto potencial de 
invasividad.  
 
Puede desarrollarse en una amplia variedad de condiciones ambientales. Es 
muy tolerante a la sequía, tolera los suelos ácidos y las condiciones de salinidad 
(Blair 1990). Presenta tolerancia moderada al anegamiento, y se ha reportado 
que los individuos juveniles mueren o retardan su crecimiento tras más de 105 
días de inundación (Hook 1984). Por otra parte, se la reconoce como una especie 
poco tolerante a la sombra (Grime & Jeffrey 1965), por lo que los parches con 
mayor disponibilidad de luz favorecen su reclutamiento (Marco y Páez 2000).  
 
Entre los factores que facilitan el desarrollo del proceso invasivo se ha reportado 
a la actividad ganadera que favorece su desarrollo en bosques ribereños 
(Leggieri 2010) y la presencia de micorrizas que en ecosistemas montañosos del 
centro de Argentina favorecen su nutrición (Urcelay et al. 2017). En ecosistemas 
de praderas el efecto del fuego favorece el desarrollo del proceso invasivo 
especialmente en años lluviosos (Chaneton et al. 2004). Como limitante de su 
desarrollo, se ha reportado que la competencia con pasto reduce su 
sobrevivencia y crecimiento (Aranda et al. 2015) y que la infección provocada 
por el escarabajo exótico Bruchidius endotubercularis elimina entre el 28.8 y 68% 
de las semillas viables de esta especie (Di-Iorio 2005). La predación de sus 
semillas por roedores se relaciona negativamente con la disponibilidad de 
alimento alternativo (semillas de herbáceas nativas y exóticas de pequeño 
tamaño) (Muschetto, 2012).  
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Actualmente ha extendido su rango de distribución a nivel mundial registrándose 
en una amplia variedad de regiones y ambientes. Se la reconoce como invasora 
en España (Dana et al 2001, Blanco et al 2012); es considerada como invasora 
en Australia especialmente en suelos aluviales (Csurhes & Kriticos 1994); en 
Serbia es considerada como una de las principales especies invasoras (Nicolic 
et al. 2010), en Ucrania se la reconoce como una de las principales invasoras en 
campos abandonados (Sudnik-Wójcikowska et al. 2006). En Rumania se 
identifica como especie naturalizada vinculada fundamentalmente a los 
ambientes fluviales y localidades urbanas (Dorofeti et al. 2005). En Sudáfrica se 
la considera como naturalizada o exótica casual en diversos biomas: Sabanas, 
Arbustales, Arbustales xéricos, y zonas de humedales (Henderson 2007), y sin 
embargo en el bioma de pradera presenta un alto potencial como invasor 
(Richardson & Thuiller 2007). En el cono sur es ampliamente reconocida como 
especie invasora; en Argentina ha invadido 4 ecorregiones diferentes: el Chaco 
Seco, los bosques montañosos subtropicales, las praderas pampeanas, y el 
Espinal (Fernández et al. 2017).  
 
Si bien se planta (o cultiva) principalmente como especie ornamental, presenta 
además, una amplia variedad de usos actuales y potenciales. Sus hojas y frutos 
presentan un alto valor energético por lo que posee importante valor forrajero 
(Rossi et al. 2008). En tal sentido se ha sugerido su utilización como especie 
multipropósito en sistemas silvopastoriles de zonas templadas (Gold & Hanover 
1993). Debido a su rápido crecimiento se la reconoce como especie maderable 
(Richardson 1998). Además, ha sido plantada como cortina de viento en estepas 
de Ukrania (Sudnik-Wûjcikowska et al. 2006). En Argentina se ha evaluado su 
rendimiento para generación de carbón obteniéndose en horno metálico 
transportable un rendimiento de 300-400 kg de carbón de buena calidad (FCA y 
F. 2017). En Uruguay se comparó la prestación energética del carbón obtenido 
con G. triacanthos y las principales marcas que se comercializan en la ciudad de 
Rivera concluyéndose que la capacidad calórica de esta invasora es comparable 
con las mismas (Proyecto ANII ININ-1-21017-136159 2018, datos sin publicar). 
Su madera puede ser considerada como apta para usos de alto valor en las 
industrias de la construcción y del mueble (interior y exterior) (Keil et al. 2011).  
 
Es reconocida como especie comestible (Nikolić et al. 2010); sus semillas 
tostadas pueden utilizarse como sustituto del café (CNCPP, 2019) y podrían 
utilizarse como aditivos en la industria alimentaria (Sciarini et al. 2009); además 
posee compuestos antioxidantes de utilidad potencial en esta industria 
(Cerqueira et al. 2010). Sus flores son muy apreciadas por los apicultores (Rossi 
et al. 2008). Tradicionalmente se le asignaba valor medicinal, los Cherokee 
utilizaban las vainas como remedio contra la dispepsia y el sarampión y los 
Delaware utilizaban el té de su corteza contra la tos ferina y otras enfermedades 
como la viruela y el sarampión (CNCPP 2019). La medicina tradicional China 
también ha utilizado esta especie para el tratamiento de diversas enfermedades 
como sarampión, viruela, disentería, e indigestión entre otros (Zhang et al. 2016). 
Sus propiedades han sido reportadas para aplicaciones farmacéuticas (Avachat 
et al. 2011), además se discute que sus hojas presentan una potente actividad 
citotóxica contra las líneas celulares de cáncer de laringe, mama, cérvix, hígado 
y colon (Mohammed et al. 2014), y que el extracto de sus frutos presenta 
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actividad analgésica (Saleh et al. 2016). Cabe resaltar que el uso de una especie 
invasora debe ser extremadamente prudente, solo llevada a cabo por personal 
calificado o con certificaciones ambientales exigentes y estrictas que permitan a 
su vez, controlar que dicha actividad solo se aplique con fines de disminuir la 
invasión de algún sector previamente invadido. 
 
Gleditsia triacanthos se plantó en el país con fines ornamentales, de sombra y 
maderero (Nebel & Porcile 2006). Sin embargo, en la actualidad en Uruguay es 
considerada como una de las dos leñosas con mayor potencial invasivo (Nebel 
& Porcile 2006), siendo el bosque fluvial su ambiente preferencial (Carvajales  
2013). A partir de los modelos de distribución de especies se detectó que las 
áreas más favorables para el desarrollo de este proceso invasivo presentan un 
patrón espacial con eje suroeste-este, donde Soriano, Colonia y Flores 
presentaron mayores valores de favorabilidad (Romero et al. 2017). Se detectó 
además que la favorabilidad a escala regional (en cuadrículas de 10 km x 10 km 
para todo Uruguay) aumenta con la variación en las precipitaciones y la 
proximidad a los núcleos urbanos y disminuye con el aumento de días con 
heladas y el aumento en la temperatura del mes más frío; y que, a una escala 
local (en parcelas de 10 x 20 m), la favorabilidad aumenta con la actividad 
agrícola y disminuye con la altura y el drenaje (Romero et al. 2017), siendo 
Soriano y Colonia, dos de los departamentos con mayores valores de 
favorabilidad, presencia de Gleditsia triacanthos e intensa actividad agrícola. 
 
El análisis de su distribución espacial (Análisis de puntos calientes) indica que 
G. triacanthos presenta una distribución parcheada en el territorio. Los parches 
más grandes presentan también los valores más altos de autocorrelación 
espacial indicando que el crecimiento de estos parches está asociado a la 
presencia de G. triacanthos. Estos resultados señalan que, en estas zonas, el 
proceso invasivo se encuentra en su fase de expansión. Su ubicación coincide 
con los territorios de mayor favorabilidad facilitando por tanto su propagación 
(Romero et al. 2020). Se identifican aún áreas de alta favorabilidad en las que 
no se registra invasión de G. triacanthos, sin embargo, es de esperar que estos 
territorios sean invadidos en el corto plazo a menos que se tomen medidas de 
prevención y control. Se visualizan además pequeños núcleos de invasión 
aislados en todo el territorio nacional lo que sugiere la existencia de zonas de 
establecimiento y/o expansión temprana. Estos núcleos se ubican en su mayor 
parte en zonas de mediana favorabilidad. Considerando la alta tolerancia de esta 
especie a variaciones en las condiciones ambientales es de esperar la expansión 
del proceso invasivo en estas zonas, aunque con menor velocidad de 
propagación que en las áreas con favorabilidad alta. Cabe señalar, que las 
técnicas de análisis espacial utilizadas son sensibles al diseño del muestreo, por 
tanto, podrían existir parches de invasión no detectados con los datos 
disponibles. En tal sentido, los resultados obtenidos podrían estar 
subrepresentado la propagación de G. triacanthos en el país. 
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Figura 1. Estado de situación de la propagación de Gleditsia triacanthos en Uruguay. Tonos de 
grises: Valores de favorabilidad (los tonos oscuros indican valores altos de favorabilidad). Tonos 
de naranja: Valores de autocorrelación espacial (los tonos oscuros indican valores altos de 
autocorrelación) (Romero et al. 2020). Datos obtenidos del Inventario Forestal Nacional 2009-
2010, 2011,2014. CEEI, MVOTMA.  

 
El impacto más notorio de G. triacanthos es su capacidad de desplazamiento de 
las especies nativas. Este proceso ha sido reportado para bosques ribereños 
subtropicales andinos (Sirombra & Mesa 2009), para remanentes de bosques de 
la Provincia del Espinal en Córdoba (Lewis et al. 2006), para bosques ribereños 
sobre la costa del río Uruguay (Sosa et al. 2018), y en bosques ribereños 
próximos a la ciudad de Rivera (Traversa & Alejano 2013), donde se estimó una 
densidad máxima de 355 individuos/ha (Proyecto ANII ININ-1-21017-136159 
2018, datos sin publicar). La invasión de esta especie afecta además a los 
ecosistemas de pradera, desplazando los últimos remanentes de praderas 
naturales en la pampa argentina (Zalba & Villamil 2002).  
 
Por otro lado, la invasión por G. triacanthos en Argentina afecta también a las 
comunidades de aves (Badini et al. 2015, Montejano et al. 2015), a las 
poblaciones de roedores nativos Myocastor coypus (Leggieri 2010), y a las 
comunidades acuáticas (Giorigi et al. 2014, Vilches et al. 2014), produciendo en 
este último caso además la modificación del régimen térmico y lumínico 
disminuyendo la productividad primaria y reduciendo la diversidad de 
marcrófitas. Por otra parte, G. triacanthos modifica la alcalinidad del horizonte 
superficial del suelo (Zalba & Peinemann 1987), pudiendo afectar a la fauna 
edáfica y en particular a los microorganismos, esta potencial alteración aún no 
ha sido evaluada.  
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Cuando las especies exóticas establecidas en un ambiente difieren en sus 
características morfo-funcionales de las nativas y se constituyen en la especie 
dominante, pueden desencadenar una serie de afectaciones que acaben 
alterando de forma relevante a los procesos ecosistémicos (Furey et al. 2014). 
En este sentido se ha reportado que G. triacanthos afecta la tasa de 
descomposición y por tanto al ciclo de nutrientes mediante modificaciones en la 
composición del mantillo (Furey et al. 2014, Gantes et al 2011). Por otro lado, la 
vegetación riparia cumple la función de estabilizar el banco fluvial (Gurnell, 
2014), por lo que el desplazamiento de esta por especies invasoras podría 
afectar a los procesos geomorfológicos. En dicha línea, en el Parque Nacional 
Esteros de Farrapos e Islas del Río Uruguay la estructura del bosque ribereño 
nativo sobre la costa del río Uruguay (Figura. 2.a) disminuye la velocidad de la 
corriente protegiendo de la erosión al banco fluvial, sin embargo, se ha 
observado un grado de erosión relevante en las zonas ocupadas por G. 
triacanthos que podría asociarse a la falta de una barrera natural debido a la 
estructura fustal de esta especie (Figura 2.b). Aún desconocemos el alcance que 
a largo plazo este proceso invasivo tendrá sobre el efecto en los procesos 
geomorfológicos. 
 
Con respecto a las metodologías de control, la invasión de G. triacanthos fue 
tradicionalmente tratada utilizando el herbicida TOGAR BT (principios activos 
Triclopir y Picloran), que se aplicaba sobre la base de los arbustos previamente 
cortados con motosierra. Este método fue considerado como de riesgo 
toxicológico (Di Marzio et al. 2009). A los efectos de minimizar este riesgo se 
evaluó la aplicación de herbicida con perforación de tronco y posterior tapado, 
los niveles de mortalidad registrados luego de dos años de la aplicación 
superaron el 60%. El método de control no afectó la abundancia ni el número de 
géneros de especies nativas en el estrato de regeneración. En tal sentido se 
postuló que resulta viable implementar un programa de control químico para esta 
especie (Sosa et al. 2015).  
 
La tala se presenta como otra alternativa en este sentido. Durante un ensayo 
realizado en un monte invadido en la ciudad de Rivera, se realizó la tala de 0.5 
ha de monte en el mes de octubre de 2018. Un año después, el monte se había 
regenerado completamente conformando un nuevo estrato de dosel en el 
entorno de dos metros de altura (Proyecto ANII ININ-1-21017-136159 2018, 
datos sin publicar). Estos resultados resaltan la importancia de identificar 
técnicas que limiten su regeneración tras el control, y permitan la restauración 
del área invadida.  
 
Como se ha comentado, el proceso invasivo de G. triacanthos presenta el 
potencial de desplazar completamente a la flora nativa desencadenando efectos 
en cascada a nivel poblacional, comunitario y ecosistémico. En tal sentido resulta 
prioritario desarrollar acciones que, en primer lugar, eviten el establecimiento de 
esta especie, y, en segundo, controlen el avance de este proceso invasivo. La 
identificación de áreas prioritarias para el control y la restauración son 
reconocidas internacionalmente como la primera etapa en la definición de un 
programa de control y/o restauración efectiva (Wittenber & Crook 2001, UICN & 
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WRI 2014). En lo que refiere al control de exóticas existe un amplio consenso en 
priorizar las zonas en las cuales el proceso invasivo no se ha consolidado aún.  
 
En este marco, comprender la dinámica espacio-temporal del proceso invasivo 
permitiría dirigir las estrategias de control a los territorios de propagación 
limitando su avance y por tanto aumentando la efectividad y minimizando los 
costos.  
 
En síntesis, la invasión de G. triacanthos en diversos ambientes y regiones de 
Uruguay, pero principalmente en los montes riparios y planicies de inundación, 
constituye un problema ambiental reciente pero importante en el país. La 
investigación realizada hasta el momento permite dimensionar la gravedad del 
problema. También es posible afirmar, a partir de los resultados de las 
evaluaciones a escala nacional y los escenarios construidos, que aún estamos 
en las fases “tempranas” del proceso invasivo y por tanto aún es posible diseñar 
sistemas de control que permitan detener el avance de la invasión de G. 
triacanthos en el territorio. 
 
INVASIÓN DE GLEDITSIA TRIACANTHOS EN EL PARQUE NACIONAL 
ESTEROS DE FARRAPOS E ISLAS DEL RÍO URUGUAY   
 

Sobre la costa del Río Uruguay, entre las localidades urbanas de San Javier y 
Nuevo Berlín en el Departamento de Río Negro, se ubican los Esteros de 
Farrapos, el humedal fluvial longitudinal más extenso del país (Figura 2). Esta 
área tiene una gran relevancia ecológica lo que le ha valido su denominación 
como sitio Ramsar en 2004 y como Parque Nacional Esteros de Farrapos 
(PNEF) del Sistema Nacional de Áreas Protegidas en 2008.  

Los Esteros de Farrapos abarcan 5.760 ha y presentan una gran diversidad de 
hábitats, entre los que destacan lagunas, arenales fluviales, bosque ripario, 
praderas con régimen de inundación semipermanente y áreas paludosas. Las 
principales actividades humanas en el área son ganadería, pesca y apicultura, la 
tala y la caza son actividades menos frecuentes (DINAMA, 2014). 
 
Los bosques riparios en esta zona presentan importancia biogeográfica debido 
a las intrusiones de los bosques subtropicales de la provincia Paranaense que 
encuentran en esta zona su límite sur de distribución (Cabrera & Willink 1973, 
Grela 2004). Las principales especies nativas en el área son Phyllanthus 
sellowianus Müll., Sebastiania schottiana (Müll. Arg), Ruprechtia laxiflora Meisn., 
Sapium haematospermum Müll. Arg., Pouteria gardneriana (A.DC.), Guettarda 
uruguensis Cha & Schltdl., Combretum fruticosum Stuntz, Terminalia australis 
Cambess., Salix sp, Inga vera Wild., Eugenia mansonii O. Berg. and Eugenia 
uruguayensis Cambess (MVOTMA, 2017). 
 
La invasión de la especie leñosa Gleditsia triacanthos en el bosque ripario 
constituye una de las principales amenazas del área, ya que implica el reemplazo 
de especies nativas, afecta el potencial erosivo del río sobre este ecosistema y 
se ha extendido además hacia otros hábitats del área (DINAMA, 2013). Esta 
especie fue plantada en la zona norte del área protegida como especie 
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ornamental en la década de 1940 (Mendieta & Merni com. pers). Actualmente, 
se ha establecido fuertemente en esa zona y ha extendido su distribución hacia 
el sur.   

 

 

Figura 2. Delimitación y ubicación del Parque Nacional Esteros de Farrapos e Islas del Río 

Uruguay.  

 
OBJETIVO 

 

Explicar la dinámica de propagación espacio-temporal de la invasora Gleditsia 
triacanthos en bosques fluviales del Parque Nacional Esteros de Farrapos para 
avanzar en el diseño de estrategias de control viables y eficaces. 

 

ESTRUCTURA DE LA TESIS  
 

Conocer el patrón de distribución de una especie invasora resulta esencial para 
definir estrategias de control eficientes, visualizar la posible dinámica del proceso 
de invasión (Bradley & Mustard 2006, Byers et al. 2001, Rew et al.2005) y prever 
el potencial desarrollo del proceso invasivo. Además, permite identificar 
potenciales mecanismos de dispersión, así como definir la susceptibilidad de 
distintos tipos de hábitat al proceso de invasión (Andersen et al. 2004, Cohen & 
Goward 2004, Parker et al. 1999).  
 
En este marco, esta tesis se basó en la inferencia deductiva al cuestionarse 
sobre los posibles mecanismos explicativos que podrían generar el patrón de 
distribución de G. triacanthos en el área de estudio. Esta aproximación consiste 
en tres etapas: (1) Observación preliminar del sistema, basada en trabajos 
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previos. (2) Formulación a priori de una o múltiples hipótesis explicativas y el 
desarrollo de los posibles patrones espaciales resultantes de las mismas y (3) 
Evaluación de las hipótesis utilizando técnicas de análisis espacial, técnicas de 
precisión de parámetros y/o aproximaciones basadas en modelos (Cap 3). 
 

La presente tesis se desarrolla en un total de 5 capítulos. En el capítulo 1 se 
postula una hipótesis al respecto de la estrategia de invasión que estaría 
mediando el proceso invasivo de G. triacanthos en los bosques ribereños del 
Parque Nacional Esteros de Farrapos, se define el patrón espacial 
correspondiente y se desarrolla una metodología de análisis espacial para la 
detección del patrón de distribución de esta especie en el área de estudio 
contrastándoselo posteriormente con el patrón esperado. En el capítulo 2, en 
conformidad con la hipótesis definida, se utilizan técnicas de análisis espacial 
para estudiar la relación entre el patrón de distribución de la invasora y el patrón 
de deposición de arena a los efectos de identificar áreas que faciliten el 
desarrollo de este proceso invasivo. En el capítulo 3 se utilizan modelos basados 
en agentes para simular el patrón de propagación espacio-temporal de la especie 
en el área de estudio y evaluar la relación entre la dinámica de propagación y el 
régimen de inundaciones contrastando estos resultados con el patrón esperado 
en relación a la hipótesis planteada. En el capítulo 4 se simulan distintos 
escenarios de gestión y se evalúan sus resultados generando información útil 
para la definición de estrategias de control en esta área. En el capítulo 5 se 
realiza una discusión general de la tesis y se presentan sus principales 
conclusiones.   
 
ESTRATEGIA DE INVESTIGACIÓN  
 

Los sistemas de soporte para la planificación se reconocen actualmente como 
herramientas de apoyo a la gestión y la toma de decisiones e incluyen el 
diagnóstico de problemas, la colección de datos, la facilitación de la participación, 
la identificación de tendencias espaciales y temporales y la generación de 
modelos (Randolph 2004, van Delden et al. 2011, McIntosh et al. 2011). La 
presente investigación genera las bases conceptuales y metodológicas para el 
desarrollo de este tipo de sistemas en el Parque Nacional Esteros de Farrapos 
e Islas del Río Uruguay en relación a una de sus principales amenazas, la 
invasión de G. triacanthos.   
 
Hacia mediados de los años 80, la mayor parte de la investigación ecológica 
evitaba explícitamente las consideraciones espaciales por ejemplo mediante el 
uso de diseños experimentales que removieran la ¨contaminación espacial¨; un 
factor determinante de este enfoque radica en que los problemas que la ecología 
analizaba en ese momento (dinámica poblaciones, interacciones predador-
presa, sistemas parásito-hospedero) no requerían consideración explícita del 
espacio (Wiegand, 2014). Actualmente, el análisis espacial en ecología ha 
generado mucho interés ya que proporciona valiosa información sobre los 
posibles procesos determinantes de un patrón espacial; esta información resulta 
útil en la construcción y validación de teorías ecológicas, la gestión de recursos 
naturales, el ajuste de pruebas estadísticas y el diseño de experimentos 
(Maestre, 2006) 
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Desde el análisis espacial se reconocen dos enfoques en la identificación de 
posibles procesos y mecanismos determinantes del patrón espacial: (1) la 
caracterización de la estructura espacial en la forma más detallada posible y la 
posterior interpretación de esta caracterización para derivar hipótesis al respecto 
de los mecanismos subyacentes. (2) Utilizar hipótesis generales sobre un patrón 
espacial particular y posteriormente contrastar el patrón predicho con la 
estructura espacial de los datos para inferir la existencia del proceso subyacente 
(Wiegand, 2014). Como se mencionó anteriormente este trabajo se desarrolla 
desde este último enfoque.  
 
Los modelos espacialmente explícitos permiten analizar la propagación de los 
procesos invasivos habiéndose desarrollado diversos tipos; entre éstos los 
modelos basados en agentes y los autómatas celulares son los más adecuados 
para analizar la heterogeneidad ambiental y la dinámica de las invasoras (Parry 
et al. 2013). Estos modelos son útiles para analizar la dinámica espacial de las 
invasiones ya que: (1) están definidos para una malla ráster, por lo que pueden 
compatibilizarse con datos geográficos, (2) son dinámicos, (3) son adaptables a 
un amplio rango de situaciones, (4) son simples, (5) están basados en un 
conjunto de reglas, que pueden reflejar un elevado número de comportamientos 
espaciales, y (6) pueden exhibir comportamientos extraordinariamente ricos 
(White & Engelen 2000). 
 
En este trabajo se utilizan modelos basados en agente utilizando la plataforma 

the NetLogo un entorno de programación utilizado para simular sistemas 

complejos y analizar su dinámica espacio-temporal (Wilensky 1999). Esta 

plataforma, con una capacidad de análisis robusta, presenta varias 

características operativas que facilitan la interpretación de los resultados y crea 

oportunidades para incorporar simulaciones interactivas a corto plazo dentro de 

las actividades de toma de decisiones grupales. Por tanto, constituyen una 

herramienta útil en los sistemas de soporte a la toma de decisiones. 
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CAPÍTULO 1 

ANÁLISIS ESPACIAL PARA LA IDENTIFICACIÓN DE 

ESTRATEGIAS DE COLONIZACIÓN DE INVASORAS Y 

DEFINICIÓN DE PRIORIDADES DE MANEJO EN ECOSISTEMAS 

RIPARIOS 

 

Trabajo publicado en Forest Ecology and Management. 411: 195–202. Spatial 

analysis to identify invasion colonization strategies and management priorities 

in riparian ecosystems 2018.  

B. Sosa, D. Romero, G. Fernández, M. Achkar 

 

RESUMEN 
 

Las especies exóticas invasoras tienen diferentes estrategias para invadir 

nuevas áreas. Las especies invasoras limitadas por el establecimiento tienen un 

amplio rango de dispersión y una alta tasa de mortalidad en los estadios 

tempranos. En los sistemas riparios las plántulas tienen alta tasa de mortalidad. 

En este se evalua la hipótesis de que el proceso invasivo de Gleditsia triacanthos 

en los bosques riparios del río Uruguay se encuentra limitado por el 

establecimiento y que comienza en el albardón costero en la zona de transición 

entre el bosque y la pradera, desplazándose hacia el borde costero. En tal 

sentido se espera que: (1) el patrón de distribución de los individuos adultos de 

G. triacanthos se encuentre desacoplado del patrón de distribución de los 

estadios prereproductivos (plántulas y juveniles), (2) la población presente un 

patrón de distribución agregado asociado a la presencia de áreas con 

condiciones favorables para el desarrollo de los individuos hasta el estadio adulto 

y (3) la abundancia de plántulas y juveniles sea mayor en la zona de transición 

entre el bosque y la pradera que en el borde costero del albardón. Para analizar 

el patrón de distribución de G. triacanthos se utilizaron técnicas de análisis 

espacial de patrones de puntos: índices de autocorrelación, identificación de 

puntos calientes y análisis de onditas. Para evaluar el efecto de la posición en el 

albardón sobre el patrón de distribución de G. triacanthos se utilizaron técnicas 

multivariadas de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS por sus 

siglas en inglés). Esta metodología permitió identificar un área de invasión 

primaria, un foco de invasión y una zona de dispersión. Este patrón se 

corresponde con un patrón de invasión por infiltración limitado por el 

establecimiento. La posición en el albardón no parece afectar la distribución de 

esta especie. Esta información resulta relevante para definir estrategias de 

control. Asimismo, la metodología utilizada en la detección del patrón de invasión 

de esta especie puede ser utilizada para la evaluación de otros procesos 

invasivos fundamentalmente en los ecosistemas riparios.  
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1.1 INTRODUCCIÓN 
 

Las invasiones biológicas y el cambio climático son una de las amenazas más 

importantes para la conservación de la biodiversidad (Gallardo et al., 2013). El 

efecto de las especies invasoras se reconoce principalmente por su capacidad 

de desplazamiento de las especies nativas y la consecuente homogenización 

global de la biodiversidad (López-Darías et al., 2008). Los bosques riparios son 

uno de los ecosistemas más vulnerables a los efectos de las invasiones 

biológicas (Richardson et al., 2007). En estos ecosistemas las invasiones 

producen efectos notables reduciendo la diversidad, y modificando procesos 

ecosistémicos clave como la captación de agua, la infiltración y la evaporación 

(Richardson et al., 2007). 

 

Las especies exóticas tienen distintas estrategias para invadir nuevas áreas. 

Martin & Canham (2010) identificaron dos estrategias de colonización en 

bosques de montaña, las limitadas por la dispersión y las limitadas por el 

establecimiento. Según estos autores las leñosas invasoras limitadas por la 

dispersión tienen distancias medias de dispersión comparables con la de las 

especies nativas dominantes. Por su parte, las especies limitadas por el 

establecimiento producen una gran cantidad de semillas y tienen un amplio rango 

de dispersión, una alta tasa de mortalidad en los estadios juveniles y su 

establecimiento está condicionado por la ocurrencia de perturbaciones que les 

permita colonizar nuevas áreas (Martin & Canham, 2010). Como ecosistemas 

riparios son altamente dinámicos (Tockner et al., 2010) lo que determina la 

dificultad en el establecimiento de las plántulas (Naiman & Décamps, 1997). Por 

ejemplo, la inundación erosiona el sustrato y genera condiciones de anoxia 

(Goodson et al., 2001) dificultando la sobrevivencia de las plántulas. En este 

sentido se postula que en sistemas riparios y cuando las leñosas invasoras 

presentan un amplio rango de dispersión (especies que se dispersan por 

hidrocoría) el proceso invasivo estará limitado por el establecimiento. Los 

procesos fluviales también pueden facilitar el establecimiento de las leñosas 

invasoras, los procesos erosivos pueden ocasionar la caída de árboles 

generando parches con mayor disponibilidad de luz facilitando el establecimiento 

de las leñosas intolerantes a la sombra y los procesos de deposición modifican 

la composición de la comunidad alterando las relaciones bióticas (Jolley et al., 

2017). 

 

Las geoformas se definen como unidades geomorfológicas sin distinción 

jerárquica (Toomanian, 2013). En los sistemas riparios, las barras de grava, 

terrazas e islas son ejemplos de geoformas (Naim et al., 2005); estas estructuras 

afectan directamente la dispersión y el establecimiento (Corenblit et al., 2007). 

Durante la dispersión los propágulos se concentran siguiendo los procesos 

deposicionales del sistema (Gurnell, 2007); en tal caso la microtopografía 
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facilitaría el establecimiento si genera un ambiente favorable (Steiger, 2005). 

Trabajos empíricos y análisis en base a modelos sugieren que el establecimiento 

de la vegetación ocurre fundamentalmente en el borde costero del albardón 

fluvial (Corenblit et al., 2007; Bradley & Smith, 1986).  

 

El albardón fluvial y el piso del macrocanal favorecen el establecimiento de las 

especies invasoras (Cushman & Gaffney, 2010; Tabacchi et al., 2005; Hood & 

Naiman, 2016). Por otra parte, Pauchard & Alaback (2006) concluyeron que el 

proceso invasivo comienza en la zona de transición entre el bosque y la pradera 

del albardón fluvial debido al efecto borde. Los distintos requerimientos de las 

leñosas invasoras podrían explicar esta diversidad de patrones. Por ejemplo, la 

mayoría de las leñosas invasoras tienen baja tolerancia a la sombra, pero existen 

algunas especies tolerantes (Martin et al., 2009).  

 

En este sentido, se espera que cuando las especies invasoras tienen baja 

tolerancia a la sombra el proceso invasivo comience en la zona de transición 

entre el bosque y la pradera donde se incrementa la disponibilidad de luz. 

Considerando la dinámica y heterogeneidad de los sistemas riparios y la 

diversidad en las estrategias de vida de las leñosas invasoras resulta necesario 

incrementar el número de estudios de caso a los efectos de clarificar la relación 

entre las geoformas y el patrón de invasión.  

 

El análisis espacial de procesos ecológicos como las invasiones biológicas 

presenta cada vez mayor interés (Dale & Fortin, 2014). En particular, el análisis 

espacial en invasiones biológicas puede ser usado para inferir su dinámica 

(Fang, 2005; Eliot & Fajardo 2009) y puede constituirse también en una 

herramienta útil y novedosa en la gestión de invasoras. Se ha planteado que el 

control en los nuevos focos de invasión es más eficiente que el control en el área 

donde la invasión se encuentra consolidada (Wittenberg & Cock, 2001). En tal 

sentido un programa de control de especies invasoras debiera definir sus 

prioridades en el siguiente orden: prevenir el reclutamiento en las áreas no 

invadidas, erradicar los focos de invasión, y erradicar o reducir las áreas de 

invasión consolidada.  

 

En este trabajo se analiza el patrón de distribución de la leñosa invasora Gleditsia 

triacanthos en bosques ribereños del río Uruguay para determinar la estrategia 

que media este proceso invasivo. En los sistemas fluviales el establecimiento de 

las plántulas se encuentra limitado por procesos fluviales como la erosión y la 

deposición y por tanto esperamos que G. triacanthos se encuentre limitada por 

el establecimiento. También evaluamos la hipótesis de que el proceso invasivo 

comienza sobre el borde de transición entre el bosque y la pradera del albardón 

fluvial (donde predomina el proceso de deposición y donde hay mayor 

disponibilidad de luz) extendiéndose hacia el borde costero. En este marco se 
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espera que, (1) el patrón de distribución de los individuos adultos de G. 

triacanthos se encuentre desacoplado del patrón de distribución de los estadios 

pre-reproductivos (plántulas y juveniles), (2) la población presente un patrón de 

distribución agregado asociado a la presencia de áreas con condiciones 

favorables para el desarrollo de los individuos hasta el estadio adulto y (3) la 

abundancia de plántulas y juveniles sea mayor en la zona de transición entre el 

bosque y la pradera que en el borde costero del albardón 

 

1.2. METODOLOGÍA  
 

1.2.1 Diseño de muestreo 

 

El muestreo se realizó en el mes de febrero, fecha que coincide con el fin de la 

estación de crecimiento cuando la mayor parte de las semillas ya han germinado. 

Para analizar la variabilidad a lo largo del río Uruguay se dispusieron 21 

transectos a lo largo del eje norte-sur del río. Los transectos se dispusieron en 

forma perpendicular al curso del río y su largo varió entre 5 y 15 m en función del 

ancho del albardón (Figura. 1). La distancia media entre las parcelas debe ser 

menor que la distancia entre las estructuras espaciales que se pretende detectar. 

Las variaciones más importantes en el porcentaje de cobertura de G. triacanthos 

a lo largo del río Uruguay fueron igual o mayor a los 1000 m (DINAMA, 2014). 

Por tal motivo, en este trabajo la distancia media entre los transectos fue de 550 

m.  

 

Para detectar la variabilidad en relación a la posición en el albardón sobre cada 

transecto se establecieron tres parcelas de 4 m x 20 m, una sobre el borde 

costero, otra en la zona media del bosque y la tercera en el área de transición 

entre el bosque y la pradera (Figura 1). Se establecieron un total de 21 

transectos; en 15 de ellos se dispusieron las 3 parcelas. Debido a las dificultades 

de acceso se ubicaron 2 parcelas en 2 transectos y una parcela en 4. En cada 

parcela se registró el número de individuos de G triacanthos y su altura 

correspondiente. La altura fue registrada con un clinómetro, la posición de la 

parcela fue registrada con GPS Garmin map 60CSx. 
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Figura. 1. Diseño de muestreo. Se establecieron 21 transectos a lo largo del río Uruguay (eje 

norte-sur). En cada transecto se marcaron tres parcelas, (1) Borde costero del albardón, (2) 

Centro del bosque y (3) Borde de transición Bosque-Pradera.  

 

Los individuos de G. triacanthos fueron clasificados según su altura en tres 

clases de talla según Marco & Páez (2000): adultos, individuos con una altura 

mayor a 1.50 m; juveniles, representan el estadio no reproductivo, su altura varía 

entre 0.26 m y 1.50 m, y plántulas con una altura de 0,25 m. 

 

En resumen, la variación en la abundancia de G. triacanthos sobre el río Uruguay 

(eje norte-sur) fue analizada utilizando el valor de medio de los 21 transectos y 

los efectos de la posición en el albardón (eje Oeste-Este) fueron evaluados 

usando los registros de los 15 transectos en las tres parcelas.  

 

1.2.2 Caracterización del patrón de invasión 

 

(1) Se usó el análisis de autocorrelación espacial para caracterizar tres posibles 

patrones de invasión: agrupado, disperso y aleatorio. La autocorrelación espacial 

de un conjunto de puntos indica la semejanza existente entre los atributos de los 

puntos y sus vecinos. Si en una distribución de puntos se detecta autocorrelación 

espacial positiva, significa que puntos con características similares tienden a 

ubicarse próximos entre sí, pero si la autocorrelación espacial es débil los puntos 

adyacentes en una distribución tienden a presentar características diferentes 

(Lee & Wong, 2001). El coeficiente de autocorrelación espacial mide la 

similaridad entre los atributos de los puntos y la proximidad de sus ubicaciones 
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(Lee & Wong, 2001). En este estudio el atributo medido fue la abundancia de G. 

triacanthos en cada una de sus tres clases de talla (adultos, juveniles y 

plántulas). Se utilizó el promedio de la abundancia de cada clase de talla del total 

de las parcelas presentes en cada transecto (N= 21). La ubicación se 

correspondió con las coordenadas espaciales de la parcela ubicada en el centro 

del bosque (esta ubicación se correspondió con la de mayor acceso). Se usó el 

método de Geary con estandarización de fila disponible en el módulo de 

estadística espacial del software ArcGIS Version 10. Copyright ESRI Inc., 

Redlands, CA, USA. 

 

(2) Los índices de autocorrelación espacial, describen la autocorrelación en 

forma global pero no son efectivos en identificar y describir distintos tipos de 

patrones espaciales (Lee & Wong, 2001). Por tanto, para caracterizar el patrón 

espacial de los agrupamientos se utilizó el análisis de puntos calientes. Este 

análisis identifica agrupamientos con valores altos (puntos calientes) y bajos 

(puntos fríos) del atributo analizado (Lee & Wong, 2001). En este trabajo, los 

puntos calientes indican la presencia de áreas con alta abundancia de G. 

triacanthos rodeadas además por áreas de alta abundancia. Alternativamente, 

los puntos fríos se identifican en áreas con baja abundancia que se encuentran 

próximas a áreas que también presentan baja abundancia. Al igual que los 

índices de autocorrelación espacial, estos análisis también incluyen los atributos 

de los puntos y sus ubicaciones. Por tanto, para realizar este análisis se utilizó 

el valor medio de la abundancia por clase de talla de las parcelas ubicadas en 

cada transecto y las coordenadas espaciales de la parcela ubicada en el centro 

del bosque. Para obtener una mejor visualización del análisis de puntos calientes 

se añadió una capa de fondo de color. Para ello se creó una superficie 

interpolada usando la distancia inversa ponderada utilizando el módulo de 

estadística espacial del software ArcGIS Version 10. Copyright ESRI Inc., 

Redlands, CA, USA. 

 

(3) Se aplicó el análisis de onditas para detectar áreas con cambios abruptos en 

la abundancia de las tres clases de talla de G. triacanthos a lo largo del río 

Uruguay (eje norte-sur). Este análisis cuantifica la estructura de los datos como 

función de la posición (Dale & Mah, 1998) y es robusto ante la falta de 

estacionariedad y la presencia de anisotropía de los datos (Perry et al., 2002). 

Este análisis se centra en la “descomposición” de los datos en patrones repetidos 

que se comparan con la forma de la función de onda (Perry et al., 2002). Los 

picos de varianza se registran en aquellos puntos donde la función de onda 

resuena con los datos; esos picos corresponden a cambios abruptos (fronteras) 

en la variable analizada (Camarero & Rozas, 2006). En este estudio, la variable 

analizada fue el valor de la abundancia media de cada clase de talla 

correspondiente a las parcelas ubicadas en cada transecto. En tal sentido las 

fluctuaciones en la varianza representan cambios abruptos en la abundancia de 
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G. triacanthos a lo largo del río Uruguay. La función de onda utilizada fue la 

función de Haar debido a su habilidad de detectar bordes y gradientes (Gamage, 

1990). El análisis de onditas se realizó utilizando el software Passage 2. 

PASSaGE: Pattern Analysis, Spatial Statistics and Geographic Exegesis 

(Rosenberg & Anderson, 2011). 

 

(4) Finalmente, para detectar los efectos de la posición en el albardón (orilla, 

centro, borde) sobre el patrón de abundancia de las tres clases de talla (adultos, 

juveniles, plántulas) se utilizó la técnica multivariada de escalamiento 

multidimensional no métrico (NMDS por sus siglas en inglés). La variable 

utilizada fue el valor de la abundancia por clase de talla en cada parcela 

obtenidos de los 15 transectos con las parcelas ubicadas en las tres posiciones 

del albardón (Matriz = 3 clases de talla x 3 parcelas x 15 transectos). El test de 

escalamiento multidimensional no métrico es un método de ordenación robusto 

(James & Mc. Cullochthat, 1990) que ubica a los objetos similares próximos en 

el espacio de ordenación y a los objetos distintos en posiciones distantes entre 

sí (Legendre & Legendre, 1998). Por tanto, la utilización de este método permite 

identificar las posiciones en el banco fluvial que difieren o son similares entre si 

en relación con la abundancia por clase de talla de G. triacanthos. La bondad de 

ajuste del modelo fue evaluada usando el criterio de Kruskall (Kruskall, 1964). 

Se utilizó el procedimiento PROXSCAL con distancia euclideana de IBM SPSS 

Statistics software versión 21.0. 

 

Las coordenadas espaciales fueron representadas en UTM (Universal 

Transverse Mercator) sistema proyectado de coordenadas (WGS1984, Zona 

21S). 

 

1.3. RESULTADOS 
 

Se registraron un total de 6500 individuos de G. triachantos. Las plántulas 

fueron la clase de talla dominante representando el 93% del total de individuos; 

por su parte adultos y juveniles representaron el 5% y el 2% respectivamente.  

 

El análisis de autocorrelación espacial indica que la distribución de G. triacanthos 

a lo largo del río Uruguay presenta un patrón agregado organizado en 

agrupamientos de alta y media abundancia (z-score = 3.584104; p = 0.001). En 

la clase de talla adultos se identificaron agrupamientos de alta y media 

abundancia (z-score = 3.178784; p = 0.001); en la clase de talla juvenil se 

identificó solo un agrupamiento de alta abundancia (z-score = 4.120781; p = 

0.001) al igual que en la clase de talla plántulas (z-score = 3.960983; p = 0.001). 

De acuerdo con el análisis de puntos calientes los agrupamientos de alta 

abundancia para adultos y juveniles se encuentran entre los transectos 1 y 3 

(Figura. 2); por su parte el patrón de alta abundancia de plántulas se ubica hacia 
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el sur entre los transectos 4 y 7 (Figura. 2). Finalmente, el agrupamiento de 

mediana abundancia de adultos se ubica entre los transectos 9 y 10 (Figura. 2). 

 

 
Figura 2. Estructura espacial de G. triacanthos a lo largo del río Uruguay detectado en el área de 

estudio para las tres clases de talla analizadas (adultos, juveniles, plántulas) resultante del 

análisis de puntos calientes. Puntos rojos: Áreas de puntos calientes donde áreas con alta 

abundancia de G. triacanthos se encuentran próximas a áreas de alta abundancia de G. 

triacanthos. Puntos azules: Áreas de puntos fríos donde áreas de baja abundancia de G. 

triacanthos se encuentran próximas a áreas de baja abundancia de G. triacanthos. Puntos 

naranjas. Áreas de abundancia media de G. triacanthos donde áreas con abundancia intermedia 

de la especie se encuentran próximas a áreas con valores medios de abundancia. Puntos 

amarillos. Áreas que no conforman agrupamientos estadísticamente significativos. El color de 

fondo en los rectángulos representa la superficie interpolada creada a partir de los registros de 

los puntos de muestreo.  

 

El análisis de onditas detectó, para la clase de talla adultos, dos picos de 

varianza, en el transecto 2 y entre los transectos 9 y 10 indicando zonas de 

variaciones abruptas en la abundancia (dos zonas de fronteras) (Figura. 3). La 

primera zona de frontera se superpone con el agrupamiento de alta abundancia 

y la segunda con el agrupamiento de abundancia media. Para la clase de talla 

juveniles el análisis de onditas detectó una zona de frontera con un pico de 

abundancia en el transecto 2 que también se superpone con el agrupamiento de 

alta abundancia (Figura. 3). También se detectó una zona de frontera para la 

clase de talla plántulas en el transecto 5 que se superpone con el agrupamiento 

de alta abundancia. Es importante destacar que esta zona de frontera fue 

detectada 1650 m al sur de las zonas de frontera detectada para las clases de 

talla adultos y juveniles.  
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Figura. 3. Cambio en la abundancia de G. triacanthos en sus tres clases de talla (adultos, 

juveniles, plántulas) entre los 21 transectos dispuestos en el área de estudio a lo largo del Río 

Uruguay. Los gráficos de la izquierda representan los resultados del análisis de onditas. 

Variaciones abruptas en la curva indican cambios importantes en la abundancia de G. triacanthos 

entre los transectos. Los gráficos de la derecha representan la densidad media de G. triacanthos 

en cada uno de los transectos.  

 

La bondad de ajuste del escalamiento multidimensional no métrico fue excelente 

(S-Stress =0.0016). En relación a la posición en el albardón este método separa 

dos grupos, (1) las plántulas localizadas en la zona de transición del banco fluvial 

(Pl3); y (2) las plántulas localizadas en el centro (Pl2) y en la costa del albardón 

(Pl1), en conjunto con adultos (A1; A2; A3) y juveniles (Jv1; Jv2; Jv3) ubicados 

en las tres posiciones del albardón (Figura. 4). Cabe señalar que los valores más 

altos de abundancia de plántulas se registraron en la zona de transición del 

albardón (Se3) (72% del total). 
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Figura. 4. Efectos de la posición en el albardón sobre el patrón de distribución y abundancia de 

G. triacanthos en sus tres clases de talla resultantes del análisis de escalamiento 

multidimensional no métrico. Los números indican la posición en el albardón 1 = Borde Costero; 

2 = Centro del bosque; 3 = Borde de transición entre bosque y pradera. Las letras indican las 

clases de talla definidas para G. triacanthos: A = adultos, Jv =Juveniles y Pla = Plántulas. Análisis 

realizado con los 15 transectos completos 

 

1.4. DISCUSIÓN 
 

1.4.1 Patrón de distribución de G. triacanthos sobre la costa del río Uruguay 

 

Bastow & Lee (1989) plantearon que la mayoría de las invasoras productoras de 

frutos presentan un patrón de invasión por infiltración que presenta un área de 

invasión consolidada, un área adyacente de dispersión a corta distancia y nuevos 

focos ubicados lejos del área de invasión consolidada. El área de invasión 

consolidada de G. triacanthos fue localizada en el norte del área de estudio 

asociada al cluster de alta abundancia de adultos y juveniles (transectos 1-3) que 

coinciden con la zona en la que esta especie fue plantada con fines forestales 

en el área hace aproximadamente 70 años atrás (Mendieta & Merni, com. pers). 

Se identificó también una zona de dispersión en las proximidades de esta área 

(transectos 4–7) definida por la presencia del cluster de alta abundancia de 

plántulas localizado 550 m al sur del área de invasión consolidada (Figura. 3). 

Se identificó también un nuevo foco de invasión ubicado 2700 m al sur del área 

de invasión consolidada representado por el agrupamiento de mediana 

abundancia en la clase de talla adultos (transectos 9–10).  

 

En el nuevo foco de invasión la abundancia de juveniles presentó un incremento 

muy leve (Figura. 4) constituyéndose en un resultado inesperado. G. triacanthos 
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fue plantada al norte del área y se dispersa hacia el sur del área por lo que se 

esperaría que los individuos presentes en el área de invasión consolidada fueran 

más viejos y por lo tanto más altos que los individuos localizados al sur de esta 

zona. Sin embargo, resultados sin publicar indican que los individuos de G. 

triacanthos son más altos y presentan un mayor diámetro a la altura del pecho 

en el nuevo foco de invasión que en el área de invasión consolidada. La relación 

entre la altura de cierta clase de edad y las condiciones ambientales de un área 

está ampliamente reconocida (Skovsgaard & Vanclay, 2008). Dado que los 

individuos en el nuevo foco de invasión son más altos y probablemente más 

jóvenes que los individuos en el área de invasión consolidada, resulta razonable 

suponer que en el nuevo foco de invasión las condiciones ambientales favorecen 

el desarrollo de G. triacanthos. En tal sentido, la tasa de transición de juvenil a 

adulto sería mayor en el nuevo foco de invasión que en el área de invasión 

consolidada lo que podría explicar la baja abundancia de juveniles en el nuevo 

foco.  

 

En los bosques riparios, los propágulos que se dispersan por hidrocoría 

presentan un patrón leptokurtósico; la mayoría permanecen cerca del área de 

origen mientras que algunos son capaces de dispersarse largas distancias 

(Nilsson et al., 2010). En el área de estudio, el patrón de distribución de las 

plántulas es consistente con este esquema general; se detectó un pico de 

abundancia (transecto 4) cerca del área de invasión consolidada (transecto 3, 

máxima abundancia de adultos); hacia el sur de esta zona la abundancia de 

plántulas se mantuvo baja y con poca variación (Figura 4). Cabe señalar que la 

mayoría de las plántulas identificadas retienen aún sus cotiledones 

representando por tanto un estadio estrechamente vinculado a la disponibilidad 

de propágulos y a la tasa de germinación. Los propágulos capaces de 

dispersarse largas distancias pudieron desarrollarse en el entorno de los 

transectos 9-10 donde encontraron condiciones favorables. La conformación de 

este núcleo de invasión pudo estar mediada también por la capacidad de G. 

triacanthos de desarrollarse en forma clonal; los individuos de origen clonal 

presentan mayor probabilidad de sobrevivencia que los individuos provenientes 

de semilla (Barsuom, 2002).  

 

En general, el establecimiento de las plantas depende de muchos factores que 

determinan la disrupción entre el patrón de distribución de los adultos y el de las 

plántulas (Doust, 1989). En este trabajo el patrón de distribución de adultos y 

plántulas se encuentra desacoplado (Figura 3). Esta disrupción indica que el 

desarrollo de las plántulas se encuentra determinado por otros factores como por 

ejemplo la probabilidad de encontrar áreas adecuadas para el establecimiento. 

Por otra parte, la sobrevivencia de las plántulas de G. triacanthos parece ser baja 

ya que la mayoría de los individuos registrados (93%) del total de individuos 

registrados correspondieron a esta clase de talla, indicando que la mayoría no 
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alcanza el estadio juvenil (2% del total de los individuos registrados). En esta 

área las inundaciones son frecuentes y persistentes de hecho, cuando el nivel 

del agua supera 1 m el ganado debe ser trasladado a las tierras altas a los 

efectos de garantizar su seguridad (Gazzano, 2014). En este marco, la 

sobrevivencia de las plántulas se encontraría muy reducida. Otro factor que 

afectaría la sobrevivencia de las plántulas lo constituye el pastoreo mediado por 

el ganado presente en el área. Estos resultados apoyan la hipótesis de que en 

el área de estudio el proceso invasivo de G. triacanthos se encuentra limitado 

por el establecimiento. Por tanto, para comprender y controlar la propagación de 

esta especie en el área de estudio resulta prioritario comprender los factores que 

limitan su establecimiento. Es importante recordar que un patrón espacial puede 

estar generado por varios procesos y que por tanto otros posibles mecanismos 

que pudieran generar este patrón espacial debieran ser identificados y 

analizados.  

 

1.4.2 Efectos de la posición en el banco fluvial  

 

Si bien la mayor abundancia de plántulas fue registrada en la zona de transición 

del albardón (transición bosque-pradera), la abundancia de juveniles y adultos 

no varió en relación a la posición en el albardón (Figura 5). La detección de este 

patrón disruptivo indica que la posición en el banco fluvial determina la 

distribución de las plántulas, pero no afectaría el desarrollo de este proceso 

invasivo. Este resultado es consistente con el patrón de distribución identificado 

a lo largo del río Uruguay. El hecho de que las áreas con mayor abundancia de 

plántulas y las áreas con mayor abundancia de adultos presenten un patrón 

disruptivo apoya la hipótesis de que este proceso invasivo no depende 

principalmente de la cantidad de plántulas presentes en un área.  

 

La alta abundancia de plántulas registrada en la zona de transición del albardón 

podría explicarse por la existencia de un patrón de dispersión asociado al 

proceso deposicional del sistema ripario (Gurnell, 2007). Asimismo, la mayor 

disponibilidad de luz presente en la zona de transición podría facilitar la 

emergencia de plántulas de G. triacanthos (Grime & Jeffrey, 1965). La ganadería 

también podría afectar el patrón de distribución de esta especie facilitando su 

establecimiento a través de la dispersión y escarificación de sus semillas; por 

otra parte, podría reducir su probabilidad de establecimiento mediante el 

pastoreo. En tal sentido, el efecto neto del ganado así como el de otros 

herbívoros en el patrón de distribución esta especie en relación a su posición en 

el albardón debiera ser analizado con mayor profundidad.   

 

La ubicación de la vegetación presenta un rol relevante en la estabilización del 

albardón debido a sus propiedades biomecánicas (Gurnell, 2014), en particular 

sobre el borde costero donde los procesos de erosión son más intensos. En esta 
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área la estructura fustal de las especies nativas ubicadas sobre el borde costero 

actúa como una barrera natural protegiendo al albardón. Sin embargo, debido a 

la estructura erecta del fuste de G. triacanthos esta especie no actuaría como 

barrera de protección pudiendo por tanto incrementar los procesos erosivos 

desestabilizando por tanto al albardón. En este punto es importante señalar que 

se han identificado procesos erosivos en el albardón tanto en el área de invasión 

consolidada como en el nuevo foco de invasión (DINAMA, 2014). Este proceso 

erosivo arrastra con la corriente partes del borde costero del albardón. Por tanto, 

el patrón de distribución actual de G. triacanthos descripto en el albardón tanto 

en el área de invasión consolidada como en el foco de invasión estaría 

determinado tanto por la dinámica del proceso invasivo como por la dinámica de 

este proceso erosivo. Esta posible retroalimentación entre el proceso invasivo y 

el proceso erosivo podría afectar de forma importante tanto la estructura como 

el funcionamiento de este ecosistema incrementando los riesgos para la 

conservación de la biodiversidad en el área protegida.  

 

1.4.3 Estrategias de manejo 

 

La propagación de G. triacanthos fue detectada a dos niveles; en las 

proximidades del área de invasión primaria (transectos 4-7 que se corresponde 

con el agrupamiento de alta abundancia de plántulas) y en el nuevo foco de 

invasión alejado del área de invasión primaria. Este patrón de propagación se 

corresponde con un patrón de propagación por dispersión estratificada 

(Hengeveld, 1989). Según Shigesada & Kawasaki (1997), las especies invasoras 

con un patrón de invasión estratificada presentan un rango de expansión no 

lineal y acelerado que advierte sobre el potencial de expansión de este proceso 

invasivo en el área. 

 

En relación a las estrategias para el control de G. triacanthos sobre el río 

Uruguay, el Programa Global de Especies Invasoras (Wittenberg & Cock 2001) 

recomienda centrar los esfuerzos de control en los nuevos focos de invasión. En 

tal sentido, en el área de estudio los esfuerzos de control debieran centrarse en 

el nuevo foco de invasión detectado a los 27000 m al sur del área de invasión 

consolidada. Sin embargo, basados en experimentos de simulación, Minor & 

Gardner (2016) plantean que la mejor estrategia de control para una especie 

leñosa capaz de dispersarse largas distancias debiera ser la de controlar el área 

de invasión consolidada para limitar el aporte de propágulos. Sin embargo, 

nuestros resultados sugieren que, dado que este proceso invasivo presenta un 

patrón de propagación estratificado, ambas estrategias de control serían 

complementarias. En tal sentido resulta necesario modelar la dinámica de G. 

triacanthos según un patrón de propagación estratificada para avanzar en la 

comprensión de este proceso invasivo y generar mejores herramientas para el 

diseño espacial de estrategias de control.  
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1.5. CONCLUSIÓN 
 

En este trabajo se aplicó una metodología que fue efectiva en la detección de la 

estructura espacial del proceso invasivo de G. triacanthos sobre la costa del río 

Uruguay y que permitió localizar y cuantificar la extensión del área de invasión 

consolidada (transectos 1–3), del foco de invasión (transectos 9–10), y de un 

área de dispersión de corta distancia (transectos 4–7). Esta metodología permitió 

también identificar un posible mecanismo determinante del proceso invasivo, así 

como su patrón de propagación. El conjunto de la información generada 

constituye un insumo importante para el control de esta especie. La metodología 

aplicada puede ser utilizada para describir otro proceso de invasión de leñosas 

especialmente en ecosistemas riparios. 
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CAPÍTULO 2 

RELACIÓN ENTRE LA PROPAGACIÓN DEL PROCESO 

INVASIVO DE G. TRIACANTHOS Y LA DEPOSICIÓN DE ARENA 

EN BOSQUES DEL RÍO URUGUAY 

 

Los primeros resultados de este trabajo fueron presentados en el XVIII Simpósio 

Brasileiro de Geografia Física Aplicada y selecionados para su publicación en la 

revista GeoUCE. Programa de postgraduación en Geografía. Universidad 

Estadual de Cerá. SOSA, B.; FERNÁNDEZ, G.; ACHKAR, M. Relación entre la 

propagación del proceso invasivo de Gleditsia triacanthos y la deposición de 

arena en bosques del Río Uruguay. 2020. GeoUECE (online), v. 09, n. 16, p. 

110-122. 

 

RESUMEN 
 

Los ecosistemas fluviales presentan alta vulnerabilidad. Su degradación se 

asocia fundamentalmente a alteraciones del régimen hídrico. Estas alteraciones 

afectan la deposición y consecuentemente las condiciones edáficas que a su vez 

determinan el establecimiento de la vegetación pudiendo afectar por tanto 

procesos invasivos. En este marco, resulta relevante comprender la relación 

entre las condiciones edáficas y los procesos invasivos. Este trabajo evalúa la 

relación entre el contenido de arena y la distribución de la leñosa invasora 

Gleditsia triacanthos en un bosque del Río Uruguay mediante el abordaje de las 

siguientes preguntas ¿cómo varía el patrón textural de los suelos con la posición 

en el albardón (borde costero, zona media, transición bosque-pradera) y a lo 

largo del eje norte-sur del curso de agua? ¿qué tipo de patrón espacial se 

identifica en el área de propagación del proceso invasivo de G. triacanhtos? y 

¿qué relación presenta con el contenido de arena del suelo? Utilizando técnicas 

de análisis espacial se caracterizó el patrón espacial de la variación en la textura 

del suelo, el patrón de distribución de G. triacanthos y las relaciones existentes 

entre éste y el contenido de arena del suelo. Se detectó una alta variabilidad en 

relación a las clases texturales del suelo tanto en relación a su posición en el 

albardón como a lo largo del río. Estas variaciones son consistentes con los 

procesos hidrogeomorfológicos de este sistema. Este abordaje permitió también 

identificar relaciones complejas en relación al patrón de distribución de G. 

triacanthos en el área de estudio. En una primera aproximación el proceso 

invasivo, definido por la presencia de adultos, se desarrolla preferentemente en 

el área de ocurrencia de suelos de tipo arenosol. Por otra parte, las zonas con 

procesos de deposición activos limitarían la propagación del proceso invasivo. 
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2.1 INTRODUCCIÓN 
 

Los sistemas riparios son uno de los ecosistemas más vulnerables a nivel 

mundial (Davidson, 2014). La alteración en el régimen fluvial mediada por 

canalización, dragado, construcción de represas, sistemas de riego y desvíos 

por extracción de agua para su uso constituyen sus principales amenazas (EEM, 

2005). En un sistema ya alterado, la llegada y establecimiento de especies 

exóticas invasoras constituyen otro factor relevante que ocasiona 

homogeneización y pérdida de la biodiversidad nativa, alterando los procesos 

ecosistémicos clave, como la captación de agua, la infiltración y la evaporación 

(Richardson et al. 2007). En este contexto, el análisis de las relaciones entre los 

procesos ecológicos y el ambiente físico constituye una línea de investigación 

prioritaria debido a la necesidad de comprender los efectos de las alteraciones 

físicas sobre los procesos ecológicos de estos ecosistemas (Vaughan, 2009).  

 

En cuanto a la vegetación, en los sistemas riparios existe una estrecha relación 

entre los procesos hidromorfológicos, deposición, procesos erosivos y eventos 

de inundación, y el desarrollo de la vegetación (Naiman & Décamps, 1997). Así, 

los procesos de deposición pueden producir el enterramiento de los estadios 

juveniles, los procesos erosivos pueden remover a los juveniles del sustrato y los 

eventos de inundación generan condiciones de anoxia que pueden afectar el 

desarrollo de la vegetación en cualquiera de sus etapas de desarrollo (Goodson 

et al. 2001). Los procesos de erosión y deposición operan a escala local (Politti 

et al. 2018), organizando espacialmente la textura del suelo (Schaaf et al. 2011). 

Por otro lado, en estos sistemas los cambios en la textura del suelo se asocian 

a la dinámica del agua (Bornette et al. 2008). El patrón de sedimentación y 

transporte y por tanto la textura del suelo varían según la posición en el albardón 

como resultado de diferencias en la energía del flujo y/o del microrrelieve. A su 

vez, los cambios en la textura del suelo mediados por sedimentación determinan 

la composición de la comunidad vegetal (Jolley et al. 2010) y facilitan la 

propagación de los procesos invasivos (Werner & Zedler, 2002). Por ejemplo, 

existe una relación directa entre el tamaño del material depositado y la capacidad 

de carga del flujo de agua, así los materiales más pequeños (limo, arcilla) se 

depositarán en áreas con menor velocidad de flujo (Bornette et al. 2008), 

alternativamente las texturas más pesadas (arena) se depositarán en áreas con 

flujo de mayor energía.   

 

La composición y estructura de las comunidades vegetales riparias varía en 

respuesta a las condiciones ambientales (Brooks et al. 2005; Laini, 2018). En 

bosques fluviales el reclutamiento de la vegetación se realiza en el banco fluvial 

en la zona adyacente al curso de agua (Corenblit et al. 2007; Bradley & Smith, 

1985). Alternativamente, los procesos invasivos comenzarían en la zona de 

transición entre el bosque y la pradera como resultado del efecto borde 
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(Pauchard & Alaback, 2006). En términos generales, las especies invasoras 

presentan una alta tolerancia a las variaciones en las condiciones de los 

sistemas riparios (Lodge, 1993) por lo que se esperaría una menor respuesta 

frente a las mismas. Sin embargo, dado que en los sistemas riparios las 

diferencias en la textura del suelo señalan modificaciones en las condiciones 

ambientales mediadas por procesos hidromorfológicos se postula que estas 

variaciones afectarán al desarrollo del proceso invasivo manifestándose incluso 

a escala local. 

 

En esta línea, es relevante considerar la estructura espacial de los procesos 

ecológicos para entender o predecir el patrón espacial de su ocurrencia e 

identificar las áreas cualitativamente diferentes (Turner & Chapin, 2005). 

Concretamente, en un proceso invasivo esta aproximación resulta relevante para 

detectar las áreas con alto riesgo de invasión (McGeoch et al. 2016) o las áreas 

prioritarias para su control y manejo (Wittenberg, R. & Cock 2001). Si bien 

actualmente se reconoce la importancia de la heterogeneidad espacial en el 

funcionamiento de los sistemas riparios (Wohl, 2016), pocos autores han 

analizado la estructura espacial en relación a los procesos invasivos en estos 

sistemas.  

 

En tal sentido, en este trabajo se analiza la relación entre el contenido de arena 

del suelo y el proceso de propagación de la leñosa invasora Gleditsita triacanthos 

mediante una descripción espacialmente explícita en bosques fluviales del río 

Uruguay. En este marco se plantearon las siguientes preguntas ¿cómo varía el 

patrón textural de los suelos con la posición en el albardón (borde costero, zona 

media, transición bosque-pradera) y a lo largo del eje norte-sur del curso de 

agua? ¿qué tipo de patrón espacial se identifica en el área de propagación del 

proceso invasivo de G. triacanhtos? y ¿qué relación presenta con el contenido 

de arena del suelo? 

 

2.2 METODOLOGÍA 
 

2.2.1 Diseño de muestreo  

 

En la invasión sobre el bosque ribereño del río Uruguay, Sosa et al. (2018) 

identificó dos zonas: un área de invasión consolidada próxima al área donde fue 

inicialmente plantada, y un área de propagación ubicada al sur del Arroyo 

Farrapos. En este estudio, se analizó el efecto del contenido de arena sobre la 

propagación de G. triacanthos en puntos de muestreo emplazados en el área de 

propagación (Figura. 1).  

 

En diciembre de 2017, se marcaron un total de 11 transectos perpendiculares a 

la costa, de 5 y 10 m de longitud dependiendo del ancho del banco fluvial. La 
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distancia media entre transectos fue de 550 m, con la finalidad de detectar 

variaciones en el patrón de distribución de G. triacanthos (Sosa et al. 2018). 

Sobre cada transecto se establecieron un total de tres parcelas de 4 m x 20 m 

cuyo eje mayor se alineó en forma paralela a la línea de costa. La primera parcela 

se ubicó sobre el borde costero, la segunda en el centro del bosque y la tercera 

en el borde de transición entre bosque y pradera (Figura 1). Se contabilizaron 

todos los individuos de G. triacanthos registrados dentro de cada parcela. La 

posición espacial de cada parcela se registró con un GPS Garmin 60CSx. 

 

 
Figura 1. Localización de los puntos de muestreo en el área de propagación del proceso invasivo 

de G. triacantos.  

 

El muestreo de suelo se realizó mediante el método compuesto (Sosa, 2012). 

Dentro de cada parcela se delimitó un recorrido en zig-zag donde el punto de 

extracción de la muestra se marcó a intervalos regulares de 1.30 m comenzando 

por uno de sus extremos. Previo a la extracción de cada submuestra se eliminó 

la cobertura vegetal u hojarasca de cada punto (Sosa, 2012). Dentro de cada 

parcela, se tomaron un total de 15 submuestras de los 10 primeros centímetros 

del suelo. Las distintas submuestras se depositaron juntas en un recipiente 
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donde se mezclaron. De dicha mezcla se recolectó una muestra de 500 g en una 

bolsa de polietileno. De esta manera, se colectaron un total de 31 muestras (una 

muestra por parcela). Las muestras fueron procesadas en el Laboratorio de 

Análisis de Suelos, Plantas y Agua en la Estación Experimental Alberto Boerger-

La Estanzuela del Instituto Nacional de Investigación Agropecuaria (enero de 

2018), utilizando el método de Bouyoucos para determinar su clase textural (% 

de arena, limo y arcilla).  

 

2.2.2 Análisis de datos 

 

Descripción del patrón espacial de clases texturales  

 

Para analizar el patrón espacial de las variaciones en las clases texturales en el 

área de estudio se utilizó el método de desviación estándar de la elipse, un índice 

de distribución espacial para capturar la distribución espacial de los procesos 

(Wong, 1999). A cada punto de muestreo se le asignó la clase textural 

correspondiente; arenoso, arcilloso, arcillo-arenoso, (MGAP, 1979) y se generó 

una elipse por clase textural, lo que permitió zonificar el área de estudio en 

relación a las mismas.  

 

Descripción del patrón de distribución de G. triacanthos y el contenido de 

arena del suelo.  

 

Para analizar el patrón espacial de propagación de G. triacanthos y el contenido 

de arena en el suelo se utilizaron técnicas de autocorrelación espacial. La 

autocorrelación espacial en una distribución de puntos indica que puntos con 

atributos similares tienden a estar cerca, cuando la autocorrelación espacial es 

débil es un indicador de que los puntos adyacentes tienden a presentar atributos 

diferentes (Lee & Wong, 2001). Para localizar y caracterizar el patrón de 

distribución de la arena y de la abundancia de G. triacanthos en el área de 

estudio se utilizó el análisis de puntos calientes. Este análisis identifica 

agrupamientos de valores altos (puntos calientes) y bajos (puntos fríos) de un 

atributo dado (Lee & Wong, 2001). Los atributos analizados fueron el contenido 

(%) de arena del suelo y la abundancia de G. triacanthos en cada parcela. La 

ubicación se corresponde con las coordenadas espaciales de cada parcela. El 

análisis de puntos calientes se realizó utilizando el índice de Geary con 

estandarización de fila presente en el módulo de estadística espacial del software 

ArcGIS Version 10. Copyright ESRI Inc., Redlands, CA, USA. 

 

Detección del patrón espacial de la relación entre la abundancia de G. 

triacanthos y el contenido de arena del suelo 
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Para analizar la relación entre el contenido de arena del suelo y la abundancia 

de G. triacanthos considerando la heterogeneidad espacial se usó el análisis de 

la estructura de mosaico, considerado como la forma más sencilla de representar 

la heterogeneidad espacial de los procesos ecológicos (Turner et al. 2001). El 

mosaico se constituyó por una grilla de 10 m x 10 m. Los valores asignados a 

cada celda resultaron de la aplicación de técnicas de interpolación de los 

registros de campo sobre contenido de arena y abundancia de G. triacanthos. 

 

En este trabajo se utilizó el método determinístico de interpolación comúnmente 

utilizado en el análisis geográfico Distancia Ponderada Inversamente (IDW por 

sus siglas en inglés) (Wong, 2017), este método resulta apropiado cuando los 

datos se encuentran distribuidos regularmente en el espacio (Li & Heap, 2014) 

por lo que es consistente con el diseño de muestreo utilizado. Dado que este 

método no considera la estructura espacial de los datos, la interpolación se 

realizó utilizando los valores de z obtenidos en el análisis de punto caliente para 

las variables contenido de arena y abundancia de G. triacanthos. Valores altos 

de z indican la presencia de un agrupamiento de valores altos (punto caliente); 

valores bajos de z indican agrupamiento de valores bajos de la variable (punto 

frío). El uso de estos valores resulta apropiado cuando el foco del análisis se 

centra en la estructura espacial de los datos (Ord & Getis, 1995). Estos análisis 

(IDW y análisis se puntos calientes) se realizaron con las herramientas de 

geoprocesos disponibles en el software ArcGIS Version 10. Copyright ESRI Inc., 

Redlands, CA, USA.  

 

Para analizar la relación entre el contenido de arena del suelo y la abundancia 

de G. triacanthos se utilizó la técnica del árbol de regresión, comúnmente 

utilizada para analizar las relaciones entre variables en estructuras de mosaico 

(Turner & Chapin, 2005; Strobl et al. 2009). Esta técnica, se basa en identificar 

configuraciones, nodos, cada vez más homogéneos de variables predictivas que 

deberían conducir a configuraciones cada vez más homogéneas de las variables 

de respuesta (Cheng, 2009). Para ello, el espacio definido por los datos se 

particiona en forma recursiva; una vez que se define una partición ésta no se 

considera en particiones posteriores (Berk, 2005). La partición culmina cuando 

los nodos no aceptan más subdivisiones o cuando se alcanza un criterio 

previamente definido como fin de la partición (Simpson & Birks, 2012). En este 

trabajo los valores de z para el contenido de arena del suelo se ingresaron como 

variable independiente y los valores de z para la abundancia de G. triacanthos 

como variable independiente. Se utilizó el método de crecimiento de CRT (árbol 

de clasificación y regresión), para obtener el árbol más sencillo posible se limitó 

el crecimiento del árbol a 5 niveles. El árbol se creó y comprobó con todo el 

conjunto de datos. Para este análisis se utilizó el software SPSS V.9 
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La integración de árboles de regresión y sistemas de información geográfica se 

ha utilizado en una gran variedad de problemas ambientales, mapeo de agua 

subterránea (Naghibi et al. 2016), distribución de metales pesados en el suelo 

(Cheng et al. 2009; Kheir et al. 2010), zonas con riesgo de erosión (Kheir et al. 

2008) mapeo de vegetación (Lees & Ritman, 1991). En este trabajo cada nodo 

del árbol de clasificación agrupa un conjunto homogéneo de valores que tienen 

asociadas sus coordenadas geográficas por tanto es posible identificar la 

ubicación espacial de cada nodo. Cuando el nodo conformaba dos o más zonas 

geográficas se subdividió según el número de zonas que representaba. En cada 

nodo o subnodo se analizó la relación entre las variables mediante gráficos de 

dispersión y se evaluó su ajuste a una recta. Los resultados se clasificaron en 

relaciones positivas (rectas con pendiente positiva); negativas (rectas con 

pendiente negativa); sin relación cuando la relación entre las variables no 

presentó una relación lineal. Si bien esta es la categorización más sencilla 

posible, es también la que presenta mayor potencial interpretativo. Las 

categorías fueron espacializadas generándose un mapa que representa la 

variación espacial del tipo de relación existente entre el contenido de arena del 

suelo y la abundancia de G. triacantos en el área de estudio.     

 

2.3 RESULTADOS 
 

Se identificaron tres clases texturales (MGAP, 1979), suelo arenoso (arena 

>90%; arcilla <10%) (9 muestras), arcilloso (%arcilla >55%, %Limo <40%, 

%arena 40-65 %) (18 muestras) y arenoso-arcilloso (4 muestras) (MAP. DSF. 

1979). El análisis de desviación estándar de la elipse indica que los suelos 

arcillosos presentan la mayor área de distribución extendiéndose desde las 

proximidades del transecto 3 hasta el transecto 11. Los suelos arenosos-

arcillosos se extienden desde el transecto 2 hasta las proximidades del transecto 

8 y los arenosos desde el transecto 3 hasta el transecto 9 (Figura 2). Cabe 

señalar que en la zona que comprende los suelos arenosos es posible identificar 

procesos de deposición de arena activos asociados a la formación de pequeños 

arenales en el interior del humedal y a la formación de barras arenosas costeras. 

Se visualiza además un patrón en relación a la clase textural y la posición en el 

albardón, los suelos arenosos se localizan principalmente en el borde costero, 

los arenoso-arcillosos en la posición central y los arcillosos en el borde de 

transición entre el albardón y la pradera (Figura 2). 
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Figura 2. Distribución espacial de las clases texturales de suelo en el área de estudio. Amarillo: 

Suelos arenosos, Rojo: Areno-Arcillosos, Verde: Arcilloso. 

 

El análisis de autocorrelación espacial indica que la distribución de la arena en 

el albardón coincide con un patrón espacial que se agrupa en torno a una zona 

de alto contenido de arena (G = 0,039915; z-score = 1,688962 p-value = 

0,091227). Si bien la presencia de este agrupamiento presenta una significancia 

marginalmente significativa, el análisis de puntos calientes confirma la presencia 

de este agrupamiento y lo ubica sobre el transecto 5 (Figura 3a).  

 

La distribución espacial de G. triacanthos también se corresponde con un patrón 

agrupado de alta abundancia (G = 0,080463; z-score = 4,187792 p-value = 

0,000028). El análisis de puntos calientes indica que este agrupamiento se ubica 

sobre el transecto 4; 550 m al norte del núcleo de alto contenido de arena (Figura 

3b). 
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Figura 3. Patrones espaciales en el área de estudio (a) Contenido de arena. (b) Abundancia de 

G. triacanthos. Los puntos rojos representan las localizaciones de puntos calientes. El área 

coloreada representa la interpolación espacial de los valores de las variables. 

 

El árbol de clasificación detectó un total de 36 nodos con una estimación de 

riesgo (varianza dentro del nodo = 0,22). (Figura 4) Los dos nodos principales 

separan dos zonas; la constituida por la barra más angosta del albardón que 

coincide con los núcleos de alto contenido de arena y abundancia de G. 

triacanthos y la que comprende la restante área de estudio (Figura. 5). En este 

trabajo se describe la relación entre la arena y la abundancia de G. triacanthos 

en la primera zona ya que es allí donde se instala el proceso de propagación de 

G. triacanthos. 
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Figura 4. Árbol de clasificación para las variables z contenido de arena del suelo y z abundancia 

de G. triacanhtos. Arriba: Estructura general del árbol. Abajo: Detalle de los dos nodos utilizados 

a partir del nodo 2 para espacializar la relación entre el contenido de arena y la abundancia de 

G. triacanthos. 
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Figura 5. Ubicación de los dos nodos principales detectados en el análisis de CRT (árbol de 

clasificación y regresión). Blanco: Área que comprende el nodo 1. Negro: Área que comprende 

el nodo 2 donde se ubica el núcleo de alta abundancia de G. triacanthos y el de alto contenido 

de arena del suelo. 

 

El área que abarca el nodo 2 del árbol de clasificación integra un total de 11 

nodos. Considerando su ubicación geográfica éstos se subdividieron generando 

un total de 22 nodos. El análisis de la relación entre la abundancia de G. 

triacanthos y el contenido de arena del suelo permitió identificar nueve nodos 

con una relación lineal positiva, seis con relación lineal negativa, seis que no 

presentaron relación lineal y uno que no fue analizado ya que solo contenía 5 

datos (Tabla 1). La espacialización de estas relaciones permitió distinguir 5 

zonas (Figura 6) que se describen a continuación de norte a sur. En la primera 

zona se identificó una relación lineal positiva entre las variables. A continuación, 

se identifica otra zona en la que las variables no presentan relación lineal. Cabe 

señalar que en esta área se ubica el núcleo de alta abundancia de G. triacanthos; 

75 m al sur del núcleo de alta abundancia de la invasora se identifica una zona 

en la que el contenido de arena y la abundancia de G. triacanthos presentan una 

relación lineal negativa, coincidente con el núcleo de alto contenido de arena. Al 

sur de esta zona se detecta nuevamente una relación lineal positiva entre las 

variables (Figura 6). En la última área identificada para este nodo no se identificó 

ninguna relación entre las variables (Figura 6).  
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Tabla 1. Relación entre los valores de z correspondientes al contenido de arena del suelo y los 

valores de z correspondientes a la abundancia de G. triacanthos en los 20 grupos analizados. 

Verde: relacion lineal significativas positiva; Amarillo: sin relación lineal; Rojo: relación lineal 

significativa negativa 

 

.  
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Figura 6. Relación entre el contenido de arena del suelo y la abundancia de G. triacanthos en el 

área de propagación de G. triacanthos. Verde: Área con relación lineal positiva; Amarillo: Área 

sin relación lineal; Rojo: Área con relación lineal negativa. La imagen de la derecha es una vista 

ampliada de la ubicación del núcleo de alta abundancia de G. triacanthos.  

 

2.4 DISCUSIÓN 
 

El área de estudio presenta una importante variación en relación a la textura del 

suelo expresada tanto en el eje oeste-este como en el eje norte-sur. El rol de la 

dinámica hidrológica en el patrón de distribución espacial de nutrientes del suelo 

como N, P, K y Carbón orgánico ha sido reportado en humedales fluviales 

(Fennessy & Mitsch, 2001; Grunwald & Reddy, 2008). Si bien el patrón de 

sedimentación está determinado por varios factores que interactúan como las 

características del transporte de materiales, la textura y la forma del lecho del río 

(Wilcock & Southard 1989) la dinámica hidrológica podría explicar también la 

variación entre las clases texturales de este sistema. En algunas situaciones los 

parches de sedimento grueso se desarrollan debido a altas velocidades del flujo 

(Frings, 2008). En esta área la velocidad del flujo sería mayor sobre el borde 

costero del albardón y se reduciría hacia la porción continental del mismo 

explicando el patrón registrado en la variación de las clases texturales con 

ocurrencia de suelos arenosos sobre la costa y suelos de textura finas en la 

porción continental del albardón.  
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La deposición de los materiales finos sobre las desembocaduras de los ríos es 

una de sus propiedades más reconocidas y se explica por dos mecanismos la 

abrasión (las partículas disminuyen su tamaño conforme se transportan por el 

río) y deposición selectiva de las partículas de tamaño grueso aguas arriba 

(Paola, 1995). En este trabajo, la variación en las clases texturales identificadas 

en relación al eje-norte sur estaría explicada principalmente por mecanismos de 

deposición selectiva, ya que dada la longitud del área analizada los efectos de 

los mecanismos de abrasión serían despreciables. El núcleo de alta abundancia 

de arena detectado en esta zona, la visualización de pequeños arenales 

próximos al mismo y la presencia de una barra arenosa indican la presencia de 

un área de deposición activa de arena. Al sur de la barra arenosa solo se 

detectan suelos arcillosos esto podría explicarse porque los sedimentos gruesos 

han sido depositados aguas arriba y/o porque, los sedimentos gruesos que 

permanecen en el flujo se depositan en el sistema de islas del curso principal. 

Se ha postulado que la complejidad geomorfológica refleja e influencia los 

procesos de los sistemas fluviales (Wohl, 2016). Los resultados de este trabajo 

constituyen un ejemplo en este sentido, la deposición de arena se inicia sobre el 

albardón costero, se continúa luego en la formación de una barra arenosa y 

prosigue sobre el sistema de islas y no sobre tierras altas. En resumen, la 

ocurrencia de suelos arenosos en el área de estudio es consistente con los 

procesos de deposición mediados por el régimen hidrológico y la estructura 

geomorfológica.  

 

En la actualidad los ríos se entienden como un conjunto de parches formados 

por patrones hidrológicos, estructuras geomorfológicas, y el microclima sobre las 

que se desarrollan procesos ecológicos relevantes; estas áreas se denominan 

Zonas de Proceso Funcional (FPZ por sus siglas en inglés) (Thorp et al. 2006). 

Estas zonas pueden diferenciarse por los tipos texturales que las componen 

(Collins et al. 2015). En tal sentido, la zona de ocurrencia de suelos arenosos 

coincidente con el área de propagación de G. triacanthos constituiría una FPZ. 

La delimitación de FPZ se ha asociado a variaciones en la concentración de 

nutrientes y el metabolismo general del sistema (Collins, 2018); así como a 

modificaciones en la estructura de la comunidad de macroinvertebrados (Maasri, 

2019). Su asociación con el desarrollo de procesos invasivos debería ser 

analizada en mayor profundidad.  

 

Thorp (2006) señala que al interior de una FPZ es posible distinguir patrones 

longitudinales de biocomplejidad como resultado de la presencia de parches 

hidrogeomorfológicos. Los resultados de este trabajo concuerdan con este 

planteo ya que dentro del área identificada como FPZ la abundancia de G. 

triacanthos se relaciona en forma positiva, negativa y neutra con el contenido de 

arena del suelo. En la zona con mayor contenido de arena del suelo se detectó 
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una relación inversa entre el contenido de arena y la abundancia de G. 

triacanthos. Estos resultados concuerdan con los de Jolley et al. (2010) quienes 

reportaron, en bosques riparios asociados a cursos de agua intermitentes, una 

relación negativa entre los procesos de deposición y la riqueza, diversidad y 

ocurrencia de las especies leñosas. Actualmente, se reconoce que la 

invasibilidad disminuye en los ambientes de “stress abiótico”, este patrón general 

estaría asociado a una disminución en el aporte de propágulos, a la resistencia 

abiótica definida como las condiciones ambientales que limitan la propagación 

del proceso invasivo y/o a la resistencia biótica (Zefferman, 2015). El reducido 

aporte de propágulos vinculado a un ambiente de alta energía y condiciones 

ambientales desfavorables mediadas por ejemplo por el enterramiento 

constituirían los principales mecanismos limitantes en esta zona. Debido a la alta 

capacidad de desplazamiento sobre el monte nativo que presenta G. triacanthos 

(Sirombra et al. 2009; Lewis et al. 2006, Traversa y Alejano 2013) es de esperar 

que la resistencia biótica no opere como uno de los principales mecanismos 

limitantes del avance de este proceso invasivo.  

 

Las áreas en las que se detectó una relación positiva se presentan en áreas 

cuyos suelos presentan contenidos de arena intermedios por lo que constituyen 

zonas de menor energía. En tal sentido, la sobrevivencia y el desarrollo estarían 

menos afectados por procesos tales como el enterramiento. Por otra parte, el 

contenido de arena del suelo facilitaría la infiltración por tanto en esta zona la 

acumulación de agua sería menor que en las zonas arcillosas favoreciendo el 

desarrollo de esta especie. La existencia de una relación positiva entre el aporte 

de sedimentos y el crecimiento de la vegetación fue reportada para humedales 

salinos en donde el aporte de sedimentos incrementa la aireación del suelo, el 

contenido de nutrientes y la altura del sustrato reduciendo los efectos de la 

inundación (Mendelssohn & Kuhn, 2003). Esta relación positiva también fue 

reportada en praderas inundables de clima templado como facilitadora del 

proceso invasivo de la herbácea Phalaris arundinacea (Zedler & Kercher, 2004). 

 

Los sistemas riparios presentan condiciones que dificultan el establecimiento de 

las especies vegetales (Naiman & Décamps, 1997). Por tanto, la propagación de 

los procesos invasivos mediados por leñosas estaría asociada a la presencia de 

ambientes que faciliten el establecimiento del invasor (Sosa et al. 2018). En tal 

sentido, en el núcleo de alta abundancia de G. triacanthos las condiciones 

ambientales estarían facilitando su desarrollo. Este núcleo se ubica en una zona 

en la que no se detectó relación entre el contenido de arena y la abundancia de 

la invasora. Cabe destacar que esta zona presenta una característica singular; 

la unión del bosque costero con el bosque asociado al meandro de un curso 

interno. Esto podría indicar que las condiciones de esta zona facilitan el 

desarrollo de las leñosas y concomitantemente este proceso invasivo. Se 

identificó además otra zona en la que no se detectó relación entre la abundancia 



58 

 

de G. triacanthos y el contenido de arena del suelo, limitada en sus extremos 

norte y sur por la confluencia de paleocursos. La complejidad 

hidrogeomorfológica y ecológica asociada a estas áreas determinaría también la 

ausencia de relaciones simples entre las variables analizadas.  

 

2.5 CONCLUSIÓN 
 

En este trabajo se detectó que la propagación del proceso invasivo se desarrolla 

sobre los suelos arenosos. Esta información constituye un elemento útil para la 

gestión si se quisiera identificar zonas con riesgo de invasión en los bosques 

costeros del río Uruguay las áreas con suelos arenosos debieran ser 

consideradas. En el área de suelos arenosos la relación entre el contenido de 

arena del suelo y la abundancia de la invasora varía, el alto contenido de arena 

limita el desarrollo de la especie, contenidos intermedios de arena facilitan su 

desarrollo. En los sistemas riparios la presencia de arena en el suelo no solo 

indica características edáficas particulares sino también otras condiciones que 

afectan el desarrollo de las plántulas (como drenaje del suelo, compactación, 

energía de la corriente que arranque a las plántulas con un sistema radicular 

poco desarrollado o deposición de arena determinante del enterramiento de las 

mismas) el conjunto de estos factores podría explicar las relaciones detectadas. 

No obstante, el núcleo de alta abundancia de G. triacanthos no se explica por el 

contenido de arena ya que no se detectó una relación lineal entre estas variables, 

otros factores actuarían como determinantes y debieran ser analizados en 

trabajos posteriores.  
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CAPÍTULO 3 

PROPAGACIÓN ESTRATIFICADA EN SISTEMAS RIPARIOS: 

SIMULACIÓN DE LA PROPAGACIÓN DE LA LEÑOSA 

INVASORA GLEDITSIA TRIACANTHOS EN EL PARQUE 

NACIONAL ESTEROS DE FARRAPOS MEDIANTE MODELOS 

BASADOS EN AGENTES 

 

RESUMEN 
 

El patrón espacio-temporal de propagación de las especies invasoras presenta 

gran importancia por sus implicaciones en la definición de estrategias de manejo. 

Se postula que en bosques riparios con un régimen de inundaciones recurrentes 

y de gran magnitud, las leñosas invasoras están limitadas por el establecimiento 

por tanto su propagación dependerá de “ventanas de oportunidad” que 

espacialmente corresponden a la presencia de zonas con condiciones 

ambientales favorables y temporalmente con la ocurrencia de años sin 

inundación. En tal sentido se espera que: (1) El patrón de propagación espacio-

temporal sea consistente con el patrón de dispersión estratificada es decir que 

la propagación se detecte a dos niveles en las proximidades del área de invasión 

consolidada y que se generen nuevos focos de invasión alejados de ésta; (2) 

que este patrón quede definido por las condiciones ambientales, y (3) las 

grandes inundaciones limiten la propagación de esta invasión. Los modelos 

basados en agentes permiten desarrollar modelos detallados, basados en el 

comportamiento de los individuos, para reproducir patrones observables a nivel 

del sistema. En este trabajo se modeló la propagación de la leñosa invasora G. 

triacanthos en el Parque Nacional Esteros de Farrapos e Islas del Río Uruguay. 

Las entidades del modelo representan frutos e individuos de G. triacanthos. Los 

individuos se agruparon en tres clases, adultos, juveniles y plántulas. Las 

plántulas y los juveniles se identifican por su origen, provenientes de semillas o 

clonal. Estos estadios tienen asociados una probabilidad de sobrevivencia que 

es testeada en cada iteración. El modelo simula también la ocurrencia de 

procesos de inundación cuya ocurrencia e intensidad varía estocásticamente en 

cada iteracción. Durante los eventos de inundación los frutos se dispersan, 

además tanto frutos como plántulas mueren; el porcentaje de mortalidad se 

encuentra directamente vinculado a la intensidad de la inundación. Los frutos 

también se dispersan simulando el efecto del ganado, un importante agente 

dispersor en este sistema. Los resultados de las simulaciones fueron 

consistentes con un patrón de propagación estratificado por coalescencia e 

indican que la expansión de este proceso invasivo está mediada por la 

ocurrencia de años sin inundación. Se destaca la potencialidad de los modelos 

basados en agentes tanto en el estudio de caso como en la construcción de 
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marcos de referencia para analizar la dinámica de procesos invasivos en 

sistemas riparios. 

 

3.1 INTRODUCCIÓN 
 

El patrón espacio-temporal de propagación de las especies invasoras presenta 

gran importancia tanto teórica como práctica, por sus implicaciones en la 

definición de estrategias de manejo (Arim et al 2006, Petrovskaya, 2019). Por lo 

tanto, comprender las características de estos patrones es fundamental para el 

diseño de los planes de manejo. 

 

Los bosques fluviales constituyen uno de los ecosistemas más vulnerables al 

desarrollo de procesos invasivos (Richardson et al. 2007). Entre las principales 

razones que determinan su alta susceptibilidad se identifican la capacidad de las 

plantas invasoras para dispersar semillas en cortas y largas distancias y la 

provisión de hábitats asociados a procesos de deposición y erosión que facilitan 

el establecimiento del invasor (Tickner et al. 2001). Martin and Canham (2009) 

señalan que las especies que producen una alta cantidad de semillas con un 

amplio rango de dispersión, cuya capacidad de establecimiento se encuentra 

condicionada por la presencia de ventanas de oportunidad espacio-temporales 

presentan una estrategia de invasión mediada por el establecimiento. En estos 

sistemas, las invasiones de leñosas parecen estar mediadas por este tipo de 

estrategia (e.g., Sosa et al. 2018).  

 

En ambientes riparios los procesos ecológicos e hidrológicos se encuentran 

fuertemente asociados (Junk, 1989). No obstante, la relación entre el régimen 

hídrico y el desarrollo de los procesos invasivos presenta un efecto altamente 

contingente. La ocurrencia de grandes inundaciones opera como filtro abiótico 

de estos procesos (EAM, 2005; Iannone, 2018). Por otra parte, se ha reportado 

que la inundación facilita el desarrollo de procesos invasivos mediante la 

dispersión de semillas, el incremento en la disponibilidad de nutrientes y la 

perturbación en la vegetación nativa (Cuda, 2017); que las especies invasoras 

con adaptaciones al régimen hídrico presentan ventajas competitivas sobre las 

especies nativas (Matsubara & Sakai, 2016), y que en los estadios sucesionales 

tempranos los ambientes con alta ocurrencia de perturbación son más 

susceptibles a la colonización por invasoras (Catford, 2012). Comprender en que 

contextos el régimen hídrico facilita o limita el desarrollo de un proceso invasivo 

resulta fundamental en consideración a sus alteraciones vinculadas al efecto 

antrópico y al cambio climático. 

 

Entender las interacciones entre las características de la especie invasora y el 

ecosistema invadido en las distintas fases del proceso invasivo resulta prioritario 

(Kueffer et al. 2013; van Kleunen et al. 2010). Se está empezando a comprender 
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que las diferencias inherentes a los distintos tipos de ecosistemas afectan en 

forma diferencial a los mecanismos de resistencia ecológica siendo los 

ecosistemas boscosos los menos estudiados (Nunez-Mir et al. 2017). En este 

marco, cabe cuestionarse como se articulan en los bosques riparios su 

heterogeneidad ambiental intrínseca, las características de las especies 

invasoras y el régimen hidrológico para determinar su alta vulnerabilidad a los 

procesos invasivos.  

 

El patrón espacial de un proceso invasivo presenta un rol fundamental en su tasa 

de expansión (Murphy et al. 2013). La propagación de una estrategia de invasión 

limitada por el establecimiento es consistente con un patrón de dispersión 

estratificada según el cual la invasión se propaga a escala local, mediante la 

expansión de pequeñas áreas invadidas, y a largas distancias por la generación 

de nuevos focos (Hengevel, 1989). Este tipo de patrón coincide con una dinámica 

de propagación no lineal y acelerada (Shigesada, 1995) explicando la alta 

vulnerabilidad de los bosques riparios. La dispersión estratificada fue reportada 

para diversas invasoras como, hemípteros Homalodisca vitripennis (Petit et al. 

2008), bivalvos (Limnoperna fortunei) (Boltovskoy et al. 2006), hormigas 

(Linepithema humile) (Suarez et al. 2001) y leñosas en sistemas riparios 

Gleditsia triachantos (Sosa et al. 2018). Existen, sin embargo, pocos trabajos 

que relacionen los mecanismos y procesos subyacentes a este tipo de patrón de 

propagación y su dinámica en sistemas riparios (Murphy et al. 2013; Ahn, 2007).  

 

El uso de modelos espacialmente explícitos es una práctica de creciente interés 

en ecología (D’ Angelis 2017). Los modelos basados en agentes son modelos 

espacialmente explícitos que reproducen patrones observables a nivel de 

sistema (Grimm et al 2005). Actualmente se reconoce la potencialidad de estos 

modelos en el desarrollo de investigaciones desde una aproximación generativa 

cuya idea central es explicar cómo un conjunto de procesos genera el patrón 

regular del macro fenómeno (Epstein, 1999). Comprender las relaciones 

existentes entre el patrón espacial y los procesos que lo generan constituye un 

objetivo central del análisis espacial y de la ecología del paisaje (Brown et al. 

2006; Wiegand, 2014). En este marco se ha planteado la pertinencia de 

desarrollar el enfoque generativo en ecología del paisaje sugiriendo que al 

codificar el conocimiento actual sobre uno o varios procesos que operan en el 

paisaje y comparando los resultados del modelo con las observaciones de 

campo se avanzará en el campo teórico de la ecología del paisaje y se orientará 

el desarrollo de la investigación empírica y experimental (Brown et al. 2006). Esta 

aproximación genera un ciclo de retroalimentación positiva entre la generación 

de teoría y la investigación empírica (Grimm et al. 2017). 

 

En este trabajo se utilizó la propagación de G. triacanthos en el Parque Nacional 

Esteros de Farrapos mediante modelos basados en agentes. Los trabajos 
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realizados en el campo apoyan la hipótesis de que en el área de estudio G. 

triacanthos se encuentra limitada por el establecimiento. En tal sentido presenta 

un patrón de distribución estratificada (Sosa et al. 2018); su propagación está 

asociada, en parte, con la ocurrencia de hábitats favorables vinculados a suelos 

con contenidos de arena intermedios (Sosa et al, 2019). Además, observaciones 

de campo señalan que la propagación de la invasión se encuentra limitada por 

ventanas de oportunidad vinculada a la ausencia de eventos de inundación. 

Cabe señalar que el área de estudio presenta un régimen de inundaciones 

recurrente, persistente y de gran magnitud; de hecho, cuando el nivel de agua 

supera 2.5 m el ganado que habita en el área debe desplazarse hacia tierras 

altas para evitar su arrastre por la corriente (Gazzano, 2014) (Anexo 1). Además, 

se han detectado áreas en el borde costero con importantes niveles de erosión 

en donde es posible visualizar el “desmoronamiento” del albardón dejando 

completamente expuesto al sistema radicular del bosque (DINAMA, 2014). El 

conjunto de estas observaciones permite inferir que el área de estudio constituye 

un ambiente de alta energía; en este contexto resulta razonable suponer la 

existencia de un importante transporte de frutos fuera del sistema, así como una 

alta mortalidad de plántulas. En relación a la mortalidad de plántulas los datos 

de campo (sin publicar) confirman una alta variabialidad interanual en las 

condiciones de regeneración; en registros tomados de un total de 21 parcelas de 

2x10m se contabilizaron un total de 1779 plántulas en el año 2014, este número 

se redujo drásticamente al año siguiente contabilizándose un total de 317 

plántulas.  

 

Los modelos basados en agentes son herramientas útiles para la toma de 

decisiones (Lorscheid et al. 2019). Para alcanzar este objetivo deben basarse en 

trabajos empíricos y teóricos; deben integrar información experimental o 

empírica y su ajuste debe evaluarse en relación a los patrones observados en el 

sistema de estudio (Gräbner, 2018). En este marco se evaluó el ajuste del 

modelo de simulación para el proceso invasivo de G. triacanthos en el Parque 

Nacional Esteros de Farrapos e Islas del río Uruguay. En tal sentido, si el modelo 

simula un proceso invasivo limitado por el establecimiento el patrón de 

propagación espacio-temporal de G. triacanthos debiera (1) ser consistente con 

el patrón de dispersión estratificada, (2) quedar definido por las condiciones 

ambientales, y (3) estar limitado por la inundación. La consecución de este 

trabajo permitirá evaluar las posibilidades del modelo para apoyar la definición 

de estrategias de manejo para el control de G. triacanthos en el Parque Nacional 

Esteros de Farrapos e Islas del Río Uruguay. 

 

3.2 METODOLOGÍA  
 

3.2.1 Descripción del modelo 
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Las entidades del modelo representan frutos e individuos de G. triacanthos 

agrupados en tres clases: adultos, son individuos capaces de producir frutos, 

juveniles constituyen el estadío no reproductivo y plántulas representan el 

estadío inicial (Marco & Páez 2000) (Figura 1). Las plántulas y los juveniles se 

identifican además por su origen, provenientes de semillas (plántulas, juveniles) 

o de rebrotamiento clonal (plántula clonal, juvenil clonal). Estos estadios tienen 

asociados una probabilidad de sobrevivencia que varía con el área en la que se 

encuentre y que es testeada en cada iteración. Se simula la ocurrencia de 

procesos de inundación cuya ocurrencia e intensidad varía estocásticamente 

simulando la magnitud de la inundación. Durante la inundación un porcentaje de 

frutos y plántulas mueren arrastrados por la corriente, los que sobreviven se 

dispersan por hidrocoría. Los frutos también se dispersan simulando el efecto 

del ganado un importante agente dispersor en este sistema. 

 

Figura 1. Esquema del proceso de simulación. 

En el área de estudio, G. triacanthos tiene la capacidad de desplazar 

completamente a las especies nativas. Por tanto, no se incluyeron especies 

nativas en la simulación; ya que finalmente los adultos de G. triacanthos las 

desplazarán.   

 

La estructura espacial de este modelo esquematiza la situación identificada para 

el área de estudio (Sosa et al 2018) en la que se identificó un área de invasión 

consolidada (que incluye el área inicialmente forestada), al sur de la misma, un 

área inundable con condiciones que limitarían el desarrollo de la especie (obs 

personal); y una zona de propagación que incluye áreas que facilitan y limitan el 

desarrollo de esta especie (Sosa et al 2019) (Figura 2).  
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Figura. 2. Representación de la zonificación del área de estudio en Netlogo. Marrón: Zona con 

condiciones favorables para el desarrollo de G. triacanthos. Naranja: Zona con condiciones 

favorables pero limitada por densodependencia. Negro: Zona con condiciones desfavorables. 
Puntos verdes: Representan individuos adultos de G. triacanthos con los que se forestó el área 

iniciando la invasión.  

 

La pantalla de netlogo está conformada por pixeles; cada pixel representa el área 

que puede ser ocupada por un individuo adulto 4m2. Los pixeles contienen la 

variable altura simulando el efecto del microrrelieve característico de sistemas 

riparios (Tockner, 2010). Para simular esta variable a cada pixel se le asigna 

aleatoriamente un valor numérico que oscila entre 0 y 5, estos valores 

permanecen constantes durante toda la simulación. Los parches contienen 

además la variable presencia que permite identificar los parches ocupados por 

individuos adultos.  

 

La estructura topológica definida para el modelo es la de caja; en esta estructura 

los bordes y las esquinas constituyen las fronteras de la pantalla. En este modelo 

solo las semillas se desplazan. El desplazamiento presenta una dirección 

principal que simula el sentido de la corriente principal (Norte-Sur, arriba-abajo 

en la pantalla), por lo que se acumulan en el sur del área de simulación (borde 

inferior de la pantalla). En el sistema de estudio, luego de las inundaciones las 

semillas terminan acumulándose en el sistema de islas (ubicado al sur del área 

de estudio) donde las condiciones para el desarrollo de esta especie son malas 
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debido a la inundación (Angel Rossano com pers). Este modelo esquematiza 

esta situación. 

 

Calibración del modelo  

Los parámetros de sobrevivencia de plántulas, juveniles, plántulas clonales y 

juveniles clonales en áreas con condiciones favorables y desfavorables con y sin 

densodependencia fueron estimados mediante el método de calibración inversa 

(Tabla 1). Según este método cuando no se conocen los parámetros del modelo 

es posible estimarlos ajustando los mismos a los efectos de reproducir un patrón 

observado (Grimm et al. 2005). Para calibrar el modelo el área (pantalla de 

netlogo) se zonificó en base a los resultados del capítulo 1 en: área de invasión 

consolidada, zona inundable y área de propagación. Según los datos de campo 

obtenidos en el capítulo 1 el área de invasión consolidada cuenta con 0.18 

individuos adultos/m2, la zona inundable de baja densidad con 0.04 individuos 

adultos/m2 y el área de propagación con 0.12 individuos adultos/m2. En el modelo 

esto representa un total de 335 individuos en el área inicialmente forestada y 25 

y 74 individuos en las áreas inundables y de propagación respectivamente. 

Cabe señalar que mediante la calibración de los mencionados parámetros el 

modelo actual reproduce este patrón: 319+22 adultos en el área de invasión 

consolidada; 22+4 adultos en el área inundable y 79+11 adultos en el área de 

propagación).  

 
Tabla 1. Parámetros de sobrevivencia asignados mediante parametrización inversa. 

 
 

Resumen del proceso 

Cada simulación en el modelo representa un año. Para cada año se definieron 

los siguientes procesos.  

Inundación Invierno:  

La inundación es el proceso ecológico característico de los sistemas fluviales 

(EAM, 2005), su magnitud fluctúa intra e interanualmente. Este modelo simula el 

proceso de inundación en dos momentos del año, invierno y primavera, 

coincidentes con los principales registros de inundación para el área (Gazzano, 

2014). La magnitud de la inundación queda definida por el nivel de la altura del 

agua y por el número de días que permanece inundado el sistema. En el área de 

estudio cuando el nivel del agua alcanza los 2,5 metros es necesario trasladar el 

Sin densodependencia Con densodependencia Sin densodependencia Con densodependencia

Plántulas 0,21 0,20 0,11 0,09

Plántulas Clonales 0,27 0,24 0,15 0,09

Juveniles 0,41 0,32 0,25 0,23

Juveniles Clonales 0,45 0,36 0,32 0,23

Condiciones Favorables Condiciones Desfavorables
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ganado a tierras altas fuera del humedal (Gazzano, 2014). Por tal motivo, se 

asume que estos niveles de inundación arrastran semillas y plántulas fuera del 

sistema.  

 

En invierno, durante el período 2005-2014, este tipo de inundaciones se 

registraron en 7 años. La ocurrencia de este evento en el modelo queda definida 

estocásticamente según esta frecuencia (7 veces en 10 años= 0.7/año). Si este 

evento sucede, muere un porcentaje del total de plántulas y semillas presentes 

en el sistema. En este modelo el porcentaje de mortalidad de frutos y plántulas 

varía considerando la intensidad del evento de inundación. La intensidad de la 

inundación queda definida por el registro de número de días con inundación 

mayor a 2.5 m. pudiendo adquirir aleatoriamente alguno de los siguientes valores 

32%, 34%, 40%, 42%, 58%, 78%. Para plántulas clonales se definieron menores 

valores de mortalidad ya que presentan mayor probabilidad de establecerse en 

ambientes riparios (Baruson 2002). Los valores de mortalidad para esta clase de 

talla fueron 22%, 24%, 30%, 32%, 48%, 68%.  

 
Las semillas que permanecen en el sistema se dispersan largas distancias. La 

dispersión se realiza simulando el sentido de la corriente principal (N-S; de arriba 

abajo en la pantalla) y la distancia de dispersión también está definida por la 

intensidad de la corriente estimada por el número de días de duración de la 

inundación.   

Luego de la inundación se considera el final del invierno y se evalúa si las 

plántulas y juveniles presentes ese año sobreviven o mueren.  

Sobrevivencia de las plántulas y cambio de estado: 

La probabilidad de transición de G. triacanthos de plántula a juvenil fue estimada, 

para bosques de montaña, en 0,1 en sitios con condiciones ambientales 

favorables y 0.03 en sitios con condiciones desfavorables (Marco & Páez 2000). 

G. triacanthos habita preferentemente bosques riparios (Blair, 1990) por tanto es 

de esperar que en el sistema de estudio las probabilidades de transición sean 

más altas. En este modelo las probabilidades de transición en las zonas 

favorables son más altas que las registradas en condiciones favorables para 

bosques de montaña. En las zonas desfavorables de este modelo las 

probabilidades de transición se encuentran dentro del rango descrito por Marco 

& Páez 2000.  

 

Las condiciones ambientales y el régimen de perturbaciones determinan el 

balance entre las estrategias de reproducción clonal y la sexuada. (De Steven, 

1989; Kudoh et al., 1999; Tardif y Bergeron, 1999; Prati y Schmid, 2000). En 

ambientes riparios se ha reportado que la probabilidad de sobrevivencia de los 

individuos clonales es mayor que la de los provenientes de semillas (Barsuon, 
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2002). En tal sentido se asignó mayores valores de sobrevivencia a las plántulas 

y juveniles clonales que a los provenientes de semilla.  

 

La sobreviviencia se define aleatoriamente. Luego de dos años (iteracciones) las 

plántulas sobrevivientes cambian de estado. Este procedimiento se realiza para 

plántulas originadas por semillas y clonales.   

 

Sobrevivencia de los juveniles: 

Se define aleatoriamente mediante el mismo procedimiento utilizado para las 

plántulas. G. triacanthos presenta un periodo juvenil corto alcanzando el estadio 

reproductivo en 7 años (Marco & Páez 2000). En este modelo, G. triacanthos 

alcanza su estadio reproductivo en un período más corto 3 años (3 iteracciones). 

En la simulación, períodos de permanencia más largos determinaban que la 

abundancia de juveniles fuera mucho mayor a la observada en el área de 

estudio. Trabajos realizados en el área (Sosa et al. 2018) observaciones de 

campo (Rossano com pers) y análisis preliminares de crecimiento de la especie 

(datos sin publicar) confirman el rápido crecimiento de esta especie en el área.  

 

En este modelo, los individuos en el estado adulto sobreviven durante toda la 

simulación, por tanto, un parche ya ocupado por un adulto no podrá ser ocupado 

por un nuevo adulto. En tal sentido, un individuo juvenil en condiciones de 

cambiar de estado, se transforma en adulto si el parche en el que se encuentra 

no está ocupado aún por un individuo adulto; en caso contrario muere. 

 

Inundación primavera: 

La inundación de primavera mayor a 2,5 m es más frecuente que la del invierno 

(8 eventos en 10 años), el tiempo de duración y la altura de la inundación también 

son mayores durante esta estación. Por tanto, si bien este proceso se define con 

los mismos mecanismos utilizados en el proceso de inundación de invierno, el 

porcentaje de plántulas y semillas que mueren en este proceso es mayor que el 

establecido en invierno (55%, 23%, 76%, 52%, 95%, 27%, 24%, 38%). En la 

inundación de primavera se incluyó también mortalidad asociada a las plántulas 

clonales que presentan porcentajes de mortalidad menores que los anteriores 

(50%, 18%, 71%, 47%, 90%, 23%, 19%, 43%) 

Además, en este proceso se incluye un mecanismo de arrastre de semillas 

simulando el transporte de las mismas hacia el sur. Este mecanismo se incluyó 

en base a las observaciones de campo que indican la presencia de este proceso.  

Reproducción: 

Se definieron dos modalidades de reproducción, sexuada y asexuada. Para 

simular el mecanismo de reproducción sexuada, los adultos fructifican. Mediante 
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observaciones de campo se estimó que un árbol adulto de G. triacanthos 

produce al menos 300 frutos en su período de fructificación; en cada iteracción 

los adultos producen este número de frutos.  

 

En general existe un balance en la alocación de recursos entre la reproducción 

clonal y la producción de semillas (Herben et al. 2014). Sin embargo, la leñosa 

Ailanthus altissima reconocida como invasora en varias regiones del mundo se 

reproduce rápidamente tanto por semillas (produce 325000 frutos al año) como 

por vía clonal (Kowarik, 1995, Planchuelo et al. 2016). En el área de estudio el 

rebrotamiento clonal de G. triacanthos cumpliría un rol importante en el desarrollo 

de este proceso invasivo. Las observaciones de campo apoyan esta premisa, ya 

que se han identificado individuos adultos conectados a través de sus raíces 

tanto en las parcelas dispuestas para el trabajo de campo como en el borde del 

albardón, donde la conexión de sus raíces se evidencia debido a la alta erosión 

existente en algunas zonas del área. También se han identificado plántulas sin 

cotiledones con un enraizamiento profundo en el suelo diferenciándose de las 

que tienen cotiledones que presentan escaso desarrollo radicular. Por tanto, el 

modelo incorpora el rebrotamiento clonal; actualmente el conocimiento sobre el 

funcionamiento de los órganos subterráneos de las plantas distintos de las raíces 

de absorción resulta escaso (Klimešová, 2018) por lo que no se cuenta con 

estimaciones sobre el número de individuos clonales producidos por leñosas en 

ambientes riparios. En este modelo, en cada ciclo cada adulto origina una 

plántula clonal en alguno de los 8 parches vecinos que no esté ocupado por otro 

adulto.  

 

Dispersión 

En este modelo los frutos permanecen en el árbol durante un año y se dispersan 

al año siguiente (en la próxima iteracción) simulando la permanencia de los frutos 

sobre el árbol observada en el área de estudio.  

 

Las semillas presentan dos estados según el mecanismo de dispersión; (1) 

dispersión activa mediante la cual se desplazan al vecino más cercano con 

mínima elevación simulando una microconcavidad en el terreno, (2) dispersión 

pasiva mediante la cual las semillas se ubican en los parches con mayor altura. 

Este mecanismo simula la dispersión mediada por ganadería (el mayor agente 

dispersor de estas semillas en el área de estudio) en sus rutas preferenciales, 

las zonas más altas.  

La selección entre estos mecanismos de dispersión es definida en función de 

una variable aleatoria. Si esta variable se encuentra dentro del rango del 

mecanismo de dispersión 1 las semillas se mueven al vecino del adulto parental 

con mínima elevación. Alternativamente, se mueven aleatoriamente a cualquier 

parche con elevación >2.   
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En este modelo se la asigna mayor probabilidad de ocurrencia al mecanismo de 

dispersión 1 que al 2 a los efectos de simular áreas de acumulación se semillas 

observadas durante el trabajo de campo.  

Germinación: 

La producción de semillas de G. triacanthos fue estimada en 14.450 por individuo 

y su tasa de germinación en un 15% (Marco & Páez 2000) por lo que por cada 

árbol germinarían 2168 semillas. En este modelo los árboles producen 300 

frutos, por cada fruto se generan un total de 7 plántulas obteniendo así el número 

de plántulas que se originarían por árbol adulto (300 x 7 = 2100).   

 

Al igual que para la dispersión la germinación se produce al año siguiente de la 

fructificación. 

 

Densodependencia 

El modelo incluye el mecanismo de densodependencia ya que el mismo podría 

estar operando en este sistema; en el área de propagación se registró una baja 

abundancia de individuos juveniles, mientras que en el área de invasión 

consolidada (área inicialmente forestada) se registraron individuos de ambos 

estadios. Las condiciones ambientales podrían facilitar el crecimiento en el foco 

de invasión y por tanto facilitar la transición hacia los estadíos adultos explicando 

la baja abundancia de juveniles en esta área. Por otra parte, en el área de 

invasión consolidada el crecimiento podría estar limitado por densodependencia 

lo que explicaría la mayor ocurrencia de juveniles, este mecanismo fue reportado 

para el proceso invasivo del arbusto Larrea tridentate (Miller & Huenneke, 2000).  

En este modelo, cuando un individuo adulto se encuentra rodeado por al menos 

otros cuatro adultos se reducen las probabilidades de sobrevivencia para 

plántulas y juveniles en el parche ocupado por el adulto y sus 8 parches vecinos. 

 

3.2.2 Patrón de propagación espacio-temporal de G. triacanthos y 

propagación estratificada 

 

La descripción detallada del patrón de distribución de animales y plantas resulta 

fundamental en el análisis ecológico, las técnicas de análisis espacial de puntos 

constituyen una herramienta robusta en ese sentido (Velázquez et al. 2015). En 

el análisis de puntos univariado la función de identidad λ representa el número 

medio de puntos por unidad de área (Law et al. 2009); así cuando los puntos 

representan individuos λ es un indicador de la densidad poblacional. La función 

de identidad puede tener una distribución homogénea o variable en el espacio λ 

y λ(x) respectivamente. 
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La propagación estratificada se expresa con un patrón de distribución parcheado 

(Shigesada, 1995) representado por tanto por λ(x). Si este patrón está generado 

por variaciones en las condiciones ambientales, en la capacidad de dispersión, 

las limitaciones en el reclutamiento o dinámicas internas (expansión o retracción 

poblacionales) y no operan fuerzas de repulsión o atracción entre los puntos 

(organismos), es decir los puntos son independientes, nos encontramos frente a 

un modelo de Poisson Heterogéneo (Wiegand & Moloney 2014). El modelo 

desarrollado en este trabajo integra heterogeneidad ambiental y dispersión como 

posibles generadores de una distribución parcheada. En tal sentido es de 

esperar que el patrón de propagación espacio temporal de G. triacanthos sea 

consistente con un modelo de Poisson Heterogéneo. El modelo también incluye 

densodependencia, posible mecanismo de repulsión que opera solo en la región 

adyacente de los individuos adultos cuando estos se encuentran rodeados por 

al menos otros cuatro adultos. Integra además reproducción asexuada, un 

mecanismo de atracción que afecta solo la región adyacente de los adultos. 

Estos mecanismos podrían afectar el patrón esperado asociado a un modelo de 

Poisson Heterogéneo.  

 

Se evaluó la correspondencia entre el patrón de propagación de G. triacanthos 

y un modelo de Poisson heterogéneo a los 20, 40 y 60 años desde el inicio de 

las simulaciones. Para cada uno de estos intervalos se elaboró una matriz de 

puntos, donde los puntos corresponden a los individuos adultos de G. triacanthos 

y las coordenadas a su ubicación en la grilla de netlogo. Esta matriz fue 

ingresada al software Programita (Versión. enero 2014) para realizar el análisis 

espacial de puntos. En tal sentido, las dimensiones de la ventana de observación 

coinciden con las definidas para netlogo (31*48 = 1488). El número de individuos 

en cada patrón analizado se corresponde con la abundancia total registrada a 

los 20, 40 y 60 años desde el inicio de las simulaciones (siendo en todos los 

casos >120; número de adultos con los que se inicia el modelo). 

 

La caracterización del patrón de distribución de puntos (individuos de G. 

triacanthos) y su contrastación con el modelo de Poisson heterogéneo se realizó 

utilizando la función de correlación pareada g(r). Esta función, estima la 

probabilidad de encontrar un punto a una distancia r de un punto focal 

representativo y se normaliza dividiendo este valor por λ. De esta forma cuando 

g(r)= 1 la distribución es aleatoria, cuando g(r)>1 presenta un patrón agregado, 

valores de g(r)<1 indican dispersión en el patrón de puntos (Velázquez et al. 

2015). Debido a que g(r) es una función no acumulativa es recomendada en el 

análisis exploratorio de datos para identificar escalas de desviación de un modelo 

nulo (Wiegand & Moloney 2004). 

 

El modelo de Poisson Heterogéneo está completamente determinado por la 

función de intensidad λ(x) por lo que su estimación resulta fundamental; existen 
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dos métodos básicos para la estimación de λ(x), paramétricos y no paramétricos. 

Los métodos no paramétricos se basan en la asunción de separación de escalas, 

es decir que las interacciones entre los puntos operan sobre distancias cortas, 

mientras que la variación en las condiciones ambientales opera sobre distancias 

mayores (Wiegand & Moloney, 2014). En este modelo la superposición de 

escalas se identifica en los parches 4 y 6 (Figura 3) que representan el 13% del 

área, en los restantes parches no se registra superposición de escalas. Por su 

parte, la hidrocoría constituye un mecanismo de dispersión a gran escala por 

tanto la heterogeneidad espacial que pudiera generar será mayor a 2 (distancia 

de interacciones interespecíficas definidas en el modelo). La dispersión por el 

ganado se realiza en forma aleatoria sobre los parches más altos en toda el área 

de estudio y varía con cada iteracción. Este mecanismo podría generar 

heterogeneidad espacial asociada al microrrelieve (los parches más altos) sobre 

toda el área de estudio y por lo tanto no generaría superposición de escalas. En 

base a estas observaciones se asume que la estructura espacial general del 

modelo no presenta superposición de escalas. La estimación de λ(x) se realizó 

utilizando el método no paramétrico de kernel Epanechnikov con corrección de 

borde con un radio de desplazamiento R=5. 

 

 

 
Figura 3. Representación espacial del área de estudio en la pantalla de netlogo. Parche 1. Zona 

forestada por G. triacanthos. Condiciones ambientales intermedias por efecto de 

densodependencia. Parche 2. Área actualmente categorizada como de invasión consolidada. 

Condiciones ambientales favorables. Parche 3. Área inundable. Condiciones ambientales 

desfavorables. Parche 4. Área actualmente categorizada como foco de invasión. Condiciones 

ambientales favorables. Parche 5. Área actualmente categorizada como foco de invasión. 

Condiciones ambientales desfavorables. Parche 6. Área actualmente categorizada como foco 

de invasión. Condiciones ambientales favorables. Parche 7. Área actualmente categorizada 

como foco de invasión. Condiciones ambientales favorables. El radio r queda definido por el 

número de pixeles en el eje vertical (dirección N-S), cada pixel representa un cuadrado de 4m2 

área estimada que ocupa un individuo de G. triacanthos adulto.  
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Para la construcción del modelo nulo se utilizó el test de Monte Carlo, con 199 

simulaciones que generan una curva g(r), la estimación de las curvas 

envolventes se realizó con el 5th valor más alto y más bajo de g(r) resultantes de 

las 199 simulaciones.  

 

3.2.3 Eventos de inundación de gran magnitud en la propagación del 

proceso invasivo 

 

La ocurrencia de los eventos de inundación y la duración del evento (números 

de días de inundación) se obtuvieron mediante los registros de la regla ubicada 

en el puerto de San Javier, registros de la Comisión Técnica Mixta de Salto 

Grande durante el período 2005-2013, con datos diarios correspondientes a 

2914 días, de los cuales 590 registran inundación total del humedal (más de 2.5 

msnm) y durante 334 días la inundación fue muy severa (más de 3 msnm) 

(Gazzano, 2014). 

 

El efecto de los eventos de inundación sobre la dinámica del proceso invasivo, 

se analizó comparando dos grupos de simulaciones: (1) simulaciones que 

incluyeron anualmente la presencia de eventos de inundación de gran magnitud 

y (2) simulaciones en las que la ocurrencia de estos eventos quedó definida 

según su probabilidad de ocurrencia. En ambos grupos de simulaciones se 

realizaron un total de 10 corridas.  

 

Se compararon las curvas de crecimiento poblacional entre cada grupo de 

simulaciones. Estas curvas se elaboraron contabilizando, en cada iteración, el 

número de individuos adultos utilizando el módulo de behaviour space de netlogo 

V.6.0.1 y calculando la abundancia promedio y el intervalo de confianza para 

cada grupo de simulaciones. La ausencia de solapamiento entre los intervalos 

de confianza se consideró como variación significativa entra las mismas.  

 

Para el lapso temporal analizado ambos grupos de simulaciones se encuentran 

en la fase de expansión que en este caso es consistente con un crecimiento 

lineal (todas las curvas obtenidas se ajustaron a una recta con valores de R > 

0.8). Para evaluar el efecto de la disrupción en la dinámica de propagación de 

los eventos de inundación de gran magnitud se analizaron los residuos de estas 

curvas. Cuanta menor linealidad presenten estas curvas mayor será el valor de 

sus residuos. Para analizar si las curvas de crecimiento entre los dos grupos de 

simulaciones difieren en relación a su linealidad utilizamos la técnica de 

escalamiento multidimensional no métrico (NMDS por sus siglas en inglés), un 

método robusto de ordenación (James & McCullochthat, 1990) que presenta, en 

un espacio de ordenación, a los objetos similares en posiciones cercanas y a los 

diferentes en posiciones distantes (Legendre & Legendre, 1998).  
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3.3 RESULTADOS  
 

La utilización de la función de intensidad sobre los resultados de las simulaciones 

permitió visualizar el patrón de propagación espacial de G. triacanthos. Luego de 

los 20 años de transcurrida la invasión su frente de avance se extiende desde la 

zona en la que fue inicialmente plantado sobre su región adyacente y desarrolla 

un nuevo parche en el área que coincide con la zona de condiciones ambientales 

favorables (Figura 4, Anexo 2). A los 60 años desde el inicio de la simulación se 

observa además la formación de un nuevo parche en la zona de acumulación de 

propágulos (borde de acumulación de la pantalla) que corresponde con la zona 

de condiciones ambientales desfavorables (Figura 4, Anexo 2).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura. 4. Patrón de propagación de G. triacanthos según la función de intensidad a los 20, 40 y 

60 años desde su forestación en el área de estudio. Rojo: Valores altos de λ. Verde: Valores 

intermedios de λ. Azul: Valores bajos de λ. 

 

El patrón de distribución de G. triacanthos coincide con un proceso de Poisson 

heterogéneo para los tres períodos analizados ya que la curva de g(r) se 

encuentra dentro del rango delimitado por el modelo nulo (Figura 5). Este análisis 

no detectó interacciones entre los individuos determinantes de su patrón de 

distribución. El único valor de g(r) que se encuentra fuera del modelo nulo 

corresponde a valores de r = 0.5, es decir un valor de r dentro de la cuadricula 

de 2x2m definida en netlogo; el valor de g(0.5) próximo a 0 indicaría repulsión 

entre los puntos lo que es consistente con el modelo ya que en cada cuadrícula 

puede ubicarse un solo individuo. Los rangos de g(r) varían durante el transcurso 

del proceso invasivo; los valores más altos de g(r) se registran al comienzo del 

proceso invasivo mientras que descienden aproximándose a 1 durante el 

desarrollo de la invasión indicando la tendencia hacia una distribución aleatoria.   
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Figura 5. Proceso de Poisson heterogéneo para la propagación de la invasión de G. triacanthos 

a los 20, 40 y 60 años de su forestación en el área de estudio.  

 

La propagación de G. triacanthos fue más lenta en aquellas simulaciones que 

anualmente incluyen eventos de inundación, en comparación con aquellas 

donde estos eventos ocurren aleatoriamente (Figura 6). Luego de transcurridos 

los 71 años, las simulaciones que incluyen aleatoriamente los eventos de 

inundación presentaron en promedio una abundancia de 520 individuos adultos 

mientras que la abundancia promedio para las simulaciones que incluyen 

anualmente eventos de inundación fue de 357 adultos. El crecimiento de ambas 

curvas muestra una tendencia lineal R2= 0.99, la tasa de crecimiento en las 

simulaciones que incluyen aleatoriamente eventos de inundación duplicó a las 

simulaciones con ocurrencia anual de inundaciones y = 6,007x + 104,3 y y = 

3,397x + 107,45 respectivamente.  

 

Figura 6. Simulación del crecimiento poblacional medio de individuos adultos de G. triacanthos 

bajo distintos regímenes de inundación. Negro: eventos de inundación aleatorios. Gris: eventos 

de inundación anuales.  

 

La visualización del crecimiento poblacional de G. triacanthos indica que 

presenta mayores disrupciones en las simulaciones que incluyen aleatoriamente 
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la ocurrencia de eventos de inundación, que en las simulaciones con ocurrencia 

anual de estos eventos (Figura 7). Esta observación es confirmada por los 

resultados del NMMDS, los residuos de las simulaciones con ocurrencia anual 

de inundaciones se agrupan en el centro del espacio de ordenación mientras que 

los residuos de las simulaciones con ocurrencia aleatoria de inundaciones se 

ubican en torno a este grupo (Figura 8). La bondad de ajuste para este test fue 

buena, Stress bruto normalizado = 0.049.  

 

 
Figura 7. Crecimiento poblacional de G. triacanthos. Negro: Simulaciones con ocurrencia 

aleatoria de inundaciones. Gris: Simulaciones con ocurrencia anual de inundaciones. 
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Figura 8. Efecto de la ocurrencia de inundaciones en la disrupción del crecimiento poblacional 

de G. triacanthos. Ordenación de los residuos de curvas de crecimiento poblacional de G. 

triacanthos. Puntos Negros: residuos de simulaciones con ocurrencia aleatoria de eventos de 
inundación. Puntos Blancos: residuos de simulaciones con ocurrencia anual de eventos de 

inundación.  

 

3.4 DISCUSIÓN 
 

Los resultados de las simulaciones indican que el proceso invasivo de G. 
triacanthos en el área de estudio se encuentra limitado por el régimen de 
inundaciones. En este sentido, las mismas actuarían a modo de filtros 
ambientales en concordancia con los resultados reportados en varias 
investigaciones (Catford et al. 2011; Collinge et al. 2011; Greet et al. 2013). Las 
proyecciones de cambio climático para el área de estudio prevén un incremento 
en las precipitaciones (MVOTMA, 2020), por lo que el régimen de inundaciones 
se mantendría o se acentuaría actuando como limitante de esta invasión. Los 
efectos de otras afectaciones al régimen hídrico, como variaciones en el 
funcionamiento de la represa binacional de Salto Grande y/o dragado del cauce 
del río Uruguay resultan inciertos.    
 

Las leñosas nativas mantienen su dinámica poblacional en un estado de cuasi 

equilibrio si no se altera el rango natural de variación en el régimen hídrico (Lytle, 

2004). Por su parte, la dinámica de propagación de G. triacanthos muestra un 

patrón discontinuo con “saltos” asociados a la ausencia de inundaciones, aun 

cuando las mismas formen parte del régimen hídrico de este sistema. Este patrón 

fue reportado para la invasora Salix nigra en planicies fluviales de Australia en 

donde el establecimiento exitoso de esta especie está condicionado por la 

presencia de una angosta ventana espacio temporal donde no se afecta la 

mortalidad y se facilita el reclutamiento (Stokes, 2008). Davis (2000) señala que 

la susceptibilidad de una comunidad a la invasión ocurre en el marco de eventos 

episódicos vinculados a la disponibilidad de recursos, estos resultados extienden 

las causas de avances episódicos ya que la propagación por saltos en sistemas 

riparios también se vincula a una disminución importante en la tasa de mortalidad 

de los estadios tempranos.  
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En la fase de propagación de un proceso invasivo se han identificado tres 

tipologías: en las curvas tipo 1 el rango de expansión se incrementa linealmente 

con el tiempo, las tipo 2 presentan una expansión bifásica que presenta una recta 

de pendiente inicial baja seguida por una recta con pendiente lineal empinada; 

las de tipo 3 presentan una curva de expansión convexa en la que la tasa de 

expansión se incrementa continuamente con el tiempo (Shigesada et al. 1995). 

Según esta tipología la expansión de G. triacanthos se encuentra vinculada al 

régimen hídrico, las simulaciones que incluyeron inundaciones anuales 

presentan una curva de propagación asociada a las tipo 1, mientras que las 

simulaciones con ocurrencia aleatoria de inundación presentan una tipología del 

tipo 2 pero con un número mayor de fases. La ausencia de curvas de tipo 3 en 

estos sistemas podría explicarse por la alta mortalidad en los estadios iniciales 

que limita la propagación. Dado que en los sistemas naturales la ocurrencia de 

eventos de inundación es variable, señalamos que la propagación de leñosas 

invasoras en sistemas riparios esta descripta por una tipología de tipo 2, pero 

con un mayor número de fases. Si bien es necesario analizar la relación entre el 

número de fases y la velocidad de propagación, resulta razonable suponer que 

este tipo de curva redundará en una mayor velocidad de propagación que la 

curva de tipo 2 bifásica dando cuenta por tanto de la vulnerabilidad de estos 

sistemas al avance de los procesos invasivos. El número de fases y la pendiente 

de las mismas debiera relacionarse con los distintos componentes del régimen 

hídrico y la mortalidad asociada a cada uno de ellos. El trabajo de Ahn et al. 

(2007) para leñosas nativas riparias en el río Illinois constituye un importante 

antecedente en este sentido. Estos modelos debieran extenderse para las 

leñosas invasoras ya que nativas e invasoras responderían en forma diferencial 

a fluctuaciones en el régimen hídrico.  

 

El patrón de propagación espacio temporal, coincide con la propagación 

estratificada por coalescencia (Shigesada, 1995) resaltando la rápida 

propagación del proceso invasivo y por tanto la vulnerabilidad del sistema al 

mismo. Los nuevos focos de invasión se producen en áreas con condiciones 

ambientales favorables y también, más tardíamente, en zonas de acumulación 

de propágulos con condiciones ambientales desfavorables. La propagación 

queda por tanto determinada por las condiciones ambientales en coincidencia 

con el modelo de Poisson Heterogeneo. El decrecimiento registrado en el valor 

de g(r) durante el avance del proceso invasivo describe la coalescencia en la 

propagación; a los inicios la invasión presenta una distribución parcheada y 

durante su expansión la distribución se vuelve más homogénea. Estos 

resultados coinciden con el planteo de Petrovskaya (2019) quien advierte que la 

descripción del patrón espacial no es suficiente para inferir el tipo de patrón 

(agrupado vs continuo) sino que debe considerarse la dinámica espacio-

temporal del sistema.  
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La propagación estratificada por coalescencia se describe según la ecuación 

exp((2c2)1/3t)) donde c es la tasa de expansión del foco,  es la tasa de 

colonización y t es el tiempo (Shigesada et al. 1995). Los resultados de este 

trabajo permiten integrar la heterogeneidad espacio-temporal sobre esta 

ecuación general. Por ejemplo, permiten definir una cronología en relación a la 

ocurrencia de núcleos de invasión; al comienzo de la invasión los focos se 

instalarán (de coincidir en el área) en zonas con condiciones ambientales 

favorables y acumulación de propágulos, posteriormente zonas con condiciones 

ambientales favorables y finalmente zonas con acumulación de propágulos. Esto 

destaca la importancia de caracterizar las condiciones ambientales del conjunto 

del área de estudio y la fase de la invasión que se esté analizando tanto para la 

contrastación de hipótesis ecológicas vinculadas al rol de la presión de 

propágulos y las condiciones ambientales como en la definición de estrategias 

de control y monitoreo. 

 

La tasa de expansión en cada foco queda definida por sus condiciones 

ambientales ya que no se detectaron efectos vinculados a los mecanismos de 

densodependencia o reproducción clonal. Los modelos basados en agentes 

pueden detectar la estructura espacial a pequeña escala determinada por 

interacciones entre vecinos (Surendran et al. 2019). En este trabajo, se detectó 

repulsión para valores pequeños de r, que si bien no tiene significado ecológico 

es consistente con las definiciones del modelo indicando que si la 

densodpendencia y la reproducción asexual determinaran la estructura espacial 

del proceso invasivo debieron detectarse a través de la función de correlación. 

Dado que la densodependencia y la reproducción asexuada tienen efectos 

contrarios sobre la estructura espacial (repulsión y agregación respectivamente) 

estos efectos pudieron neutralizarse. Alternativamente, cada individuo adulto 

genera anualmente por rebrotamiento clonal una única plántula que debe 

sobrevivir hasta el estado adulto; resultando en un bajo aporte de individuos que 

no estaría afectando la estructura espacial. Por otra parte, en este modelo la 

densodependencia queda definida luego de la instalación de un grupo de al 

menos 4 adultos, por tanto, el efecto de repulsión estaría contrabalanceado por 

el agrupamiento que lo genera. Los valores de los parámetros utilizados en este 

modelo también podrían afectar estos resultados.  

 

Otros mecanismos de naturaleza interespecífica que podrían afectar la 

propagación de los procesos invasivos (Le Roux, 2020) no fueron incluidos en 

este trabajo. G. triacanthos presenta gran capacidad de desplazamiento del 

monte nativo determinando la existencia de áreas monoespecíficas tanto en el 

área de estudio, como en otros ecosistemas (Sirombra et al. 2010; Lewis et al. 

2006; Traversa & Alejano 2013), indicando que los distintos mecanismos de 

resistencia biótica son superados por esta invasora. Por tanto, el patrón de 
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propagación de esta especie no estaría determinado por los mencionados 

mecanismos. 

 

Este patrón, se encuentra afectado por el régimen de inundaciones por lo que el 

factor tiempo no opera como una constante, sino que acelera o retrasa la 

velocidad de propagación destacando el rol de la estocasticidad ambiental en el 

desarrollo de estos procesos. Si bien la estocasticidad ambiental puede evitar la 

invasión cuando opera al comienzo de su fase de expansión (Lewis, 2016), esto 

no ocurriría en el sistema de estudio debido al aporte continuo de propágulos. 

Arim et al. (2006) reportó la regulación de la dinámica poblacional de varios taxas 

de invasores. Entre los factores abióticos reguladores, la ocurrencia de incendios 

es actualmente reconocido (Davis, 2019). Las grandes inundaciones operarían 

como regulador en sistemas riparios, su efecto debiera estudiarse en mayor 

profundidad en un contexto de alteraciones antrópicas y climáticas globalizado. 

 

3.5 CONCLUSION 
 

En este trabajo se aportó información válida para la comprensión de la dinámica 

espacio-temporal de la invasión de G. triacanthos en el Parque Nacional Esteros 

de Farrapos. Los resultados indican que el modelo de simulación se ajusta a una 

estrategia de invasión mediada por el establecimiento asociada a ventanas de 

oportunidad espacio-temporales vinculadas a las condiciones ambientales y a la 

ausencia de inundaciones de gran magnitud. En tal sentido se constituye en una 

herramienta útil para evaluar los efectos de la implementación de estrategias de 

manejo en el área de estudio. 
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CAPÍTULO 4 

EVALUACIÓN DE ESTRATEGIAS DE CONTROL PARA 

RESTRINGIR EL AVANCE DEL PROCESO INVASIVO DE G. 

TRIACANTHOS EN EL BOSQUE RIBEREÑO DEL PARQUE 

NACIONAL ESTEROS DE FARRAPOS 

 

RESUMEN 
 

En el manejo de especies invasoras el objetivo debe ser identificar la estrategia 

de manejo con mayor capacidad para limitar la propagación del invasor 

minimizando los costos de manejo e identificando cuándo, dónde y cuánto 

esfuerzo de control debe realizarse. En este trabajo se evaluan distintas 

estrategias para el control de la especie invasora Gleditsia triacanthos en el 

Parque Nacional Esteros de Farrapos utilizando el modelo de simulación con 

propagación estratificada. Se evaluó el efecto de realizar acciones de control 

sólo en la zona de propagación o en la zona de propagación y en la zona de 

invasión consolidada. Se simularon acciones de control realizadas una única vez 

con el máximo esfuerzo de control, de realizar anualmente acciones de control y 

realizarlas en forma quinquenal. De esta forma se conformaron un total de 18 

escenarios de gestión. Los resultados indican que realizar una sola acción de 

control no afecta la propagación de la invasora aun cuando el esfuerzo de control 

sea alto (mortalidad 50%) y cuando se traten conjuntamente la zona de invasión 

consolidada y la zona de propagación. Por su parte, el crecimiento poblacional 

se limita bajo estrategias en las que se realizan acciones anuales de control. La 

dinámica de propagación, en las zonas controladas (área de invasión 

consolidada y área de propagación), muestra el mismo comportamiento para los 

cuatro esfuerzos de control definidos (50%, 40%, 20% y 10%); el tamaño 

poblacional decrece rápidamente alcanzando luego un nuevo estado de 

equilibrio en el que el tamaño poblacional se mantiene constante. Los resultados 

de este trabajo también advierten sobre la escasa viabilidad de implementar un 

programa de erradicación exitoso. En tal sentido, las acciones de gestión 

debieran orientarse en el control de áreas con individuos aislados para asegurar 

su conservación efectiva ya que de otra forma el proceso invasivo avanzará 

sobre las mismas aun cuando las condiciones ambientales sean desfavorables. 

En términos generales este trabajo destaca las grandes dificultades que 

presentan las acciones de restauración en estos sistemas, constituyéndose en 

otro factor que incrementa su vulnerabilidad 
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4. 1 INTRODUCCION 
 

La teoría del manejo adaptativo señala que debe reducirse la incertidumbre en 

la toma de decisiones comparando los resultados al implementar distintas 

alternativas de manejo (Walters & Holling 1990; Wilhere, 2002). El trabajo 

experimental constituye una herramienta útil; pero debido a sus requerimientos 

económicos y temporales no contemplan, muchas veces, las necesidades y 

capacidades de gestión. En este marco es cada vez más frecuente el uso de 

modelos computacionales (Büyüktahtakın & Haight, 2018).  

 

El tipo de predicción que realicen estos modelos y por tanto su rol en el apoyo a 

la toma de decisiones se encuentra estrechamente vinculado a la forma en que 

representan el sistema en estudio (Bankes et al. 2002). Los modelos espejo se 

utilizan en el estudio de sistemas de baja incertidumbre en la que el modelo 

representa con exactitud el sistema y predice su respuesta dentro de un rango 

conocido; por su parte, los experimentos computacionales o modelos 

explicativos se utilizan en el análisis de sistemas de alta incertidumbre que 

presentan por tanto mayor incertidumbre en sus predicciones (Bankes et al. 

2002). Además, un modelo puede producir predicciones acertadas para 

determinado rango de condiciones (temperatura, precipitación) pero cuando 

éstas varían la capacidad predictiva del modelo se reduce, lo que limita su 

predictibilidad en la evaluación de nuevos escenarios (Getz et al. 2018). En este 

marco, se ha señalado la importancia de definir la predicción en un sentido 

amplio, incluyendo tanto predicciones probabilísticas como de patrones (Watts, 

2014) 

 

En general, los estudios enfocados en el apoyo a la toma de decisiones analizan 

sistemas complejos que por tanto desarrollan modelos explicativos. 

Actualmente, se reconoce la existencia de modelos explicativos basados en 

agentes cuya representación y capacidad de predicción apoya 

satisfactoriamente la toma de decisiones (Lorscheid et al. 2019). Estos modelos 

deben cumplir con realismo teórico, el uso sistemático de la literatura tanto 

teórica como empírica, validación empírica es decir el uso de información 

empírica para evaluar el ajuste del modelo con los patrones observados en el 

sistema y la calibración empírica la integración en el modelo de información 

experimental o empírica (Gräbner, 2018).  

 
En el manejo de especies invasoras el objetivo debe ser identificar la estrategia 

de manejo con mayor capacidad para limitar la propagación del invasor 

minimizando los costos de manejo (Epanchin-Niell & Hastings 2010) e 

identificando cuándo, dónde y cuánto esfuerzo de control debe realizarse 

(Büyüktahtakın & Haight, 2018).  
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En tal sentido, los modelos que abordan la dinámica espacio-temporal de los 

procesos invasivos constituyen una importante herramienta (Baker & Bode, 

2016). Sin embargo, el uso de estos modelos en la toma efectiva de decisiones 

resulta aún limitado debido a que los equipos de trabajo vinculados al manejo 

carecen, en general, de recursos para desarrollar sus propios modelos y a que 

los modelos existentes presentan dificultades para ser comprendidos y 

modificados por quienes no son especialistas en códigos computacionales o 

requiere del uso de softwares de alto costo (Aurambout & Endress, 2018). Por 

su parte, Schuwirth et al. (2019) plantean que para superar estas limitaciones 

debieran cumplirse al menos seis requerimientos, (1) la comprensión de las 

bases mecanicistas subyacentes al modelo, (2) la integración en el modelo de 

variables y predicciones consistentes con los objetivos de manejo, (3) la 

definición de una escala espacial y temporal apropiada a los objetivos de manejo, 

(4) la cuantificación de la incertidumbre del modelo, (5) la capacidad predictiva 

del modelo es suficiente para apoyar la toma de decisiones, y (6) los 

procedimientos, asunciones y deficiencias del modelo se comunican en forma 

transparente.  

 

En este trabajo se evaluan distintas estrategias para el control de la especie 

invasora Gleditsia triacanthos en el Parque Nacional Esteros de Farrapos 

utilizando el modelo de simulación con propagación estratificada (Cap 3). El 

realismo teórico de este modelo ha sido contrastado, su patrón espacial es 

consistente con la propagación estratificada por coalescencia descripta por 

Shigesada & Kawasaki (1997), presenta, también validación empírica en tanto el 

patrón espacial obtenido luego de un período de tiempo análogo al transcurrido 

desde la llegada de la invasora al área de estudio presenta un área de invasión 

consolidada y un foco de invasión en concordancia con los trabajos empíricos 

realizados (Sosa et al. 2018). La calibración empírica del modelo fue realizada 

por calibración inversa (Grimm et al. 2005) y evaluada mediante análisis de 

sensibilidad (Anexo 3). En base a estas consideraciones cabe señalar que las 

predicciones del modelo en relación a las estrategias de gestión se enfocan en 

identificar el patrón general de propagación. Por tanto, si bien este modelo no 

permite predecir en términos cuantitativos los resultados de los escenarios de 

manejo, permite realizar una evaluación cualitativa de los mismos contribuyendo 

de esta forma a la toma de decisiones. 

 

4.2 METODOLOGÍA 
 

4.2.1 Simulaciones y estrategias de control 

 
El modelo se simuló sobre la delimitación del bosque ribereño del Parque 

Nacional Esteros de Farrapos utilizando la extensión ArcGIS de NetLogo (Figura 

1). La simulación comienza con los individuos adultos de G. triacanthos 
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dispuestos en lo que se corresponde con la zona inicialmente plantada. Se 

mantienen todos los procesos y definiciones espaciales (tres zonas con 

probabilidad de sobrevivencia diferencial) definidos previamente (Cap 3). Las 

semillas que al dispersase se ubiquen fuera de la delimitación del Parque, no se 

consideran ya que se encuentran fuera del área de estudio.  

 

 
Figura 1. Delimitación del área de estudio en la pantalla de NetLogo y zonificación utilizada para 
el análisis de las simulaciones.  

 
En lo que refiere a la identificación de la mejor estrategia para el control de 

especies invasoras el Programa Global de Especies Invasoras sugiere priorizar 

el control en los nuevos focos de invasión (Wittenberg & Cock, 2001). Por otra 

parte, en base a experimentos de simulación Minor & Gardner (2016) sugieren 

que, para plantas que se dispersan largas distancias, el control del área de 

invasión consolidada resulta la mejor estrategia ya que limita la propagación del 

invasor. En base a estas consideraciones se definieron dos escenarios de 

gestión en relación a la disposición espacial de las acciones de control: (1) 

control en el área de propagación y el área de invasión consolidada, y (2) control 

solo en el área de propagación.  

 

La viabilidad para el control de los individuos adultos de G. triacanthos ha sido 

evaluada mediante perforación de tronco con herbicida, la mortalidad con esta 

técnica fue estimada en un 60% (Sosa et al 2015). Por tanto, si todos los 

individuos adultos de G. triacanthos fueran tratados con este método, se 

obtendría una mortalidad del 60%. Considerando las dificultades operativas en 

el campo, vinculada por ejemplo a la imposibilidad de acceso a algunas áreas se 

definió que en un escenario de esfuerzo de control máximo se podrán tratar al 

83% de los individuos presentes en el área lo que supondría una mortalidad 

efectiva del 50%.  
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Posteriormente, se evaluaron los efectos de realizar estrategias con menor 

esfuerzo de control correspondientes al tratamiento del 67%, 33% y 17% de los 

individuos presentes en el área que supone una mortalidad de 40%, 20% y 10% 

respectivamente. Se evaluó el efecto de realizar acciones de control una única 

vez con el máximo esfuerzo de control, de realizar anualmente acciones de 

control y realizarlas en forma quinquenal. De esta forma se conformaron un total 

de 18 escenarios de gestión (Tabla 1). En este modelo las estrategias de gestión 

comienzan a los 65 desde el inicio de la simulación.  

 

Cabe señalar que es posible definir otras estrategias de gestión que integren por 

ejemplo el control de juveniles, no obstante, debido al bajo número de juveniles 

registrado en el área inundable, el área de propagación y la zona sur (Capítulo 

1) enfocarse en los adultos constituye una estrategia realista. Los resultados 

obtenidos mediante la simulación de estas estrategias (18) podrían orientar la 

definición de nuevas estrategias que idealmente debieran definirse en conjunto 

con el personal del área.  

 
Tabla 1. Caracterización de los diferentes escenarios de control, definidos según: (1) Frecuencia: 

Única vez, Anual, Quinquenal. (2) Esfuerzo de control, definido en base a porcentaje de 

mortalidad efectivo: 50%, 40%, 20%, 10% y (3) Ubicación: Área Consolidada y Foco de Invasión, 

Foco de Invasión. 

 
Para evaluar los resultados de los escenarios de gestión se analiza el patrón 

temporal de propagación en cuatro zonas: la zona de invasión consolidada, la 

zona de propagación y las dos zonas con probabilidad de sobrevivencia baja.  

 

 Mortalidad Única vez 

 

Anual 

 

Quinquenal 

 

Área 

Consolidada y 

Foco de Invasión 

50 X X X 

40  X X 

20  X X 

10  X X 

Foco de Invasión 50 X X X 

40  X X 

20  X X 

10  X X 
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Para este trabajo, se generó un archivo vectorial digitalizando los bosques 

ribereños sobre la costa del río Uruguay presentes en el Parque Nacional Esteros 

de Farrapos. La delimitación de los bosques así generada se ajustó a la pantalla 

de NetLogo. En tal sentido, todo lo que quede por fuera de la delimitación del 

shp no se considera en este trabajo ya que representan chauchas que quedan 

fuera del área de estudio (chauchas que se transportan en el río Uruguay o que 

quedan en los ambientes internos del humedal, praderas con inundación 

permanente o estacional). En este marco se reduce el número de pixels en el 

que transcurre efectivamente la simulación. Dado que cada pixel puede 

ocuparse por un único individuo adulto, en esta simulación el número de adultos 

sería muy bajo y no daría cuenta del proceso de propagación. Por tal motivo, en 

este trabajo se registra el porcentaje de ocupación de G. triacanthos en cada 

área calculado como el cociente entre el número de adultos presentes y el total 

de pixels de cada área. 

 
4.3 RESULTADOS  
 

El porcentaje de ocupación obtenido mediante las simulaciones es consistente 

con la caracterización del patrón de distribución de G. triancanthos en el área de 

estudio (Cap 1). En el área de invasión consolidada el porcentaje de ocupación 

varía entre 50%-60%, con valores medios del 55%, indicando que a la fecha más 

de la mitad de la superficie de bosque nativo se encuentra ocupada por G. 

triacanthos. En el área de propagación, el porcentaje de ocupación varía entre el 

35% y 45% con valores medios entorno al 40%, indicando que menos de la mitad 

de esta área ha sido invadida. Por su parte, en las áreas con condiciones 

ambientales desfavorables, el porcentaje de ocupación varía entre el 7% y el 

14% para el área inundable y entre el 12% y el 17% para la zona sur.  

 
4.3.1 Acción de control puntual con máxima mortalidad 

 
Los resultados indican que realizar una sola acción de control no afecta la 
propagación de la invasora aun cuando el esfuerzo de control sea alto 
(mortalidad 50%) y cuando se traten conjuntamente la zona de invasión 
consolidada y la zona de propagación (Figura 2). La abundancia de G. 
triacanthos se reduce en forma abrupta, pero presenta también una rápida 
recuperación continuando con la tendencia de su dinámica anterior al control 
(Figuras 3). Esta estrategia de control tampoco afecta a la propagación de la 
invasora en las zonas con condiciones ambientales desfavorables, la curva 
mantiene su tendencia al crecimiento sostenido (Figura 2).  
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Figura. 2. Propagación de G. triacanthos bajo escenarios de gestión con una única acción de 
control realizadas en el área de invasión consolidada y en el área de propagación y que logran 
una mortalidad efectiva del 50% de los individuos presentes en cada zona. 

 
Efectos de las estrategias de manejo anuales y quinquenales en el área de 

invasión consolidada 

 

La estrategia de manejo más eficiente para el control de la invasora en el área 

de invasión consolidada consiste en la aplicación anual de medidas de control. 

Bajo esta estrategia, el tamaño poblacional decrece rápidamente alcanzando 

luego un nuevo estado de equilibrio en el que el tamaño poblacional se mantiene 

constante. En las simulaciones con máximo esfuerzo de control (mortalidad 50%-

40%) el estado de equilibrio se alcanza luego de un período próximo a los 10 

años (Figura 3), para los esfuerzos intermedios (mortalidad 20%) el tiempo 

transcurrido hasta alcanzar el nuevo estado de equilibrio se duplica, con 

esfuerzos de control bajo se requieren aproximadamente 30 años para alcanzar 

este nuevo estado de equilibrio (Figura 3). El porcentaje de ocupación en el 

equilibrio oscila entre el 10% y el 15% para los esfuerzos de control con 

mortalidad de 50%, 40% y 20% y con el esfuerzo de control mínimo (mortalidad 

10%) el porcentaje de ocupación en el equilibrio se incrementa en un 5% 

oscilando entre el 15% y el 20%. Cuando el control se realiza en forma 

quinquenal la población de G. triacanthos también estaría alcanzando un nuevo 

estado de equilibrio. No obstante, el tiempo necesario para alcanzar este estado 

se incrementa con esfuerzos altos de control el estado de equilibrio se alcanzaría 

luego de los 30 años de comenzadas las acciones de gestión. Con bajos 

esfuerzos de control (mortalidad 20% y 10%) el estado de equilibrio se 

alcanzaría, pero luego de un lapso temporal mayor que rondaría entorno a los 

50 años. Cabe señalar que bajo las estrategias quinquenales el esfuerzo de 

control estaría condicionando el tamaño poblacional en el equilibrio. En los 

escenarios con alta mortalidad (50%) el porcentaje de ocupación se ubica 

próximo al 10%, en escenarios con mortalidad del 40% el porcentaje de 

ocupación se incrementa levemente ya que los intervalos de confianza de estas 

curvas no se solapan. La variación en la mortalidad presenta un mayor efecto 

para valores bajos rondando entre un 10%-20% y un 30%-40% en escenarios 

con mortalidad del 20% y 10% respectivamente. Cabe señalar que la dinámica 

de G. triacanthos se ve afectada en el área de invasión consolidada sólo cuando 
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se realiza control sobre esta área; el control sobre el área de invasión 

consolidada no afecta la dinámica de esta zona (Figura 3). 

 

Figura 3. Efectos de las estrategias de manejo en el área de invasión consolidada. Arriba. Control 

quinquenal (a) control solo en el área de propagación (b) control en el área de propagación y el 

área de invasión consolidada. Abajo: Control anual (c) control solo en el área de propagación (d) 

control en el área de propagación y el área de invasión consolidada. Valores medios e intervalos 

de confianza para el porcentaje de ocupación. Curvas negras continuas: Mortalidad del 50%. 

Curvas grises continuas. Mortalidad del 40%. Curvas negras punteadas. Mortalidad del 20%. 

Curvas grises punteadas. Mortalidad del 10%.  

 
Efectos de las estrategias de manejo anuales y quinquenales en el área de 

propagación  

 

En el área de propagación también se observa el mismo patrón que el descripto 

para el área de invasión consolidada, un rápido descenso en el porcentaje de 

ocupación y un nuevo estado de equilibrio. Bajo las estrategias de control anual 

realizadas solo en el área de propagación o en el área de propagación y el área 

de invasión consolidada G. triacanthos alcanza su nuevo estado de equilibrio en 

el entorno de los 10 años desde el inicio de las actividades de gestión para los 

esfuerzos de control altos (mortalidad 50% y 40% respectivamente) (Figura 4). 

Para los escenarios con menor mortalidad (20% y 10%) el tiempo transcurrido 

hasta el equilibrio se incrementa levemente, aproximadamente 5 años. La 

mortalidad afecta el tamaño poblacional en el equilibrio; para valores de 

mortalidad altos 50% y 40% se registra un porcentaje de ocupación menor al 5%. 

Con valores de mortalidad del 20% y 10 % el porcentaje de mortalidad oscila 

entre 10% y 20% respectivamente (Figura 4). Cabe señalar que estos valores se 

registran tanto en escenarios donde solo se controla el área de propagación 
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como en escenarios donde se controla el área de propagación y el área de 

invasión consolidada, siendo más estable el escenario en el que se controlan 

ambas áreas. 

 

La estrategia espacial resulta más importante bajo escenarios donde las 

actividades de control se realizan quinquenalmente. Cuando el control se realiza 

en el área de propagación y en el área de invasión consolidada el porcentaje de 

ocupación es menor para valores de mortalidad de 50%, 40% y 20% que para la 

estrategia que solo considera control en el área de propagación (Figura 4). Por 

su parte, para valores de mortalidad del 10% el porcentaje de ocupación en el 

equilibrio no varió entre estrategias espaciales. Al igual que los resultados en el 

área de invasión consolidada, el tiempo transcurrido hasta alcanzar el estado de 

equilibrio es mayor en los escenarios con gestión quinquenal que en los de 

gestión anual (Figura 4).  

 

Figura 4. Efectos de las estrategias de manejo en el área de propagación. Arriba. Control 

quinquenal (a) control solo en el área de propagación (b) control en el área de propagación y el 

área de invasión consolidada. Abajo: Control anual (c) control solo en el área de propagación (d) 

control en el área de propagación y el área de invasión consolidada. Valores medios e intervalos 

de confianza para el porcentaje de ocupación. Curvas negras continuas: Mortalidad del 50%. 

Curvas grises continuas. Mortalidad del 40%. Curvas negras punteadas. Mortalidad del 20%. 

Curvas grises punteadas. Mortalidad del 10%.  
 

Efectos de las estrategias de manejo en el área de inundación  

 

Los efectos de la estrategia espacial son más destacados sobre el área 

inundable ya que afectan el patrón de propagación de G. triacanthos. Cuando la 

gestión se realiza en el área de invasión consolidada y en el área de propagación 
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las curvas de propagación tienden a estabilizarse entorno al 10%-20% del 

porcentaje de ocupación tanto en escenarios de gestión anual como quinquenal 

(Figura 5). Cuando la gestión se realiza sólo en el área de propagación no se 

afecta la dinámica de propagación de esta especie (Figura 5). Cabe señalar que 

en esta área la mortalidad no estaría afectando a la propagación de la invasora 

ya que los intervalos de confianza de las curvas se solapan en los cuatro 

escenarios de mortalidad definidos.  

 

 
Figura 5. Efectos de las estrategias de manejo en el área inundable. Arriba. Control quinquenal 
(a) control solo en el área de propagación (b) control en el área de propagación y el área de 
invasión consolidada. Abajo: Control anual (c) control solo en el área de propagación (d) control 
en el área de propagación y el área de invasión consolidada. Valores medios e intervalos de 
confianza para el porcentaje de ocupación. Curvas negras continuas: Mortalidad del 50%. Curvas 
grises continuas. Mortalidad del 40%. Curvas negras punteadas. Mortalidad del 20%. Curvas 
grises punteadas. Mortalidad del 10%.  

 

Efectos de las estrategias de manejo anual y quinquenal en la zona sur  

 

En la zona sur se observa un comportamiento similar al del área inundable 

cuando la actividad de control se realiza en ambas áreas (área de propagación 

y área de invasión consolidada) la población comienza a estabilizarse (Figura 6). 

Cabe señalar que en esta área. la población también se estabiliza en el escenario 

de manejo anual cuando el control se realiza sólo en el área de propagación y 

con alta mortalidad (40% y 50%) (Figura 6). 
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Figura 6. Efectos de las estrategias de manejo en la zona sur. Arriba. Control quinquenal (a) 

control solo en el área de propagación (b) control en el área de propagación y el área de invasión 

consolidada. Abajo: Control anual (c) control solo en el área de propagación (d) control en el área 

de propagación y el área de invasión consolidada. Valores medios e intervalos de confianza para 

el porcentaje de ocupación. Curvas negras continuas: Mortalidad del 50%. Curvas grises 

continuas. Mortalidad del 40%. Curvas negras punteadas. Mortalidad del 20%. Curvas grises 

punteadas. Mortalidad del 10%.  

 

4.4 DISCUSIÓN 
 

La remoción rápida de un proceso invasivo se presenta como un objetivo 
deseable ya que por ejemplo se minimizaría el impacto de la especie invasora 
sobre la comunidad que invade (Baker, 2016 b). Sin embargo, los resultados de 

este trabajo indican que el control de G. triacanthos en el área de estudio es un 
proceso que debe planificarse de forma sostenida en el mediano-largo plazo. Si 
se realiza un único evento de control, aún con máximo esfuerzo no se afectará 
el avance del proceso invasivo de G. triacanthos ya que la reducción del tamaño 
poblacional implica reubicar la dinámica de invasión en los inicios de la fase de 
expansión lo que supone un rápido crecimiento poblacional ya que por ejemplo 
no actuarían mecanismos como la densodependencia que pudieran enlentecer 
este avance. Por otra parte, implementar este tipo de acción también podría traer 
consecuencias no previstas en el ecosistema.  
 
De todas formas, para generar una estrategia de control viable se deberían 
implementar escenarios con un esfuerzo de control alto y sostenido que 
aseguren al menos un 40% de mortalidad. Bajo este escenario la población de 
G. triacanthos alcanzaría un estado de equilibrio luego de al menos 10 años de 
esfuerzo sostenido. Si el esfuerzo de control fuera menor, o si se realizara en 
intervalos regulares (cada 5 años) el tiempo en alcanzar el nuevo equilibrio se 
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duplicaría o triplicaría según la estrategia elegida generando mucha 
incertidumbre en relación a un marco temporal operativo de gestión. Cabe 
señalar que la recuperación de una población está determinada por la tasa de 
crecimiento de la población y no por la tasa de crecimiento per capita (Hastings, 
2016). En tal sentido, en el nuevo equilibrio la tasa de mortalidad resultante de 
las acciones de manejo estaría igualando a la tasa de crecimiento de la 
población. Por tanto, en caso de suspenderse las actividades de control la 
invasión comenzaría nuevamente su fase de expansión. En el equilibrio, la 
propagación estaría controlada pero la invasión no se habría erradicado.  
 
Las predicciones de este modelo coinciden con varias experiencias de control. 
En las islas de Polinesia Francesa, Hawaii y Nueva Caledonia, la erradicación 
de la leñosa invasora Miconia calvescens no pudo completarse luego de 15 años 
de un esfuerzo de control intenso, pero su tamaño poblacional disminuyó como 
resultado de los esfuerzos de control (Meyer et al. 2011). Los mismos resultados 

se obtuvieron en el programa de erradicación para la herbácea invasora Martynia 
annua desarrollado en el Parque Nacional Gregory en Australia, luego de 20 
años de control la invasión se contuvo, pero no se erradicó (Gardener et al. 
2010). En la isla de Gough, (atlántico sur), luego de 10 años de acciones de 
control sobre la herbácea invasora Sagina procumbens el avance del proceso 
invasivo se contuvo, pero no se erradicó (Cooper, 2011). 
 
Es importante destacar que en el presente modelo la mortalidad vinculada al 
control está definida en base a porcentajes fijos sobre el total de individuos 
presentes en el área. Esto significa que el esfuerzo y por tanto los recursos 
requeridos para obtener un 40% de mortalidad decrece con el tiempo conforme 
el tamaño poblacional del invasor se reduce. En tal sentido, se podría 
incrementar paulatinamente la mortalidad reduciendo el tiempo necesario hasta 
alcanzar el estado de equilibrio. En el equilibrio, el esfuerzo de control sería el 
mínimo ya que supone actuar sobre un tamaño poblacional reducido, 
viabilizando un incremento en los esfuerzos de control que podrían determinar la 
erradicación de la población invasora. No obstante, debiera iniciarse una nueva 
etapa de monitoreo, alerta y control a los efectos de evitar la reinfección del área. 
(Panetta, 2009) 
 
En zonas con baja probabilidad de sobrevivencia y en ausencia de control (zona 
inundable y zona sur) es posible limitar el avance del proceso invasivo en los 
escenarios donde se realizan actividades de control en el área de invasión 
consolidada y en el área de propagación. La cantidad de propágulos que llegan 
a un área reduce el impacto de la estocasticidad ambiental (Simberloff, 2009). 

Cuando el control se realiza sobre las dos áreas (invasión consolidada y área de 
propagación) se reduce la llegada de propágulos y las condiciones ambientales 
limitarían su establecimiento y por tanto la propagación. Alternativamente, si se 
controla solo la zona con menor abundancia del invasor (área de propagación) 
existiría un mayor aporte de propágulos compensando la estocasticidad 
ambiental con la consecuente propagación de la invasión en estas zonas. Cabe 
señalar que en la zona sur el tamaño poblacional se estabiliza cuando el control 
se realiza solo en el área de propagación, pero en escenarios de alto esfuerzo 
de control (mortalidad 50% y 40%). La zona sur se encuentra adyacente y al sur 
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del área de propagación, por tanto, el control con alta mortalidad sobre esta área 
podría reducir la llegada de propágulos a la zona sur limitando el crecimiento 
poblacional en esta zona. Es importante señalar que este modelo no considera 
la llegada de propágulos desde fuera del sistema, sin embargo, recibe aportes 
tanto desde tierras altas como desde el bosque ubicado al norte del área de 
estudio. En tal sentido, la estabilización de la población en estas áreas solo será 
posible si el aporte externo de propágulos no supera el umbral necesario para 
determinar el establecimiento de los individuos.   
 
El aporte externo de propágulos también aceleraría la propagación de esta 
especie en la zona de invasión consolidada y en el área de propagación donde 
además las condiciones ambientales son favorables. Este efecto podría 
incrementar el tiempo requerido para que la población alcance su nuevo estado 
de equilibrio y/o aumentaría el tamaño poblacional en el equilibrio como lo 
sugieren las simulaciones con menor porcentaje de mortalidad (mayor número 
de individuos adultos por unidad de tiempo). En tal sentido los resultados 
obtenidos en relación al tiempo transcurrido y al tamaño poblacional en el 
equilibrio deben interpretarse como resultados umbrales. El régimen de 
inundaciones afecta la propagación de este proceso (Cap 3) por tanto períodos 
sin inundaciones aumentarían el tiempo necesario en llegar al equilibrio y su 
tamaño poblacional, mientras que períodos con inundaciones reducirían estos 
parámetros. Dado que estas fluctuaciones afectan fundamentalmente a los 
estadios tempranos existiría un desfasaje entre estos efectos y los de las 
acciones de manejo por lo que resulta muy difícil establecer relaciones causales 
entre los mismos. 
 
Como la propagación, el manejo de invasoras debe entenderse como un proceso 
espacial por tanto para ser efectivo debe operar a la misma escala en la que se 
dispersan los invasores (Fletcher & Westcott, 2013). Se ha reportado en base a 
modelos de simulación que para la invasora Spartina alterniflora en humedales 
salados la estrategia de manejo óptimo debería asignar recursos para controlar 
tanto a las invasiones principales como las periféricas (Blackwood et al. 2010). 
Experimentos de simulación realizados por Minor & Gardner (2016) sugieren que 
cuando la planta invasora puede dispersarse largas distancias la estrategia de 
control debiera centrarse en el área de invasión consolidada a los efectos de 
limitar el aporte de propágulos. Los resultados de este trabajo son consistentes 
con estas observaciones, la estrategia de manejo debe reducir el aporte de 
propágulos limitando el establecimiento de nuevos individuos; esta reducción 
puede no ser suficiente si no se controlan las áreas con mayor densidad de 
invasores (mayor capacidad de producir propágulos). En este marco resulta 
necesario identificar las áreas con mayor capacidad de aportar propágulos tanto 
dentro como fuera del área de estudio y ubicar las áreas de deposición de 
propágulos como áreas de alto riesgo de invasión. 
 
Las leñosas con período de crecimiento corto y capaces de dispersarse largas 
distancias mediante hidrocoría se encuentran en el grupo de invasoras que 
presentan menor viabilidad de erradicación (Panetta & Cacho 2014). Debido a 
las características de su historia de vida G. triacanthos, se encuentra dentro de 
este grupo. Los resultados de este trabajo también advierten sobre la escasa 
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viabilidad de implementar un programa de erradicación exitoso ya que en el 
mejor de los escenarios, la erradicación de G. triacanthos estaría condicionada 
a la existencia de un esfuerzo de control que requerirá el tratamiento sostenido 
de alrededor del 70% de los individuos durante un período de al menos 20 años 
que debiera además enfocarse tanto en el área de invasión consolidada como 
en el actual foco de propagación y continuar en el tiempo con acciones de 
monitoreo para evitar el establecimiento de nuevos individuos debido al 
constante aporte de propágulos al área. En tal sentido, la implementación de este 
escenario requerirá de una cantidad inicial importante de recursos económicos y 
humanos que paulatinamente podrán decrecer conforme disminuya el tamaño 
poblacional del invasor. No obstante, es difícil asegurar la disponibilidad de los 
mismos en el escenario temporal que requiere un programa de erradicación 
fundamentalmente en un contexto de bajos recursos. El enfoque de manejo de 
mantenimiento, implica controlar a la invasora hasta niveles tolerables de daño 
y es particularmente utilizado en casos en los que las especies invasoras se 
encuentran ampliamente distribuidas (Panetta & Cacho 2014). Cuando la 
erradicación no es posible el manejo de mantenimiento debiera ser 
implementado (Knap et al. 2011). En tal sentido, las acciones de gestión debieran 
orientarse en el control de áreas con individuos aislados para asegurar su 
conservación efectiva ya que de otra forma el proceso invasivo avanzará sobre 
las mismas aun cuando las condiciones ambientales sean desfavorables. Las 
definiciones precisas de un programa de manejo de mantenimiento exceden el 
alcance del presente trabajo. 
 
Las deficiencias más comunes identificadas en estos programas incluyen la 
ausencia de fondos durante el período temporal necesario para cumplir con los 
objetivos del plan de manejo, el riesgo de reinvasión y una insuficiente tasa de 
remoción (Dana et al. 2019). El ejercicio de simulación realizado en este trabajo 
permitió visibilizar la importancia de considerar estos tres aspectos asignando un 
marco temporal y un orden de magnitud al esfuerzo de control en el marco de 
las acciones de manejo.  
 
4.5 CONCLUSION 
 
Este trabajo constituye un ejemplo del aporte de los modelos de simulación en 
el análisis de factibilidad de los programas de control de invasoras. A modo de 
predicción general se puede establecer que en sistemas riparios con procesos 
de invasión extendidos los programas de control de leñosas invasoras requerirán 
períodos temporales largos y continuados; un esfuerzo de control cercano al 50% 
de la población del invasor que debe incluir tanto el núcleo de invasión como sus 
focos y considerar además el aporte de propágulos. Estas premisas destacan 
las grandes dificultades que presentan las acciones de restauración en estos 
sistemas, constituyéndose en otro factor que incrementa su vulnerabilidad. 
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CAPÍTULO 5 

DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES 

 

Las invasiones biológicas son procesos que se desarrollan en múltiples escalas 

espaciales por lo que la consideración espacial para el abordaje de estos 

procesos adquiere especial relevancia (Kueffer & Hadorn 2008). En tal sentido 

se desarrolló una metodología basada en la inferencia deductiva al cuestionarse 

sobre los posibles mecanismos explicativos que podrían generar el patrón 

espacial observado (McIntre & Fajarado 2009). Este trabajo denota la pertinencia 

de realizar este tipo de abordajes. En una primera instancia, se desarrolló una 

metodología que permitió describir el patrón espacial de propagación de la 

especie invasora. Esta descripción constituye una herramienta para la gestión al 

zonificar el área de estudio en relación a las distintas fases del proceso invasivo 

(Capítulo 1). Asimismo, el patrón espacial fue consistente con la hipótesis 

primaria de investigación que orientó esta investigación.  

 

Se identificó a la estrategia de invasión limitada por el establecimiento como el 

mecanismo subyacente a este proceso invasivo (Capítulo 1). Según este 

mecanismo, el patrón de propagación espacio-temporal es consistente con un 

patrón de propagación estratificado por coalescencia. Las simulaciones 

realizadas en este trabajo avalan este patrón y dan cuenta de la rápida expansión 

de este proceso invasivo (Capítulo 3). Este mecanismo está mediado por la 

ocurrencia de “ventanas de oportunidad” espacio-temporales que permiten el 

establecimiento de esta especie y el concomitante desarrollo del proceso 

invasivo. En este trabajo se detectaron estas ventanas espaciales relacionadas 

con el contenido de arena del suelo (Capítulo 2) y temporales vinculadas a la 

ausencia de grandes inundaciones (Capítulo 3). En conjunto las ventanas de 

oportunidad que median la propagación del proceso invasivo están vinculadas 

con el régimen hídrico del humedal que media los procesos de erosión-

deposición en estos sistemas y la ocurrencia de inundaciones destacándose la 

relación existente entre un proceso invasivo y el proceso ecosistémico clave de 

los sistemas riparios. Estos resultados concuerdan con el modelo general 

planteado por Bornette et al. (2008) para sistemas fluviales templados quienes 

postulan que el régimen de inundaciones y los procesos de erosión-deposición 

(que pueden ser inferidos mediante la textura del suelo) determinan las 

estrategias de las plantas que en ellos se establecen. En este trabajo se señala 

que estos mismos factores determinan, al menos en parte, una estrategia de 

invasión contribuyendo al desarrollo de modelos generales sobre esta temática. 

La importancia actual de este abordaje queda expresa al considerar que el 

régimen hídrico se encuentra muy afectado en el marco del cambio global por lo 

que analizar las relaciones recíprocas que se establecen entre las invasiones 
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biológicas y estos procesos constituye una línea de investigación en la que 

resulta necesario profundizar.  

 

La perspectiva biogeomorfológica reconoce que los procesos y sus relaciones 

varían espacialmente (Bendix & Stella 2013). En este trabajo se destaca también 

la relevancia de considerar la variabilidad espacial de las relaciones entre 

variables incluso en pequeñas extensiones. Se detectaron tres tipos de 

relaciones (positivas, negativas y neutras) entre el contenido de arena del suelo 

y la abundancia de individuos de G. triacanthos, estos resultados contrastan con 

la bibliografía que analiza estas relaciones en ecosistemas riparios (Jolley, 2010; 

Mendelssohn & Kuhn, 2003; Zedler J. & Kercher 2004), la metodología 

espacialmente explícita para la detección de estas relaciones (Capítulo 2) podría 

explicar estas diferencias y pone de manifiesto además la complejidad inherente 

a la definición de relaciones causales en sistemas altamente heterogéneos. Los 

resultados del capítulo 3 en los que el patrón espacial del proceso invasivo 

coincide con un proceso de Poisson heterogéneo apoyan estas observaciones 

destacando la importancia de considerar la heterogeneidad espacial en el 

análisis de los procesos invasivos. Franklin (2008) ha señalado que la ausencia 

de trabajos empíricos que analicen los efectos de la heterogeneidad espacial 

constituye una limitante para el desarrollo de esta temática. Si bien este trabajo 

constituye un aporte en este sentido debería ampliarse mediante una 

caracterización eco-funcional que realice una tipificación geomorfológica en 

relación a los procesos de deposición-erosión del área, y que considere también 

otros tipos de formaciones vegetales como el pajonal y la pradera.   

 

Analizar los efectos de la heterogeneidad espacial sobre los procesos 

ecosistémicos y poblacionales requiere de gran esfuerzo por tanto es necesario 

considerar la pertinencia de integrar el análisis espacial en las investigaciones 

ecológicas, habiéndose planteado que este enfoque debiera integrarse a los 

estudios regionales y globales (Strayer, 2008). A escala regional y global el 

efecto de la heterogeneidad ambiental sobre la distribución de los procesos 

invasivos es principalmente analizado mediante modelos de distribución de 

especies (Taucare-Rıos et al. 2006; Walker et al. 2017; Romero et al. 2019). Es 

incipiente el uso de estos modelos a escala local (Descombes et al. 2016). Este 

trabajo constituye otro abordaje metodológico que destaca la pertinencia de 

abordar el análisis espacial a escala local ya que permitió detectar el patrón de 

avance del proceso (Cap 1), inferir relaciones causales (Cap 2) y evaluar los 

resultados de acciones de gestión (Cap 4).  

 

La dificultad para definir relaciones causales queda expresa además al 

reconocer a los procesos invasivos como procesos dinámicos. Por tanto, los 

factores ambientales podrían afectar en forma diferencial el proceso invasivo 

según su fase de avance; recíprocamente el avance del proceso invasivo 
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modularía las condiciones ambientales en conformidad con el concepto de 

sucesión fluvial geomorfológica. Según este concepto se identifican 4 etapas; en 

la primera etapa los procesos hidrogeomorfológicos determinan las condiciones 

para la dispersión y el establecimiento, en una segunda fase las condiciones 

hidrogeomorfológicas controlan la dinámica de la vegetación, posteriormente se 

identifica una fase biogeomorfológica en la que, las alteraciones ambientales 

mediadas por las plantas modularían la dinámica de las geoformas y de la 

comunidad vegetal; finalmente se identifica una fase ecológica en la que los 

procesos hidrogeomorfológicos no afectarían a la comunidad vegetal y las 

condiciones bióticas regularían la sucesión (Cornebilt, 2007). En este sistema la 

dinámica de la invasión coincide con este esquema general, el régimen de 

deposición erosión determinaría las zonas favorables para el establecimiento 

(Capítulo 2), la ocurrencia de las inundaciones modularía la dinámica del proceso 

invasivo (Capítulo 3), la fase biogeomorfológica es visible en el borde costero del 

albardón donde la presencia de individuos adultos de G. triacanthos 

incrementaría los procesos de erosión debido a la estructura erecta de su fuste 

que no actuaría como barrera de protección para el albardón (Observaciones de 

campo). En relación a la última fase, la alta capacidad de desplazamiento de la 

invasora sobre las nativas indicaría que los efectos de la resistencia biótica no 

afectarían en forma importante a esta invasión.  

 

La consideración de esta dinámica resulta necesaria al realizar un análisis de 

relaciones causales ya que podría constituir un elemento distorsionante de los 

resultados si no se considera explícitamente. En tal sentido, la fase en la que se 

encuentra el proceso invasivo debiera ser identificada con anterioridad al análisis 

de estas relaciones. En este trabajo el patrón espacial del proceso invasivo (Cap 

1) fue analizado con anterioridad a la detección de relaciones causales (Cap 2). 

Este enfoque orientó el diseño de muestreo ya que el mismo se realizó solo en 

la zona identificada como de propagación de la invasión asociada 

fundamentalmente a las dos primeras fases de la sucesión biogeomorfológica, 

reduciendo por tanto el posible “ruido” vinculado a las fases posteriores que 

operarían en áreas en las que el proceso invasivo se encuentra consolidado. Por 

otra parte, cabe señalar que este trabajo definió como unidad de análisis al 

proceso invasivo como un proceso espacio-temporal determinado por los 

individuos adultos y que no se enfocó en los aspectos poblacionales 

subyacentes. En tal sentido, la relación existente entre las fases 

biogeomorfológicas y los distintos estadios de desarrollo del invasor debieran ser 

abordados en trabajos posteriores. 

 

La ecología de invasiones desafía a ecólogos y biólogos evolutivos con una 

interesante paradoja: ¿por qué los organismos invasores que no han tenido la 

oportunidad de adaptarse al ambiente local logran establecerse e incluso 

desplazar a las especies nativas? (Sax & Brown, 2000). Actualmente se 
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reconocen un total de 39 hipótesis explicativas que se agrupan en cinco clases 

conceptuales: disponibilidad de recursos, interacciones bióticas, propágulos, 

estrategias y clusters de Darwin (Enders, 2020). Los resultados de este trabajo 

indican que el patrón de propagación de G. triacanthos en el área de estudio se 

explica principalmente por el conjunto de hipótesis asociadas a los grupos de 

propágulos y disponibilidad de recursos. En este último grupo se encuentra la 

hipótesis de ventanas de oportunidad que implica la ocurrencia de hábitats 

apropiados y la desaparición de barreras que limiten el establecimiento del 

invasor (Johnstone, 1986). Los investigadores vinculados a la biología de 

invasiones reconocen principalmente a la hipótesis de las perturbaciones, la de 

la presión de propágulos y la de liberación del enemigo (Enders, 2018). En este 

trabajo se destaca el rol de la hipótesis de ventanas de oportunidad en sistemas 

riparios. Además de avanzar en la comprensión de los procesos invasivos en 

sistemas riparios el desarrollo de esta hipótesis presenta connotaciones 

importantes desde la gestión, la identificación de ventanas espaciales (sitios 

favorables para el establecimiento) permite zonificar un área en relación al riesgo 

de invasión e identificar las ventanas temporales implica comprender que 

cambios ambientales facilitarán la expansión de la invasión, permitiendo alertar 

en forma temprana sobre el desarrollo de los mismos. 

 

Dada la complejidad espacio-temporal de estos ecosistemas no resulta 

razonable suponer que los procesos invasivos estarán mediados por un único 

mecanismo explicativo, sino más bien por varios mecanismos operando a 

distintas escalas espacio-temporales. Debido a las dificultades referidas a 

realizar estas aproximaciones desde el trabajo de campo el desarrollo de 

modelos de simulación que permitan integrar distintas hipótesis explicativas se 

constituye en una herramienta especialmente útil para el abordaje de dinámicas 

espacio-temporales complejas. En particular el abordaje de modelo orientado a 

patrones (POM por sus siglas en inglés), constituye una metodología muy 

oportuna ya que remite al desarrollo de un único modelo que integre distintos 

patrones operando a distintas escalas espacio-temporales (Grimm, 2005). En 

este trabajo, se exploraron dos patrones, el referido a la propagación espacio-

temporal del proceso invasivo (propagación estratificada por coalescencia) que 

se encuentra documentada en la descripción de gran variedad de procesos 

invasivos (Boltovskoy et al. 2006; Suarez et al. 2001; Sosa et al. 2018) y 

formalizada mediante modelos matemáticos (Shigesada & Kawasaki 1997) y el 

referido a la regulación de su propagación en relación a la ocurrencia de 

inundaciones. El estudio de las relaciones existentes entre este proceso invasivo 

y el régimen de inundación debiera ser profundizado. Otro patrón importante, 

que no fue analizado en este trabajo lo constituye el asociado al proceso invasivo 

y la actividad ganadera. Avanzar en el reconocimiento de estos y otros patrones 

e integrarlos al modelo conforman un ciclo que opera de vínculo entre la 

investigación empírica y la generación de teoría (Grimm et al. 2017). Este trabajo 
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ha contribuido a la integración teórica al visualizar la relación existente entre las 

hipótesis explicativas provenientes de la ecología ventanas de oportunidad, 

estrategia de invasión limitada por el establecimiento) y el marco conceptual 

desarrollado desde la biogeomorfología sucesión fluvial biogeomorfológica 

(Figura. 1).  

 

Estas consideraciones contribuyen al debate, entre la utilidad en la generación 

de conocimiento de modelos basados en estudio de caso, de escasa 

aplicabilidad general y la construcción de modelos generales que permitan 

orientar en forma más o menos rápida la toma de decisiones (Evans et al 2013). 

Este modelo presenta una estructura muy sencilla que representa características 

generales de los sistemas riparios, heterogeneidad ambiental y régimen de 

inundaciones, y las características comunes a una leñosa invasora en estos 

ecosistemas. No obstante, describe un proceso espacio-temporal complejo la 

propagación estratificada por coalescencia por lo que puede utilizarse como 

base para modelar otros procesos invasivos similares en estos ambientes. La 

posterior delimitación del área de estudio (Cap 4), le confiere la singularidad 

geográfica necesaria para la toma de decisiones. Debido a la importancia de los 

aspectos hidrogeomorfológicos en estas dinámicas avanzar en estos desarrollos 

resulta especialmente relevante.  

 

Un modelo parsimonioso es aquel que presenta poder predictivo y explicativo 

con el menor número de parámetros y procesos; la parsimonia es un concepto 

importante en el modelado de sistemas ya que nuestra habilidad para modelar 

la complejidad es siempre mayor que nuestra capacidad para validar y calibrar 

los modelos (Mulligan & Wainwright, 2004). La principal limitante del modelo se 

identifica en la parametrización del mismo. Dado que éste no presenta un 

enfoque poblacional, el principal parámetro a determinar sería la tasa de avance 

del proceso invasivo en términos de unidad de superficie/año. Si bien se 

utilizaron técnicas de procesamiento de imágenes satelitales de alta resolución 

para detectar a la invasora y realizar comparaciones interanuales en el área de 

estudio, no se obtuvieron resultados definitivos (Sosa et al. 2015), debiéndose 

avanzar en el uso de distintas técnicas que permitan realizar estas 

comparaciones. La tasa de mortalidad de plántulas y semillas asociada a los 

eventos de inundación constituye otro parámetro importante que afecta la 

propagación de la invasión y por tanto debiera estimarse, sin embargo, este 

diseño experimental deberá resolver varias limitantes.  

 

Los resultados de este trabajo indican que es muy probable que G. triacanthos 

pueda ser controlada pero no erradicada del área de estudio, por tanto, en 

ausencia de acciones de gestión el proceso invasivo continuará (Capitulo 4). 

Además de las contribuciones operativas en relación a la definición de 

escenarios de gestión, estos resultados señalan la existencia de procesos de 
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degradación prácticamente irreversibles en un contexto realista de gestión. Este 

hecho adquiere especial relevancia al considerar que el área de estudio es un 

área protegida cuyo objetivo es la conservación de la biodiversidad. Las especies 

invasoras con baja factibilidad de erradicación se presentan entonces como un 

ejemplo que cuestiona al enfoque tecnocentrista basado en la capacidad de 

control sobre el funcionamiento de los ecosistemas (Castoriadis, 1993). Por otra 

parte, resulta también relevante el planteo de Boonam-Berson et al. (2014) 

quienes señalan que para resolver las diferencias de enfoque entre científicos y 

políticos y las necesidades de gestión sería pertinente abordar la problemática 

de como cohabitar o vivir con el conjunto de los seres vivos. En este caso 

particular la pregunta se centra en cómo cohabitar con especies invasoras en 

áreas protegidas. Además de comprender los procesos invasivos, la ecología de 

invasiones biológicas debe estar orientada a la generación de conocimiento que 

oriente su gestión (Kueffer & Hadorn 2008). Desde una perspectiva amplia la 

ecología de invasiones debiera también contribuir con conceptualizaciones sobre 

la relación sociedad-naturaleza en el marco del Antropoceno.  

 

Uno de los mayores desafíos intelectuales de la ecología actual lo constituye el 

aporte de conocimiento para la gestión sustentable en un mundo espacial y 

temporalmente heterogéneo (Haver, 2008). Dentro de este contexto global, 

Uruguay presenta grandes desafíos en relación a la gestión de los sistemas 

riparios y sus procesos invasivos asociados. La multidimensionalidad y 

heterogeneidad espacio-temporal de esta problemática requiere la generación 

de líneas de investigación interdisciplinarias que integren al menos ecología, 

hidrología, y geomorfología. El desarrollo de esta investigación constituye un 

pequeño aporte en este sentido. En concreto, mediante un abordaje desde la 

inferencia deductiva se elaboró un modelo conceptual en relación a la dinámica 

de propagación de G. triacanthos en el Parque Nacional Esteros de Farrapos 

que puede ser contrastado en otros sistemas riparios a los efectos de avanzar 

en la definición de modelos generales (Figura. 1). La construcción de este 

modelo permitió también identificar orientaciones para la gestión del área en 

relación a la identificación de áreas de riesgo de invasión, a la consideración de 

los eventos de sequía como factores que aceleran el proceso invasivo y a la 

infactibilidad de la erradicación de la especie en el área (Figura. 1) 

 



116 

 

 
Figura 1. Modelo explicativo sobre la propagación espacio-temporal de G. triacanthos en el 

Parque Nacional Esteros de Farrapos y sus aportes para orientar la gestión 
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ANEXO 1 

INUNDACIÓN EN EL PARQUE NACIONAL ESTEROS DE 

FARRAPOS E ISLAS DEL RIO URUGUAY 
 

 

Inundación en el Parque Nacional Esteros de Farrapos e Islas del Río Uruguay 

durante el mes de Noviembre de 2002. Imagen Satelital multiespectral de Quick 

Bird con una resolución de 2,4m. 
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ANEXO 2  

 

PATRÓN DE PROPAGACIÓN ESPACIO-TEMPORAL DE G. 

TRIACANTHOS Y PROPAGACIÓN ESTRATIFICADA 

 

La utilización de la función de intensidad sobre los resultados de las simulaciones 

permitió visualizar el patrón de propagación espacial de G. triacanthos. Luego de 

los 20 años de transcurrida la invasión su frente de avance se extiende desde la 

zona en la que fue inicialmente plantado sobre su región adyacente y desarrolla 

un nuevo parche en el área que coincide con la zona de condiciones ambientales 

favorables. A los 60 años desde el inicio de la simulación se observa además la 

formación de un nuevo parche en la zona de acumulación de propágulos (borde 

de acumulación de la pantalla) que corresponde con la zona de condiciones 

ambientales desfavorables. Este patrón se repite en las 10 simulaciones 

realizadas. 

 

Ver metodología en el capítulo 3.  
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Simulación 1 
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Simulación 2 
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Simulación 3 
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Simulación 4 
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Simulación 5 
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Simulación 6 
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Simulación 7 
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Simulación 8 
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Simulación 9 
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Simulación 10 
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ANEXO 3 

 

ANÁLISIS DE SENSIBILIDAD PARA EL MODELO DE 

PROPAGACIÓN DE G. TRIACANTHOS EN EL PARQUE 

NACIONAL ESTEROS DE FARRAPOS 

 

El análisis de sensibilidad constituye un paso necesario para evaluar la validez 

del modelo desarrollado; constituye una investigación sistemática que evalúa los 

efectos de realizar pequeñas modificaciones en los parámetros del modelo sobre 

los resultados del mismo.  

 

En este trabajo se realizó el análisis de sensibilidad modificando los parámetros 

con mayor potencial de afectar los resultados del modelo en relación a los 

resultados obtenidos en el capítulo 3. En particular se evaluó: 

 

1.Modificación de probabilidades de sobrevivencia en estadios tempranos 

y su tiempo de transición. 

 

Se modificaron las probabilidades de sobrevivencia de plántulas o juveniles y de 

plántulas y juveniles en conjunto con las modificaciones en su tiempo de 

transición conformando un total de 24 escenarios (Tabla 1). Las probabilidades 

de sobrevivencia de modificaron en + 5% y el tiempo de transición en + 1 año. 

La variable analizada fue la abundancia total al final de la simulación (70 años). 

Se realizaron un total de 15 repeticiones para cada escenario. 
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Tabla. 1. Escenarios definidos para el análisis de sensibilidad modificando probabilidad de 

sobrevivencia y tiempo de transición en las clases de talla plántulas y juveniles. Sob +: 

Incremento en la sobrevivencia en 5% con respecto al valor de calibración. Sob0. Valor de 

sobrivencia en el modelo calibrado. Sob -. Reducción en la sobrevivencia en 5% con respecto al 

valor de calibración. T+ Incremento de un año en el tiempo de transición de plántula a juvenil. 

T0. Tiempo de transición de plántula a juvenil coincidente con el modelo calibrado. T-. Reducción 

de un año en el tiempo de transición de plántula a juvenil.  

 

 
 

La abundancia de adultos al final de la simulación queda definida por el tiempo 

de transición entre estadios y no por las probabilidades de sobrevivencia de los 

mismos. El análisis de cluster separa dos grupos; uno integra las simulaciones 

en las que se incrementó el tiempo de transición y el otro las simulaciones en las 

que esta variable no fue modificada (Figura 1). No se obtuvieron resultados en 

las simulaciones en las que se redujo el tiempo de transición ya que el programa 

NetLogo no pudo procesarlas debido al alto número de agentes (plántulas). Los 

grupos de simulaciones con mayor tiempo de transición presentaron menores 

valores en la abundancia total de adultos (Figura 1) 

 

Clase de Talla Sobrevivencia Tiempo Transición Escenario

T0 1

Sob + Tmas 2

Tmenos 3

T0 4

Juv Sob0 Tmas 5

Tmenos 6

T0 7

Sob- Tmas 8

Tmenos 9

T0 10

Sob + Tmas 11

Tmenos 12

T0 13

Plántula Sob0 Tmas 14

Tmenos 15

T0 16

Sob- Tmas 17

Tmenos 18

T0 19

Sob+ Tmas 20

JuvPlantula Tmenos 21

T0 22

Sob- Tmas 23

Tmenos 24
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Figura 1. Resultado del análisis de sensibilidad para modificaciones en las probabilidades de 

sobrevivencia y tiempo de transición en las clases de talla plántulas y juveniles.  

 

2.Modificación en las probabilidades de dispersión y las condiciones 

ambientales  

 

Se modificaron las probabilidades de dispersión de los frutos incrementando y 

reduciendo en un 5% su probabilidad de permanecer cerca del adulto que le dio 

origen o dispersarse a algún lugar en los parches más altos simulando la 

dispersión por ganadería. Además, se evaluó el efecto de la dispersión con la 

variación en las condiciones ambientales. En este marco se realizaron un total 

de 9 escenarios (Tabla 2). Las probabilidades de dispersión se modificaron en 

un + 5%; los cambios en las condiciones ambientales se simularon mediante 

variaciones de + 5% en la sobrevivencia de todas las clases de talla. 

 

Se compararon las curvas de crecimiento poblacional construidas a partir de los 

valores medios de la abundancia de adultos y sus intervalos de confianza; el 

solapamiento en los intervalos de confianza indica la ausencia de variaciones 

significativas entre las curvas. Además, se analizó el patrón espacio-temporal de 

propagación al final de la simulación. Para ello se utilizó la función λ (x) y se 

evaluó su ajuste con un modelo de Poisson Heterogéneo (Ver Cap 3).  
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Tabla 2. Escenarios definidos para el análisis de sensibilidad modificando la dispersión y las 

condiciones ambientales.  

 

 
 

En las simulaciones en las que no se modificaron las condiciones ambientales 

las variaciones en la probabilidad de dispersión no afecta las curvas de 

crecimiento (Figura 1). El patrón de propagación espacio-temporal coincide con 

el de propagación estratificada y es consistente con un modelo de Poisson 

Heterogéneo (Figura 2). 

 

 
Figura 1. Curva de crecimiento de G. triacanthos cuando se modifica la probabilidad de dispersión 

y las condiciones ambientales se mantienen constantes. Negro: Parámetros para el modelo 

calibrado. Verde. Incremento en la dispersión. Rojo. Reducción en la dispersión 

Condiciones Ambientales Dispersión Escenario

+ 1

0 2

− 3

+ 4

0 5

− 6

+ 7

0 8

− 9

Ambiente +

Ambiente 0

Ambiente −
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Figura 2. Patrón de propagación y ajuste a un modelo de Poisson Heterogéneo para 

modificaciones en la probabilidad de dispersión. 

 

En las simulaciones en las que se mejoraron las condiciones ambientales se 

identifica una tendencia hacia valores más altos de abundancia en comparación 

con la curva de calibración, no obstante, se mantiene el solapamiento de los 

intervalos de confianza. Las curvas de las simulaciones con mejoras en las 

condiciones ambientales y variaciones en la probabilidad de dispersión 

presentan solapamiento entre sus intervalos de confianza, por lo que estas 

variaciones no afectarían las curvas de crecimiento (Figura 3). El patrón de 

propagación espacio-temporal coincide con el de propagación estratificada y es 

consistente con un modelo de Poisson Heterogéneo (Figura 4). 

 

 
Figura 3. Curva de crecimiento de G. triacanthos cuando se modifica la probabilidad de dispersión 

y se mejoran las condiciones ambientales. Negro: Parámetros para el modelo calibrado. Verde. 

Incremento en la dispersión. Azul: Reducción en la dispersión. Rojo. No se modifica la dispersión.  
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Figura 4. Patrón de propagación y ajuste a un modelo de Poisson Heterogéneo para 

modificaciones en la probabilidad de dispersión cuando se mejoran las condiciones ambientales. 

 

Las simulaciones con condiciones ambientales desfavorables presentan valores 

más bajos de abundancia en comparación con la curva de calibración. Esta 

diferencia es significativa ya que los intervalos de confianza de la curva de 

calibración no se solapan con los intervalos de confianza de las curvas con 

condiciones ambientales menos favorables (Figura 5). Estas últimas curvas no 

son afectadas por la variación en las probabilidades de dispersión ya que sus 

intervalos de confianza se solapan (Figura 5). El patrón de propagación espacio-

temporal coincide con el de propagación estratificada y es consistente con un 

modelo de Poisson Heterogéneo (Figura 6). 

 

 
Figura 5. Curva de crecimiento de G. triacanthos cuando se modifica la probabilidad de dispersión 

en condiciones ambientales desfavorables. Negro: Parámetros para el modelo calibrado. Verde. 

Incremento en la dispersión. Azul: Reducción en la dispersión. Rojo. No se modifica la dispersión.  
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Figura 6. Patrón de propagación y ajuste a un modelo de Poisson Heterogéneo para 

modificaciones en la probabilidad de dispersión bajo condiciones ambientales desfavorables.  

 

4.Modificación en la magnitud de la inundación  

 

Se modificó la forma de la función a partir de la cual se calcula la distancia de 

desplazamiento de los frutos y el porcentaje de mortalidad de frutos y plántulas 

durante los eventos de inundación. En el modelo calibrado este cálculo se realiza 

tomando al azar un número correspondiente a los días de inundación registrados 

en el período 2005-2013, en este modelo este valor corresponde a un número 

aleatorio definido por una función de Poisson con media el número de días de 

inundación registrado para el período analizado. Se realizaron dos grupos de 

simulaciones: simulaciones con ocurrencia aleatoria de inundación y 

simulaciones con presencia continua de inundaciones. Estas curvas se ajustaron 

a una recta y se compararon sus residuos mediante técnicas multivariadas 

(escalamiento multidimensional no métrico) (Cap 3).  

 

Las curvas obtenidas mediante simulaciones con ocurrencia aleatoria de 

inundaciones presentan un patrón discontinuo, a diferencia de las curvas 

resultantes de las simulaciones con inundaciones constantes que presentan un 

patrón continuo (Figura 7). El análisis de los residuos de las curvas confirma este 

patrón. Los residuos de las curvas obtenidas en simulaciones con inundación 

permanente se encuentran en el centro del espacio de ordenación; los residuos 

de las curvas resultantes de simulaciones con ocurrencia aleatoria de 

inundaciones se ubican en los márgenes de este espacio (Figura 8). Cabe 

señalar que este patrón coincide exactamente con el detectado en el modelo 

calibrado (Capítulo 3).  
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Figura 6. Curva de crecimiento de G. triacanthos. Naranja: Simulaciones con ocurrencia aleatoria 

de inundaciones. Azul: Simulaciones con ocurrencia permanente de inundaciones.  

 

 

 
Figura 7. Resultados del análisis multidimensional no métrico para los residuos de las curvas 

resultantes de las simulaciones. Var. Residuos de curvas resultantes de simulaciones con 

inundación constante. RES. Residuos de curvas resultantes de simulaciones con inundación 

aleatoria.  
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Conclusiones 

 

➢ El tamaño poblacional al final de la simulación está determinado por el 

tiempo de transición entre los estadios tempranos que en forma indirecta 

afecta la sobreviviencia de los individuos (mayor tiempo de permanencia 

menor probabilidad de sobrevivencia). En este trabajo la disminución en 

el tiempo de permanencia carece de significado biológico. Es necesario 

considerar que el incremento en el tiempo de permanencia entre estadios 

enlentece el desarrollo del proceso invasivo. Los resultados de este 

trabajo indican que el proceso se encuentra en fase de expansión, estos 

resultados son consistentes con las observaciones de campo por lo que 

el tiempo de permanencia entre estadios puede considerarse válido para 

el análisis de este proceso invasivo en el área de estudio.  

 

➢ Los cambios en las condiciones ambientales afectan levemente a la 

dinámica del proceso cuando se simulan ambientes menos favorables; en 

las simulaciones con ambientes favorables la dinámica no parece 

afectarse. Es importante señalar que pequeñas variaciones en la 

dispersión no afectan la dinámica del proceso, ni su patrón de 

propagación, ni su ajuste con un modelo de Poisson Heterogéneo.  

 

➢ Cuando la magnitud del proceso de inundación se define en base a una 

función de Poisson la dinámica de inundación presenta un patrón 

discontinuo si las simulaciones se realizan con ocurrencia aleatoria de 

inundaciones y continuo en curvas resultantes de simulaciones con 

ocurrencia continua de inundaciones. Cabe señalar que estos resultados 

coinciden con los obtenidos con el modelo calibrado.  

 

Los resultados del análisis de simulación no presentaron variaciones relevantes 

en relación a los resultados presentados en este trabajo (Capítulo 3) aportando 

elementos que permiten asumir la validez del modelo elaborado. 


