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Resumen 

 

El filtrado ambiental es el principal mecanismo en la formación de ensambles biológicos en 

hábitats modificados por las actividades humanas. Las respuestas de los diferentes taxa a un mismo 

gradiente ambiental antrópico pueden ser congruentes dado a la acción de los mismos filtros ambientales. 

Entre los usos de la tierra que contribuyen a la pérdida de diversidad biológica, la actividad forestal se ha 

expandido a nivel mundial reemplazando ambientes naturales. Esta transformación altera las condiciones 

microclimáticas, estructura y composición de la vegetación original afectando la disponibilidad de 

recursos para las especies nativas. Utilizando el marco conceptual de la teoría de formación de ensambles 

biológicos, el objetivo general fue evaluar el efecto del ciclo forestal del eucalipto desarrollado en bioma 

de pastizal en la diversidad taxonómica y funcional utilizando una aproximación multitaxa y de esta 

manera determinar si hay congruencia en los patrones de respuesta. Se propone utilizar taxa con atributos 

contrastantes en sus requerimientos de nicho ecológico (plantas, aves y hormigas), y que cumplen roles 

clave en el funcionamiento del ecosistema. A medida que la edad de las plantaciones forestales va 

aumentando las condiciones ambientales típicas de bioma pastizal se van modificando cada vez más con 

el consecuente cambio en factores abióticos y disponibilidad de recursos en general. Los resultados 

indican la existencia de un gradiente ambiental a lo largo del ciclo forestal dado por el aumento de la 

disimilitud ambiental entre las plantaciones de diferentes edades y el pastizal. Luego, diversidad alfa 

taxonómica y funcional de los taxa disminuyó con el aumento de la disimilitud ambiental pero las 

respuestas funcionales variaron según el taxón. Por otra parte, la diversidad beta taxonómica de los 

ensambles de aves y plantas aumentaron con el aumento de la disimilitud ambiental pero no así para las 

hormigas. Para los ensambles de hormigas y aves, el anidamiento fue la componente que más contribuyó 

a la disimilitud taxonómica reflejando la pérdida de especies típicas de pastizal. Por el contrario, el 

recambio de especies fue la componente de la diversidad beta que más aportó a la disimilitud taxonómica 

del ensamble de plantas. La diversidad beta funcional mostró que los ensambles dentro de las plantaciones 

son subconjuntos del espacio funcional determinado por las especies del ambiente natural. Las 

comparaciones con modelos nulos de distribución de especies indicaron que el mecanismo estructurador 

de los ensambles a lo largo del ciclo forestal del eucalipto depende del taxon considerado. Esta Tesis 

constituye un aporte para la integración del enfoque de múltiples taxa en los determinantes de la 

diferenciación biológica en ambientes antropizados. 
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Abstract 

 

Development of forest plantations in the grassland biome: responses of taxonomic and functional 

diversity in multiple taxa. 

Environmental filtering is the main mechanism in the process of assemblage formation in anthropogenic habitats. 

The responses of the different taxa to the same anthropic environmental gradient may be congruent given the action 

of the same environmental filters. Among the land uses that contribute to the loss of biological diversity, tree 

plantations have expanded globally replacing natural habitats. This transformation alters the microclimatic 

conditions, structure and composition of the original vegetation affecting the availability of resources for native 

species. Using the conceptual framework of community assembly processes, the main objective was to assess the 

effect of the eucalypt forest cycle developed in grassland biome on taxonomic and functional diversity using a 

multitaxa approach and thus determine whether there is cross-taxon congruence. It is proposed to use taxa with 

contrasting attributes in their ecological niche requirements (plants, birds and ants), and that fulfill key roles in the 

ecosystem functioning. As the eucalypt plantation age increases the typical environmental conditions of grassland 

biome are increasingly modified and thus changing abiotic factors and availability of resources. The results showed 

the existence of an environmental gradient throughout the forest cycle due to the increase in environmental 

dissimilarity between plantations of different ages and the grasslands. Then, alpha taxonomic and functional 

diversity of the taxa decreased with the increase in environmental dissimilarity, but the functional responses varied 

according to the taxon. On the other hand, the taxonomic beta diversity of bird and plant increased with the increase 

in environmental dissimilarity but not so for ants. For ants and bird assemblages, nestedness was the component 

which most contributed to taxonomic dissimilarity reflecting the loss of typical grassland species. In contrast, 

turnover was the main component of the taxonomic dissimilarity of the plant assemblages. Functional beta diversity 

showed that assemblages within eucalypt plantations ware subsets of the functional space determined by the species 

from the natural habitat. Comparisons with null models indicated that the mechanisms determining community 

assembly throughout the eucalypt forest cycle depends on the taxon considered. This thesis constitutes a 

contribution for the integration of the multiple taxa approach in the determinants of biological differentiation in 

human-modified habitats. 

Keywords: forest cycle; multiple taxa; grassland; alpha diversity; beta diversity; environmental filtering; 

turnover; nestedness; eucalyptus plantations 
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CAPÍTULO 1: 

INTRODUCCIÓN GENERAL 

 

 

La población humana mundial ha ido incrementándose de manera exponencial durante el siglo 

pasado aumentando en consecuencia la demanda de bienes y servicios provistos por los ecosistemas 

naturales (Sala et al. 2000). Particularmente, la intensificación y el cambio del uso de la tierra son dos de 

los mayores responsables de la pérdida de diversidad biológica en hábitats terrestres causando la 

simplificación de los hábitats naturales (Brooks et al. 2006; Newbold et al. 2015). Entre los usos de la 

tierra que contribuyen a la degradación de dichos hábitats, la actividad forestal se ha expandido a nivel 

mundial debido al aumento de la demanda de madera, pasta, celulosa y biocombustibles reemplazando 

principalmente áreas extensas de bosque nativo en América, Sudeste asiático y África (United Nation’s 

Food and Agriculture Organization 2015). Esta transformación hacia ambientes antropizados altera las 

condiciones microclimáticas, estructura y composición de la vegetación, y disponibilidad de luz, 

modificando la disponibilidad de recursos para las especies nativas (Rabello et al. 2018).  

El estudio de los procesos y factores que determinan cómo usan las especies los ambientes 

modificados por el hombre, es un tema central en ecología, planificación del paisaje y ordenamiento 

territorial (Fischer & Lindenmayer 2007). Estudios que evaluaron las respuestas de las comunidades 

biológicas a la actividad humana mostraron que los usos de la tierra que conserven, al menos parcialmente, 

la estructura y composición original de la vegetación y las condiciones de microclima son más utilizados 

por especies nativas que aquellos que implican un cambio drástico (Filloy et al. 2010; Corbelli et al. 2015; 

Santoandré et al. 2019a; Vaccaro et al. 2019). Así, las plantaciones forestales tienden a sostener una mayor 

diversidad de especies nativas en bioma de bosque debido a la mayor similitud ambiental respecto a los 

campos agrícolas (Zurita & Bellocq 2012; Corbelli et al. 2015). Contrariamente, los campos agrícolas y 

ganaderos conservan mayor diversidad nativa cuando se desarrollan en bioma de pastizal (Vaccaro et al. 

2019). Son muchos menos los estudios que evalúen el efecto de plantaciones forestales de diferentes 

edades en la biodiversidad nativa de los pastizales respecto a los bosques tropicales. En general, las 

plantaciones forestales generan cambios en las condiciones de luz y suelo limitando la productividad de 

las plantas herbáceas (Buscardo et al. 2008). Además, algunos estudios han mostrado que también el agua 

subterránea se puede ver perjudicada por la disminución de su caudal y acidificación a través del aumento 
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de la evapotranspiración en las plantaciones (Jobbágy et al. 2006; Van Dijk & Keenan 2007). El reemplazo 

de hábitats naturales por plantaciones forestales puede modificar las relaciones entre la biodiversidad y 

las funciones ecológicas por los cambios en la composición y comportamiento de las especies 

responsables de las diferente funciones (Philpott et al. 2008; Leal et al. 2014). A pesar de que los pastizales 

templados desempeñan un rol ecológico y económico clave, proporcionando bienes y servicios 

fundamentales para la sociedad, están entre los más amenazados y menos conservados biomas a nivel 

global (Brooks et al. 2006; Blair et al. 2014). En este sentido, esta tesis propone analizar los cambios en 

las facetas y componentes de la diversidad en forestaciones que se desarrollan en bioma de pastizal.  

La diversidad biológica: sus componentes y facetas 

 

El término biodiversidad se ha popularizado con el significado de “la vida en la Tierra” a partir 

del “Foro Nacional de Biodiversidad” realizado en Washington D.C. en septiembre de 1986 (Willig et al. 

2003). En su más amplio significado, el mismo incluye todo el espectro de niveles jerárquicos, desde la 

variación genética dentro de una especie hasta la diversidad a nivel regional (Hooper et al. 2005). 

Tradicionalmente, la biodiversidad ha sido utilizada como sinónimo de riqueza de especies en un sitio o 

diversidad alfa taxonómica y posteriormente fueron incluidos en los estudios ecológicos, los diferentes 

componentes de la diversidad (alfa, beta y gama). La diversidad gama es definida como el conjunto 

regional de especies, que puede ser calculada como el producto entre la diversidad alfa y beta (Whittaker 

1972). La diversidad beta es definida como el cambio en la composición de especies a lo largo de un 

gradiente (Whittaker 1960) y puede ser entendida también como la variación en la estructura de la 

comunidad entre un conjunto de unidades de muestreo en un sitio o un tiempo dado sin una específica 

referencia a un gradiente (Anderson et al. 2011). Desde el 2000 ha habido un marcado interés en entender 

los patrones y determinantes de la diversidad beta en los estudios de ecología de comunidades y ha sido 

una útil herramienta en disciplinas como la conservación, restauración y biogeografía (Qian 2009). 

Actualmente, se está utilizando la aproximación de rasgos funcionales (una de las facetas de la 

diversidad) para complementar la tradicional aproximación taxonómica en los estudios de riqueza y 

composición, porque permite entender cómo la diversidad se relaciona con las funciones ecosistémicas y 

la respuesta de las especies a cambios ambientales (Petchey & Gaston 2006; Flynn et al. 2009; Cadotte et 

al. 2011). La diversidad funcional fue definida como el valor y rango de los rasgos funcionales de los 

organismos en un dado ecosistema (Díaz & Cabido 2001). El concepto de rasgo funcional ha sido ambiguo 

desde los comienzos de la ecología funcional como una subdisciplina dentro de la ecología. Violle et al. 
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(2007) definen rasgo funcional como aquellas características morfológicas, fisiológicas o fenológicas 

medibles a nivel del individuo, los cuales afectan indirectamente el fitness vía el crecimiento, reproducción 

y supervivencia. Una de las ventajas respecto al clásico uso de la diversidad taxonómica es que el enfoque 

de rasgos funcionales en estudios ecológicos permite dar generalidad y previsibilidad de la respuesta de 

los organismos a los disturbios naturales y antrópicos (McGill et al. 2006). Violle et al. (2007) proponen 

un marco integrativo y jerárquico de los rasgos funcionales de las especies que incluye los diferentes 

niveles de organización; desde el nivel individuo hasta el ecosistémico. Se ha propuesto la clasificación 

de los rasgos funcionales en rasgos efecto o rasgos respuestas cuyo uso depende del objetivo del estudio 

y la escala de análisis (Díaz & Cabido 2001). Los rasgos funcionales efecto fueron definidos como 

aquellos que tienen impacto en el funcionamiento del ecosistema y los rasgos funcionales respuesta son 

aquellos rasgos que están asociados a la respuesta de los organismos a los cambios ambientales tales como 

los disturbios o cambio en la disponibilidad de recursos (Díaz & Cabido 2001; Lavorel & Garnier 2002). 

El incremento en los estudios que utilizan la aproximación funcional ha sido promovido gracias al 

desarrollo de numerosos índices (Petchey & Gaston 2002; Villéger et al. 2008; Laliberté & Legendre 

2010), protocolos para la selección y medición de rasgos (Cornelissen et al. 2003; Pérez-Harguindeguy et 

al. 2013; Salgado Negret 2015) y la creación de bases de datos mundiales de rasgos funcionales (Kattge 

et al. 2011). Aunque gran parte de este progreso fue desarrollado con las plantas como organismo modelo, 

en los últimos años se han sumado otros organismos en los estudios de diversidad funcional, como las 

aves (Petchey et al. 2007) y los artrópodos terrestres (Corcuera et al. 2016; Santoandré et al. 2019a). Así, 

la diversidad funcional se ha convertido en una importante herramienta para evaluar no solo el efecto de 

los cambios ambientales en el funcionamiento del ecosistema, sino también para entender los mecanismos 

de formación de ensambles biológicos (Mouchet et al. 2010). En esta tesis se analizan los cambios 

ambientales y aspectos de la biodiversidad que ocurren en la cronosecuencia de plantaciones de eucalipto 

que se desarrollan en bioma de pastizal. 

Mecanismos de formación de ensambles 

  

Los primeros estudios del ensamble de comunidades de plantas mencionan el rol protagónico del 

ambiente y lo describen comparándolo como un “tamiz” o “filtro” que solo permite el establecimiento de 

especies con ciertos rasgos o fenotipos y excluye a las otras (van der Valk 1981; Woodward & Diament 

1991). Desde entonces, el concepto filtrado ambiental ha sido utilizado más ampliamente y de manera 
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intercambiable con otros conceptos tales como “filtrado abiótico” o “filtrado de hábitat” haciendo confuso 

su significado (Kraft et al. 2015). Es por ello, Kraft et al. (2015) proponen el uso del filtrado ambiental 

sensu stricto, en casos donde los factores abióticos evitan el establecimiento o persistencia de especies en 

ausencia de interacciones bióticas. 

Sin embargo, la dispersión y las interacciones bióticas entre las especies, también moldean los 

patrones de diversidad a través de múltiples escalas espaciales, que en conjunto con los factores abióticos 

determinan los patrones de ocurrencia de las especies (Cadotte & Tucker 2017). Distinguir la acción de 

dichos procesos cuando se estudia la estructura de las comunidades es compleja en estudios 

observacionales. Es decir, la ausencia de una especie puede deberse a que la misma es incapaz de tolerar 

las condiciones abióticas (i.e. nicho fundamental) o a diferencias en la aptitud competitiva con otras 

especies residentes (i.e. nicho realizado) (McGill et al. 2006). En cambio, la presencia de una especie en 

un sitio en particular reflejaría su tolerancia a condiciones ambientales particulares.  

En ensambles de comunidades locales moldeadas principalmente por filtrado ambiental se espera 

que haya una convergencia o mayor similitud entre los rasgos de las especies o sea, menor diversidad 

funcional que la esperada por azar a partir del conjunto regional de especies (Zobel 2016). Esto puede 

ocurrir dado que se espera que las especies se clasifiquen de acuerdo con sus requisitos de hábitat 

similares. El patrón opuesto, es decir especies funcionalmente más disimiles o divergentes entre si de lo 

esperado por azar, puede ocurrir si el proceso preponderante en la formación de ensambles es la 

diferenciación de nicho debido a la competencia interespecífica. (Mayfield & Levine 2010; Cadotte & 

Tucker 2017). Es importante remarcar tal como lo hacen Cadotte & Tucker (2017), que un grupo de 

especies con una pequeña diferenciación de nicho pero alta tasa de crecimiento intrínseco pueden persistir 

en un sitio, originando igualmente un patrón de convergencia. Así, la baja diferenciación de nicho, pero 

alto desempeño de las especies genera la coexistencia de ambas. Avances recientes en la teoría del 

ensamble de comunidades, resaltan a los individuos en lugar de las especies como los verdaderos 

protagonistas, recalcando que hay un compromiso entre la colonización y la habilidad competitiva a nivel 

del individuo durante el curso de la sucesión (Tatsumi et al. 2019).  

La intensificación del uso de la tierra tiene lugar a diferentes escalas espaciales y, por lo tanto, 

afecta los procesos de ensamblaje de la comunidad alterando la magnitud y/o fuerza de los filtros 

ambientales (Neff et al. 2019). Los diferentes usos de la tierra provocan una simplificación del ambiente 

original ocasionando que solo las especies que poseen adaptaciones adecuadas puedan persistir 

(Temperton et al. 2005). Cada uso de la tierra tiene asociado una serie de manejos temporales que cambian 
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las condiciones ambientales y disponibilidad de recursos para las especies. Por ejemplo, el crecimiento de 

las plantaciones forestales suele estar acompañado con un aumento de la hojarasca y de cobertura de 

canopia y disminución de la temperatura, los cuales también varían de acuerdo con el manejo forestal 

típico de cada tipo de plantación. Estos cambios graduales, pueden actuar como filtros ambientales para 

el conjunto regional original de especies cambiando la composición funcional de las comunidades 

(Birkhofer et al. 2017).  

La congruencia de patrones de diversidad y la aproximación multitaxa en estudios 

ecológicos 

 

La aproximación multitaxa ha sido utilizada para monitorear las respuestas de las comunidades al 

fuego (Pryke & Samways 2012), intensificación del uso del suelo (Simons et al. 2016; Nagy et al. 2018), 

y para programas de restauración (Fournier et al. 2015). La mayoría de los estudios resaltan la importancia 

de incluir varios grupos taxonómicos para evaluar los impactos de perturbaciones a una gama más amplia 

de organismos y/o escalas espaciales y así poder encontrar congruencia entre los patrones de respuesta 

(Bello et al. 2010). La congruencia entre los taxa resulta cuando los patrones de diversidad y/o 

composición de los grupos biológicos covarían espacialmente (Rooney & Azeria 2015). Conocer la 

distribución del taxón más conocido puede proporcionar información útil sobre los procesos que 

estructuran la distribución y la diversidad de las especies congruentes con el mismo. La congruencia puede 

deberse a una misma respuesta al gradiente ambiental (factores abióticos) o por relaciones funcionales o 

interacciones entre los taxa (Duan et al. 2016). Aunque se ha visto que las interacciones bióticas entre los 

ensambles de plantas y animales pueden persistir aun cuando los factores ambientales están controlados 

(Kissling et al. 2008; Toranza & Arim 2010).  

Sin embargo, la aproximación multitaxa en conjunto con el enfoque funcional ha sido 

recientemente incluida en los estudios de conservación para analizar la dinámica de las comunidades 

después de los disturbios aun conociendo que los taxa pueden tener respuestas disímiles (Batáry et al. 

2012; Pedley & Dolman 2014). Focalizándose principalmente en la distribución de los rasgos de historia 

de vida de las especies puede lograrse mayor generalización de los resultados con propósitos teóricos y 

aplicados (McGill et al. 2006). Es importante un mejor entendimiento acerca de las relaciones funcionales 

entre los taxa, la congruencia espacial en los patrones y los mecanismos que los generan (Rooney & 

Bayley 2012). Por esta razón, es recomendable incorporar la aproximación multitaxa en los estudios 



1.INTRODUCCIÓN GENERAL 

 

15 

 

funcionales, especialmente si los taxa de estudio tienen roles ecológicos contrastantes y especializaciones 

de hábitat (Barbaro & Van Halder 2009; Hayes et al. 2009).  

Hipótesis de trabajo, objetivo general y particulares 

  

La hipótesis general subyacente es que el filtrado ambiental, dado por las condiciones ambientales 

y el nicho ecológico de las especies, e influenciado por la dispersión y la competencia interespecífica, 

determina la presencia o ausencia de las especies y la composición de los ensambles. La hipótesis de 

trabajo que resulta de incorporar la cronosecuencia de plantaciones forestales en bioma de pastizal y los 

ensambles de rasgos funcionales a la hipótesis general, es que los cambios ambientales producidos a lo 

largo de la cronosecuencia resultarán en la pérdida de especies nativas con rasgos funcionales típicos de 

pastizal y la adición de especies con una composición de rasgos diferente (Kremen 2005). 

Específicamente, a medida que la edad de las plantaciones forestales va aumentando las condiciones 

ambientales típicas de bioma pastizal se van alterando cada vez más con el consecuente cambio en factores 

abióticos y de recursos en general (la incorporación de una dimensión estructural vertical, reducción de la 

temperatura, aumento de la hojarasca). Los cambios en las condiciones ambientales actúan como filtros a 

lo largo del ciclo forestal alterando las condiciones de nicho de las especies y ocasiona que solo aquellas 

especies con una composición de rasgos particulares puedan persistir al final del ciclo forestal. 

 

El objetivo general de esta tesis es evaluar el efecto del crecimiento de plantaciones de eucalipto 

(desarrollados en bioma de pastizal) en la diversidad taxonómica y funcional utilizando una aproximación 

multitaxa y de esta manera determinar si hay congruencia en los patrones de respuesta. Se propone utilizar 

taxa con atributos contrastantes (plantas, aves y hormigas) en sus requerimientos de nicho ecológico, y 

que cumplen roles clave en el funcionamiento del ecosistema (Andersen & Sparling 1997; Nic Lughadha 

et al. 2005; Sekercioglu 2012; Peyras et al. 2013) dado que permitiría la generalización de las respuestas 

más allá de un solo taxón. Combinando la aproximación taxonómica y funcional a través de diferentes 

niveles tróficos permite representar las funcionalidades clave de la biodiversidad en términos de la historia 

de vida de las especies y potencial de dispersión, para así poder implementar un monitoreo integral de la 

biodiversidad. 

 

Los objetivos particulares son los siguientes: 
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1) Caracterizar los cambios ambientales llevados a cabo a lo largo del ciclo forestal del eucalipto 

desarrollado en bioma de pastizal. 

 

2) Estudiar la variación en la diversidad alfa taxonómica y de rasgos funcionales de los ensambles 

de plantas, aves y hormigas y su relación con variables ambientales a lo largo del ciclo forestal 

del eucalipto.  

 

3) Analizar la disimilitud de la composición específica (diversidad beta taxonómica) y la 

disimilitud funcional (diversidad beta funcional) entre los diferentes taxa de pastizales y 

plantaciones de distinta edad de eucalipto, relacionarla con los cambios ambientales que 

ocurren y analizar la congruencia en las respuestas. 

 

4) Explorar los posibles mecanismos generadores de los ensambles de plantas, aves y hormigas  

observados en lo largo del ciclo forestal, e indagar la convergencia funcional asociada a la 

historia de vida de los taxa. 

 

Organización de la Tesis 

 

El Capítulo 1 trata sobre la Introducción general, donde se presenta el marco teórico en el cual se 

enmarca esta tesis, la hipótesis de trabajo, el objetivo general y los particulares. Luego, en el Capítulo 2, 

se presentan los Materiales y Métodos generales en el cual se describen las características ambientales e 

historia de uso del área de estudio (Pampa Mesopotámica) y se detallan los métodos de muestreo de los 

taxa junto con la lista de rasgos funcionales seleccionados y su justificación. El capítulo finaliza con la 

caracterización del gradiente ambiental generado durante el ciclo forestal del eucalipto (Objetivo 

Particular 1), el cual es utilizado para indagar las posibles causas de los patrones de respuesta taxonómicos 

y funcionales encontrados para los tres taxa. En el Capítulo 3 se analiza la variación y la congruencia de 

la diversidad alfa taxonómica y funcional de los tres taxa a lo largo de la cronosecuencia forestal y su 

asociación con las variables ambientales (Objetivo Particular 2). En el Capítulo 4 se estudian los patrones 

de disimilitud taxonómica y funcional (junto con los componentes de anidamiento y recambio) entre los 

pastizales y las plantaciones forestales de distinta edad, y la asociación con las variables ambientales 
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(Objetivo Particular 3). En el Capítulo 5 se analizan los resultados generados a partir de los Capítulos 3 y 

4 para explorar el mecanismo preponderante de la formación de los ensambles a lo largo de la 

cronosecuencia (Objetivo Particular 4). Finalmente, en las Reflexiones Finales se presentan las 

conclusiones generales de la tesis junto con las recomendaciones para mejorar la conservación de la 

diversidad y sus funciones.      
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CAPÍTULO 2: 

METODOLOGÍA GENERAL 

 

 

Área de Estudio 

 

Los pastizales del Río de la Plata ocupan el centro-este de Argentina, Uruguay y sur del estado 

brasileño de Río Grande del Sur. Comprenden un área originalmente ocupada por pastizales, sabanas, 

sabanas inundables y bosques en galería a lo largo de los ríos (Krapovickas & Di Giacomo 1998). La 

Región Pampeana puede ser subdividida en distritos o unidades que se diferencian en cuanto a las 

características geológicas, geomorfológicas, edáficas, hidrológicas y de vegetación (Morello et al. 2012; 

Rodriguez et al. 2018). En particular, el área de estudio se sitúa en la subregión Pampa Mesopotámica 

ubicada entre los ríos Paraná y Uruguay, Provincia de Entre Ríos (León 1991). La comunidad 

característica es el flechillar que constituye un tapiz continuo o casi continuo de gramíneas. Las especies 

dominantes son Nassella neesiana, Nassella tenuissima, Melica brasiliensis, Piptochaetium 

montevidense, Paspalum notatum entre otras (Cabrera 1971). El clima es templado húmedo con una 

temperatura media anual que oscila entre 13°-18°C, y las precipitaciones se distribuyen a lo largo de todo 

el año con un promedio anual de 1000 mm al norte y 600 mm al sur (Morrore 2001; Morello et al. 2012). 

La historia del uso de la tierra de la región comenzó con la ganadería durante siglo XIX, seguido por los 

cultivos de cítricos y la expansión del cultivo de soja en el siglo XX (Inta 2011).  

La Pampa Mesopotámica alberga algunos de los focos forestales de mayor crecimiento del 

continente (Bilenca & Miñarro 2004; FAO 2015). El avance de la actividad forestal sobre tierras 

originalmente dedicadas a la ganadería se vio favorecido a partir de la promulgación de la ley Nacional 

Nº 25.080 a fines de la década de los 90. Bajo la misma, el Estado Nacional fomenta las plantaciones 

forestales mediante aportes económicos no reintegrables y beneficios fiscales, promoviendo la generación 

de nuevos proyectos foresto-industriales y la ampliación de los existentes mediante beneficios impositivos 

e importes para el manejo sostenible (Secretaría de Agricultura, Ganadería y Pesca 2015). En la actualidad, 

la Provincia de Entre Ríos tiene unas 154 mil ha forestadas, de los cuales el 69% corresponden a 

plantaciones de Eucalyptus grandis, las cuales se concentran sobre las terrazas del Río Uruguay 
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(Secretaría de Agricultura, Ganadería y Pesca 2015). El Eucalyptus dunnii, el Eucalyptus globulus, 

el Pinus elliottii y el Pinus taeda son otras de las especies que se plantan, en la mayoría de los casos 

ocupando sitios que no resultan aptos para el E. grandis.  

Manejo forestal  

 

La plantación, el control de malezas y plagas 

La etapa de establecimiento de la plantación es importante en la productividad de las plantaciones 

maduras de E. grandis. Las técnicas de mayor impacto son la preparación del terreno, el raleo, la poda, el 

control de malezas y la fertilización; su aplicación adecuada incrementa la productividad, mejora la 

homogeneidad y beneficia la sustentabilidad (Larroca et al. 2004). La plantación se realiza principalmente 

durante los meses de primavera una vez que las heladas y los fríos más intensos del invierno han cesado. 

La preparación de los suelos varía de acuerdo con características propias y al uso previo recibido. En 

suelos arenosos, normalmente se realiza un disqueado y una pasada de rastra en ambos sentidos de la 

plantación tantas veces como sea necesario para eliminar malezas. Si el sitio que se va a plantar ya estuvo 

forestado es necesario realizar un trabajo de eliminación/acomodamiento de los residuos de la cosecha 

anterior. Algunas alternativas que se utilizan son la quema, el triturado–chipeado del residuo para ser 

incorporado al suelo y, la redistribución o acomodamiento del material (constituido principalmente por 

las hojas, cortezas y ramas) fuera de la línea de plantación (Aparicio et al. 2005). Para dar inicio de la 

plantación, es necesario conseguir los plantines de los viveros los cuales tienen una altura que ronda entre 

25 y 30cm. La plantación se hace en forma manual, con densidades que oscilan entre las 1000-1200 

plantas/ha (Aguerre et al. 1995). Las configuraciones de plantación comúnmente utilizadas en la región 

son 3 x 3m, 4 x 2.5m y 4 x 3m que permiten obtener en rotaciones de 10-12 años, madera de diámetro 

para aserradero (Aguerre et al. 1995). En el caso de las plantaciones de E. grandis, la fertilización de 

arranque es una práctica muy habitual, fundamentalmente para aportar nitrógeno y fósforo asimilable 

(Francisco et al. 2016). Con la aplicación de fertilizantes se busca cubrir posibles deficiencias 

nutricionales, mejorar el crecimiento inicial de los plantines y en consecuencia hacer un aprovechamiento 

más eficiente de la capacidad productiva del sitio. Con la fertilización de arranque se logran en los 

primeros 2 años incrementar la altura y el diámetro de copa un 20-30 % por encima de plantaciones sin 

tratar (Graciano et al. 2015). 
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El control de malezas durante el primer año de la plantación es muy importante dado que el 

eucalipto es altamente susceptible a la competencia radicular, siendo imprescindible su control para 

asegurar la supervivencia y el buen desarrollo de la plantación (Aguerre et al. 1995). El sistema de raíces 

de las malezas, de mayor densidad y más finas, ocupa primero el suelo limitando el crecimiento de las 

raíces de E. grandis y en consecuencia la absorción de nutrientes y agua, interceptando luz y ocupando 

espacio (Larroca et al. 2004; Aparicio et al. 2005). De este modo se ve afectado el crecimiento y la 

homogeneidad. Otro aspecto importante en el crecimiento del eucalipto es el monitoreo y control de plagas 

que al afectar a la plantación puedan ocasionar una disminución del crecimiento por herbivoría. Una de 

las plagas más comunes que afecta a las plantaciones de temprana edad son las hormigas cortadoras del 

género Acromyrmex (Araujo et al. 2008; Vilela et al. 2015). 

Manejo silvicultural 

Los tratamientos silviculturales de poda y raleo son empleados por los productores y las empresas 

de la región con el objetivo de producir madera de calidad al final de la cosecha y obtener ingresos 

intermedios a lo largo de la rotación (Larroca et al. 2004). La poda tiene como objetivo primordial de 

generar madera libre de nudos, mejorar el acceso, la visibilidad y disminuir el riesgo de incendios (SAGyP 

& INTA 1995). Dado que no es práctico podar todos los años, se trata de establecer 2 o 3 momentos de 

podas. Como regla práctica, en las plantaciones de eucalipto del área de estudio, se poda los 2.5 m basales 

cuando el árbol tiene 6 m (a los dos años), y elevar la poda a 5 m, cuando el árbol alcanza los 11 m 

(Aguerre et al. 1995). De esta manera se obtiene un rollizo largo para aserrado, o dos cortos para 

desbobinado o flaqueado libre de nudos.  El raleo es una intervención silvicultural que reduce el número 

de árboles por hectárea y con el objetivo de reducir la competencia entre árboles de eucalipto y permitir 

el mejor crecimiento en diámetro de los individuos que quedan en la plantación (Albano 1994). El primer 

raleo se realiza generalmente a los 2 años reduciendo la densidad de plantación a 650-700 árboles/ha y el 

segundo, a los 7 años llegando a densidades que oscilan en los 400-500 árboles/ha (SAGyP & INTA 

1995). Esta última práctica está siendo cada vez más aplicada en la región.  

Otra de las prácticas que se utiliza a menudo en la región es el manejo del rebrote después de la 

cosecha. La capacidad de rebrotar de las especies que pertenecen al género Eucalyptus, ha propiciado el 

desarrollo de la práctica (Geldres et al. 2004). Sin embargo, no se recomienda manejar el rebrote durante 

más de 2 a 3 rotaciones dado que disminuye la calidad de los ejemplares que originan (Dalla 1995). En 

cambio, la replantación o plantaciones de primera permiten obtener plantaciones con una distribución más 
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homogénea, mejores crecimientos y características más deseables de forma del fuste, y niveles más altos 

de producción por unidad de superficie (SAGyP & INTA 1995). El esquema de manejo recomendado 

según Subsecretaría de Desarrollo Foresto Industrial del Ministerio de Agroindustria de la Nación es el 

siguiente: plantación de 1000 pl/ha, a los 2 años (aprox.) raleo muerto y primera poda hasta 1,8 a 2,5 m 

de altura (dependiendo de la altura promedio de la plantación) sobre la totalidad de las plantas, entre los 

4 y 5 años segundo raleo (pulpable - aserrable fino/intensidad 30%) y segunda poda hasta los 4,5  a 5m 

sobre las plantas remanentes, entre los 7 y 8 años tercer raleo y poda hasta 7 m (opcional), corta final entre 

los 10 y 12 años. 

Diseño de muestreo 

 

Selección de sitios 

Se seleccionaron plantaciones de E. grandis homogéneas (se excluyeron las plantaciones con 

manejo de rebrotes) verificando que las plantaciones estén en óptimo estado de crecimiento (i.e que no 

hayan sufrido heladas y sin la presencia de áreas sin plantar), hayan recibido el mismo manejo forestal y 

que no fueran cosechadas durante los muestreos de los taxa y la medición de variables ambientales.  Para 

establecer la cronosecuencia, se seleccionaron 3 rodales de E. grandis de 9 edades diferentes (0, 1, 2, 3, 

4, 5, 7, 9 y 12 años; total de 27 rodales, ver Figura 2.2) y se seleccionaron 3 áreas de pastizal como 

ambientes de referencia (Fig. 2.1). Los muestreos fueron realizados durante la primavera del 2015 y verano 

del 2016. 
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Figura 2.1. El punto muestra el área de estudio donde se localizaron las plantaciones forestales de distintas 

edades y los sitios de pastizal natural dentro de la Provincia de Entre Ríos. 
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Figura 2.2 Fotos de las plantaciones de eucalipto de diferentes edades. Los años indican la edad de la 

plantación. 

 

Modelos biológicos  

Se utilizaron taxa con atributos contrastantes en sus requerimientos de nicho ecológico: plantas, 

aves y hormigas. Estos grupos fueron seleccionados porque han probado ser sensibles a la actividad 

forestal (Peyras et al. 2013), son muy abundantes y diversos en varios ambientes, cumplen funciones 

fundamentales en el ecosistema (Sekercioglu 2012), y su taxonomía es relativamente bien conocida. Las 

hormigas como representante del grupo de los insectos, juegan un rol clave en el ciclado de nutrientes, 

dispersión de semillas y regulación de las poblaciones de otros insectos (Corley et al. 2006). Las aves son 

sensibles a las alteraciones en la estructura de la vegetación y las modificaciones humanas del hábitat 

(Phifer et al. 2016). Cumplen una variedad de servicios ecosistémicos fundamentales tales como, la 

polinización, control de pestes, remoción de la materia en descomposición y dispersión de semillas 

(Sekercioglu 2006). Las plantas suelen utilizarse en varios estudios como indicadores biológicos porque 

son sensibles a los cambios en las condiciones abióticas y del uso del suelo, y proporcionan hábitat para 

los animales, lo cual influye en su diversidad y distribución (Nic Lughadha et al. 2005). 

0 Año 

  7 Años 

2 Años 1 Año 

3 Años   12 Años 
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Muestreo e identificación de hormigas epígeas 

En cada sitio de muestreo se colocaron 4 trampas de caída separadas por al menos 10m (total 120 

trampas de caída) y a 50m del borde para el relevamiento de hormigas epígeas (Agosti et al. 2000). Las 

trampas de caída fueron enterradas al ras del suelo y provistas de una tapa separada por al menos 5 cm de 

la abertura, con el fin de reducir la caída de material del suelo y del agua de lluvia. Todas las trampas 

fueron llenadas hasta la mitad con una mezcla de propilenglicol y agua (30%) para la adecuada 

conservación de los ejemplares capturados. El propilenglicol resulta adecuado como conservante y no es 

tóxico para los vertebrados. Para romper la tensión superficial del agua y evitar que los insectos 

caminadores puedan escapar de las trampas una vez caídos, se colocó a la solución de propilenglicol y 

agua, un poco de detergente (Schauff 2001). Se recolectó el material caído cada 3 semanas 

aproximadamente y se renovó el líquido. Los individuos colectados fueron colocados en alcohol etílico 

80% para su posterior identificación en el laboratorio. El muestreo de hormigas se realizó en primavera 

del 2015 y verano del 2016. 

El contenido de cada trampa se procesó individualmente separando las hormigas del resto de los 

invertebrados de la muestra. Se montó en seco al menos 3 hormigas por especie/morfoespecie observada 

por trampa, para su posterior identificación, medición de rasgos funcionales y el armado de la colección 

de referencia. Las hormigas fueron identificadas a nivel de especie/morfoespecie utilizando claves 

taxonómicas (Kusnezov 1978), páginas web (AntWeb y AntMaps) y la asistencia de entomólogos 

especializados. 

 

Relevamiento e identificación de plantas 

En cada sitio de estudio se establecieron 3 parcelas de relevamiento de 16m2 (total 90 parcelas) en 

donde se registraron las especies vasculares presentes y su valor de cobertura utilizando el método de 

Braun-Blanquet (Kuchler et al. 1976). Se colectaron las plantas vasculares reconocidas en estado 

reproductivo para realizar el herbario de referencia y las plantas no reconocidas a nivel específico para su 

posterior asignación taxonómica. Las plantas colectadas fueron identificadas a especie/morfoespecie 

consultando los manuales de flora del área de estudio (Burkart 1969, 1987). Los muestreos se llevaron a 

cabo al final de la primavera 2015 y finalizaron en enero de 2016, época en la cual la gran parte de la flora 

de la región florece y fructifica.  
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Relevamiento de aves 

El relevamiento de aves se realizó mediante el método de conteo por puntos de radio fijo (Bibby 

et al. 1998). Se establecieron 10 puntos de observación por sitio, separados al menos 150m entre sí para 

evitar la superposición de submuestras y el doble conteo de aves (Ralph et al. 1996; Bibby et al. 1998). 

Para minimizar el efecto borde, los puntos fueron ubicados a por lo menos 100 metros del límite con otro 

tipo de hábitat, el cual podía pertenecer a otro uso de la tierra, o ser un camino, ruta o arroyo, etc. Los 

relevamientos de aves fueron realizados por dos observadores entrenados, desde el amanecer hasta 

aproximadamente las 10:30 am en días despejados. En cada punto de observación se registraron las aves 

vistas y oídas en un círculo de radio de 50m durante 5 minutos. Para la grabación de los cantos de las aves 

se utilizó un grabador TASCAM DR40. Todas las aves que abandonaron el área dentro del radio de conteo 

durante el traslado de los observadores al centro del punto fueron registradas a diferencia de las aves que 

sobrevolaron los puntos de observación durante los 5 minutos. El relevamiento se llevó a cabo durante la 

época reproductiva, principio de octubre de 2015 hasta principio de enero de 2016. Se ha verificado para 

la zona de estudio que entre seis y ocho puntos de observación en cada sitio de estudio son suficientes 

para detectar entre el 75% y 100% de las especies registradas con un esfuerzo de 10 puntos de observación 

y un período de 5 minutos cada uno (Filloy et al. 2010). La identificación de los cantos de aves grabados 

durante el muestreo fue realizada por un experimentado ornitólogo. 

 

Variables ambientales 

 

Se midieron variables ambientales en los sitios de estudio con el objetivo de caracterizar las 

plantaciones de diferentes edades de la cronosecuencia de eucalipto. Las variables seleccionadas fueron 

aquellas que potencialmente cambian con la edad de plantación y que influencia la ocurrencia de los taxa 

seleccionados. Se colectaron datos de temperatura utilizando sensores I-Button para cada edad de la 

cronosecuencia y el ambiente de referencia (Yates et al. 2014). Cabe señalar que únicamente se colocaron 

los sensores I-Button en una réplica por edad y en un solo sitio de pastizal, dada la limitada disponibilidad 

de sensores. Los mismos fueron puestos cerca y al mismo nivel de las trampas de caída con el fin de 

registrar la temperatura a nivel del suelo y todos los sensores fueron puestos en simultaneo. Los I-Button 

fueron provistos con techos para evitar que les llegue el agua de lluvia y estuvieron activos durante 3 

semanas del verano del 2016.  
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Para registrar la cobertura por estrato de la vegetación, se identificaron los tipos de estratos 

presentes en 3 parcelas de 16 m2. Se estimó la cobertura de cada estrato (leñoso, arbustivo, 

gramíneo/herbáceo) a partir de una adaptación del método Braun Blanquet. Adicionalmente, se registró 

la proporción de la superficie cubierta por el suelo, hojarasca, material seco (ramas, palos). La profundidad 

promedio de la hojarasca se midió seleccionando 10 puntos al azar por sitio a lo largo de la transecta que 

unió las trampas de caída. Luego, la cobertura promedio de la canopia de eucalipto fue estimada a través 

de fotos tomadas de la línea y entrelinea de la forestación. Luego con el programa IMAGEJ se transformó 

digitalmente la imagen en blanco y negro, asignando los pixeles negros a la estructura vegetal y los pixeles 

blanco al cielo y/o nubes (Schneider et al. 2012). Posteriormente, se calculó el porcentaje de pixeles negros 

respecto al total de la imagen, el cual correspondía al porcentaje de canopia (Vespa et al. 2014). Para 

caracterizar al suelo de las plantaciones de eucalipto se tomaron muestras de suelo en todos los sitios de 

estudio. En cada sitio se recorrió el terreno en forma de zig-zag y se tomó una submuestra cada 10m a una 

profundidad de 0-20cm (Carretero et al. 2016). Se utilizó un barreno para tomar 10 submuestras de suelo 

por sitio, las cuales fueron mezcladas en una bandeja de plástico. Se rompieron los terrones y se eliminó 

los restos de material vegetal como hojas y ramas secas y se extrajo 300gr de tierra. Se llevaron las 30 

muestras al Laboratorio de Edafología de la Facultad de Agronomía de la Universidad de Buenos Aires, 

para hacer los análisis correspondientes y de esa manera obtener los valores de pH, P, N, C del suelo, 

salinidad y granulometría. Finalmente, se registraron los valores de altura promedio del eucalipto y DAP 

(diámetro a la altura del pecho) de 10 árboles de eucalipto por sitio. 

 

Selección de rasgos funcionales 

  

Se seleccionaron rasgos funcionales basados en las estrategias de historia de vida de las especies, 

adquisición y conservación de recursos, los cuales se espera que sean buenos predictores de la respuesta 

de las especies al cambio del hábitat. En el caso de las aves, se seleccionaron 7 rasgos funcionales 

considerando su alimentación (dieta, forrajeo y tamaño del cuerpo), reproducción (tamaño de puesta y 

tipo de hábitat de anidamiento), y características del hábitat (amplitud del uso del hábitat y habita primario) 

(López-Lanús et al. 2008; De la Peña 2013; Luck et al. 2013). Luego para las plantas, solamente se 

consideraron los rasgos funcionales de las especies dominantes porque son las que tienen un fuerte 

impacto en el funcionamiento del ecosistema (Carreño-Rocabado et al. 2015). Además, los rasgos 
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funcionales seleccionados estuvieron relacionados con su capacidad de sobrevivir en hábitats perturbados: 

forma de crecimiento, síndromes de dispersión, potencial de dispersión e historia de vida (Pérez-

Harguindeguy et al. 2013). Finalmente, para las hormigas se midieron 9 rasgos morfológicos por cada 

especie/morfoespecie (a partir de aquí se va a referir como especie) (Figura 2.3). Información detallada 

de los rasgos funcionales seleccionados, su justificación y los valores o estados del rasgo, se encuentra en 

la Tabla 2.1. 

 

Tabla 2.1: Listado de rasgos funcionales seleccionados para las aves, plantas y hormigas. Se describe el 

valor o estado de los rasgos junto la justificación de su uso en esta tesis. 

 

Taxon Rasgo funcional Valor o estado del 

rasgo 

Descripción 

Aves Dieta Frugívoro, 

Granívoro, 

Carnívoro, 

Herbívoro, 

Insectívoro, Otro 

invertebrado, 

Omnívoro 

Influencia todos los aspectos relacionados al 

comportamiento de forrajeo y el flujo de materia y 

energía en los ecosistemas. Indica la posición en la 

cadena trófica; regulación de la población de 

invertebrados y vertebrados (algunos pueden ser 

pestes). Nectívoros involucrados en la 

polinización y frugívoros  en la dispersión de 

semillas (Sekercioglu, 2006; Leveau, 2013; 

Corbelli et al., 2015). 

 Sustrato de forrajeo Suelo, Arbusto, 

Árbol, Aire, Agua, 

Forrajeo a lo largo 

Dictamina dónde las aves llevan a cabo sus 

actividades y cómo adquieren los recursos del 

ambiente (Flynn et al. 2009). 

 Tamaño del cuerpo Pequeño (menor a 

100gr), Mediano 

(100-500gr), Grande 

(mayor a 500gr) 

Fuertemente relacionado con la tasa metabólica, 

comportamiento de forrajeo, longevidad y tamaño 

del home-range. Flujo de energía en el ecosistema 

(Cofre et al. 2007; Flynn et al. 2009). 
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 Tamaño de puesta 1 huevo, 2 o 3 huevos, 

más de 3 huevos 

Especies con baja tasa reproductiva son menos 

resilientes a los cambios ambientales (i.e tienen 

menos capacidad de recuperación de las 

perturbaciones). Especies que tienen un alto 

tamaño de puesta requieren mayor 

aprovisionamiento de alimento (Luck et al. 2012). 

 Hábitat de nidificación Suelo, Pasto, 

Arbusto, Árboles, 

Cavidades naturales, 

Varias 

Indica la sensibilidad a los cambios en el hábitat. 

Ingeniería del ecosistema vía la construcción de 

cavidades para nidificar (Sekercioglu 2006).  

 Hábitat principal Bosque, Arbustal, 

Pastizal, sin hábitat 

principal 

Requerimientos del hábitat y capacidad de usar 

varios hábitats (Feeley et al., 2007; Corbelli et al., 

2015). 

Plantas Forma de crecimiento Árbol, Hierba, 

subarbusto 

Asociado con la adaptación ecofisiológica (Pérez-

Harguindeguy et al. 2013; Rodriguez et al. 2018). 

 Síndrome de dispersión Anemocoria, 

Anemozoocoria, 

Barocoria, Zoocoria 

Asociado con las distancias recorrida, el camino 

y el destino final (Pérez-Harguindeguy et al. 

2013). 

 Potencial de dispersión Alto, Medio, Bajo Cantidad de semillas que se produce por 

individuo. La capacidad de sobrevivir in hábitats 

disturbados correlaciona con un alto potencial de 

dispersión (Burkart, 1969; Rodriguez et al., 2017, 

2018). 

 Historia de vida Anual, Bienal, 

Perenne 

Indicador de la persistencia de la población, 

longevidad de la planta adulta (Burkart 1969; 

Pérez-Harguindeguy et al. 2013). 
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Hormiga Ancho de la cabeza Continuo  Tamaño de la cabeza puede variar 

alométricamente con el tamaño del cuerpo. 

Tamaño del espacio a través del cual las obreras 

pueden pasar (Sarty et al. 2006); musculatura 

mandibular (Kaspari 1993). 

 Posición del ojo Continuo Relacionado con los métodos de caza, ojos de las 

hormigas predadoras son posicionados más 

lateralmente (Gibb et al. 2015). 

 Largo de la cabeza Continuo Puede ser indicativo de la dieta, cabezas más 

largas pueden indicar herbivoría (Yates et al. 

2014). Indica el tamaño del cuerpo de la obrera 

(Parr et al. 2017). 

 Ancho máximo del ojo Continuo Habilidad de ver lateralmente. Indica el 

comportamiento de alimentación; hormigas 

predadoras tienen relativamente ojos más 

pequeños (Weiser & Kaspari 2006). 

 Largo del escapo Continuo Información quimiosensorial, escapos largos 

facilitan el seguimiento de los caminos de 

feromonas (Weiser & Kaspari 2006). 

 Largo del fémur 

posterior 

Continuo Indica de la eficiencia de locomoción y forrajeo, 

el cual refleja la complejidad del hábitat (Feener 

et al. 1986). 

 Largo de Weber Continuo Indicativo del tamaño del cuerpo de la obrera 

(Weber 1938),  y por lo tanto refleja el uso de los 

recursos (Kaspari & Weiser 1999). 

 Ancho del pronoto  Continuo Estimativo del tamaño del agujero a través del 

cual la obrera puede pasar (Sarty et al. 2006). 
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Predictor de la masa corporal (Kaspari & Weiser 

1999) 

 Largo de la mandíbula Continuo Indica la especialización en la predación; 

mandíbulas más largas pueden permitir el 

consume de presas más grandes (Fowler et al. 

1991). 

 

 

 

 

 

Figura 2.3 A-Vista lateral de una hormiga donde se muestra el largo de weber (1), el ancho máximo del 

ojo (2) y el largo del escapo (3). B- Vista frontal de la cabeza de la hormiga donde se indica el ancho a 

través (4) y entre los ojos (5) para calcular la posición de los ojos. Largo de la mandíbula (6). C- Vista 
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dorsal donde se indica el ancho del pronoto (7). D- Tercer pata donde se indica la longitud del fémur (8). 

Fotos adaptadas del Global Ants Database (http://globalants.org/). 

Análisis del gradiente ambiental 

  

 A lo largo de esta tesis se pretende analizar los cambios en la diversidad taxonómica y funcional 

y los mecanismos que la generan, utilizando un enfoque multitaxa. Para ello, la existencia de un gradiente 

ambiental dentro del ciclo forestal permite poner a prueba las hipótesis y predicciones que se plantean a 

lo largo de los capítulos. Es así, que previamente se evaluaron los cambios ambientales que ocurren a lo 

largo del ciclo forestal del eucalipto desarrollados en un contexto de bioma de pastizal. Además, se 

analizaron los cambios en la disimilitud ambiental entre las diferentes edades de la plantación y el pastizal, 

que es nuestro ambiente de referencia. Dado que la plantación de eucaliptos en pastizales conlleva la 

incorporación de una estructura vertical y cambios en las condiciones de microclima, se espera que las 

plantaciones más jóvenes sean microclimáticamente más similares a los pastizales que las plantaciones 

maduras. La existencia de un gradiente ambiental a lo largo del ciclo forestal es un modelo ideal para 

evaluar si hay filtrado ambiental para cada uno de los grupos taxonómicos seleccionados.  

 

Análisis de datos 

Se realizó un Análisis de Componentes Principales (PCA) para describir los cambios ambientales 

que ocurren en el ciclo forestal del eucalipto. Se utilizaron las variables ambientales relacionadas a los 

cambios en la estructura de la vegetación y condiciones de microclima que potencialmente afectan a los 

taxa seleccionados anteriormente descriptas. Se estandarizaron las variables ambientales ya que las 

mismas fueron medidas en diferentes unidades (Legendre & Legendre 2012). 

Con la misma matriz de variables ambientales se calculó el índice de disimilitud de Gower entre 

cada sitio y el ambiente natural con la función vegdist en el paquete “VEGAN” del R. Este índice permite 

analizar variables estimadas con distintas unidades de medición. Cabe señalar que el ambiente natural 

previamente mencionado consistió en el promedio de los tres sitios de pastizal. Para visualizar el patrón 

de cambio de la disimilitud ambiental respecto a la edad de plantación, se graficó una curva suavizada que 

se obtuvo a partir de modelos de regresiones líneas y no paramétricas. Se utilizó la función loess del 

paquete “STATS” del R (R Core Team 2018). 
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Descripción del gradiente ambiental dentro del ciclo forestal 

 

 Las dos primeras componentes del PCA realizado con las variables ambientales explican un 81% 

de la variabilidad de los datos (Figura 2.4). El primer componente del PCA explica el 63% de la variación 

y ordena a los sitios de acuerdo con la cronosecuencia, a medida que aumenta el valor del PCA 1 aumenta 

la edad de la plantación. Las plantaciones más jóvenes (valores negativos para el PCA 1) se caracterizan 

por tener mayor cobertura de suelo y herbáceas, mayor temperatura y valores altos del pH en el suelo. 

Además, estas plantaciones se asocian a menor cobertura y profundidad de la hojarasca, menor altura de 

los eucaliptos y menor cobertura de la canopia como era de esperarse. Por el contrario, las plantaciones 

maduras (valores positivos para el PCA 1) se asocian a una mayor altura de los eucaliptos, mayor cobertura 

y altura de hojarasca, mayor DAP y canopia. En cambio, el PCA 2 explicó el 18% de la variación en las 

características ambientales entre sitios y se relaciona positivamente con la cobertura de herbáceas. Este 

eje en particular separa a los sitios de edad de plantación cero (que son los que tienen menor cobertura de 

herbáceas) del resto de las plantaciones jóvenes. La Tabla 2.1 muestra los coeficientes de correlación entre 

las variables ambientales y los dos primeros ejes del PCA. 

 

 



2. METODOLOGÍA GENERAL 

 

34 

 

 

Figura 2.4. Biplot del PCA realizado con las variables ambientales medidas a lo largo del ciclo forestal 

de plantaciones de eucalipto de la Pampa Mesopotámica. La varianza explicada por cada componente 

principal se indica entre paréntesis. Los números representan la edad de la plantación y las rectas, las 

variables ambientales. COBSUE= cobertura promedio del suelo, COBHER= cobertura promedio de 

herbáceas, CANOPIA= cobertura promedio de la canopia, COBHOJ= cobertura promedio de la hojarasca, 

ALTURA= altura promedio de los eucaliptos, PROHOJ= profundidad promedio de la hojarasca, DAP= 

diámetro promedio del eucalipto a la altura de pecho, TEMP=temperatura promedio al nivel del suelo, 

pH= pH del suelo, P= contenido de fósforo en el suelo, N= contenido de nitrógeno en el suelo, 

C=contenido de carbono inorgánico en el suelo. 
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Tabla 2.1. Valores de los coeficientes de correlación de Pearson entre las variables ambientales y los 

componentes PC1 y PC2. Los acrónimos de las variables ambientales se indican en la Figura 2.1. 

 

 PC1 PC2 

pH -0.59 0.02 

N -0.23 -0.31 

P -0.11 -0.28 

ALTURA 0.90 -0.36 

DAP 0.86 -0.45 

PROHOJ 0.80 -0.48 

CANOPIA 0.79 0.28 

COBHER -0.29 0.85 

TEMP -0.82 -0.25 

COBHOJ 0.85 -0.41 

COBSUE -0.78 0.17 

C -0.33 -0.18 

 

Por último, la disimilitud ambiental aumentó a lo largo del ciclo forestal (Figura 2.5). En particular, se 

observa que dicho aumento es hasta los siete años a partir del cual hay un efecto umbral. 
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Figura 2.5. Disimilitud ambiental en función de la edad de la plantación del eucalipto. La línea continua 

corresponde a los modelos de regresiones locales y las líneas punteadas corresponden a los intervalos de 

confianza al 95%. Los tres sitios de pastizal fueron promediados y usados como el ambiente de referencia.  

 En síntesis, a medida que la plantación de eucalipto crece en un contexto de pastizal, las 

condiciones ambientales se van diferenciando cada vez más de las condiciones del ambiente que 

reemplaza. El gráfico del PCA realizado con las variables ambientales medidas y en particular la 

componente PCA 1 diferencian ambientalmente a dos grupos de edades. Las plantaciones jóvenes 

conformadas por las plantaciones de 0 a 3 años y las plantaciones maduras de 4 a 12 años, siendo los 4 

años la edad promedio de cierre de la canopia para este tipo de plantaciones (Aguerre et al. 1995). Cabe 

destacar que las plantaciones jóvenes son las más similares ambientalmente a los sitios de pastizal que las 

plantaciones maduras. Estas últimas son más similares entre si a partir de los 7 años y tienen un pH ácido 

en el suelo, lo cual es característico de este tipo de plantaciones (Jobbágy et al. 2006). Además, estas 

plantaciones tienen alta cobertura de canopia, lo cual puede generar la disminución de la temperatura al 

nivel del suelo limitando el crecimiento de las plantas de pastizal las cuales suelen crecer a intensidades 

lumínicas altas. Dado los resultados obtenidos, se pudo verificar la existencia de un gradiente ambiental a 

lo largo del ciclo forestal, el cual es un modelo ideal para evaluar si hay filtrado ambiental para cada uno 
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de los grupos taxonómicos seleccionados. Los cambios de intensidad de filtrado están relacionados a la 

similitud ambiental entre las distintas edades de las plantaciones y los pastizales naturales.    

  



 



 

CAPÍTULO 3: 

PATRONES DE DIVERSIDAD ALFA TAXONÓMICA Y 

FUNCIONAL EN RELACIÓN CON LOS CAMBIOS 

AMBIENTALES DENTRO DEL CICLO FORESTAL  

 

Introducción 

 

 La intensificación y el cambio del uso del suelo son los mayores responsables de la pérdida de 

biodiversidad en hábitats terrestres causando la degradación y pérdida de los ambientes naturales (Sala et 

al. 2000). En este sentido, los cambios en las condiciones ambientales causados por los usos de la tierra 

fuerzan que solo algunas especies del conjunto regional de especies puedan adaptarse (pérdida de riqueza) 

y generan cambios en la estructura de las comunidades de los ambientes naturales que reemplazan (Filloy 

et al. 2010; Wilcove & Pin 2010; Ribeiro de Castro Solar et al. 2016; Santoandré et al. 2019a). En general, 

las especies especialistas son las que primero se pierden localmente y aumentan  las especies generalistas 

que son capaces de tolerar las nuevas condiciones ambientales que trae como consecuencia la 

homogenización biótica (McKinney & Lockwood 1999).  

 En general, las actividades humanas impactan negativamente en la riqueza, abundancia y 

composición de las comunidades de aves, roedores, hormigas y otros invertebrados a causa de los cambios 

en las condiciones abióticas, la abundancia y disponibilidad de recursos, la heterogeneidad y composición 

de la vegetación (Medan et al. 2011; Azpiroz et al. 2012; Corbelli et al. 2015; Phifer et al. 2016; Rodriguez 

et al. 2018; Vilardo et al. 2018). Particularmente, muchos estudios han evaluado el impacto de las prácticas 

de manejo forestales en la diversidad nativa y se ha profundizado menos en los cambios en las condiciones 

del suelo, vegetación, microclima y microhábitat que acompañan el crecimiento de las plantaciones 

(Chaudhary et al. 2016). Dichos cambios están relacionados con la disponibilidad de recursos y la 

heterogeneidad ambiental a escala local que afectan el ensamblado de las comunidades (Zellweger et al. 

2016). Para explorar los mecanismos por los cuales el manejo forestal impacta la biodiversidad, es 

importante centrarse en cómo el manejo cambia las características de la plantación y ampliar el espectro 

de grupos taxonómicos. 
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La mayoría de los estudios acerca del impacto de las plantaciones forestales en la biodiversidad se 

han focalizado en analizar un único taxón y en la faceta taxonómica de la diversidad, la cual provee 

información limitada sobre el funcionamiento del ecosistema (McGill et al. 2006). Así, numerosos 

estudios han complementado sus trabajos de riqueza y composición de especies con información de las 

características funcionales de los organismos involucrados ya que ayuda a entender mejor la respuesta de 

las comunidades biológicas a los cambios del uso del suelo (Yates et al. 2014). En un principio, para 

evaluar la diversidad funcional de una comunidad, las especies se clasificaron en grupos funcionales en 

función de la similitud de sus rasgos, la cual fue criticada porque falla en considerar la variación de los 

rasgos dentro del grupo (Wright et al. 2006). Posteriormente, se desarrollaron numerosos índices de 

diversidad funcional que vinculan la suma o el promedio de las distancias entre pares de especies de una 

comunidad, en un espacio de rasgos funcionales multivariado (Petchey & Gaston 2002, 2007; Villéger et 

al. 2008; Laliberté & Legendre 2010). Sin embargo, teniendo en cuenta que algunas especies pueden tener 

un gran impacto sobre el funcionamiento del ecosistema debido a su alta abundancia (Díaz & Cabido 

2001), se desarrollaron índices cuantitativos que incluyen este atributo. (Laliberté & Legendre 2010).  

A pesar del auge de la medición de la diversidad funcional y su inclusión en estudios ecológicos, 

pocos son los estudios que hasta el momento la han utilizado para evaluar y comparar el impacto de las 

actividades humanas en múltiples taxa (Aubin et al. 2013; Fournier et al. 2015). En general, los resultados 

muestran que el cambio en el uso del suelo moldea la composición funcional de las comunidades de 

invertebrados y de plantas resultando en la pérdida de ciertos rasgos y especies que poseen requerimientos 

de nicho ecológico particulares (Janeček et al. 2013; Nagy et al. 2018; Neff et al. 2019). Además, Fournier 

et al. (2015) mostraron que el impacto del estrés hídrico del suelo y los pulsos de inundación en la 

diversidad funcional de plantas e invertebrados depende del grupo taxonómico y del gradiente ambiental 

considerado. La respuesta funcional de las comunidades a la intensificación del uso de la tierra va a 

depender de si se pierden primero las especies con funcionalidad única (que son generalmente las especies 

especialistas) o no y del nivel de redundancia funcional que la comunidad posea (Flynn et al. 2009; 

Mayfield et al. 2010). Dos o más especies se consideran redundantes con respecto a un proceso del 

ecosistema cuando la desaparición de una o más de esas especies no afecta ese proceso de manera 

significativa, porque las especies restantes pueden compensarlo (Díaz & Cabido 2001). En comunidades 

con alta redundancia funcional, la pérdida de especies con el aumento de la intensificación del uso de la 

tierra no genera cambios en la diversidad funcional. En cambio, si hay poca redundancia funcional, la 
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pérdida aleatoria de especies es acompañada por una disminución de la diversidad funcional. Los filtros 

ambientales pueden ser más restrictivos o no a causa de los cambios en el uso de la tierra, favoreciendo a 

un conjunto de rasgos funcionales sobre otro (Flynn et al. 2009). Por ejemplo, la remoción de ciertos 

filtros ambientales puede generar que la pérdida de especies este acompañada por la colonización de 

especies con nuevos rasgos funcionales lo que genera el aumento de la diversidad funcional (Mayfield et 

al. 2010). 

 La congruencia de los patrones espaciales de riqueza de plantas, aves y mamíferos es explicada 

principalmente por la acción del clima (temperatura y precipitaciones), la heterogeneidad del hábitat y la 

disponibilidad de energía que actúan a escala regional (Field et al. 2009). Se ha documentado que el nivel 

de congruencia entre la riqueza de los taxa varía con la escala de análisis y el gradiente ambiental 

considerado (Willig et al. 2003). En general, la alta congruencia a escalas regionales y a nivel taxonómico 

puede ser a causa de una historia biogeográfica en común, una respuesta similar a los gradientes 

ambientales o al rol estructurante de las interacciones bióticas entre los taxa (Pearson & Carroll 1999; 

Lamoreux et al. 2006; Larsen et al. 2012; van Schalkwyk et al. 2019). Varios estudios realizados 

encontraron alta congruencia entre la riqueza de plantas y la riqueza de los vertebrados lo cual puede 

deberse a que las plantas proporcionan hábitat y recursos alimenticios para los animales (Kissling et al. 

2007; Weerd & Udo 2010). Sin embargo, es difícil determinar si dicha congruencia se debe en gran parte 

a la misma respuesta a los factores ambientales o al efecto de un taxón (e.g., plantas) sobre el otro (e.g., 

hormigas y aves) (Hawkins & Porter 2003). Además, algunos estudios identificaron que la intensidad del 

disturbio antrópico, la escala de análisis y el contexto regional son factores clave que influencian el grado 

de congruencia (Rooney & Azeria 2015). Es así que la incorporación de los gradientes ambientales 

antrópicos a los análisis de congruencia de patrones puede ayudar al monitoreo de la biodiversidad y la 

planificación de la conservación, ya que permitiría la identificación de mecanismos generales subyacentes 

a las variaciones espaciales en la biodiversidad (Duan et al. 2016).  

El gradiente ambiental impuesto por el crecimiento de las plantaciones de eucalipto genera que los 

filtros ambientales, relacionados con la estructura de la vegetación, condiciones del suelo y microclima, 

afecten diferencialmente a los taxa de estudio. Tanto a escala local como regional se ha enfatizado la 

importancia de la complejidad del hábitat y la estructura vertical de la vegetación en la riqueza de especies 

más móviles (como las hormigas y las aves) (MacArthur & MacArthur 1961). En cambio, los factores 

abióticos relacionados con el clima y las propiedades edáficas, como el pH del suelo, explican la 
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distribución de especies y los patrones de riqueza de plantas a escalas regionales y locales (Pausas & 

Austin 2001). Sin embargo, poco se sabe acerca de cómo y de qué manera los cambios estructurales y 

ambientales causados por las forestaciones impactan en taxa con diferentes historias de vida y a las 

relaciones entre los mismos (Seibold et al. 2018; Penone et al. 2019).  

Objetivos 

Objetivo general 

El objetivo general de este Capítulo es evaluar los cambios en la diversidad alfa taxonómica y 

funcional en relación con los cambios ambientales que ocurren a lo largo del ciclo forestal y determinar 

el grado de congruencia en los patrones de respuesta entre los taxa. Se consideraron un amplio espectro 

de grupos taxonómicos los cuales responden de manera diferente a los factores que controlan la diversidad 

de especies. 

Objetivos particulares 

1. Analizar la variación de diversidad alfa taxonómica y funcional de las comunidades de aves, 

hormigas y plantas en relación con la disimilitud en las condiciones ambientales entre las 

plantaciones forestales y el ambiente natural. 

 

2. Identificar las variables ambientales que principalmente explican los cambios en la riqueza 

específica observada a lo largo del ciclo forestal. 

 

3. Generar un modelo integrador para identificar las relaciones directas e indirectas entre la 

diversidad de plantas, aves y hormigas y las principales variables ambientales explicativas. 

 

4. Analizar el grado de asociación entre las riquezas de los taxa y las diversidades funcionales a lo 

largo del ciclo forestal. 
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Hipótesis y predicciones  

 

Hipótesis 3.1. El efecto de las plantaciones de eucalipto sobre las comunidades de aves, plantas y 

hormigas, depende de la similitud ambiental entre los pastizales nativos y la edad de la plantación como 

resultado de los cambios en la variedad y disponibilidad de recursos, condiciones de microclima y 

estructura de la vegetación. En este contexto, se hipotetiza que el ciclo forestal del eucalipto afecta 

negativamente a las comunidades nativas de aves, plantas y hormigas de los pastizales pampeanos a pesar 

de que estos taxa posean requerimientos de nicho ecológico diferentes. 

 

Predicción 3.1.1. La riqueza específica de los taxa disminuye a medida que aumenta la disimilitud 

ambiental entre los pastizales y las plantaciones forestales de distintas edades. 

 

Predicción 3.1.2. La diversidad funcional de los taxa disminuye a medida que aumenta la disimilitud 

ambiental entre los pastizales y las plantaciones forestales de distintas edades. 

 

     Predicción 3.1.3. Los patrones de riqueza entre los taxa están correlacionados positivamente a lo largo 

del ciclo forestal 

 

     Predicción 3.1.4. Los patrones de diversidad alfa funcional entre los taxa están correlacionados 

positivamente a lo largo del ciclo forestal. 

 

Hipótesis 3.2. La congruencia entre taxa puede deberse a una respuesta común a los cambios ambientales 

generados por el ciclo forestal del eucalipto o a que dichos cambios afecten las relaciones entre los 

mismos. Considerando que las plantas son la base de las redes tróficas terrestres y pueden proveer gran 

variedad de recursos alimenticios (e.g. semillas para las hormigas y aves granívoras) y hábitat (e.g. 

pasturas como sitio de nidificación) para las aves y hormigas (Hutchinson 1959; Kissling et al. 2007), se 

hipotetiza que las comunidades de plantas influyen positivamente en la presencia de especies de aves y 

hormigas a lo largo del ciclo forestal. 

 

    Predicción 3.2.1. La riqueza de plantas esta afecta positivamente en la riqueza de aves y de hormigas.  
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Materiales y Métodos 

 

 En el Capítulo 2 se detalla el diseño de muestreo, las variables ambientales medidas y los rasgos 

funcionales seleccionados para cada taxón. A modo de resumen, para la representación de la 

cronosecuencia se seleccionaron 9 edades (0, 1, 2, 3, 4, 5, 7, 9, 12 años) con tres réplicas por edad y 

además de tres sitios de pastizal natural (30 sitios en total). La riqueza taxonómica de las comunidades de 

aves, plantas y hormigas se estimó contabilizando la cantidad total de especies presente en los muestreos, 

registrándose la riqueza de especies por sitio. 

Estimación de la diversidad taxonómica 

 Para estimar la diversidad alfa taxonómica de los taxa, se consideraron las especies/morfoespecies 

(de aquí en más se referirá como especie) registradas por sitio. Se construyeron primero las matrices de 

abundancias por sitios, y para así obtener las matrices de presencia-ausencia con las cuales se calculó la 

riqueza de los grupos taxonómicos. La abundancia de las plantas se calculó promediando la cobertura de 

cada especie por sitio considerando los 3 cuadrantes en cada sitio. Para las hormigas, la abundancia por 

especie se calculó como el número de trampas con presencia de la especie por sitio, pudiendo tomar 

valores entre cero y cuatro. La elección de la frecuencia de ocurrencia como estimador de abundancia se 

debe a que las hormigas son organismos eusociales; por ello, estimar la abundancia como el número de 

individuos por trampa produce sesgos de las capturas hacia especies con una mayor actividad y movilidad, 

con mayores tamaños poblacionales o densidad de colonias y con distintos comportamientos de forrajeo 

(Andersen 1991). Para las aves, la abundancia se calculó sumando los datos de abundancia de las especies 

correspondientes a los 10 puntos de observación en cada sitio.  

Estimación de la diversidad funcional 

 Actualmente existe una gran variedad de índices para estimar la diversidad funcional de una 

comunidad (Petchey & Gaston 2002; Villéger et al. 2008; Laliberté et al. 2010). Para esta tesis se 

seleccionó el índice de dispersión funcional (FDis) desarrollado por Laliberté & Legendre (2010) el cual 

representa la distancia media ponderada por la abundancia relativa de las especies al centroide en el 

espacio multidimensional de rasgos. FDis tiene las ventajas de no estar afectado por la riqueza de especies, 

los datos atípicos no lo influencian fuertemente, puede incluir cualquier número y tipo de rasgos, y puede 
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ser calculado con cualquier medida de distancia o disimilitud (Anderson et al. 2006). FDis se estimó por 

sitio para los tres grupos taxonómicos utilizando los rasgos funcionales descriptos en la Tabla 2.1.  

Respecto a las hormigas, se midieron los rasgos funcionales de 3-6 individuos por especie 

considerando únicamente a las obreras (Bihn et al. 2010) y se utilizó un estereomicroscopio Zeiss 

Discovery v8. Dado que varios de los rasgos seleccionados correlacionan con el tamaño del cuerpo, se 

transformaron y estandarizaron los datos antes de calcular el índice FDis. Se dividieron todos los rasgos 

funcionales por el largo de Weber (indicativo del tamaño del cuerpo de las hormigas), a excepción del 

propio largo de Weber (Weber 1938). Se calculó el logaritmo de los valores relativos de los rasgos 

funcionales y luego, la media para cada especie (Fichaux et al. 2019). Un PCA con la matriz de rasgos 

por especies fue realizado para después extraer las primeras cinco componentes sobre los cuales se calculó 

el índice FDis (Fichaux et al. 2019). Se resumió toda la información en componentes principales con el 

objetivo de eliminar información redundante para que no afecte la estimación de la diversidad funcional. 

Posteriormente, se calculó la matriz de distancia entre especies a partir de la matriz original de 

especies y rasgos, utilizando el índice de Jaccard para las aves y plantas (función vegdist en el paquete 

“VEGAN” del R) porque es adecuado para datos categóricos (Legendre & Legendre 2012; R Core Team 

2018). En cambio, para las hormigas se utilizó la distancia euclidiana. El cálculo del índice FDis por cada 

sitio se realizó con el paquete “FD” utilizando la matriz de distancia entre especies y la matriz de sitios 

por especies (Laliberté et al. 2014). 

Análisis de datos 

 Los cambios en la riqueza de especies con el aumento de la disimilitud ambiental (calculada en el 

capítulo anterior), se evaluaron mediante Modelos Lineales Generalizados (GLMs). Dado que la riqueza 

es un conteo de números enteros se eligió modelarla con la distribución de Poisson (solo hormigas) o con 

una distribución binomial negativa (plantas y aves) para reducir la sobredispersión. Se utilizó la función 

glm y glm.nb del paquete “MASS” para modelar las riquezas. En ambos casos se utilizó como función de 

enlace la función logarítmica y se chequeó que el gráfico de residuos versus valores predichos de los 

modelos no tenga ningún patrón. La variación del índice FDis con el aumento de la disimilitud ambiental 

fue analizada con GLMs utilizando la distribución gaussiana y también agregando un término cuadrático. 

Los supuestos de normalidad y homocedasticidad de los residuos fueron chequeados. Cuando dos o más 
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modelos significativos lograron los supuestos requeridos, elegimos el más informativo, es decir, el que 

tiene el Criterio de Información de Akaike (AIC) más bajo (Burnham & Anderson 2002). 

 Para identificar las variables ambientales que explican los cambios en la riqueza de los taxa, se 

realizaron selecciones de modelos hacia atrás incluyendo al modelo nulo que contempla la ausencia de 

patrón (Johnson & Omland 2004). Cada taxón fue modelado por un conjunto diferente de variables 

ambientales dado que tienen requerimientos de nicho diferente (Tabla 3.1). Para visualizar la relación 

entre las variables ambientales se calculó el índice de correlación de Spearman para todos los pares de 

variables (Anexo 3.1). Se utilizó el Factor de Inflación de la Varianza (VIF) para detectar 

multicolinealidad entre las variables ambientales que explican la riqueza de los grupos taxonómicos. Si 

una variable ambiental dentro de un modelo tiene VIF ≥ 5 indica que esa variable tiene una colinealidad 

importante dentro del modelo y entonces fue excluida de la selección de modelos (Dormann et al. 2013). 

Luego, para analizar la congruencia taxonómica y funcional entre los taxa, se calcularon correlaciones de 

Spearman (debido a la ausencia de normalidad) entre las riquezas de los taxa y también entre las 

diversidades funcionales previamente calculadas (Kissling et al. 2008; Osorio et al. 2012). 

 

Tabla 3.1. Variables ambientales utilizadas para explicar la variación de la riqueza de las plantas, aves y 

hormigas. Las cruces indican que fueron incluidas en el modelo y la raya indican que no fueron incluidas. 

Los acrónimos de las variables pueden verse en la Anexo 3.1. 
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 Plantas Aves Hormigas 

pH X - - 

P X - - 

CANOPIA X X X 

ALTURA X X X 

N X - - 

TEMP X - X 

COBSD - X X 

COBHER - X X 

 

 Los Modelos de Ecuaciones Estructurales (SEM) permiten inferir relaciones causales pudiendo 

separar efectos directos e indirectos entre las diferentes variables que integran el modelo (Grace 2006).  

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos a partir de la selección de modelos previamente descripta, se 

generó un modelo teórico que incluyó a la riqueza de los taxa y a las variables ambientales más importantes 

poniendo a prueba las relaciones directas e indirectas entre ellas a partir del SEM. El número máximo de 

relaciones planteadas dentro de un modelo viene dado por la relación entre el N/5, por lo que únicamente 

se planteó un modelo con 6 interacciones como máximo (Fan et al. 2016). Los SEM se basan en relaciones 

lineales y por lo tanto suponen normalidad en los datos. La falta de normalidad modifica la estimación de 

los intervalos de confianza de los parámetros y sus valores de significancia. Es así que se utilizó la técnica 

de Bootstrapping para calcular los intervalos de confianza de los parámetros estimados (Bollen & Stine 

1993). Dicha técnica consiste en tomar muestras sucesivas con reposición de los datos y estimar los 

parámetros del modelo cada vez y por lo tanto los intervalos de confianza se basan en la distribución de 

nuestros propios datos. El modelo teórico fue ajustado usando una selección de modelos hacia atrás con 

la función anova y el paquete “LAVAAN” en R (Rosseel 2012). Para evaluar el ajuste del modelo final 

se estimó el Bollen-Stine p value Bootstrap, que se utiliza cuando los supuestos de la prueba de chi-

cuadrado no se cumplen (Walker & Smith 2017). La hipótesis nula implica que el modelo propuesto es 

correcto y, por lo tanto, se espera no rechazarla (p > 0.05).   
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Resultados 

  

Se registraron un total de 76 especies de aves, 67 especies de hormigas y 249 especies de plantas 

en los sitios de pastizal y las plantaciones de eucalipto de diferentes edades (ANEXO 3.3, 3.4, 3.5).  

La riqueza específica de las comunidades de aves (Figura 3.1 A), hormigas (Figura 3.1 C) y plantas 

(Figura 3.1 E) disminuyó significativamente a medida que la disimilitud ambiental entre las forestaciones 

de distintas edades y los sitios de pastizal aumentaba (LR= 5.72 p=0.02, Devianza=-7.37 p<0.01, 

LR=10.64 p<0.001). Sin embargo, no se observaron cambios en la diversidad funcional en las 

comunidades de aves con el incremento de la disimilitud ambiental (Figura 3.1 B, ver Anexo 3.2). La 

diversidad funcional de las comunidades de hormigas epígeas aumentó significativamente con el aumento 

de disimilitud ambiental (Figura 3.1 D, F=6.67, p= 0.02). Finalmente, la diversidad funcional de las 

comunidades de plantas disminuyó significativamente con el incremento de la disimilitud ambiental y su 

ajuste fue mejor a una función polinómica de segundo grado que a una función lineal (Figura 3.1 F, ver 

Anexo 3.2). 
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Figura 3.1. Riqueza específica (A, C, E) y diversidad funcional (FDis) (B, D y F) de las comunidades de 

aves, hormigas y plantas en función de la disimilitud ambiental (índice de Gower) con los sitios de pastizal 

natural. El área gris corresponde al 95% de la banda de confianza. 

Los resultados de la selección de modelos (Tabla 3.2) mostraron que la altura de los eucaliptos 

(ALTURA) se relaciona negativamente con la variación de la riqueza de plantas y aves (test LR= 7.96, 

p=0.004, test LR= 8.92 p=0.002, respectivamente). En cambio, la riqueza de hormigas disminuyó a menor 

cobertura de herbáceas (Devianza = -7.25, p<0.01). Por último, el análisis de la congruencia entre los taxa 

mostró únicamente una correlación positiva y significativa entre la riqueza de plantas y aves (r=0.46, 

p=0.02) (Tabla 3.3). 
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Tabla 3.2. Resultados de la selección de modelos realizado con las variables ambientales relevantes para 

explicar la riqueza de cada grupo taxonómico. Se muestran los valores de los estimadores, el error estándar 

(E.E), el valor Z, el p-valor de cada estimador y el porcentaje de la variabilidad explicada de cada modelo 

(V.E %). 

Grupo taxonómico  Estimador E.E Valor Z p-valor V.E % 

Hormigas Intercepto 2.557 0.079 32.26 < 0.001 28 

 COBHER 0.004 0.001 2.73 0.006  

Aves Intercepto 3.015 0.150 20.16 < 0.001 31 

 ALTURA -0.040 0.012 -3.23 0.001  

Plantas Intercepto 3.649 0.222 16.44 < 0.001 24 

 ALTURA -0.054 0.018 -3.06 0.002  

 

Tabla 3.3. Resultados de los análisis de congruencia taxonómica y funcional entre los taxa de estudio. Se 

muestran los valores de los coeficientes de correlación de Spearman entre los taxa y su p-valor asociado. 

En negrita se muestra el p-valor significativo. RiqH=riqueza de hormigas, RiqP=riqueza de plantas, 

RiqA= riqueza de aves, FDisA= diversidad alfa funcional de aves, FDisP= diversidad alfa funcional de 

plantas, FDisH= diversidad alfa funcional de hormigas. 

 

 Coef. Spearman p-valor 

RiqH-RiqP 0.11 0.61 

RiqP-RiqA 0.46 0.02 

RiqH-RiqA 0.02 0.93 

FDisA-FDisH -0.27 0.23 

FDisA-FDisP 0.24 0.25 

FDisH-FDisP -0.22 0.30 

 

El modelo de ecuaciones estructurales ajustado para evaluar las relaciones directas e indirectas 

entre los taxa y las variables ambientales más relevantes (Figura 3.2), mostró un buen ajuste de los datos 
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al modelo (Prueba de χ2= 48.6, p=0.10). La riqueza de hormigas resultó estar influenciada positiva y 

directamente por la cobertura promedio de herbáceas, pero negativamente por la riqueza de plantas. 

Además, la variable altura afectó indirectamente a la riqueza de las hormigas mediada por la cobertura de 

herbáceas. La riqueza de aves solo se vio influenciada directa y negativamente por la altura de los 

eucaliptos. Por último, la riqueza de las plantas se vio influenciada directamente por la variable altura. 

 

 

 

Figura 3.2. Modelos de ecuaciones estructurales ajustado para evaluar las relaciones directas e indirectas 

entre la riqueza de los grupos taxonómicos y la influencia de la altura del eucalipto (ALTURA) y la 

cobertura promedio de herbáceas (COBHER). Se muestran coeficientes de regresiones parciales y sus 

intervalos de confianza de aquellas relaciones directas entre variables que dieron significativas. 

 

Discusión 

  

 A partir de los resultados obtenidos se pudo proponer por primera vez un modelo por el cual los 

cambios ambientales generados por el ciclo forestal del eucalipto afectan la riqueza de los taxa de estudio 

y las relaciones entre los taxa. Específicamente, se encontró que los cambios en la estructura de la 

vegetación (dada por el aumento de la altura de los eucaliptos y la disminución de la cobertura de 

herbáceas) afectaron negativamente la riqueza de los taxa de estudio, indicando que tales asociaciones 
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existen consistentemente en taxa con diferentes historias de vida.  En cambio, la variación de la diversidad 

alfa funcional a lo largo del gradiente ambiental resultó ser taxón específico, recalcando la importancia de 

incluir respuestas funcionales contrastantes de la diversidad en los estudios que evalúen el impacto del 

cambio del uso de la tierra. 

Como se había predicho, la riqueza de los taxa disminuyó con el incremento de la disimilitud 

ambiental entre las plantaciones forestales de diferentes edades y el ambiente natural, probablemente 

debido a que las condiciones ambientales resultantes en las plantaciones forestales fueron hostiles para los 

tres grupos taxonómicos. Estos resultados son consistentes con otros estudios realizados donde también 

evaluaron los cambios en la riqueza de plantas, aves y hormigas de bosques subtropicales a monocultivos 

de eucalipto (Phifer et al. 2016; Martello et al. 2018), palma aceitera (Mumme et al. 2015), pino 

(Santoandré et al. 2019a), café (Philpott et al. 2008) y caucho (Liu et al. 2016). El reemplazo de bosques 

de Nothofagus a monocultivos de pinos en el sur de Argentina, resultó en una mayor pérdida de especies 

de plantas seguido por los escarabajos y por último las aves (Paritsis & Aizen 2008). Además, el mismo 

patrón de disminución de la riqueza de especies fue encontrado en el reemplazo de pastizales nativos por 

plantaciones forestales de árboles exóticos (Fontana et al. 2016). Los estudios resaltan que la pérdida de 

especies puede deberse a la simplificación del hábitat y la disminución de la variedad de microhábitats 

causando la pérdida de las condiciones compatibles con los requerimientos de nicho ecológico en 

particular para las especies especialistas. Sin embargo, nuestros resultados muestran que a pesar de que el 

hábitat se vuelva más complejo (incorporación de la estructura vertical dada por las plantaciones), la 

disimilitud en las condiciones ambientales con los pastizales sería la que determina la disminución de la 

riqueza de especies. 

Contrario a lo esperado, la respuesta de la diversidad funcional al gradiente ambiental dado por la 

cronosecuencia varió entre los taxa, las hormigas y las plantas mostraron cambios significativos. Respecto 

a las plantas, parecería que las especies con funcionalidad única (como por ejemplo las plantas que se 

dispersan por el viento) son las que primero se pierden, ocasionando la disminución observada de la 

diversidad funcional a medida que aumenta la disimilitud ambiental (Flynn et al. 2009). El aumento de la 

intensidad de disturbio y la fertilización también disminuyeron la diversidad funcional de las plantas en 

diferentes ambientes de la costa oeste de Escocia (pastizales, páramo, bosque, cultivos para heno) 

(Pakeman 2011) y en praderas de República Checa (Janeček et al. 2013). Por otro lado, el patrón 

observado de pérdida de especies de hormigas y aumento de la diversidad funcional con el aumento de la 
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disimilitud ambiental, puede deberse a la colonización de especies con nuevos rasgos funcionales. Tal 

como mencionan Mayfield et al. (2010), los cambios en el hábitat alteran la intensidad de los filtros 

ambientales favoreciendo el establecimiento de especies con ciertos rasgos funcionales por sobre otros.  

Al cambiar la heterogeneidad del hábitat a escala de micrositio (aumento de la hojarasca y la acumulación 

de troncos y ramas en descomposición), ciertas especies de hormigas con rasgos funcionales diferentes al 

de las especies que se pierden y con nichos ecológicos compatibles con los nuevos microhábitats pueden 

ocuparlos, indicando que los filtros son menos restrictivos para estas especies (Santoandré et al. 2019b). 

Es así como los troncos y ramas en descomposición, que pueden ser utilizados por especies de hormigas 

(e.g., Camponotus bonaeriensis) que no son tan comunes en los pastizales (Kusnezov 1951). Además, la 

proximidad al bosque ribereño a nuestra área de estudio podría promover la dispersión y establecimiento 

de especies típicas de bosque hacia las plantaciones maduras debido a la similitud estructural entre ambas. 

El patrón opuesto fue encontrado en plantaciones de eucalipto y pino implantados en el Bosque Atlántico, 

es decir, la diversidad funcional fue mayor en plantaciones maduras respecto a las plantaciones jóvenes 

debido a la alta similitud ambiental entre las plantaciones maduras y el Bosque Atlántico favoreciendo la 

permanencia de especies de bosque (Martello et al. 2018; Santoandré et al. 2019a). Respecto a las 

comunidades de aves, la ausencia de patrón en la diversidad funcional coincide con el estudio realizado 

por Jacoboski et al. (2016) en plantaciones de eucalipto de diferentes edades del sur de Brasil. Solo el 

bosque nativo tuvo mayor diversidad funcional que los sitios con plantaciones forestales. A pesar de que 

algunos trabajos han reportado que la transición de bosque nativo a agroecosistema o plantación comercial 

reduce la diversidad funcional de las aves (Edwards et al. 2013; Pedley et al. 2019), Vaccaro et al. (2019) 

no encontraron diferencias en los valores de la diversidad funcional entre los pastizales nativos y 

plantaciones maduras de eucalipto de la Región Pampeana. Nuestros resultados indican que las especies 

de aves que se pierden con el aumento de la disimilitud ambiental son especies redundantes en sus 

diversidades de rasgos (Flynn et al. 2009). Entonces, la respuesta de la diversidad funcional y el nivel de 

redundancia dentro de las comunidades resultó ser taxón dependiente donde además cada taxón fue capaz 

de utilizar una dimensión diferente dentro de las plantaciones forestales. 

Únicamente encontramos una congruencia moderada entre la riqueza de plantas y aves a lo largo 

del ciclo forestal coincidiendo con trabajos realizados en China (Xu et al. 2017) y en pastizales 

seminaturales de Suecia (Vessby et al. 2002). A pesar de que los estudios reportan que la congruencia 

suele ser mayor a escala regional y menor a nivel taxonómico, nuestros resultados muestran que puede 
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haber congruencia a escala local dado por el gradiente ambiental antrópico (Lamoreux et al. 2006; van 

Schalkwyk et al. 2019). En cambio, la falta de congruencia entre el resto de los taxa puede deberse a la 

escala de estudio donde quizás la congruencia taxonómica se exprese a una escala mayor. Además, la falta 

de congruencia entre la riqueza de aves y hormigas concuerda con otros estudios donde también 

mencionan que las aves son pobres indicadores de invertebrados del suelo (Vessby et al. 2002; De 

Andrade et al. 2014) y en aquellos estudios donde hay congruencia significativa, suele ser baja 

(Oberprieler et al. 2019). Respecto a la nula congruencia funcional reportada a la escala de análisis 

concuerda con los patrones de diversidad alfa funcional discutidos anteriormente, indicando también las 

contrastantes demandas ecológicas de los grupos taxonómicos.  

Los factores abióticos relacionados con los diferentes estratos de la vegetación ocasionaron la 

pérdida de especies en los tres grupos taxonómicos. El crecimiento del eucalipto en altura influenció 

negativamente en la riqueza de aves y plantas, de acuerdo con los resultados. El aumento de la altura de 

las plantaciones de eucalipto a lo largo de la cronosecuencia conlleva a que se acumule una gran cantidad 

hojarasca constituida en su mayoría por las hojas del eucalipto, y a su vez aumente su cobertura. Así, la 

influencia negativa de la altura de las plantaciones sobre la riqueza de especies de plantas podría estar 

dada por los efectos alelopáticos reportados en varias especies de eucalipto mediado por la liberación de 

ácidos fenólicos y aceites volátiles de la hojarasca (Florentine & Fox 2003), los cuales pueden reducir la 

germinación y el crecimiento a través de la disminución en la disponibilidad de nutrientes (Zhang & Fu 

2009). Respecto a las comunidades de aves, la incorporación de una nueva dimensión al ambiente natural 

(estructura vertical dada por la forestación) disminuyó su riqueza. Se ha documentado que la estructura 

de la vegetación resulta ser uno de los principales determinantes del uso de hábitat por parte de las aves, 

por lo que aquellos hábitats antrópicos que posean una vegetación muy diferente al ambiente natural 

impactan en mayor medida a las comunidades de aves nativas (Raman 2006; Filloy et al. 2010). De hecho, 

las aves que permanecieron hasta el final del ciclo forestal pueden estar utilizando las plantaciones como 

sitios de refugio o para el descanso (Penone et al. 2019). Por otra parte, la cobertura de plantas herbáceas 

resulto ser un factor determinante en la riqueza de hormigas presente en las plantaciones de eucalipto en 

nuestra área de estudios y en el Cerrado (Rabello et al. 2018). La alteración en la composición y cobertura 

del estrato herbáceo afecta los recursos disponibles para el forrajeo por hormigas nativas como es el caso 

de la recolección de semillas (Costa et al. 2010). A su vez, las pasturas son una importante fuente de 
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semillas, en particular para las hormigas granívoras, reducen el movimiento de las semillas por la lluvia y 

el viento y disminuyen su exposición a la luz y disecación (Williams et al. 2012; Rabello et al. 2018).  

El modelo propuesto a través del cual el ciclo forestal afecta la riqueza de los taxa muestra que la 

altura de los eucaliptos es la variable que afecta directa e indirectamente (mediado por la cobertura de 

herbáceas) la riqueza de los taxa y la relación entre las mismos, en particular entre las plantas y hormigas. 

Las comunidades de hormigas están influenciadas positivamente por la densidad de la vegetación y no 

por su diversidad (riqueza de plantas). Este resultado reafirma que las hormigas se ven afectadas 

principalmente por cambios a nivel de estructura de la vegetación y también por los recursos que la misma 

les puede proveer. La reducción del estrato herbáceo con el aumento de la disimilitud ambiental se ha 

visto que altera la composición del ensamble de hormigas dado que afecta las condiciones de microclima 

a nivel del suelo (Rabello et al. 2018). La falta de relación entre la riqueza de plantas y de aves encontrada 

puede ser a causa de la escala de estudio, donde la congruencia taxonómica es más fuerte a escala regional 

debido a los factores ambientales que se expresan a dicha escala (Qian & Kissling 2010). Los resultados 

dados por el SEM nos permiten complementar con los resultados obtenidos a partir del análisis de la 

congruencia; así, las aves y plantas serían taxa congruentes en su respuesta al crecimiento en altura del 

eucalipto.  

En conclusión, la integración del enfoque taxonómico y funcional permitió comprender mejor el 

impacto del ciclo forestal en las comunidades nativas mostrando que los cambios a nivel de la estructura 

de la vegetación fueron factores determinantes. Teniendo en cuenta los resultados obtenidos y en particular 

los brindados por el análisis de la diversidad funcional, se remarca la importancia de incluir taxa 

contrastantes en los estudios que evalúen el impacto de la actividad forestal en la biodiversidad. En los 

casos donde no es posible obtener información sobre taxa de interés no incluidos en esta tesis, utilizar a 

las aves y las hormigas parecería ser una medida adecuada en los estudios de cambios en la riqueza. Sin 

embargo, dado que los resultados no fueron contundentes respecto a la congruencia y sus causas, sería 

conveniente incluir en los estudios a otros grupos taxonómicos como por ejemplo las arañas y los anfibios 

y así comprender los mecanismos a través de los cuales la actividad forestal impacta a la biodiversidad 

nativa y sus funciones. 
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ANEXO 3.1. Correlaciones de Spearman entre todas las variables ambientales medidas en las 

plantaciones de eucalipto de diferentes edades. El tamaño del círculo es proporcional a la magnitud de la 

correlación y el color indica la fuerza de la asociación. Las tonalidades de azul indican asociación positiva 

y tonalidades de rojo indican asociación negativa. COBSD= cobertura promedio del suelo, COBHER= 

cobertura promedio de herbáceas, CANOPIA= cobertura promedio de la canopia, COBHOJ= cobertura 

promedio de la hojarasca, ALTURA= altura promedio del eucalipto, ALTHOJ= altura promedio de la 

hojarasca, DAP= diámetro promedio del eucalipto a la altura de pecho, TEMP=temperatura promedio al 

nivel del suelo, pH= pH del suelo, P= contenido de fósforo en el suelo, N= contenido de nitrógeno en el 

suelo, C=contenido de carbono inorgánico en el suelo. 
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Anexo 3.2. Modelos de la variación de la diversidad alfa funcional (indice FDis) respecto a la 

disimilitud ambiental entre las plantaciones forestales y el ambiente natural. df=grados de libertad. 

Se resalta en negrita el modelo con menor AIC. 

 

Taxón Modelo df AIC 

Aves Disimilitud 3 -100.41 

 Disimilitud+ Disimilitud2 4 -98.43 

 Nulo 2 -101.65 

Hormigas Disimilitud 3 -14.62 

 Disimilitud+ Disimilitud2 4 -12.62 

 Nulo 2 -10.29 

Plantas Disimilitud 3 -88.68 

 Disimilitud+ Disimilitud2 4 -90.66 

 Nulo 2 -83.26 

 

  



 

CAPÍTULO 4: 

DETERMINANTES DE LA DIVERSIDAD BETA 

TAXONÓMICA Y FUNCIONAL A LO LARGO DEL CICLO 

FORESTAL 

 

 

Introducción 

  

 La diversidad beta es uno de los componentes de la diversidad que ha extendido su uso desde 

mediados del siglo pasado y que puede proporcionar información fundamental sobre los procesos que 

crean y mantienen la biodiversidad (Myers et al. 2013). Fue formalizada por Whittaker (1960) como el 

cambio en la composición de especies de una comunidad a lo largo de un gradiente ambiental o entre 

sitios. Bajo esta conceptualización, Anderson et al. (2011) propone la distinción de dos tipos de diversidad 

beta: la variación y el recambio. El primer tipo de diversidad beta es la noción de variación en la estructura 

de las comunidades entre unidades de muestreo dentro de una dada extensión espacial o temporal. Por otra 

parte, la noción de recambio implica medir el cambio en la estructura de las comunidades de un sitio a 

otro a lo largo de un gradiente espacial, temporal o ambiental (Whittaker 1972).  

Una gran variedad de propuestas metodológicas han surgido para estimar la diversidad beta entre 

dos comunidades reflejando la existencia de diferencias conceptuales, de herramientas y de objetivos que 

se combinan (Anderson et al. 2011). En un inicio, se planteó calcular la diversidad beta a partir del cociente 

entre la diversidad gama (diversidad de especies a escala regional) y la diversidad alfa (diversidad de 

especies a escala local) (Whittaker 1972; Tuomisto 2010). Luego, surgieron las medidas multivariadas 

basadas en semejanzas de a pares entre unidades de muestreo (por ejemplo la distancia euclidiana, índice 

de Sorensen, Jaccard) que puede calcularse considerando la abundancia o solo con la presencia/ausencia 

de las especies (Koleff et al. 2003; Anderson et al. 2011).  

Bajo esta perspectiva surgió la descomposición de la diversidad beta taxonómica en sus 

componentes de recambio y anidamiento, dos diferentes fenómenos que explican la variación de la 

composición de especies entre dos comunidades (Harrison et al. 1992; Baselga 2007, 2010; Legendre 

2014; Baselga & Leprieur 2015). El anidamiento ocurre cuando biotas de sitios con menor número de 
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especies son un subconjunto de biotas de sitios más ricos reflejando un proceso de pérdida de especies no 

al azar (Baselga 2010). Por otro lado, el recambio de especies implica el reemplazo de algunas especies 

por otras como consecuencia de restricciones ambientales e históricas (Nekola & White 1999; Qian et al. 

2005). El análisis tradicional de la diversidad beta no permite determinar si las comunidades son 

funcionalmente similares o no (Swenson et al. 2011). Recientemente, la diversidad beta funcional fue 

definida como el porcentaje de superposición entre dos comunidades en el espacio funcional 

multidimensional (Villéger et al. 2011, 2013), la cual también puede particionarse en sus dos componentes 

de recambio (espacio funcional no compartido por las comunidades) y anidamiento funcional 

(influenciado por la diferencia de tamaño en el espacio funcional ocupado por las comunidades) siguiendo 

el marco propuesto por Baselga et al. (2012). La diversidad beta funcional permite indagar en profundidad 

acerca de la diferenciación de las comunidades biológicas. Dos comunidades pueden ser diferentes debido 

a la aparición de especies con nuevos rasgos funcionales (o nuevas combinaciones de rasgos ya presentes) 

o a que el espacio funcional de uno sea un subconjunto de las estrategias funcionales de la otra comunidad 

(Villéger et al. 2013). A pesar de la importancia de la diversidad beta en los estudios de ecología de 

comunidades, conservación y biogeografía, se sabe poco respecto a cómo la misma difiere entre taxa de 

una misma región (Qian 2009). 

El análisis en conjunto de la diversidad beta taxonómica y funcional pueden desentrañar la 

importancia de los procesos deterministas y estocásticos en la generación de los ensambles biológicos a 

lo largo de gradientes ambientales (Tuomisto et al. 2003; Vellend 2010; Legendre 2014; Mori et al. 2018). 

Además, considerando que no necesariamente ambas diversidades podrían estar acopladas: dos 

comunidades con pocas especies en común (alta diversidad beta taxonómica) podrían mostrar baja 

diversidad beta funcional si las especies son funcionalmente similares (Swenson et al. 2011). Un estudio 

realizado en estuarios tropicales de peces encontró baja diversidad beta funcional pero alta diversidad beta 

taxonómica remarcando la necesidad de evaluar simultáneamente ambas facetas de la diversidad (Villéger 

et al. 2012). Si además se incluye las componentes de recambio y anidamiento taxonómico y funcional en 

los estudios ecológicos, se pueden sacar a la luz patrones complejos que ayudan a elucidar las fuerzas que 

operan en el ensamblado de las comunidades (Cardoso et al. 2014). Por ejemplo, el análisis de los patrones 

altitudinales de las comunidades de hormigas del Área de Conservación Transfronterizo Maloti-

Drakensberg del sur de África, mostró que el recambio fue la principal componente de la diversidad beta 

taxonómica y que el anidamiento y el recambio funcional aportan de igual manera a la diversidad beta 

funcional (Bishop et al. 2015). Además, el anidamiento tendió a incrementarse con el aumento de la altitud 
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mostrando que las especies con rasgos particulares pueden persistir a grandes alturas. Otro estudio 

encontró un patrón de decaimiento de la similitud funcional de las comunidades de árboles con la 

elevación (Swenson et al. 2011). El recambio funcional y los procesos determinísticos jugaron un papel 

importante en el ensamble de las comunidades a lo largo de dicho gradiente de elevación. De esta manera, 

para indagar acerca del mecanismo estructurador de los ensambles biológicos a lo largo de un gradiente 

ambiental, es clave conocer los patrones de diversidad beta funcional. 

El análisis de la diversidad beta taxonómica y funcional es una herramienta útil para entender cómo 

las actividades humanas impactan sobre la diversidad nativa y así generar medidas y propuestas para su 

conservación. Por ejemplo, los cambios en la composición taxonómica y funcional de las comunidades de 

aves en diferentes usos de la tierra desarrollados en la Región Pampeana muestran que la ganadería 

conserva más especies con rasgos funcionales de los pastizales nativos (Vaccaro et al. 2019). Además, 

muchos estudios han mostrado que los cambios en el uso de la tierra generan una simplificación de las 

comunidades causando la homogeneización taxonómica (aumento en la similitud de la composición de 

especies entre ensambles de especies a lo largo del tiempo) (Olden & Leroy Poff 2004). Las especies que 

se benefician en los hábitats modificados son especies generalistas de hábitat y las que primero se pierden 

son las especies especialistas (La Sorte 2006). Sin embargo, la comparación de la respuesta de la 

diversidad beta a los cambios del uso del suelo entre diferentes grupos taxonómicos ha sido menos 

estudiada.  

El gradiente ambiental impuesto por el ciclo forestal puede producir diferentes patrones de 

diversidad beta taxonómica y funcional dependiendo del conjunto regional de especies, del nicho 

ecológico de las especies (dado por los cambios en las condiciones ambientales) y las interacciones 

bióticas entre las especies (Mezger & Pfeiffer 2011). Sin embargo, aún se desconoce si hay congruencia 

taxonómica y funcional entre taxa debido a los cambios ambientales causados por las actividades 

humanas, los cuales pueden proveer información importante para el manejo en los usos de la tierra 

(Rooney & Bayley 2012). En general, los pocos estudios que han analizado el efecto de los gradientes de 

disturbio antrópico en la congruencia entre taxa solo se han focalizado en el aspecto taxonómico y además 

han obtenido resultados inconsistentes (Rooney & Azeria 2015). 
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Objetivos 

 

Objetivo general 

 En este Capítulo se comparan los cambios de la diversidad beta taxonómica y funcional de tres 

grupos taxonómicos a lo largo del ciclo forestal del eucalipto en relación con el ensamble del ambiente 

natural y la influencia de las variables ambientales.  

Objetivos particulares 

1. Describir los patrones de cambio de la diversidad beta taxonómica (disimilitud taxonómica) y 

funcional (disimilitud funcional) a lo largo del gradiente ambiental generado por el ciclo forestal. 

 

2. Analizar la influencia de los componentes de la diversidad beta taxonómica y funcional (recambio 

y anidamiento) en los patrones observados. 

 

3. Identificar las variables ambientales que explican los patrones observados de disimilitud 

taxonómica y funcional. 

 

4. Estudiar la congruencia en los cambios en la composición taxonómica y funcional entre los grupos 

taxonómicos a lo largo del ciclo forestal. 

 

Hipótesis y predicciones 

  

Hipótesis 4.1. El incremento de la disimilitud ambiental entre las plantaciones de eucalipto de diferentes 

edades y el ambiente natural determina si el nicho ecológico es compatible para que las especies se puedan 

establecer resultando en la pérdida de las especies típicas de pastizal y favoreciendo la colonización de 

especies de otros ambientes. Entonces, se hipotetiza que la disimilitud ambiental determina la composición 

de especies dentro de las plantaciones forestales. 
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Predicción 4.1.1. La disimilitud taxonómica de los ensambles de plantas, aves y hormigas entre 

las plantaciones de diferente edad y el ambiente de referencia aumenta a medida que se incrementa la 

disimilitud ambiental. 

 

Predicción 4.1.2. El anidamiento taxonómico (pérdida de especies) y el recambio taxonómico 

(colonización de especies no típicas de pastizal) aumentan a medida que la disimilitud ambiental se 

incrementa. 

 

Hipótesis 4.2. Los cambios ambientales que acompañan el crecimiento de las plantaciones de eucalipto 

alteran los nichos disponibles para las especies resultando en la pérdida de especies que poseen una 

combinación de rasgos funcionales diferente a las que se encuentran en las plantaciones forestales. Así, 

se hipotetiza que el incremento de la disimilitud ambiental entre las plantaciones de eucalipto de diferentes 

edades y el ambiente natural, viene acompañado por un aumento en la disimilitud funcional de los 

ensambles. 

  

Predicción 4.2.1 La disimilitud funcional de los ensambles de aves, hormigas y plantas entre las 

plantaciones de diferente edad y el pastizal aumenta a medida que se incrementa la disimilitud ambiental. 

 

Predicción 4.2.2. El anidamiento funcional (reducción del espacio funcional) y el recambio 

funcional (menor superposición entre los espacios funcionales formados por las especies de pastizal y las 

especies de las plantaciones de diferentes edades) aumentan a medida que la disimilitud ambiental se 

incrementa. 

 

Hipótesis 4.3. Los cambios en la composición taxonómica y funcional de los grupos taxonómicos son 

congruentes como respuesta a la alteración en las condiciones ambientales dadas por el ciclo forestal. 

 

 Predicción 4.3.1. La diversidad beta taxonómica de las comunidades de plantas, aves y hormigas 

están correlacionadas a lo largo del ciclo forestal. 

 

 Predicción 4.3.2. La diversidad beta funcional de las comunidades de plantas, aves y hormigas 

están correlacionadas a lo largo del ciclo forestal. 



4. DETERMINANTES DE LA DIVERSIDAD BETA TAXONÓMICA Y FUNCIONAL A LO LARGO DEL CICLO 

FORESTAL 

 

63 

 

Materiales y Métodos 

 

Diseño de muestreo  

 El diseño de muestreo fue detallado en el Capítulo 2. A modo de resumen, se eligieron 9 edades 

con 3 réplicas por edad para representar la cronosecuencia forestal. Luego, se eligieron 3 sitios de pastizal 

protegido que fue utilizado como ambiente de referencia. En todos los sitios (3 réplicas x 9 edades+3 sitios 

de pastizal= 30 sitios) se relevaron las comunidades de plantas, aves y hormigas y las variables 

ambientales anteriormente descriptas. 

 

Estimación de la disimilitud taxonómica y sus componentes 

Para estimar la disimilitud taxonómica, se calculó el índice de disimilitud de Sorensen (βSOR) 

(Sørensen 1948), el cual es una de las medidas más usadas para estimar la diversidad beta debido a su 

dependencia en la proporción de especies compartidas entre dos sitios y su relación lineal con la diversidad 

beta propuesta por Whittaker (Koleff et al. 2003). Luego, se calcularon los componentes aditivos de la 

diversidad beta: el recambio y anidamiento (Baselga 2007, 2010). La componente de recambio se estimó 

a partir del índice de Simpson (βSIM) y la diferencia entre βSOR y βSIM, fue utilizada para cuantificar la 

componente de anidamiento, la cual es la disimilitud debida a la pérdida o ganancia de especies (βSNE). 

Así la fórmula de la disimilitud taxonómica queda de la siguiente manera: 

 

βSOR =βSIM+ βSNE  

 

Para representar al conjunto regional de especies del pastizal, se consideraron todas las especies 

de aves, hormigas epígeas y plantas presentes en las tres réplicas del ambiente natural (subconjunto del 

conjunto regional de especies) (Santoandré et al. 2019b). A partir de las matrices de presencia/ausencia 

de las especies por sitio y habiendo juntado los sitios de pastizal, se calculó la disimilitud taxonómica y 

sus componentes, entre el pastizal como ambiente de referencia y las plantaciones de eucalipto de 

diferentes edades utilizando la función beta.pair del paquete “BETAPART” (Baselga et al. 2018). 
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Estimación de la disimilitud funcional y sus componentes 

 La disimilitud beta funcional (βFSOR) fue estimada a partir del espacio funcional multidimensional 

generado con la matriz de presencia/ausencia de las especies y la matriz de rasgos funcionales por especies 

(Villéger et al. 2008). Primero, se realizó un análisis de coordenadas principales (PCoA) con las matrices 

anteriormente mencionadas y luego se extrajeron los primeros 4 ejes para las hormigas, los primeros 3 

ejes para las aves y los primeros 2 para las plantas. La cantidad de ejes que se pueden extraer está limitada 

por el sitio con menor número de especies registradas (Villéger et al. 2008). Con los ejes extraídos se 

calculó el espacio funcional multidimensional como el Convex Hull correspondiente al índice de riqueza 

funcional (FRic) (Villéger et al. 2008). Así las especies son puestas en el espacio funcional de acuerdo 

con los valores de los rasgos funcionales. La fórmula para el cálculo de la disimilitud funcional y sus 

componentes de anidamiento (βFSNE) y recambio funcional (βFSIM) es la siguiente: 

 

βFSOR =βFSIM+ βFSNE 

 

De manera similar a los cálculos de la disimilitud taxonómica, se calculó la disimilitud funcional 

entre los ensambles del ambiente natural y las plantaciones de diferentes edades. Para ello, se utilizó la 

función functional.beta.pair del paquete “BETAPART” (Baselga et al. 2018) utilizando el R (R Core 

Team 2018). 

 

Análisis de datos 

  

Para visualizar las diferencias en la composición de especies de los grupos taxonómicos a lo largo 

del ciclo forestal se realizó un escalamiento multidimensional no métrico (NMDS en sus siglas en inglés) 

utilizando el índice de Gower y la función metaMDS del paquete “VEGAN” (Oksanen et al. 2019). Para 

una mejor visualización del gradiente, se realizaron isoclinas con las edades de las plantaciones forestales 

utilizando la función ordisurf, también del paquete “VEGAN”. 

Luego, la variación de la disimilitud taxonómica y funcional (junto con sus componentes) en 

función de la disimilitud ambiental fue evaluada mediante regresiones betas utilizando la distribución beta 

ya que los índices pueden tomar valores entre 0-1 (Cribari-Neto & Zeileis 2010). Se evaluaron que no 

haya patrón en los gráficos de los residuos versus predichos. Las regresiones beta se realizaron con la 
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función betareg del paquete “BETAREG” del R y los gráficos de disimilitud taxonómica y funcional 

versus disimilitud ambiental fueron realizados con la función ggplot del paquete “GGPLOT2”. Sin 

embargo, no es posible graficar las bandas de confianza con estos paquetes. Además, se calculó el pseudo 

R2 para estimar el porcentaje de variabilidad explicada por los modelos. 

Para identificar las variables ambientales que afectaron a la diversidad taxonómica y funcional se 

realizaron selecciones de modelos hacia atrás utilizando la distribución beta e incluyendo al modelo nulo. 

Las variables ambientales utilizadas para cada grupo taxonómico fueron las mismas que fueron utilizadas 

en el Capítulo anterior y se pueden visualizar en la Tabla 3.1. Cabe señalar que primero se calculó el índice 

de disimilitud de Gower (utilizando la función vegdist del paquete “VEGAN”) entre las variables 

ambientales de forma independiente y los sitios de pastizal promediados. Se verificó que no haya 

multicolinealidad entre las variables ambientales calculando el factor de inflación de la varianza (VIF). Si 

una variable ambiental dentro de un modelo tiene VIF ≥ 5 indica que esa variable tiene una colinealidad 

importante y fue excluida de la selección de modelos (Dormann et al. 2013). El mejor modelo fue 

seleccionado mediante la prueba del cociente de verosimilitud usando función lrtest del paquete 

“LMTEST” (Hothorn et al. 2019). Se verificó que no haya patrón en los gráficos de residuos vs predichos. 

Finalmente, la congruencia taxonómica y funcional y su significancia fue analizada calculando el 

coeficiente de correlación de Spearman usando la función rcorr del paquete “HMISC” (Harrell & Dupont 

2019). 

 

Resultados 

  

Los análisis NMDS mostraron que las especies de aves, hormigas y plantas se ordenaron según la 

edad de la plantación ubicando a las plantaciones jóvenes y adultas de los tres grupos taxonómicos en 

extremos opuestos (Figura 4.1). En particular, la diferenciación taxonómica entre las plantaciones adultas 

fue menor que entre las plantaciones más jóvenes. 
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Figura 4.1. Escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) que ordena a los sitios de plantaciones 

forestales de diferentes edades de acuerdo a su similitud taxonómica (indice de Gower). Comunidades de 

aves (A, stress=0.16), hormigas (B, stress=0.16) y plantas (C, stress=0.19). Las lineas corresponden a las 

isoclinas de edades. Las abreviaturas de las especies están en los Anexos 3.1, 3.2 y 3.3.  

A B 

C 
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La disimilitud taxonómica de los ensambles de aves aumentó significativamente con el aumento 

de la disimilitud ambiental entre el ambiente natural y la edad de la plantación (Z=2.52, p=0.01) y el 

modelo explicó el 21% de la variabilidad de los datos (Figura 4.2 A). Además, el anidamiento taxonómico 

fue la componente que más aportó a la disimilitud taxonómica y también aumentó significativamente con 

la disimilitud ambiental (Z=2.03, p=0.04) (Figura 4.2 A). En cambio, la disimilitud funcional y sus 

componentes no variaron significativamente con el aumento de la disimilitud ambiental (Figura 4.2 B). 

Por otro lado, no se encontraron diferencias significativas en la variación de la disimilitud taxonómica y 

funcional (y sus componentes) de las comunidades de hormigas con la disimilitud ambiental. El 

anidamiento taxonómico y funcional fueron las componentes que más contribuyeron a la disimilitud 

taxonómica y funcional (Figura 4.2 C y D). Respecto a las comunidades de plantas, la disimilitud 

taxonómica y funcional aumentaron significativamente con la disimilitud ambiental (Z=2.78 p<0.01, 

Z=2.80 p<0.01, respectivamente) (Figura 4.2 E y F). El anidamiento taxonómico aumentó 

significativamente con la disimilitud (Z=2.11, p=0.03) aunque el recambio fue la componente que más 

aportó a la disimilitud taxonómica. Por otra parte, el anidamiento funcional aumentó significativamente 

(Z=2.57, p=0.01) y también fue la componente más importante de la disimilitud funcional. 
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Figura 4.2. Variación de la disimilitud taxonómica y funcional de las comunidades de aves (A, B), 

hormigas (C, D) y plantas (E, F) en función de la disimilitud ambiental entre las plantaciones de diferentes 

edades y los sitios de pastizal. Los puntos de color azul representan a la disimilitud total (taxonómica y 

funcional) estimada a partir del índice de Sorensen. En rojo se observa la componente de recambio 

taxonómico y funcional y en verde la componente de anidamiento taxonómico y funcional. Las líneas 

representan el ajuste de las regresiones beta realizadas a la disimilitud taxonómica y funcional junto con 

sus componentes. 

 

El modelo compuesto por la disimilitud en la altura de la plantación y la cobertura de suelo fue el 

que mejor explicó la variabilidad en la disimilitud taxonómica de las comunidades de aves a lo largo del 

ciclo forestal (X2= 13.82, p< 0.001) (Tabla 4.1). Únicamente la disimilitud en la cobertura del suelo fue 
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la que se relacionó con la variación en la disimilitud funcional de las comunidades de aves (X2= 6.37, 

p=0.01). El modelo nulo fue el mejor modelo para explicar la variabilidad en la disimilitud taxonómica 

(X2= 1.84, p=0.17) y funcional (X2= 0.95.18, p=0.33) de las comunidades de hormigas epígeas a lo largo 

del ciclo forestal. Por otro lado, el modelo compuesto por la disimilitud en la altura de los eucaliptos 

explicó la disimilitud taxonómica de las comunidades de plantas (X2= 4.34, p=0.04) (Tabla 5.1). En 

cambio, ningún modelo compuesto por alguna de las variables ambientales fue mejor que el modelo nulo 

para explicar la variabilidad en la disimilitud funcional de las plantas (X2= 3.18, p=0.07). Finalmente, no 

se encontró congruencia taxonómica y funcional para ningún par de los taxa de estudio analizados (Tabla 

4.2). 

 

Tabla 4.1. Resultados de la selección de modelos realizado con la disimilitud de las variables ambientales 

relevantes para explicar la disimilitud taxonómica y funcional de los ensambles de aves y plantas. Se 

muestran los valores de los estimadores, el error estándar (E.E), el valor Z, el p-valor de cada estimador y 

el porcentaje de la variabilidad explicada de cada modelo (V.E %). dALTURA= dismilitud de Gower de 

la altura de los eucaliptos, dCOBSUE= disimilitud de Gower de la cobertura promedio de suelo. 

 

Grupo taxonómico Diversidad 

beta 

 Estimador E.E Valor Z p-valor V.E % 

Aves Taxonómica Intercepto -0.23 0.23 -1.01 0.31 41 

  dALTURA 0.56 0.36 1.54 0.12  

  dCOBSUE 1.88 0.77 2.44 0.01  

 Funcional Intercepto -0.96 0.47 -2.06 0.04 21 

  dCOBSUE 3.37 1.27 2.65 <0.001  

Plantas Taxonómica  Intercepto 1.49 0.22 6.93 < 0.001 14 

  dALTURA 0.84 0.38 2.19 0.03  
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Tabla 4.2. Resultados de los análisis de congruencia taxonómica y funcional entre los taxa de estudio. Se 

muestran los valores de los coeficientes de correlación de Spearman entre los taxa y su p-valor asociado. 

 

 Coef. Spearman p-valor 

βSOR Aves- βSOR Plantas 0.31 0.15 

βSOR Aves- βSOR Hormigas 0.01 0.95 

βSOR Plantas- βSOR Hormigas 0.20 0.36 

βFSOR Aves- βSOR Hormigas 0.09 0.67 

βFSOR Aves- βFSOR Plantas 0.36 0.09 

βFSOR Hormigas- βFSOR Plantas 0.08 0.72 

 

Discusión 

  

Las plantaciones forestales tienen una composición taxonómica y funcional de especies de aves, 

hormigas y plantas diferente a los ensambles encontrados en los pastizales. Los ensambles de aves, 

hormigas y plantas son funcionalmente un subconjunto empobrecido de los ensambles del ambiente 

natural posiblemente como resultado de la extinción local no azarosa de especies presentes en el conjunto 

regional, es decir probablemente debido a procesos de filtrado ambiental. Estos patrones en la diversidad 

beta fueron promovidos por los cambios a nivel de la estructura de la vegetación que acompañan el 

crecimiento de los eucaliptos. 

El aumento de la disimilitud taxonómica con el incremento de la disimilitud ambiental fue 

encontrado únicamente para los ensambles de aves y plantas. Aunque se registraron valores altos de 

disimilitud taxonómica para los ensambles de hormigas. Para el ensamble de aves, el incremento del 

anidamiento con la disimilitud ambiental encontrado indicaría que ciertas especies de aves no pueden 

permanecer dentro de las plantaciones por poseer características ambientales diferentes a las del ambiente 

natural. También, podría haber una limitación por dispersión en la estructuración de estos ensambles dado 

que las especies de aves se van perdiendo progresivamente. Similarmente, algunos estudios de los efectos 

del cambio del uso del suelo (e.g cultivos de mango, plantaciones forestales) en la composición de las 

especies de aves, han mostrado que los diferentes usos de la tierra fueron un subconjunto de los que se 

encuentran en el hábitat natural indicando que sólo algunas especies de aves con ciertos rasgos pueden 
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resistir en los nuevos hábitats  (Dias et al. 2013; Ehlers et al. 2015; Vaccaro et al. 2019). En cambio, se 

ha encontrado inconsistencia en los estudios realizados para los ensambles de hormigas. Por ejemplo, los 

cambios en la diversidad beta taxonómica de hormigas a lo largo de un gradiente de usos de la tierra 

incluidos plantaciones forestales de eucalipto, han mostrado un alto nivel de sustitución de especies 

(recambio) del bosque nativo (Martello et al. 2018; Salas-Lopez et al. 2018). Por el contrario, se encontró 

anidamiento en plantaciones jóvenes de pino y recambio en plantaciones maduras desarrolladas en 

pastizales de los Campos y Malezales (Santoandré et al. 2019b). Luego, contrario a lo esperado, la 

disimilitud taxonómica de las hormigas y ninguna de sus componentes aumentó con la edad mostrando 

que los cambios ambientales son restrictivos para ciertas especies desde los inicios de la plantación y se 

mantienen a lo largo del ciclo forestal.  

En el caso de la disimilitud taxonómica de las plantas, aunque hubo un incremento significativo 

del anidamiento con la disimilitud ambiental, el recambio de especies fue la componente más importante 

de la disimilitud taxonómica entre las plantaciones forestales y los sitios de pastizal. Este resultado 

indicaría que hay un reemplazo de especies típicas de pastizal por especies que se ven favorecidas por las 

condiciones ambientales generadas a lo largo del ciclo forestal. Jin et al. (2016) encontraron que la riqueza 

y abundancia de las plantas vasculares no varió entre plantaciones de eucalipto, pino, acacia y arbustales 

del sudeste de China, pero la composición de las comunidades de plantas si cambió incrementándose la 

riqueza de las especies exóticas. De igual manera los cambios en las condiciones ambientales favorecen 

que las plantaciones forestales actúen como puntos calientes (hotspots) para la colonización de especies 

exóticas y desfavorecen la vegetación nativa (Csecserits et al. 2016). También, la presencia de especies 

de plantas más típicas de bosque dentro de las plantaciones de eucalipto y su ausencia en los sitios de 

pastizal puede ser explicado por la dispersión de algunas especies del bosque en galería del Río Uruguay 

(Rodriguez et al. 2017). Por ejemplo, se ha registrado la presencia de Blepharocalyx salicifolius, Teucrium 

vesicarium y Eugenia myrcianthes en plantaciones de eucaliptos, cuya dispersión se vería favorecida por 

una alta similitud en la estructura del hábitat y las condiciones microclimáticas con los bosques en galería.  

Los rasgos funcionales de los tres grupos de estudio encontrados en las plantaciones forestales son 

subconjuntos empobrecidos de los rasgos presentes en los sitios de pastizal. La disimilitud funcional de 

aves y hormigas (junto con su componente de anidamiento y recambio funcional) no variaron con el 

aumento de la disimilitud ambiental, contrario a lo que se esperaba, pero se registraron valores altos de 

disimilitud. Para ambos taxa, la pérdida de especies viene acompañada con la pérdida de combinaciones 

de rasgos extremos que producen la reducción del espacio funcional. Solo algunas especies con una cierta 
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combinación de rasgos pueden persistir en las condiciones provistas por las plantaciones forestales lo cual 

sugiere la acción del filtrado ambiental (Jacoboski et al. 2016; Liu et al. 2016; Santoandré et al. 2019b). 

Por ejemplo, Pseudomyrmex phyllophilus y Camponotus mus son especies registradas en plantaciones 

maduras que anidan en los troncos en descomposición, un tipo de microhábitat que abunda en las 

plantaciones y no en los pastizales (Vittar 2008). Diferentes resultados fueron registrados en plantaciones 

de eucalipto con y sin manejo del Bosque Atlántico, donde el anidamiento y recambio funcional aportaron 

a la disimilitud funcional de hormigas (Martello et al. 2018). Para las aves, Jacoboski et al. (2016) 

explicaron que el anidamiento funcional encontrado en plantaciones de eucalipto del Bosque Atlántico se 

explicaba por la pérdida de rasgos asociados con el bosque nativo (por ejemplo, nectivoría, nidificación 

en la vegetación y forrajeo en el aire). De igual manera, en las plantaciones maduras persisten especies 

con características generalistas como tener una dieta omnívora (Troglodytes aedon) y también que pueden 

utilizar el estrato arbóreo (Caracara plancus). Por otra parte, la disimilitud funcional de las plantas 

aumentó significativamente con la disimilitud ambiental lo que concuerda con los resultados a nivel 

taxonómico. Posiblemente las prácticas de manejo silviculturales tales como el raleo, incrementan la 

disponibilidad de luz afectando a las comunidades de plantas a diferentes escalas (Smith et al. 2007; 

Haughian & Frego 2016; Piwczyński et al. 2016). Sin embargo, las especies exóticas serían las que se 

verían beneficiadas con los cambios del hábitat dentro de las plantaciones dañando las funciones 

ecosistémicas del ambiente natural (Csecserits et al. 2016). El reemplazo de especies de pastizal por 

especies exóticas podría afectar a su vez a las pocas especies nativas que pudieron atravesar los filtros 

ambientales.  

La disimilitud en altura explicó la variación en la disimilitud taxonómica de los ensambles de aves 

y plantas lo cual coincide con los resultados obtenidos para la diversidad alfa taxonómica. La 

incorporación del estrato arbóreo impediría que las aves típicas de pastizal puedan utilizarlo. A su vez, la 

influencia de la disimilitud en la cobertura de suelo podría estar relacionada con la pérdida de recursos 

alimenticios (disminución de la cobertura de gramíneas) y sitios de nidificación afectando la persistencia 

de aves nativas y sus funciones asociadas (Phifer et al. 2016). Tal como se mencionó anteriormente para 

las comunidades de plantas, la acumulación de la hojarasca podría causar efectos alelopáticos y actuar 

como barrera física para la germinación permitiendo que solo unas pocas especies de plantas puedan 

permanecer bajo las nuevas condiciones ambientales y promoviendo el ingreso de especies exóticas (Souto 

et al. 2001; Jobbágy et al. 2006). Luego, respecto a las comunidades de hormigas, la composición de 

rasgos funcionales constante registrada a lo largo del ciclo forestal no fue explicada por ninguna de las 
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variables medidas. Esto puede ser explicado por factores no considerados en este trabajo, como por 

ejemplo cambios en la granulometría y estructura del suelo y/o a cambios en la diversidad de artrópodos 

presas para las hormigas (Costa et al. 2010). 

A pesar de encontrar una congruencia moderada entre la disimilitud funcional entre los ensambles 

de aves y plantas, la misma no resultó significativa contrario a lo que se esperaba. La falta de congruencia 

taxonómica y funcional entre los taxa puede deberse a que los taxa responden a diferentes variables 

ambientales y a la escala de análisis, ya que se ha mencionado que es más fácil encontrar congruencia a 

escala regional (Willig et al. 2003). A escala local nuestros resultados reafirman la importancia de incluir 

diferentes grupos taxonómicos en los estudios de los efectos de las actividades antrópicas en la diversidad 

nativa y las funciones ecosistémicas asociadas. 

Los diferentes patrones de diversidad beta taxonómica y funcional de los taxa analizados indicaría 

la acción diferencial de los filtros ambientales. El aumento de la disimilitud ambiental entre las 

plantaciones forestaciones y el ambiente natural afecta negativamente a algunas especies propias del 

ambiente natural (aves y hormigas típicas de pastizal), y relajaría los filtros ambientales para especies no 

típicas del ambiente natural permitiéndoles su ingreso (especies exóticas de plantas). También, el 

particionamiento de la diversidad beta taxonómica y funcional permitió entender los cambios en la 

composición de especies en respuesta a las diferencias ambientales entre las plantaciones forestales y los 

sitios de pastizales donde se obtuvieron resultados diferentes según el taxón. Para fines de conservación, 

el análisis de los componentes de la diversidad beta es importante porque los patrones de anidamiento y 

recambio requieren estrategias de conservación diferentes. Si los esfuerzos de conservación se centran en 

los ensambles de aves y hormigas, sería importante priorizar conservar aquellos sitios más ricos, es decir 

mantener en el paisaje. Mientras que, si nos focalizamos en conservar los ensambles de plantas, es 

importante conservar a un gran número de sitios diferentes, no necesariamente los más ricos ya que de 

esta manera se asegura la representación de las especies del conjunto regional de especies. Y si a su vez 

si prioriza conservar las funciones del ambiente natural, los esfuerzos deberían ir a la conservación de 

aquellos sitios en los cuales estén presentes los rasgos funcionales que formen un espacio funcional 

grande. Por último, nuestros resultados sugieren que el filtrado ambiental pude ser un mecanismo 

importante en la formación de ensambles dentro de las plantaciones de eucalipto, el cual será evaluado en 

el siguiente capítulo. 



 

CAPÍTULO 5: 

MECANISMOS DE FORMACIÓN DE ENSAMBLES EN EL 

CICLO FORESTAL DEL EUCALIPTO 

 

 

Introducción 

  

Los patrones de ocurrencia de especies en los diferentes ambientes pueden deberse a la acción de 

procesos que actúan a diferentes niveles de organización de los organismos (Kraft et al. 2011). De este 

modo, la teoría de nicho ecológico que se expresa a nivel de comunidad (Hutchinson 1957; MacArthur 

1958) y el modelo de ordenamiento de especies a nivel de metacomunidad (Leibold et al. 2004), 

postularon que las especies se establecen en distintos tipos de hábitat en la medida que cumplan con los 

requerimientos fisiológicos, que posean las aptitudes biológicas adecuadas y por sus habilidades 

competitivas. Primero, las especies tienen que poder llegar a un sitio dentro de un gradiente (limitación 

por dispersión). Luego, el filtrado ambiental sensu stricto establece que las condiciones abióticas actúan 

como filtros ambientales para las especies, permitiendo que solo aquellas que posean una cierta 

composición de rasgos pueda establecerse y persistir en un sitio en ausencia de sus competidoras 

(Mayfield & Levine 2010; Kraft et al. 2015). Desde esta perspectiva, el ambiente es visto como una fuerza 

selectiva, eliminando especies incapaces de tolerar condiciones ambientales de un lugar particular. Las 

especies que permanecieron luego de la acción de los filtros, poseen una composición de rasgos 

funcionales más similares entre sí que lo esperado por azar a partir de conjunto regional de especies 

(convergencia funcional) (Zobel 2016). Posteriormente, las interacciones bióticas entre las especies juegan 

un rol importante en el estructuramiento de la comunidad. Entre las mismas, la exclusión competitiva 

ocurre cuando una especie que llegan a un sitio puede persistir en el mismo en ausencia de otra especie, 

competitivamente superior, pero no cuando esta última está presente (Kraft et al. 2015). La exclusión 

competitiva también puede generar un patrón de convergencia funcional si los competidores más fuertes 

persisten en la comunidad, lo que resulta en una equivalencia competitiva entre las especies y, por lo tanto, 

coexistentes (Zobel 2016). También, es importante tener en cuenta que la ausencia de una especie en un 

sitio puede relacionarse a que no tolera las nuevas condiciones abióticas o simplemente porque las 
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condiciones cambiantes resultan en interacciones bióticas alteradas (Kraft et al. 2015). Por otra parte, la 

diferenciación de nicho es otro mecanismo de formación de ensambles que ocurre cuando hay una 

similitud reducida en la utilización de un recurso para así disminuir la competencia entre las especies y 

que ambas puedan coexistir en un sitio (similitud limitante) (Chesson 2000). Una mayor divergencia de 

rasgos funcionales de lo esperado por azar es un indicativo de la diferenciación de nicho (divergencia 

funcional). Por último, la teoría neutral propone que todas las especies son similares en su capacidad 

competitiva, dispersiva y en sus características funcionales (Hubbell 2001; Leibold et al. 2004). La 

dispersión es el principal mecanismo por el cual se estructuran los ensambles donde es relevante 

únicamente el orden de llegada. Esta teoría suele ser utilizada como la hipótesis de nula para evaluar si en 

un ensamble dado actúa alguna de las teorías de nicho ecológico mencionadas anteriormente, a través de 

la generación de los modelos nulos (Kembel 2009).  

La teoría de nicho y la neutralidad son dos extremos de un continuo y muchos de los ensambles 

están situados en algún lugar entre estos dos extremos teóricos dando lugar a la necesidad de determinar 

el papel relativo de ambos mecanismos (Gravel et al. 2006). Muchos estudios han tratado de revelar los 

factores involucrados, como rasgos o tipo de organismos, escala de investigación y hábitat, que deciden 

la ubicación de las comunidades naturales en este continuo (Astorga et al. 2012). Por ejemplo, Cao et al. 

(2019) investigaron los roles relativos de los procesos determinísticos y estocásticos en comunidades 

microbianas, hongos y plantas. Los resultados encontrados indican que las comunidades microbianas 

estaban principalmente dominadas por el efecto ambiental y las comunidades de plantas por la limitación 

por dispersión. En este sentido, el acoplamiento de la diversidad alfa y beta en los estudios ecológicos 

puede proporcionar información relevante sobre la importancia de los procesos deterministas y 

estocásticos en la generación de los ensambles biológicos a lo largo de gradientes ambientales (Tuomisto 

et al. 2003; Vellend 2010; Mori et al. 2018).  

Los patrones de diversidad beta funcional pueden capturar señales importantes de procesos de 

ensamblaje determinísticos que no son evidentes a partir de los patrones de diversidad beta taxonómica 

(Siefert et al. 2013). A lo largo de un gradiente ambiental, una diversidad beta funcional entre las 

comunidades mayor que la esperada podría ocurrir si las especies en las dos comunidades son más 

divergentes funcionalmente (Swenson et al. 2011). Por otra parte, una menor diversidad beta funcional 

que la esperada por azar sugiere que el espacio funcional de los ensambles se mantiene a pesar del 

recambio de especies por acción del filtrado ambiental (Swenson et al. 2011). Si los valores de diversidad 

beta son diferentes a lo esperado por el modelo nulo indicaría que la composición de especies a lo largo 
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del gradiente no se debe simplemente a una limitación por dispersión y que el gradiente ambiental 

subyacente juega un papel clave en el ensamblaje de la comunidad. 

La intensificación en el uso de la tierra puede alterar la magnitud de los filtros, produciendo en 

muchos casos que el filtrado ambiental sea el mecanismo preponderante en la formación de los ensambles 

(Temperton et al. 2005; Siefert et al. 2013). Los factores que regulan la presencia de las especies en los 

usos de la tierra se relacionan con los recursos y condiciones que caracterizan a los nuevos hábitats 

resultantes (Temperton et al. 2005). Se espera que aquellas especies con requerimientos de nicho 

especialistas sean especialmente sensibles a las modificaciones de hábitat y, por lo tanto, pueden 

experimentar altas tasas de extinción local (Devictor et al. 2007). Por ejemplo, las aves insectívoras y las 

especies que anidan en cavidades (Blewett & Marzluff 2005) pueden verse considerablemente afectadas 

incluso a intensidades leves de disturbios antrópicos, mientras que se espera que las especies con hábitos 

de alimentación omnívoros o generalistas no sean alteradas o incluso prosperar con grandes intensidades 

de disturbios (McKinney & Lockwood 1999). Cabe considerar que el reemplazo de hábitats naturales por 

ambientes antropizados también puede alterar las relaciones entre las especies y así la ausencia de una 

especies en un sitio puede deberse a que es incapaz de tolerar las nuevas condiciones ambientales o porque 

fue excluida competitivamente (Kraft et al. 2015). 

Esta tesis plantea que los cambios graduales en el ambiente dados por el ciclo forestal del eucalipto 

actúan como filtros locales sucesivos para el conjunto regional de especies permitiendo la persistencia de 

especies con rasgos funcionales que le permitan tolerar a las nuevas condiciones ambientales. El 

reemplazo del ambiente natural por plantaciones forestales genera un nuevo ensamble de comunidades 

que pueden ser dada por el azar o no respecto a la identidad de las especies o sus rasgos funcionales. Bajo 

el escenario de la acción de procesos estocásticos, la diversidad alfa y beta pueden seguir un patrón 

aleatorio y ser consistentes con el modelo nulo indicando que la acción predominante sería la dispersión. 

En cambio, si los procesos determinísticos gobiernan el estructuramiento de los ensambles biológicos 

dentro de las plantaciones forestales, esto indicaría que procesos como la competencia o el filtrado 

ambiental estructuran las comunidades biológicas (Liu et al. 2016). 
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Objetivos 

 

Objetivo general 

 El objetivo de este Capítulo es explorar los mecanismos propuestos de formación de ensambles de 

aves, hormigas y plantas e identificar los que principalmente actúan en el ciclo forestal del eucalipto, 

utilizando dos enfoques que se basan en la diversidad alfa y beta funcional. 

Hipótesis y predicciones 

  

Hipótesis 5.1. El filtrado ambiental es el principal mecanismo estructurador de los ensambles de hormigas, 

plantas y aves durante el ciclo forestal del eucalipto permitiendo la presencia solo de aquellas especies del 

conjunto regional que posean una combinación de rasgos funcionales que les permite permanecer dentro 

de las plantaciones.  

 

Predicción 5.1.1. Los ensambles de aves, hormigas y plantas presentan una menor diversidad alfa 

funcional que la esperada en ensambles generados al azar a partir del conjunto regional de especies.   

 

Predicción 5.1.2. La diferencia entre la disimilitud funcional observada y la esperada por azar para 

los ensambles de aves, hormigas y plantas aumentan con el aumento de la disimilitud ambiental. 

 

Hipótesis 5.2. El efecto del filtrado ambiental se incrementa a medida que aumenta la disimilitud 

ambiental entre el ambiente natural y la edad de la plantación.  

 

Predicción 5.2.1. Las diferencias entre la diversidad alfa funcional observada y la esperada por 

azar para los ensambles de aves, hormigas y plantas aumentan con el aumento de la disimilitud ambiental. 

 

Predicción 5.2.2. Los ensambles de hormigas, aves y plantas presentan una mayor disimilitud 

funcional que la esperada en ensambles generados al azar a partir del conjunto regional de especies.   
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Hipótesis 5.3. El aumento de la disimilitud ambiental perjudica a las especies de pastizal y a los rasgos 

funcionales asociados y favorece el ingreso de especies con una composición de rasgos diferente debido 

que son capaces de tolerar las nuevas condiciones ambientales luego del disturbio  (Wong et al. 2018). 

 

Predicción 5.3.1. Los rasgos funcionales típicos de especies de pastizal tales como plantas con forma 

de dispersión por anemocoria, hierbas como forma de crecimiento, aves y hormigas granívoras se asocian 

negativamente con las variables ambientales que indican cambio en la estructura de la vegetación y 

microclima (por ejemplo, altura del eucalipto, canopia, cobertura de herbáceas). 

 

Predicción 5.3.2. Al final del ciclo forestal, se espera que la composición de rasgos funcionales sea 

similar al de las especies generalistas (una alta dispersión, reproducción y un tamaño del cuerpo grande). 

 

Materiales y Métodos 

 

Diseño del muestreo  

 Con el fin de indagar sobre los mecanismos de formación de los ensambles de aves, plantas y 

hormigas en el ciclo forestal del eucalipto se seleccionaron 9 edades con tres réplicas por edad y 3 sitios 

de pastizal protegido que fue utilizado como ambiente de referencia. En todos los sitios se relevaron los 

taxa. Para más detalles ver el Capítulo 2: Metodología general. 

 

Estimación de la magnitud de efecto estandarizada de la diversidad alfa (SES Alfa) y beta funcional (SES 

beta) 

 

 Para poner a prueba la hipótesis de que el filtrado ambiental es el mecanismo principal en la 

formación de los ensambles biológicos dentro del ciclo forestal del eucalipto, se compararon los valores 

de FDis (índice de diversidad alfa funcional) de cada sitio con los esperados a partir del modelo nulo de 

formación de ensambles. Se utilizaron las matrices de abundancias de las especies por sitio y la matriz de 

rasgos funcionales por especies para el cálculo del FDis (Laliberté & Legendre 2010). Además, la 

distribución nula de las especies se obtuvo a partir de generar 999 comunidades aleatorias por sitio 
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utilizando el algoritmo richness (Gotelli 2000). Dicho algoritmo mantiene la riqueza de especies 

observada de los sitios mientras aleatoriza los datos de abundancia.  

Luego, para determinar si los valores observados de FDis era menos o más de los esperado por el 

modelo nulo, se calculó el efecto del tamaño estandarizado (SES Alfa) a partir de la siguiente fórmula: 

 

𝑆𝐸𝑆 𝐴𝑙𝑓𝑎 =
𝐹𝐷𝑖𝑠 𝑜𝑏𝑠 − 𝐹𝐷𝑖𝑠 𝑛𝑢𝑙𝑜

𝑠𝑑(𝐹𝐷𝑖𝑠 𝑛𝑢𝑙𝑜)
 

El valor de FDis obs corresponde al valor observado del índice FDis por sitio. FDis nulo es la 

media de los índices FDis nulos esperados para el sitio y el desvío estándar de los FDis nulos es el desvío 

estándar de los índices FDis nulos esperados para el sitio. Este cálculo elimina cualquier sesgo direccional 

asociado con la disminución de la varianza en los valores esperados con el aumento de la riqueza. SES 

FDis positivos indican valores esperados más altos que lo esperado por azar y un valores negativos indican 

valores esperados más bajo que lo esperado por azar (Swenson 2014). Valores positivos de SES FDis 

indican que los rasgos funcionales de las especies son menos similares de lo esperado por azar aludiendo 

que el mecanismo preponderante en la formación de ensambles es la diferenciación de nicho. Por el 

contrario, si los SES Alfa tienen valores negativos, esto indica que los rasgos funcionales de las especies 

son más similares de lo esperado por azar dando indicios que el filtrado ambiental es el mecanismo más 

preponderante en la formación de ensambles (Cadotte & Tucker 2017). 

 El cálculo del SES para la diversidad beta funcional se realizó utilizando el índice de similitud 

funcional de a pares Fsor propuesto por Swenson (2014), el cual considera la distancia entre comunidades 

usando la matriz de presencia-ausencia de las especies. Cabe señalar que al utilizar la matriz de presencia-

ausencia de especies, el índice Fsor tiene un comportamiento similar al índice de Sorensen calculado en 

el anterior capítulo (Swenson et al. 2011). Los modelos nulos se realizaron a partir de aleatorizar 999 

veces la matriz de presencia-ausencia con el algoritmo de intercambio independiente, manteniendo la 

frecuencia de ocurrencia de las especies y la riqueza de los sitios (Gotelli 2000; Gotelli & Entsminger 

2003). Luego el SES Beta para cada par de comunidades se calculó mediante la siguiente fórmula: 

 

𝑆𝐸𝑆 𝐵𝑒𝑡𝑎 =
(1 − 𝐹𝑠𝑜𝑟 𝑜𝑏𝑠) − (1 − 𝐹𝑠𝑜𝑟 𝑛𝑢𝑙𝑜)

𝑠𝑑(1 − 𝐹𝑠𝑜𝑟 𝑛𝑢𝑙𝑜)
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El valor de Fsor obs corresponde al valor observado del índice de disimilitud Fsor entre dos comunidades. 

Fsor nulo es la media de los índices Fsor nulos esperados y el desvío estándar de los Fsor nulos es el 

desvío estándar de los índices Fsor nulos calculados por la distribución nula. Similarmente a SES FDis, 

valores de SES Fsor mayores a cero indican una disimilitud funcional entre las comunidades mayor que 

la esperada por azar dando evidencia de la acción de la diferenciación de nichos (Swenson et al. 2011). 

Por otra parte, una menor disimilitud funcional que la esperada por azar, sugiere que el filtrado ambiental 

actúa moldeando las comunidades y que el espacio funcional de los ensambles se mantiene a pesar del 

recambio de especies. Los modelos nulos de los tres taxa para la diversidad alfa y beta funcional, se 

realizaron con la función de randomizeMatrix del paquete “PICANTE” (Kembel et al. 2018). 

Para identificar asociaciones entre los rasgos funcionales y las variables ambientales se utilizó el 

análisis de las cuatro esquinas (Fourth Corner Analysis) medido a través de los términos de interacción 

entre cada variable ambiental y los rasgos (Brown et al. 2014). El signo y la magnitud de los coeficientes 

de interacción denotan la naturaleza y la fuerza de la asociación de la relación rasgo-ambiente, 

respectivamente. Se ajustó un modelo de regresión lineal utilizando todos los rasgos y variables 

ambientales y se estimó la penalización LASSO mediante validación cruzada. LASSO es un método de 

probabilidad penalizada que impone una restricción en las estimaciones de los parámetros del modelo 

(Hastie et al. 2009). 

Análisis de datos 

 La significancia de los valores de SES Alfa y Beta fue evaluada comparándolos con ± 1.96.  

Aquellos valores más altos a 1.96 de ambos SES indican que una diversidad alfa funcional y disimilitud 

funcional significativamente más alta de lo esperado por azar. De igual manera, valores inferiores a 1,96 

indican una diversidad alfa funcional y disimilitud funcional más baja de lo esperado por azar (Swenson 

et al. 2011). Luego para evaluar las variaciones de los SES FDis y SES Fsor de los tres taxa a medida que 

aumenta la disimilitud ambiental entre el pastizal y las plantaciones de diferentes edades, se realizaron 

modelos lineales generales (GLM). Se analizaron los supuestos de normalidad y homocedasticidad de los 

residuos y se corrigió cuando fue necesario (Zuur et al. 2010). 
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Resultados 

  

 La diversidad alfa funcional encontrada para las aves fue mayor que la esperada por azar, aunque 

ninguno de los valores fue significativo (Figura 5.1 A). Sin embargo, los valores de SES Alfa y SES Beta 

no cambiaron significativamente con la disimilitud ambiental (Devianza=-0.65 p=0.17, Devianza=-0.64 

p=0.45, respectivamente) (Figura 5.1 A y B). Luego, la mayoría de los valores de FDis reportados para 

los ensambles de hormigas fueron menores que lo esperado por azar (Figura 5.1 C). Respecto a los valores 

de SES Beta, se encontró que gran parte de los valores fueron menores a cero indicando que los ensambles 

de los pastizales y las plantaciones forestales son más disimiles que lo esperado por azar (Figura 5.1 D). 

Tanto los valores de SES Alfa y SES Beta aumentaron significativamente con el aumento de la disimilitud 

ambiental (Devianza -4.98 p<0.01, Devianza=-3.49 p<0.05, respectivamente). Por otra parte, los valores 

de FDis encontrados para los ensambles de plantas fueron más bajos que lo esperado por azar (Figura 5.1 

E). Solo unos pocos valores de SES Alfa fueron más altos que cero. Finalmente, los valores de SES Beta 

se repartieron equilibradamente entre valores bajos y altos respecto a lo esperado por azar (Figura 5.1 F). 

Dichos valores disminuyeron significativamente con el aumento de la disimilitud ambiental entre los sitios 

de pastizal y las plantaciones de eucalipto (Devianza=-2.79, p<0.05). 
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Figura 5.1. Variación de los efectos del tamaño estandarizado de la diversidad alfa (SES Alfa) y beta 

funcional (SES Beta) de los ensambles de aves (A, B), hormigas (C, D) y plantas (E, F) con la disimilitud 

ambiental entre los sitios de pastizal y las plantaciones forestales de diferentes edades. Las líneas 

horizontales continuas indican los SES Alfa=0 y los SES Beta=0. Las líneas punteadas indican los SES 

±1.96 a partir de los cuales los valores de la diversidad alfa y beta funcional son significativamente más 

altos o bajos que lo predicho por el modelo nulo a partir del conjunto regional de especies. 
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Los resultados del análisis de las cuatro esquinas revelan que la canopia afecta positivamente a las 

aves que anidan en el suelo y negativamente a las aves granívoras (Figura 5.2. A). Además, la cobertura 

del suelo (COBSD) afecta fuerte y negativamente a las aves que anidan en los árboles y débilmente a las 

aves grandes; y positivamente a las aves cuyo requerimiento de hábitat son las pasturas y de tamaño 

mediano. Luego, la cobertura de herbáceas se asocia fuerte y positivamente con las aves con hábitat de 

bosque y débilmente con las aves con tamaño de puesta grande. Para las hormigas (Figura 5.2. B), la altura 

de los eucaliptos se asoció positivamente con el largo de Weber (el cual se asocia con el tamaño de la 

hormiga) y negativamente con el ancho de la cabeza. La cobertura de herbáceas se asoció negativamente 

con el largo de la cabeza y positivamente con su ancho. La temperatura tiene una leve asociación positiva 

con el ancho del ojo de la hormiga. Para las plantas (Figura 5.2. C) se obtuvo que el pH en el suelo se 

asoció negativamente con las plantas de crecimiento perenne. La altura del eucalipto se asoció 

negativamente con las plantas de crecimiento anual, con las hierbas como forma de crecimiento y con 

potencial de dispersión alto (SEMI_alta) y positivamente con plantas cuya forma de dispersión era 

barozoocoría. Por último, la canopia se asoció negativamente con plantas de crecimiento anual y 

positivamente con formas de dispersión zoocoria. En resumen, las aves que persisten al final del ciclo 

forestal tienen un tamaño de puesta grande, son de tamaño mediano, utilizan varios tipos de hábitat y son 

principalmente carnívoros y herbívoros. De la misma manera, las hormigas son más grandes, tienen un 

ancho y largo de la cabeza más chico y los ojos son angostos. Finalmente, las plantas tienen crecimiento 

perenne, menor potencial de dispersión y con formas de dispersión barozoocoria y zoocoria. 
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Figura 5.2. Resultados del análisis de las cuatro esquinas para las interacciones entre las variables ambientales y los rasgos funcionales 

de las comunidades de aves (A), hormigas (B) y plantas (C). El color rojo representa una asociación positiva mientras que el color azul 

representa una asociación negativa. La intensidad del color muestra la dirección y la fuerza de los coeficientes estandarizados de los 

modelos para todos los términos de interacción entre las variables ambientales y los rasgos funcionales del modelado GLM-LASSO. 

 

 

A C B 



5. MECANISMOS DE FORMACIÓN DE ENSAMBLES EN EL CICLO FORESTAL DEL EUCALIPTO 

 

85 

 

Discusión 

  

El ordenamiento de especies de hormigas (particularmente dentro de las plantaciones jóvenes) y 

plantas dentro de las plantaciones forestales indica que la formación de dichos ensambles estuvo por el 

filtrado ambiental. En cambio, los resultados sugieren que la diferenciación de nicho actuó en la 

estructuración de los ensambles de aves. Más específicamente, los filtros ambientales impuestos por el 

cambio en las condiciones de recursos, microclima y estructura de la vegetación afectaron 

diferencialmente a los ensambles originales de pastizales. Estos resultados contradicen nuestra hipótesis 

donde esperábamos que, a la escala de estudio, el filtrado ambiental fuese el mecanismo principal en la 

formación de ensambles durante todo el ciclo forestal. Sin embargo, encontramos que la dispersión estuvo 

presente en el estructuramiento de las comunidades de los tres taxa. 

La incorporación del estrato arbóreo proporciona oportunidades de nicho diferentes para las 

especies y restringe a las aves de áreas abiertas generando la divergencia funcional. En oposición a 

nuestros resultados, Flynn et al. (2009) mostraron que el incremento de la intensificación del uso de la 

tierra disminuyó la diversidad funcional de aves y mamíferos sugiriendo la predominante influencia del 

del filtrado ambiental. Además, Arnagaud et al. (2014) también encontraron evidencias de la acción del 

filtrado ambiental por sobre otros mecanismos dado que las comunidades nativas de aves estuvieron 

segregadas a lo largo gradientes de disturbio antrópico y disponibilidad de hábitat en Nueva Zelanda, es 

decir poca superposición en el espacio funcional. Además. la dispersión fue otro importante mecanismo 

que estuvo actuando en el estructuramiento de los ensambles de aves dado que los valores diversidad alfa 

y beta funcional no fueron significativamente diferente de lo predicho por el modelo nulo. Se ha 

demostrado el rol fundamental de la dispersión en la formación de ensambles de aves en gradientes 

ambientales tanto a escala local y regional dada la alta capacidad dispersiva que tiene este taxón (Meynard 

et al. 2011). Asimismo, los modelos nulos de la diversidad beta funcional no muestran ningún patrón en 

particular evidenciando el rol de la dispersión.  

Respecto a las hormigas, se encontró evidencias de que el filtrado ambiental jugaría un papel 

importante en el estructuramiento de los ensambles principalmente en aquellas plantaciones de eucalipto 

que son más similares al pastizal (menor disimilitud ambiental). La pérdida de especies no aleatoria que 

se lleva a cabo al principio del ciclo forestal podría ser a causa del cambio en la complejidad del hábitat, 

que a pesar de que las forestaciones la aumentan, a escala del estrato herbáceo la complejidad disminuye. 

Esto perjudicaría a los ensambles de hormigas probablemente por la pérdida de especies típicas de pastizal 
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y cambios en las condiciones del suelo (Mezger & Pfeiffer 2011). Sin embargo, en ambientes urbanos se 

ha encontrado que la complejidad del hábitat no actúa como un filtro ambiental y por ende no afecta la 

diversidad funcional de hormigas (Ossola et al. 2015; Nooten et al. 2019). A medida que las plantaciones 

de eucalipto crecen y son más disimiles ambientalmente a los sitios de pastizal, la diferenciación de nicho 

comenzaría a tomar mayor protagonismo en la formación de ensambles de las hormigas epígeas, así como 

también la dispersión coincidiendo con otros estudios realizados en bosques lluviosos de Borneo, Malasia 

y Australia (Ellwood et al. 2016; Grevé et al. 2019). Las hormigas generalistas podrían aprovechar los 

nuevos microhábitats que provee el eucalipto maduro y así reducir la competencia entre las mismas 

(Cuautle et al. 2016). Además, puede ocurrir que los cambios en los recursos genere una diferenciación 

temporal y de dieta con fuertes efectos en los patrones de diferenciación de nicho (Grevé et al. 2019). En 

relación con este resultado, las plantaciones maduras fueron más disímiles funcionalmente a los sitios de 

pastizal que lo esperado por azar (aunque también algunas plantaciones jóvenes) y más similares entre sí, 

ocasionando el aumento de la redundancia funcional. Sin embargo, la redundancia no estaría asociada a 

la resiliencia de los ensambles ante un disturbio, sino que estaría señalando la degradación funcional de 

los ensambles de hormigas dentro del ciclo forestal (Fetzer et al. 2015). 

La formación de ensambles de plantas a lo largo del ciclo forestal estaría siendo determinada 

principalmente por el filtrado ambiental y en menor medida por la capacidad dispersiva de las especies. 

En cambio, la competencia jugaría un rol menor en el estructuramiento de las comunidades a la escala de 

estudio contradiciendo lo reportado por otros estudios (Crain et al. 2004) y respaldando a otros (Hu et al. 

2016; Ulrich et al. 2017c). En general, el filtrado ambiental suele expresarse a una escala regional donde 

las variables abióticas como la temperatura y las precipitaciones son más influyentes mientras que la 

competencia por recursos es protagonista a la escala de las interacciones entre las especies (Huston 1999). 

El gradiente ambiental dentro del ciclo forestal podría potenciar al filtrado ambiental por sobre la 

competencia entre las especies dado por los cambios marcados en las condiciones del suelo y 

disponibilidad de luz típico de este tipo de plantaciones (Jobbágy & Jackson 2004). Por ejemplo, el 

anidamiento encontrado en las comunidades de plantas del sotobosque de plantaciones de pino de Europa 

Central estuvo influenciado por los cambios en la disponibilidad de calcio, magnesio, el pH del suelo y la 

humedad (Ulrich et al. 2017b). Luego, el análisis de los modelos nulos generados para analizar la 

diversidad beta funcional indicó que en general, las plantaciones jóvenes son más disimiles 

funcionalmente a los sitios de pastizal que lo esperado por azar. También, a medida que la disimilitud 

ambiental aumentaba, las plantaciones se hacen más similares a los sitios de pastizal. Este resultado 
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contradice lo esperado y obtenido en el Capítulo IV donde la disimilitud funcional fue alta en sitios más 

disímiles ambientalmente al pastizal. Esto puede deberse a que la disimilitud funcional fue calculada 

utilizando el índice βFSOR cuya estimación esta influenciada principalmente por especies con rasgos 

funcionales extremos, que aumentan el volumen del espacio funcional. En cambio, el índice Fsor al 

considerar la distancia promedio entre pares de especies a partir de del dendrograma construido con los 

rasgos funcionales. Sin embargo, cabe señalar que prácticamente todos los valores de SES Beta quedaron 

restringidos dentro de los intervalos de no significancia mostrando nuevamente que la dispersión es 

importante en la formación de ensambles. 

Los cambios ambientales que ocurren a lo largo del ciclo forestal alteran la composición de los 

rasgos funcionales favoreciendo la permanencia de especies con características generalistas, lo que 

concuerda con nuestra predicción. De igual manera, Mangels et al. (2017) observaron un cambio hacia 

los rasgos generalistas de historia de la vida de las polillas a mayor intensidad de disturbio en pastizales 

de Alemania. Las especies raras especializadas fueron reemplazadas por especies ubicuas, es decir, 

generalistas de hábitat altamente reproductivos. La transformación de pastizal a plantación forestal 

disminuye la complejidad del hábitat a la escala del estrato herbáceo y altera las condiciones del suelo. 

Dichos cambios podrían repercutir en la composición de rasgos de las hormigas epígeas dado que 

responden a la complejidad del hábitat a escala de micrositio. Durante la búsqueda de alimento y forrajeo, 

las hormigas más grandes no reconocen las irregularidades a grano pequeño que las hormigas más 

pequeñas deben atravesar (Kaspari & Weiser 1999). A menor complejidad se ha observado menor 

diversidad de hormigas comparando pasturas, praderas y sitios de bosque (Hill et al. 2008; Nooten et al. 

2019), aunque se han encontrado resultados opuestos en bosques tropicales de México (Ahuatzin et al. 

2019). El crecimiento en altura de las plantaciones de eucalipto junto con la disminución de la cobertura 

de herbáceas y temperatura actúan como filtros ambientales para las hormigas especialistas y favorece a 

las hormigas predadoras generalistas. Esto se ve reflejado por incremento del tamaño del cuerpo, la 

disminución del ancho y largo de la cabeza y del ancho del ojo a lo largo del ciclo forestal. 

Los resultados de la asociación de las variables ambientales y los rasgos funcionales de las aves 

indican que las plantaciones forestales promueven aquellos rasgos más típicos de aves de bosque y 

desfavorece a los rasgos de las aves de pastizal. Las aves granívoras y las que anidan en pasturas se vieron 

afectadas negativamente por la disminución de la cobertura de suelo (relacionado con el aumento de la 

cobertura de la hojarasca y disminución de la cobertura de herbáceas) lo que coincide con el estudio 

realizado por Leaver et al. (2019). Al igual que las hormigas, los cambios en la estructura de la vegetación 
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afectaron a los rasgos de las aves y estaría favoreciendo a las forrajeras generalistas que son resilientes a 

los cambios y capaces de explotar recursos comúnmente disponibles (Ehlers et al. 2015). Sin embargo, se 

desconoce si las aves utilizan hábitat provisto por las plantaciones forestales de manera ocasional o 

permanente durante todo su ciclo de vida (Jacoboski et al. 2016). En relación con la asociación positiva 

encontrada entre la cobertura de herbáceas y las aves que habitan en el bosque, podría deberse a que los 

pastizales muestreados están próximos al bosque ribereño del Río Uruguay y por ende las aves podrían 

estar utilizando ambos hábitats. Finalmente, para las plantas, el crecimiento del eucalipto afecta 

negativamente a la composición de rasgos de las especies típicas de pastizal (mayor potencial de 

dispersión y forma de dispersión anemozoocoria). Contrario a lo esperado, el ciclo forestal del eucalipto 

promueve el establecimiento de plantas con menor potencial dispersivo lo que podría afectar al ensamble 

de las comunidades (Marteinsdóttir & Eriksson 2014). Las formas de dispersión por barozoocoria y 

zoocoria fueron favorecidos por el crecimiento de los eucaliptos pudiendo impactar la provisión de los 

servicios ecosistémicos de los pastizales. 

En conclusión, la acción de los mecanismos de formación de ensambles depende del taxón de 

estudio y del grado de disimilitud ambiental entre las plantaciones forestales con el ambiente natural que 

se reemplaza. Asimismo, los filtros ambientales que restringen cuales especies pueden permanecer en las 

plantaciones, están determinados por los requerimientos de nicho ecológico principalmente al nivel de la 

estructura y complejidad de la vegetación. Como factor común para los ensambles de aves, hormigas y 

plantas, los resultados indican que tanto la dispersión y el crecimiento en altura de los eucaliptos 

cumplieron un rol clave en el ordenamiento de especies dentro de las plantaciones forestales. Sin embargo, 

queda pendiente analizar el rol de las interacciones bióticas entre las especies en los patrones observados 

de diversidad alfa y beta funcional, donde puede ocurrir que los cambios ambientales alteren dichas 

relaciones (Ulrich et al. 2017a). De este modo, nuestros hallazgos permiten aportar al entendimiento 

acerca de la formación de ensambles biológicos en ambientes antropizados donde el filtrado ambiental es 

considerado el principal mecanismo y pueden proveer de información relevante para la conservación de 

la diversidad en el contexto de expansión de las plantaciones forestales a nivel mundial. 



 

CAPÍTULO 6: 

REFLEXIONES FINALES 

 

 

Actualmente estamos inmersos en una época donde existe una fuerte demanda de bienes tales 

como alimentos, combustibles y madera para abastecer a la creciente población humana a nivel mundial 

(Mace et al. 2012). La extracción de recursos naturales afecta de manera directa e indirecta a los servicios 

ecosistémicos provistos por los ecosistemas que son necesarios para el bienestar humano (Newbold et al. 

2020). Es así que cobra importancia que las actividades antrópicas sean desarrolladas de manera 

sustentable para preservar la biodiversidad y sus servicios asociados tanto para las personas que nos 

beneficiamos de los mismos y las generaciones que están por venir. La expansión de la frontera ganadera 

y agrícola desde los inicios de la Argentina como estado soberano, ha marcado el rumbo político y 

económico durante todo el siglo anterior (Baldi et al. 2006; Vega et al. 2009). Las consecuencias de dicha 

expansión la sufrieron varias de las ecorregiones de nuestro país, pero entre las que más degradación y 

fragmentación ha experimentado se encuentra la Región Pampeana.  

Mas recientemente la actividad forestal ha ido expandiéndose principalmente en la Pampa 

Mesopotámica donde su tasa de crecimiento y rendimiento económico es alta. En este sentido, esta tesis 

pretendió aportar evidencias sobre el impacto del ciclo forestal del eucalipto sobre la biodiversidad de los 

pastizales pampeanos utilizando la aproximación funcional y multitaxa. Los ensambles presentes en las 

plantaciones adultas fueron diferentes a los ensambles de los sitios de pastizal causando que las funciones 

ecosistémicas de los mismos se pudieran ver perjudicadas. Además, hemos reportado que las especies que 

se benefician con el crecimiento del eucalipto son las especies generalistas que pueden tolerar las nuevas 

condiciones ambientales lo que ocasionaría la homogeneización biótica de los ensambles (McKinney & 

Lockwood 1999). En relación a los cambios en las variables abióticas, hemos encontrado que la altura de 

los eucaliptos fue la variable que más afectó tanto a la diversidad alfa taxonómica y funcional, la cual a 

su vez estuvo relacionada fuertemente con el aumento de la profundidad de la hojarasca, disminución de 

la cobertura de herbáceas y de la temperatura por el cierre de la canopia. Estas variables abióticas estarían 

actuando como filtros ambientales principalmente para las especies especialistas que poseen nichos 

ecológicos más estrechos. Como ya se había mencionado, los cambios en las variables ambientales a lo 



6. REFLEXIONES FINALES 

90 

 

largo del ciclo forestal no solo generarían que los filtros se contraigan, sino que podría alterar las 

interacciones entre las especies.  

El filtrado ambiental no fue el único mecanismo que actuó en la formación de ensambles durante 

el ciclo forestal; se resaltan otros mecanismos como la capacidad dispersiva de las especies y la 

diferenciación de nicho. Los ensambles de plantas y hormigas (a los inicios del ciclo) en las plantaciones 

forestales constituyeron un subconjunto anidado de los rasgos y sus combinaciones observadas en los 

ambientes naturales y también se encontró evidencias de convergencia funcional entre las especies que 

coexisten. En cambio, los ensambles de aves y hormigas (a finales del ciclo forestal) estuvieron 

estructurados principalmente por la diferenciación de nicho indicando, la divergencia funcional de los 

rasgos. 

Con la proyección del aumento de la superficie de plantaciones de eucalipto en la Pampa 

Mesopotámica, es importante considerar el fuerte contraste con los parches de vegetación nativa que los 

mismos generan, lo que pone en riesgo a las especies de pastizal que poseen adaptaciones y tolerancias 

diferentes. De esta manera, a partir de nuestros hallazgos recomendamos que el paisaje forestal este 

constituido por plantaciones de diferentes edades para favorecer a las especies típicas de pastizal y sus 

funciones. Además, se recomienda que los estudios de monitoreo y evaluación del efecto de los usos de 

la tierra se lleven a cabo con el relevamiento de varios grupos taxonómicos para cubrir el amplio espectro 

de la diversidad y dado que como muestra esta tesis, suelen tener respuestas disimiles. Por otra parte, 

considerando que el anidamiento fue la componente más importante de la disimilitud funcional, se 

recomienda a los tomadores de decisiones mayor foco en la protección y generación de reservas naturales 

para preservar los pastizales nativos como así generar medidas tendientes a la restauración de zonas 

destinadas a otros usos de la tierra. En este sentido sería importante también la preservación de corredores 

de pastizales dentro de la forestación para favorecer la dispersión de las especies. Otra posible medida 

estaría enfocada en los manejos forestales. Aunque esta tesis no evaluó el efecto directo de la hojarasca 

en la diversidad, numerosos trabajos han demostrado los efectos alelopáticos sobre las comunidades de 

plantas, tal como se mencionó en el Capítulo II, e igualmente está fuertemente asociada con la altura del 

eucalipto. De este modo, sería recomendable que el manejo silvicultural de las plantaciones también 

incorpore medidas tendientes a la remoción de la hojarasca para favorecer el crecimiento del estrato 

herbáceo. Por ejemplo, algunas empresas forestales del área de estudio dejan que entren vacas a las 

plantaciones permitiendo que pastoreen y de paso pisotean la hojarasca.  
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Durante el desarrollo de este trabajo surgieron nuevos interrogantes que, excediendo los alcances 

de esta tesis, quedaron sin explorar y plantean nuevos desafíos. Por ejemplo, ¿la variación de la diversidad 

de los taxa a lo largo del ciclo forestal es producida por cambios en la disponibilidad de recursos (e.g. 

diversidad de plantas y otros artrópodos) o será producido por cambios en las condiciones abióticas (e.g. 

cambios en la temperatura ambiente)? ¿La biodiversidad responde de igual manera dentro de plantaciones 

forestales que se desarrollan en otros biomas de áreas abiertas (por ejemplo, espinal, cerrado brasileño, 

sabana africana, o pastizales de otros biomas)? ¿Cuáles son los efectos del ciclo forestal del eucalipto en 

los procesos ecosistémicos tales como el ciclado de nutrientes y el ciclo del agua? ¿Cómo es la dinámica 

de dispersión de especies entre las plantaciones forestales, el resto de los usos de la tierra de la región y el 

bosque ribereño aledaño? Asimismo, sería interesante continuar explorando las relaciones directas e 

indirectas entre las especies incorporando variables a escala de paisaje. Responder estas preguntas 

aportaría mayor conocimiento a los mecanismos de formación de ensambles y aumentaría el alcance de 

nuestros resultados. Se podría generar más evidencia para generar medidas de manejo útiles para las 

empresas forestales y los tomadores de decisiones que ayuden a preservar la diversidad nativa y las 

funciones ecosistémicas de los pastizales pampeanos. Resulta importante también incorporar a 

profesionales de otras disciplinas para complementar los resultados obtenidos a partir de esta tesis y las 

perspectivas a futuro para la región. De igual manera, la divulgación de resultados de investigaciones a 

todos los sectores de la sociedad resulta de gran relevancia como los obtenidos por esta tesis, los cuales 

son algunas de las claves para demostrar que se pueden desarrollar las actividades productivas de manera 

sustentable, conservar a las comunidades nativas y los servicios ecosistémicos para el beneficio de las 

futuras generaciones.



 

Anexos 

 

Anexo 3.3.  Listado de especies de aves registradas en los sitios de pastizal y plantaciones forestales de la 

Pampa Mesopotámica de la Provincia de Entre Ríos. 

 

Familia Nombre común Especie Abreviatura Pastizal Plantación 

forestal 

Accipitridae Esparvero variado Accipiter bicolor ACCBIC   x 

 Taguató Rupornis magnirostris RUPMAG x x 

Anatidae Pato cutirí Amazonetta brasiliensis AMABRA   x 

 Sirirí pampa Dendrocygna viduata DENVID   x 

Aramidae Carau Aramus guarauna ARAGUA   x 

Ardeidae Chiflón Syrigma sibilatrix SYRSIB x x 

Cardinalidae Fueguero Piranga flava PIRFLA x x 

Charadriidae Chiví Vireo olivaceus VIROLI   x 

Columbidae Torcacita común Columbina picui COLPIC   x 

 Yerutí Leptotila verreauxi LEPVER x x 

 Paloma manchada Patagioenas maculosa PATMAC x x 

 Picazuró Patagioenas picazuro PATPIC x x 

Cuculidae Pirincho Guira guira GUIGUI x x 

 Crespín Tapera naevia TAPNAE x x 

Emberizidae Cachilo ceja amarilla Ammodramus humeralis AMMHUM x x 

 Chingolo Zonotrichia capensis ZONCAP x x 

Falconidae Carancho Caracara plancus CARPLA   x 

 Halconcito colorado Falco sparverius FALSPA x   

 Chimango Milvago chimango MILCHI   x 

Fringillidae Cabecitanegra Spinus magellanicus SPIMAG x x 
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Furnariidae Hornero Furnarius rufus FURRUF x x 

 Chinchero chico Lepidocolaptes 

angustirostris 

LEPANG x x 

 Espinero pecho 

manchado 

Phacellodomus striaticollis PHASTR x   

 Cacholote castaño Pseudoseisura lophotes PSELOP   x 

 Píjuí cola larga Synallaxis albescens SYNALB x   

 Pijuí frente gris Synallaxis frontalis SYNFRO x x 

 Pijuí plomizo Synallaxis spixi SYNSPI x x 

Hirundinidae Golondrina barranquera Pygochelidon cyanoleuca PYGCYA   x 

 Golondrina parda Progne tapera PROTAP x x 

 Golondrina ceja blanca Tachycineta leucorrhoa TACLEU x x 

Icteridae Tordo músico Agelaioides badius AGEBAD x x 

 Tordo renegrido Molothrus bonariensis MOLBON x   

 Tordo pico corto Molothrus rufoaxillaris MOLRUF x   

 Pecho amarillo común Pseudoleistes virescens PSEVIR x x 

Incertae sedis Pepitero de collar Saltator aurantiirostris SALAUR x x 

Mimidae Calandria Mimus saturninus MIMSAT x x 

Motacillidae Cachirla chica Anthus lutescens ANTLUT   x 

Parulidae Arañero coronado chico Basileuterus culicivorus BASCUL   x 

 Arañero cara negra Geothlypis aequinoctialis GEOAEQ x x 

 Pitiayumí Setophaga pitiayumi SETPIT x x 

Picidae Carpintero campestre Colaptes campestroides COLCAM x x 

 Carpintero real Colaptes melanochloros COLMEL x x 

Psittacidae Cotorra Myiopsitta monachus MYIMON x x 

Rallidae Ipacaá Aramides ypecaha ARAYPE x x 

Rheidae Ñandú Rhea americana RHEAME x   

Thamnophilidae Choca común Thamnophilus caerulescens THACAE x x 
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 Choca corona rojiza Thamnophilus ruficapillus THARUF x x 

Thraupidae Vérdón Embernagra platensis EMBPLA x x 

 Monterita cabeza negra Microspingus melanoleucus MICMEL   x 

 Cardenal Paroaria coronata PARCOR x   

 Sietevestidos común Poospiza nigrorufa POONIG   x 

 Pepitero grís Saltator coerulescens SALCOE x x 

 Jilguero dorado Sicalis flaveola SICFLA x x 

 Misto Sicalis luteola SICLUT x x 

 Corbatita común Sporophila coerulescens SPOCOE x   

 Celestino Thraupis sayaca THRSAY x x 

Tinamidae Inambú común Nothura maculosa NOTMAC x x 

 Colorada Rhynchotus rufescens RHYRUF x x 

Tityridae Anambé común Pachyramphus 

polychopterus 

PACPOL   x 

Trochilidae Picaflor Trochillidae sp. TROSP. x x 

Troglodytidae Ratona Troglodytes aedon TROAED x x 

Turdidae Zorzal chalchalero Turdus amaurochalinus TURAMA x x 

 Zorzal colorado Turdus rufiventris TURRUF x x 

Tyrannidae Piojito silbón Camptostoma obsoletum CAMOBS x x 

 Fiofío pico corto Elaenia parvirostris ELAPAR   x 

 Picabuey Machetornis rixosa MACRIX x x 

 Burlisco pico canela Myiarchus swainsoni MYISWA   x 

 Benteveo rayado Myiodynastes maculatus MYIMAC x x 

 Mosqueta estriada Myiophobus fasciatus MYIFAS x x 

 Benteveo común Pitangus sulphuratus PITSUL x x 

 Piojito común Serpophaga subcristata SERSUB x x 

 Suirirí común Suiriri suiriri SUISUI x   

 Tijereta Tyrannus savana TYRSAV x x 
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 Tero Vanellus chilensis VANCHI x x 

 Torcaza Zenaida auriculata ZENAUR x   

Vireonidae Juan chiviro Cyclarhis gujanensis CYCGUJ x x 

 Monjita gris Xolmis cinereus XOLCIN x x 

 

Anexo 3.4.  Listado de especies/morfoespecies de hormigas registradas en los sitios de pastizal y 

plantaciones forestales de la Pampa Mesopotámica de la Provincia de Entre Ríos. 

 

Subfamilia Nombre Abreviatura Pastizal Plantación forestal 

Dolichoderinae Dorymyrmex sp1 DORSP1 x x 

 Forelius sp1 FORSP1 x   

 Forelius sp2 FORSP2   x 

 Linepithema sp1 LINSP1   x 

 Linepithema sp2 LINSP2 x x 

 Linepithema sp3 LINSP3 x x 

 Linepithema sp4 LINSP4 x   

Dorylinae Neivamyrmex hetschkoi NEIHET   x 

Ectatomminae Ectatomma edentatum ECTEDE x x 

 Gnamptogenys sp1 GNASP1   x 

Formicinae Brachymyrmex patagonicus BRAPAT x x 

 Brachymyrmex sp1 BRASP1 x x 

 Brachymyrmex sp2 BRASP2 x x 

 Camponotus cf. balzani CAMBAL   x 

 Camponotus cf. compositor CAMCOM x x 

 Camponotus bonariensis CAMBON x x 

 Camponotus crassus CAMCRA x x 

 Camponotus mus CAMMUS x x 

 Camponotus punctulatus CAMPUN x x 

 Camponotus rufipes CAMRUF x x 
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 Camponotus sp1 CAMSP1   x 

 Camponotus sp2 CAMSP2 x   

 Camponotus sp3 CAMSP3   x 

 Camponotus termitarius CAMTER   x 

 Nylanderia fulva NYLFUL   x 

 Nylanderia sp1 NYLSP1 x x 

Myrmicinae Acromyrmex hispidus ACRHIS   x 

 Acromyrmex lundii ACRLUN   x 

 Acromyrmex heyeri ACRHEY x   

 Acromyrmex sp1 ACRSP1   x 

 Atta sp1 ATTSP1 x   

 Crematogaster sp1 CRESP1 x x 

 Crematogaster sp2 CRESP2   x 

 Cyphomyrmex cf rimosus CYPRIM   x 

 Cyphomyrmex sp1 CYPSP1 x x 

 Cyphomyrmex sp2 CYPSP2 x x 

 Mycetophylax cf. bruchi MYCBRU x x 

 Mycetophylax cf. lectus MYCLEC   x 

 Pheidole obscurithorax PHEOBS x x 

 Pheidole sp1 PHESP1   x 

 Pheidoles sp2 PHESP2 x x 

 Pheidoles sp3 PHESP3 x x 

 Pheidoles sp4 PHESP4 x x 

 Pheidoles sp5 PHESP5 x x 

 Pheidoles sp6 PHESP6 x x 

 Pheidoles sp7 PHESP7   x 

 Pheidoles sp8 PHESP8 x   

 Pheidoles sp9 PHESP9   x 

 Pogonomyrmex naegelii POGNAE x x 

 Rogeria cf inermis ROGINE   x 
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 Solenopsis sp1 SOLSP1 x x 

 Solenopsis sp2 SOLSP2 x x 

 Solenopsis sp3 SOLSP3 x x 

 Solenopsis sp4 SOLSP4   x 

 Strumygenys sp1 STRSP1   x 

 Mycetomoellerius cf. iheringi MYCIHE   x 

 Mycetomoellerius cf. pruinosus MYCPRU x x 

 Mycetomoellerius cf. holmgreni MYCHOL x   

 Mycetomoellerius cf. tucumanus MYCTUC x x 

 Wasmannia auropunctata WASAUR x x 

Ponerinae Anochetus altisquamis ANOALT x x 

 Anochetus neglectus ANONEG   x 

 Hypoponera cf. distinguenda HYPDIS   x 

 Hypoponera cf. opacior HYPOPA   x 

 Hypoponera cf. opaciceps HYPOPA x x 

 Pachycondyla sp1 PACSP1 x x 

Pseudomyrmecinae Pseudomyrmex phyllophilus PSEPHY   x 
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Anexo 3.5.  Listado de especies/morfoespecies de plantas registradas en los sitios de pastizal y 

plantaciones forestales de la Pampa Mesopotámica de la Provincia de Entre Ríos. Los datos de 

nomenclatura y autor de las plantas se pusieron de acuerdo a The Plant List (The Plant List 2013). 

 

Familia Especie Abreviatura Pastizal Plantación 

Forestal 

 

Amaranthaceae Amaranthus sp. AMASP  x  

 Amaranthus hybridus subsp. quitensis (Kunth) 

Costea & Carretero 

AMAHYB  x  

 Amaranthus viridis L. AMAVIR  x  

 Froelichia interrupta (L.) Moq. FROINT x   

 Iresine diffusa Humb. & Bonpl. ex Willd. IREDIF  x  

 Pfaffia sp. PFASP  x  

 Pfaffia gnaphalioides (L.f.) Mart. PFAGNA  x  

Amaryllidaceae Nothoscordum sp. NOTSP  x  

Apiaceae Cyclospermum leptophyllum (Pers.) Sprague CYCLEP  x  

 Daucus pusillus Michx. DAUPUS x x  

 Eryngium horridum Malme. ERYHOR  x  

 Eryngium nudicaule Lam. ERYNUD  x  

 Eryngium sp. ERYSP  x  

 Eryngium elegans Cham. & Schltdl. ERYELE  x  

Apocynaceae Mandevilla petraea (A.St.-Hil.) Pichon MANPET x   

 Asclepias curassavica L. ASCCUR  x  

 Morrenia brachystephana Griseb. MORBRA  x  

 Oxypetalum solanoides Hook. & Arn. OXYSOL  x  

Araliaceae Hydrocotyle sp. HYDSP  x  
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Arecaceae Butia yatay (Mart.) Becc. BUTYAT  x  

Aristolochiaceae Aristolochia sp. ARISP1  x  

Boraginaceae Echium plantagineum L. ECHPLA  x  

 Heliotropium amplexicaule Vahl HELAMP  x  

 Heliotropium nicotianifolium Poir. HELNIC  x  

Cactaceae Opuntia sp. OPUSP1 x   

Calyceraceae Acicarpha tribuloides Juss. ACITRI x x  

Campanulaceae Triodanis perfoliata subsp. biflora (Ruiz & 

Pav.) Lammers 

TRIPER  x  

 Wahlenbergia linarioides (Lam.) A. DC WAHLIN x x  

Caryophyllaceae Paronychia communis Cambess. PARCOM  x  

 Silene antirrhina L. SILANT x   

 Silene sp. SILSP x   

 Spergula sp. SPESP x   

 Stellaria media (L.) Vill. STEMED  x  

Commelinaceae Commelina diffusa Burm.f. COMDIF  x  

 Commelina erecta L. COMERE x x  

 Commelina platyphylla Klotzsch ex Seub. COMPLA  x  

 Commelina sp. COMSP1 x   

 Tripogandra glandulosa (Seub.) Rohweder TRIGLA x x  

Compositae Acanthostyles buniifolius (Hook. ex Hook. & 

Arn.) R.M.King & H. Rob. 

ACABUN  x  

 Achyrocline satureioides (Lam.) DC. ACHSAT x x  

 Acmella grisea (Chodat) R.K.Jansen ACMGRI  x  

 Ambrosia tenuifolia Spreng. AMBTEN  x  

 Aster squamatus (Spreng.) Hieron. ASTSQU  x  
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 Baccharis articulata (Lam.) Pers. BACART  x  

 Baccharis dracunculifolia DC. BACDRA x x  

 Baccharis pingraea DC. BACPIN  x  

 Baccharis rufescens var. rufescens BACRUF x   

 Baccharis salicina Torr. & A.Gray BACSAL  x  

 Baccharis sp. BACSP x x  

 Baccharis sp.1 BACSP1  x  

 Baccharis trimera (Less.) DC. BACTRI  x  

 Bidens sp. BIDSP  x  

 Calea uniflora Less. CALUNI x   

 Campuloclinium macrocephalum (Less.) DC. CAMMAC  x  

 Carduus acanthoides L. CARACA  x  

 Cirsium vulgare (Savi) Ten. CIRVUL  x  

 Erigeron bonariensis L.  ERIBON x x  

 Eupatorium inulifolium Kunth EUPINU  x  

 Eupatorium sp. EUPSP x   

 Eupatorium sp. 1 EUPSP1  x  

 Gnaphalium americanum Mill. GNAAME  x  

 Gamochaeta argentina Cabrera GAMARG x x  

 Gamochaeta simplicicaulis (Willd. ex Spreng.) 

Cabrera 

GAMSIM x x  

 Gamochaeta stagnalis (I.M.Johnst.) Anderb. GAMSTA  x  

 Gnaphalium filagineum DC. GNAFIL  x  

 Helminthotheca echioides (L.) Holub HELECH x   

 Hypochaeris glabra L. HYPGLA  x  
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 Hysterionica montevidensis Baker  HYSMON  x  

 Lucilia acutifolia (Poir.) Cass LUCACU x   

 Mikania cordifolia (L.f.) Willd. MIKCOR  x  

 Porophyllum ruderale (Jacq.) Cass. PORRUD  x  

 Pseudognaphalium gaudichaudianum (DC.) 

Anderb. 

PSEGAU  x  

 Pterocaulon lorentzii Malme PTELOR x x  

 Pterocaulon polystachyum DC PTEPOL  x  

 Senecio crassiflorus (Poir.) DC.  SENCRA  x  

 Senecio madagascariensis Poir. SENMAD  x  

 Senecio selloi (Spreng.) DC.  SENSEL  x  

 Silybum marianum (L.) Gaertn. SILMAR  x  

 Solidago chilensis Meyen SOLCHI  x  

 Sonchus asper (L.) Hill SONASP  x  

 Sonchus oleraceus (L.) L. SONOLE  x  

 Tagetes minuta L. TAGMIN  x  

 Trixis pallida Less. TRIPAL x   

 Vernonia incana Less. VERINC x x  

 Xanthium spinosum L. XANSPI  x  

Convolvulaceae Dichondra macrocalyx Meisn. DICMAC  x  

 Dichondra sericea Sw. DICSER x x  

 Evolvulus sericeus f. pedunculatus Ooststr. EVOSER x x  

Cucurbitaceae Cayaponia sp. CAYSP  x  

Cyperaceae Carex trachycystis Griseb. CARTRA  x  

 Carex sp. CARSP  x  
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 Cyperus sp. CYPSP x x  

 Cyperus sp. 1 CYPSP1 x x  

 Cyperus sp. 2 CYPSP2  x  

 Cyperus sp. 3 CYPSP3  x  

 Cyperus sp. 4 CYPSP4  x  

 Cyperus sp. 5 CYPSP5  x  

 Fimbristylis autumnalis (L.) Roem. & Schult. FIMAUT x x  

 Kyllinga odorata Vahl KYLODO  x  

Euphorbiaceae Acalypha communis Müll.Arg. ACACOM x   

 Astraea lobata (L.) Klotzsch ASTLOB  x  

 Bernardia sellowii Müll.Arg. BERSEL x   

 Croton sp. CROSP x   

 Croton glandulosus L. CROGLA  x  

 Euphorbia sp. EUPSP x   

 Euphorbia serpens Kunth EUPSER  x  

 Tragia geraniifolia Klotzsch ex Müll.Arg TRAGER x x  

 Tragia volubilis L. TRAVOL  x  

Gentianaceae Centaurium pulchellum (Sw.) Druce CENPUL  x  

Geraniaceae Geranium carolinianum L. GERCAR  x  

Hypericaceae Hypericum campestre Cham. & Schltdl. HYPCAM  x  

Iridaceae Sisyrinchium chilense Hook. SISCHI  x  

 Sysirinchium sp. SYSSP  x  

Juncaceae Juncus sp. JUNSP  x  

 Juncus tenuis Willd. JUNTEN  x  
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Lamiaceae Hyptis mutabilis (Rich.) Briq. HYPMUT x x  

 Teucrium vesicarium Mill. TEUVES  x  

Leguminosae Acacia caven (Molina) Molina ACACAV  x  

 Aeschynomene histrix var. incana (Vogel) 

Benth. 

AESHIS x   

 Astragalus cf. distinens Macloskie ASTDIS  x  

 Chamaecrista repens (Vogel) H.S.Irwin & 

Barneby 

CHAREP x   

 Desmodium affine Schltdl. DESAFF  x  

 Desmodium sp. DESSP  x  

 Desmanthus virgatus (L.) Willd. DESVIR  x  

 Lotus corniculatus L. LOTCOR  x  

 Lupinus multiflorus Desr. LUPMUL x   

 Macroptilium prostratum (Benth.) Urb.  MACPRO  x  

 Prosopis affinis Spreng PROAFF  x  

 Rhynchosia senna Hook. RHYSEN  x  

 Senna scabriuscula (Vogel) H.S.Irwin & 

Barneby 

SENSCA x   

 Stylosanthes sp. STYSP x   

 Tephrosia cinerea (L.) Pers. TEPCIN x   

 Zornia trachycarpa Vogel ZORTRA x   

Lythraceae Cuphea glutinosa Cham. & Schltdl. CUPGLU  x  

 Heimia salicifolia (Kunth) Link HEISAL  x  

 Lythrum maritimum Kunth LYTMAR  x  

Malvaceae Ayenia sp. AYESP x x  

 Krapovickasia flavescens (Cav.) Fryxell KRAFLA  x  
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 Modiolastrum malvifolium (Griseb.) K. Schum. MODMAL  x  

 Pavonia glechomoides A. St.-Hil. PAVGLE  x  

 Sida cf vespertina Ekman SIDVES  x  

 Sida ciliaris L. SIDCIL  x  

 Sida rhombifolia L. SIDRHO  x  

 Sida spinosa L. SIDSPI  x  

 Wissadula glechomifolia Hassl. WISGLE  x  

Meliaceae Melia azedarach L. MELAZE  x  

Molluginaceae Mollugo verticillata L. MOLVER  x  

Moraceae Dorstenia brasiliensis Lam. DORBRA x   

Myrtaceae Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg BLESAL  x  

 Eugenia myrcianthes Nied. EUGMYR  x  

Onagraceae Oenothera indecora Cambess OENIND x x  

 Oenothera parodiana Munz OENPAR x   

 Oenothera sp.1 OENSP1  x  

Orchidaceae Brachystele sp. BRASP  x  

Orobanchaceae Agalinis genistifolia (Cham. & Schltdl.) D'Arcy AGAGEN  x  

Oxalidaceae Oxalis conorrihiza Jacq. OXACON  x  

 Oxalis sellowiana Zucc. OXASEL x   

 Oxalis sp. OXASP x x  

Passifloraceae Passiflora sp. PASSP x   

Plantaginaceae Kickxia elatine (L.) Dumort. KICELA  x  

 Plantago australis Lam. PLAAUS x x  

 Plantago brasiliensis Sims PLABRA x   
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 Plantago tomentosa Lam. PLATOM  x  

 Stemodia verticillata (Mill.) Hassl. STEVER  x  

 Veronica persica Poir. VERPER  x  

Poaceae Andropogon lateralis Nees  ANDLAT x   

 Andropogon sp. ANDSP x   

 Aristida circinalis Lindm. ARICIR x   

 Aristida sp. ARISP x   

 Axonopus sp. AXOSP x   

 Bothriochloa laguroides (DC.) Herter BOTLAG x   

 Briza sp. BRISP x x  

 Briza sp.1 BRISP1 x x  

 Briza sp.2 BRISP2  x  

 Briza sp.3 BRISP3  x  

 Bromus catharticus Vahl BROCAT x   

 Calamagrostis sp. CALSP  x  

 Chloris elata Desv. CHLELA  x  

 Chloris sp. CHLSP  x  

 Cynodon dactylon (L.) Pers. CYNDAC x x  

 Digitaria aequiglumis (Hack. & Arechav.) 

Parodi 

DIGAEQ  x  

 Digitaria sacchariflora (Raddi) Henrard DIGSAC  x  

 Echinochloa colona (L.) Link ECHCOL x x  

 Echinochloa sp. ECHSP  x  

 Eleusine indica (L.) Gaertn. ELEIND  x  

 Elionurus muticus (Spreng.) Kuntze ELIMUT x   
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 Eragrostis sp ERASP  x  

 Eragrostis sp1 ERASP1  x  

 Eragrostis sp2 ERASP2  x  

 Eustachys paspaloides (Vahl) Lanza & Mattei EUSPAS x x  

 Lolium sp. LOLSP x   

 Melica brasiliana Ard. MELBRA x   

 Panicum sabulorum Lam. PANSAB x x  

 Panicum sp. PANSP x x  

 Paspalum dilatatum Poir.  PASDIL  x  

 Paspalum plicatulum Michx. PASPLI x   

 Paspalum distichum L. PASDIS  x  

 Paspalum sp. PASSP  x  

 Paspalum sp.1 PASSP1  x  

 Piptochaetium montevidense (Spreng.) Parodi  PIPMON x x  

 Piptochaetium ruprechtianum É.Desv. PIPRUP  x  

 Piptochaetium sp. PIPSP  x  

 Piptochaetium stipoides (Trin. & Rupr.) Hack. 

& Arechav. 

PIPSTI  x  

 Rottboellia sp. ROTSP x   

 Schizachyrium sp. SCHSP x x  

 Setaria parviflora (Poir.) M.Kerguelen SETPAR x x  

 Setaria sp. SETSP  x  

 Sporobolus sp. SPOSP x   

 Steinchisma hians (Elliott) Nash STEHIA  x  

 Stipa sp. STISP x   
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 Stipa sp.1 STISP1 x x  

 Stipa sp.2 STISP2 x x  

Polygalaceae Monnina cuneata A. St.-Hil. MONCUN x x  

 Polygala duarteana A. St.-Hil. & Moq. POLDUA x x  

Portulacaceae Portulaca grandiflora Hook. PORGRA  x  

 Portulaca sp. PORSP  x  

Primulaceae Anagallis arvensis L. ANAARV  x  

Ranunculaceae Clematis campestris A.St.-Hil. CLECAM  x  

Rosaceae Margyricarpus pinnatus (Lam.) Kuntze MARPIN x   

Rubiaceae Galium aparine L. GALAPA x   

 Galium richardianum (Gillies ex Hook. & 

Arn.) Endl. ex Walp. 

GALRIC  x  

 Mitracarpus megapotamicus (Spreng.) Kuntze MITMEG x   

 Richardia brasiliensis Gomes RICBRA x x  

 Richardia humistrata (Cham.&Schltdl.) Steud. RICHUM x x  

 Richardia stellaris (Cham. & Schltdl.) Steud. RICSTE  x  

 Spermacoce glabra Michx. SPEGLA  x  

 Spermacoce verticillata L. SPEVER x x  

Smilacaceae Smilax campestris Griseb. SMICAM  x  

Solanaceae Bouchetia anomala (Miers) Britton & Rusby BOUANO  x  

 Nicotiana longiflora Cav.  NICLON  x  

 Petunia integrifolia (Hook.) Schinz & Thell. PETINT x x  

 Physalis angulata L. PHYANG  x  

 Solanum atropurpureum Schrank SOLATR  x  

 Solanum granuloso-leprosum Dunal SOLGRA  x  
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 Solanum reflexum Schrank SOLREF  x  

 Solanum sisymbriifolium Lam SOLSIS  x  

 Solanum sp. SOLSP  x  

 Solanum sp1 SOLSP1  x  

Urticaceae Parietaria debilis G.Forst. PARDEB  x  

Verbenaceae Glandularia subincana Tronc.  GLASUB  x  

 Lantana megapotamica (Spreng.) Tronc. LANMEG x   

 Lippia cf arechavaletae Moldenke LIPARE x   

 Verbena bonariensis L. VERBON  x  

 Verbena gracilescens (Cham.) Herter VERGRA  x  

 Verbena rigida Spreng. VERRIG  x  

Violaceae Hybanthus parviflorus (L.f.) Baill. HYBPAR x x  
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