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Resumen

En la actualidad, las invasiones de lefiosas exoticas son una preocupacion mundial debido a
su impacto sobre la biodiversidad y los servicios ecosistémicos. Tal es el caso de las
plantaciones de coniferas exoticas, que si bien contribuyen, significativamente, a las
economias de muchos paises, su practica extensiva acarrea altos costos asociados e impactan
sobre la composicion y funcionamiento de los ecosistemas naturales. Las coniferas han sido
cultivadas en muchas partes del mundo, tanto fuera como dentro de su rango geografico, y en
muchos casos han escapado de las plantaciones originales invadiendo los ecosistemas
adyacentes. Dentro de las coniferas, el género Pinus estd citado entre los taxones forestales
mas invasores, siendo Pinus radiata una especie altamente invasiva y también una de las
especies forestales mas ampliamente plantadas en todo el mundo. Las invasiones de coniferas
exoticas estan siendo cuestionadas por sus diversos impactos negativos sobre los suelos,
pérdida de biodiversidad y cambios en el régimen de disturbios (e.g. fuego). Si bien el fuego
ha sido y es un disturbio natural recurrente en Patagonia, los cambios en los usos de la tierra
y la introduccién de especies de coniferas exoticas mas inflamables pueden llevar a cambios
en el régimen, aumentando la frecuencia e intensidad de incendios. En este contexto, las
especies exodticas que presentan adaptaciones particulares al fuego como la serotinia y
germinacion estimulada por calor gozan de una clara ventaja en relacion con el resto de las
especies nativas en condiciones post-fuego.

Considerando al fuego como un agente de seleccion, el objetivo principal de este
trabajo es evaluar el rol del fuego en la invasibilidad de Pinus radiata favoreciendo el
reclutamiento post-fuego como el aumento del grado de serotinia y la germinaciéon y
afectando las caracteristicas genéticas y genomicas adaptativas. El estudio se realiz6 en la
Reserva Forestal de Usos Multiples Lago Epuyén, Provincia de Chubut utilizando las
siguientes metodologias: 1) se estimo y comparé el grado de serotinia y el tamafio del banco
de semillas aéreo entre individuos de plantaciones no quemadas e individuos adultos
reclutados luego de incendios; ii) se analizd experimentalmente los efectos de tratamientos
asociados a fuego (ceniza y golpes térmicos) sobre la germinacion, vigor y supervivencia
temprana de semillas provenientes de individuos de plantaciones no quemadas e individuos
adultos reclutados luego de incendios; y iii) se estudiaron los efectos genéticos neutrales de
eventos fundadores y deriva genética y procesos selectivos mediados por fuego durante la
introduccion y establecimiento en el area invadida mediante marcadores gendomicos de

siguiente generacion.



Los resultados obtenidos indican que: 1) el fuego actlia como un agente de seleccion
sobre un caracter relacionado a la aptitud reproductiva de Pinus radiata frente a incendios,
incrementando en s6lo una generacion los niveles de serotinia; ii) se obtuvo un incremento en
la respuesta germinativa y la supervivencia de las plantulas frente a condiciones asociadas a
incendios; iii) los individuos de plantaciones no quemadas difieren genéticamente de aquellos
reclutados luego de incendios en una magnitud mayor a la esperada por deriva génica,
encontrando ademds pruebas de seleccion debido a una mayor divergencia en rasgos
morfolégicos cuantitativos (e.g. serotinia y altura de los individuos) que en marcadores
moleculares neutros, y debido a la presencia de multiples loci bajo seleccion al realizar
estudios gendmicos de asociacion; y iv) los individuos del rango exético (Puerto Patriada)
presentan diferencias respecto del rango nativo de la especie en cuanto a su diversidad
genética posiblemente debido a los eventos fundadores, deriva genética y procesos selectivos
actuantes durante el proceso de invasion. Estos resultados apoyan en general la afirmacion de
que las plantas exoéticas pueden sufrir un proceso de seleccion rapida, y que la evolucion
adaptativa puede ser uno de los diversos mecanismos clave que permiten a las especies
exoticas convertirse en invasoras. El posible proceso selectivo, mediado por fuego, que
promueve estos cambios podria tener base gendmica y estar afectando distintas caracteristicas
y funciones bioldgicas. Podemos concluir entonces, que el fuego puede actuar como una
fuerza selectiva sobre P. radiata en solo una generacion, favoreciendo caracteres en la
descendencia post-fuego para una mayor adaptaciéon y promoviendo la invasion de esta
especie. Estos resultados pueden dar lugar a una mayor comprension de la relacion entre la

arquitectura genética y los factores ecoldgico-evolutivos que confieren el éxito de la invasion.



Abstract

Currently, invasions of exotic trees are a global concern because of their impact on
biodiversity. This is the case of exotic conifer plantations, which while contributing
significantly to the economies of many countries, their extensive practice carries high
associated costs to ecosystem composition and functioning. Conifers have been widely
cultivated both outside and within their natural geographic range, and in many cases have
escaped from the original plantations and invaded adjacent habitats. Within conifers, the
genus Pinus is cited among the most invasive taxa, with Pinus radiata being a highly
invasive species and also one of the most widely planted tree species worldwide. Exotic
conifer invasions are being questioned for their many negative impacts such as soil erosion,
loss of biodiversity, and increased fire intensity and frequency. Although fire has been and is
a recurrent disturbance in Patagonia, changes in land use and the introduction of more
flammable exotic conifer species may lead to changes in the fire regime, increasing its
frequency and intensity. In this context, exotic species that have particular adaptations to fire
as serotiny and heat-stimulated germination have a clear advantage over the native species in
post-fire conditions.

Considering fire as a selection agent, the main objective of this work is to evaluate its
role in the invasiveness of Pinus radiate. This would occur favoring characters related to
post-fire recruitment such as serotiny and promoting germination and establishment. In
addition, we evaluate how fire affects the genetic and genomic characteristics of adaptive
value of plantations and post-fire invasions within the exotic and native ranges. For this,
different molecular markers were used in order to understand the effects of neutral and
selective forces affecting the invasion. The study was conducted in the Multiple Uses
Forestry Reserve of Lake Epuyén, Chubut Province applying the following methodologies: 1)
the degree of serotiny and size of the aerial seed bank was estimated and compared between
individuals from unburned plantations and adult individuals recruited after fires; ii) the
effects of treatments associated with fire (ash and thermal shocks) on the germination, vigor
and early survival of seeds from unburned plantations and adult individuals recruited after
fires were analyzed experimentally; and iii) the genetic effects of neutral forces as founding
events and genetic drift and selective processes mediated by fire during the introduction and
establishment in the invaded area using genomic markers were studied.

The results showed that: i) fire acts as a selection agent on a trait related to the

reproductive aptitude of Pinus radiata against fire, increasing in only one generation the



serotiny levels; ii) increase in the germinative response and the tolerance of the seedlings
against conditions associated with fire; iii) individuals from unburned plantations differ
genetically from those recruited after fires to a greater extent than expected due to genetic
drift, and there is also evidence of selection due to the greater divergence in quantitative
morphological traits (e. g. serotinia and tree height) than in neutral molecular markers, and
due to the presence of multiple loci under selection when carrying out genomic association
studies; and iv) individuals of the exotic range (Puerto Patriada) present differences from the
native range of the species in terms of genetic diversity possibly due to the founding events,
genetic drift and selective processes acting during the invasion process. These results
generally support the argument that exotic plants can undergo a process of rapid selection,
and that adaptive evolution may be one of several key mechanisms that allow these species to
become invasive. The possible fire-mediated selective process that promotes these changes
may be genomic-based and may be affecting different biological characteristics and
functions. We can conclude then, that fire can act as a selective force on P. radiata in just one
generation, favoring traits in the post-fire offspring a greater adaptation and promoting the
invasion of this species. These results may lead to a better understanding of the relationship
between genetic architecture and the ecological-evolutionary factors that confer the success

of the invasion.
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Capitulo 1
Introduccion general

1.1 Invasiones bioldgicas, generalidades

Las invasiones biologicas tienen lugar cuando los organismos son transportados a nuevas
areas, generalmente distantes de su lugar de origen, por lo que son consideradas especies
exoticas. En estas areas invadidas, sus descendientes proliferan, se dispersan y persisten
(Mack et al., 2000). Ya que una especie exdtica es aquella que no estaria presente en un area
si no hubiera sido transportada (intencional o accidentalmente) por las personas, la actividad
humana es considerada un factor clave en la difusion de especies fuera de su rango de
distribucion nativo (Pysek y Richardson, 2008). Actividades relacionadas con la horticultura
y forestacion con especies exdticas y su escape a ambientes naturales han favorecido
historicamente las invasiones (Potgieter et al., 2020). Sin embargo, no todas las especies que
arriban a un sitio del cual no son nativas se convertiran en invasoras y por lo tanto ha habido
numerosos estudios analizando las caracteristicas de las especies que efectivamente invaden
un sitio y las caracteristicas de estos ultimos que los convierten en vulnerables de ser
invadidos (Drake et al., 1989). La invasion es facilitada por factores como el comercio y los
viajes intercontinentales, la dispersion a lo largo de las redes de transporte regionales (e.g.
carreteras, cursos de agua, ferrocarriles) y la capacidad de la especie exotica para la
colonizacion local y el rapido aumento poblacional (Hulme, 2009; PySek y Richardson,
2008). Si bien los seres humanos siempre han transportado e introducido especies en nuevos
ambientes, la mayoria de las especies exdticas han sido introducidas luego de que el
transporte maritimo comenz6 a hacerse masivo (Aguin-Pombo, 2012). El ritmo al que las
especies superan las barreras naturales e invaden nuevos habitats ha aumentado drasticamente
como consecuencia de la globalizacion (Hulme, 2009). Las invasiones biologicas son
consideradas como uno de los grandes impulsores del cambio global, interactuando y
retroalimentandose con otros factores como los cambios en el uso de la tierra o en el régimen
de disturbios (Franklin, Serra-Diaz, Syphard, y Regan, 2016).

Los impactos que producen las especies invasoras, tanto ecoldgicos como
econdmicos, han suscitado preocupacion a nivel mundial debido a sus altos costos asociados
(Pimentel, 2014). En el caso de las invasiones de plantas, existe numerosa bibliografia que
reconoce impactos negativos que actilan a distintos niveles: (i) sobre especies y comunidades

[e.g. cambios en la composicion y abundancia] (Hejda, PySek, y Jarosik, 2009; Vila et al.,
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2011); (i1) produciendo cambios en los regimenes de disturbios (Brooks et al., 2004; Mack y
D’ Antonio, 1998); (iii) cambios en los ciclos biogeoquimicos [e.g. cambios en los ciclos de
nutrientes] (Ehrenfeld, 2003; Vila etal., 2011); (iv) afectando diversos servicios
ecosistémicos (Franzese, Raffaele, Blackhall, Rodriguez, y Soto, 2020; Pejchar y Mooney,
2009; van Wilgen, Reyers, Le Maitre, Richardson, y Schonegevel, 2008; Vaz et al., 2017,
Vila et al., 2010; Vila y Hulme, 2017); y (v) causando impactos econdomicos significativos,
ya sea por pérdidas econdomicas directas (e.g. degradacion de tierras) o relacionadas al control
de la invasion y restauracion de areas invadidas (Bond y van Wilgen, 2012; Buhle, Margolis,
y Ruesink, 2005; van Wilgen etal.,, 2012; van Wilgen, Richardson, Maitre, Marais, y
Magadlela, 2001; Vila y Pujadas, 2001).

Distintas especies de coniferas que han sido cultivadas en muchas partes del mundo
tanto fuera como dentro de su rango geografico han escapado de las plantaciones originales
invadiendo los ecosistemas adyacentes (Richardson y Higgins, 2000). Las plantaciones de
coniferas exoticas han sido ampliamente implementadas en diversas regiones del Hemisferio
Sur con diversos propositos como la produccion de madera, lefia y el control de la erosion del
suelo en zonas muy degradadas (Richardson y Rundel, 1998). Sin embargo, existen
evidencias que muestran una amplia variedad de aspectos ecoldgicamente negativos de las

coniferas exoéticas sobre diversos factores relacionados al suelo, agua y la biodiversidad del

ecosistema invadido (Tabla 1.1).

Tabla 1.1. Ejemplos de aspectos ecologicamente negativos de las invasiones de coniferas exoticas.

Aspecto Efectos reportados Referencias
Disminucion en la diversidad y (Corley et al., 2018; Pawson,
abundancia de invertebrados McCarthy, Ledgard, y
Didham, 2010)
Disminucion en la riqueza, (Davis, Callaway, et al.,
abundancia y cobertura de 2019; Franzese, Urrutia,
Biodiversidad plantas Garcia, Taylor, y Pauchard,
2017)
Homogenizacion de la estructura  (Garcia et al., 2018; Paritsis y
y disminucion en la riqueza, Aizen, 2008; Simberloff
abundancia y diversidad de et al., 2010)
especies
Aumento en la erosion y (Hamilton, 1965; Michelsen,
disminucion en la fertilidad Lisanework, Friis, y Holst,
1996)
Suelo y agua

Cambios en la composicion e
incrementos en la inflamabilidad
de la hojarasca

(Franzese, Raffaele,
Blackhall, Rodriguez, y Soto,
2019)
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Reduccidn en la tasa de (Araujo y Austin, 2020)

descomposicion

Reduccidn en el suministro de (Bonnesoeur et al., 2019;

agua Simberloff et al., 2010)

Incremento en la (Milkovic, Paruelo, y

evapotranspiracion Nosetto, 2019)

Cambios en el ciclo del carbono  (Araujo y Austin, 2020)
Ciclado de nutrientes (secuestro y cambios en el sitio

de reserva)

Incremento en el riesgo de (Blackhall y Raffaele, 2019;

incendios: incrementos en la Cobar-Carranza, Garcia,

cantidad y continuidad del Pauchard, y Pefia, 2014;

combustible y/o incrementos en Franzese, Ripa, Blackhall,
Régimen de disturbios la inflamabilidad Pissolito, y Raffaele, 2018;

Paritsis et al., 2018; Raffaele,
Nuiiez, Enestrom, y
Blackhall, 2016; Raffaele,
Nuifiez, y Relva, 2015)

1.2 Proceso de invasion
Se han sugerido cuatro grandes etapas durante el proceso de invasion en el paisaje
(Theoharides y Dukes, 2007):

1) transporte e introduccion,

2) colonizacion,

3) establecimiento y

4) dispersion (i.e. escape).
La primera etapa implica el transporte de la especie desde su rango de origen hacia una nueva
region mediada por el ser humano. El origen geogréafico y distintas caracteristicas de las
especies exdticas como la resistencia al frio o a las enfermedades, tratarse de una especie de
uso ornamental como por ejemplo tener flores vistosas y/o con valor productivo, como por
ejemplo las especies forestales, incrementan las posibilidades de que una especie sea
transportada (Theoharides y Dukes, 2007). Durante la colonizacion (segunda etapa),
dependiendo la supervivencia inicial de diversos factores como las condiciones ambientales y
las interacciones bidticas novedosas, muchas especies exoticas nunca llegan a colonizar la
nueva area (Byun, de Blois, y Brisson, 2015; Callaway, 2000; Pearson, Hierro, Chiuffo, y
Villarreal, 2014). Un factor importante en la etapa de colonizaciéon es la presion de
propagulos; donde, por propagulos se entiende un grupo de individuos que llegan a un lugar y
pueden promover su colonizacion, siendo entonces la presion de propagulos una combinacion
del ntimero de individuos en cualquier evento de introduccion y el nliimero de eventos de

introduccion (Simberloff, 2009). El aumento del nimero de individuos por evento de
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introduccion aumenta la probabilidad de establecimiento principalmente mediante la
disminucién de los efectos de la estocasticidad demografica, mientras que el numero de
eventos de introduccion actia principalmente mediante la disminucion de los efectos de la
estocasticidad ambiental (Eschtruth y Battles, 2009; Lockwood, Cassey, y Blackburn, 2005;
Simberloff, 2009). La tercera etapa de establecimiento se refiere al desarrollo de poblaciones
autosuficientes y en expansion (Theoharides y Dukes, 2007). Ya que los filtros bioticos
toman gran importancia durante esta etapa, aquellas caracteristicas que mejoran el
rendimiento competitivo, reducen el solapamiento de nicho entre la especie exoética y las
nativas o aumentan la resistencia a enemigos pueden ser importantes (Dietz y Edwards, 2006;
Lloret et al.,, 2005; Theoharides y Dukes, 2007). Entre el establecimiento y la dispersion
generalmente se produce una fase de retraso (del inglés lag phase), durante la cual la especie
se adapta a la nueva comunidad (Aikio, Duncan, y Hulme, 2010). La duracién de esta fase
puede depender de la falta de variacion genética, que impide una adaptacion rapida a las
nuevas condiciones, o al tiempo necesario para que la poblacion alcance un tamafio umbral
que le permita propagarse (Aikio et al., 2010; Crooks, Soulé, y Sandlund, 1999; Theoharides
y Dukes, 2007). El tiempo de retraso también puede reflejar la falta de un habitat local
adecuado y condiciones ambientales perjudiciales (Crooks et al., 1999). La evolucion rapida
a veces puede favorecer nuevos genotipos capaces de sobrevivir en climas diferentes al de
origen o de competir con mayor ¢éxito con las especies nativas disminuyendo asi esta fase de
retraso (Lee, 2002). La dispersion o cuarta etapa se produce a escala de la metacomunidad
(Leibold et al., 2004) regional: es decir una region que contiene grupos de poblaciones
conectadas mediante dispersion a larga distancia (Theoharides y Dukes, 2007). Mientras que
el transporte se produce a escala interregional, esta etapa se refiere a la dispersion dentro de
una region durante periodos de tiempo significativamente mas largos (Theoharides y Dukes,
2007).

En cada una de estas etapas los eventos estocdsticos median las interacciones entre la
especie invasora y la comunidad receptora. Los eventos estocasticos que median la invasion
incluyen eventos extremos (e.g. inundaciones, sequias e incendios), enriquecimiento de
nutrientes, niveles alterados de herbivoria, acceso a nuevos vectores de transporte (e.g.
automoviles, animales y rios) y disturbios (Catford, Morris, Vesk, Gippel, y Downes, 2014;
Eschtruth y Battles, 2009; PySek y Richardson, 2008; Radosevich, Stubbs, y Ghersa, 2003;
Schooler, Cook, Prichard, y Yeates, 2010). Si bien estos eventos estocasticos muchas veces

son fundamentales para el resultado de la invasion, a menudo son poco frecuentes y erraticos
4
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tanto en el tiempo como en el espacio (PySek y Richardson, 2008). Estos factores

estocasticos y la naturaleza extrinseca del ecosistema receptor, en conjunto con las
caracteristicas intrinsecas de la especie exdtica son igualmente importantes para determinar el
¢éxito y la expansion de las especies invasoras (Radosevich et al., 2003; Thuiller, Richardson,
Rouget, Proches, y Wilson, 2006). Determinados rasgos funcionales de la biologia intrinseca
de la especie invasora como los relacionados con aspectos fisiologicos, la asignacion de
biomasa, la tasa de crecimiento, el tamafio y la aptitud, es muy probable que promuevan la
capacidad de invasion (Van Kleunen, Weber, y Fischer, 2010). Por lo tanto, el estudio de
algunos de estos caracteres (como por ejemplo la tasa fotosintética, produccion de semillas o

la tasa de crecimiento) es crucial para explicar y predecir el éxito de las invasiones.

1.3 Evolucion en especies invasoras

Una invasion es exitosa cuando la especie exdtica presenta una ventaja competitiva que le
permite propagarse rapidamente y conquistar nuevas areas dentro de un ecosistema receptor
(Valéry, Fritz, Lefeuvre, y Simberloff, 2008). La evolucién contemporanea (i.e. cambios
fenotipicos de base genética [hereditarios] en curso o recientes, Hairston, Ellner, Geber,
Yoshida, y Fox, 2005) de las poblaciones exoéticas puede ocurrir tanto como una respuesta
adaptativa a la seleccion natural como a través de cambios estocasticos neutrales resultantes
de la historia de la introduccion (eventos fundadores) y la deriva genética (Barrett, Colautti,
Dlugosch, y Rieseberg, 2016). Se considera que la evolucion es producto de la seleccion
natural cuando afecta la aptitud diferencial de los individuos, por ejemplo aumentando la
supervivencia, la reproduccion, o las tasas de crecimiento de determinados genotipos que
estaran mas representados en las generaciones siguientes en una poblacion dada (Barrett
et al., 2016). Por lo tanto, la identificacion de las causas y las consecuencias de la evolucion
adaptativa en las poblaciones naturales es informativa para comprender la viabilidad a largo
plazo de las poblaciones que experimentan entornos novedosos (Barrett et al., 2016). Incluso
si el entorno climatico es similar al del 4rea de distribucion nativa, una especie exotica sigue
enfrentindose a nuevos filtros ambientales y biodticos (e.g. diferentes comunidades
microbianas, herbivoros o depredadores), distintos regimenes competitivos, o0 nuevas
especies de presa (Richardson etal., 2000). La evolucion adaptativa de los rasgos que
aumentan la supervivencia y la reproducciéon en estos nuevos ambientes facilitard el

establecimiento y la proliferacion de individuos a nuevas areas (Garcia-Ramos y Rodriguez,
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2002). Entonces, la evolucion adaptativa, es decir mediada por la seleccion natural, puede
ser un factor crucial que afecte al establecimiento y la propagacion de las especies invasoras.
Sin embargo, la mayoria de los estudios que examinan las invasiones biologicas desde
un punto de vista evolutivo, consideran la plasticidad fenotipica como la principal
explicacion para el éxito de la invasion (Claridge y Franklin, 2002; Martina y von Ende,
2012; Pysek y Richardson, 2008; Willis, Memmott, y Forrester, 2000). Otra probable
explicacion a la expansion y/o escape de las especies exoéticas en su rango introducido podria
ser que las mismas se enfrentan a un entorno mas favorable del que proceden debido a la
ausencia de sus competidores nativos o de herbivoros y patdgenos especializados (Keane y
Crawley, 2002). Si bien la plasticidad fenotipica y las condiciones mas favorables en el rango
exotico son explicaciones posibles a la expansion del rango de las especies exdticas,
recientemente han surgido un gran nimero de trabajos reconociendo la importancia de la
adaptacion rapida con base genética como proceso facilitador de la invasion (Colautti y
Barrett, 2013; Lavergne, Muenke, y Molofsky, 2010; Prentis, Wilson, Dormontt, Richardson,
y Lowe, 2008; Sultan, Horgan-Kobelski, Nichols, Riggs, y Waples, 2013; Whitney y Gabler,
2008). Es decir, que, el éxito de la invasion de muchas especies podria depender de su
capacidad para responder rapidamente a nuevos regimenes de seleccion mas que a una amplia
tolerancia fisioldgica y/o de aclimatacion asociada a una mayor plasticidad (Lee, 2002).
Como se mencion6 en la seccidn anterior, se ha observado que la tasa de propagacion
de una especie invasora se acelera después de un periodo de retraso (Aikio et al., 2010).
Desde un punto de vista genético, podemos considerar a esta fase de retraso como el tiempo
necesario para (entre otros): 1) la evolucion a partir de una variacion genética permanente o
de nuevas mutaciones que dan lugar a una mayor capacidad de adaptacion local o de
dispersion; y/o ii) la introduccion en el rango exotico de genotipos mas adecuados o con
ciertas combinaciones de genes que favorecen su adecuacion y propagacion (Kolbe et al.,
2004) (Figura 1.1). Sin embargo, en algunos casos, el ambiente puede no ser tan diferente
respecto del area de distribucion nativa, y la plasticidad puede ser suficiente para que el
invasor se extienda rapidamente. En este caso la adaptacion se podria producir de todas
maneras, pero no seria necesaria para superar un obstdculo significativo para su

establecimiento y propagacion.
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Figura 1.1. Fase de retraso y sus posibles causas genéticas, en el recuadro se muestran posibles

patrones hipotéticos de variacion genética en un solo locus entre el establecimiento inicial (A) y el
inicio de la expansion acelerada (B). Entre las posibles causas genéticas encontramos: (C) aumento de
la variacion genética tras la inmigracion de nuevos genotipos, (D) seleccion y (E) mutacion adaptativa

de novo (Modificado de Bock et al. 2015).

Los procesos evolutivos que actiian durante las etapas iniciales de una invasion
pueden también relacionarse con efectos estocdsticos como por ejemplo es de esperar un
empobrecimiento genético debido a cuellos de botella demograficos y genéticos (i.e. deriva
génica) por el numero reducido de propagulos que pueden iniciar la invasiéon y también
debido al aislamiento (i.e. reducido flujo génico) reproductivo respecto de las poblaciones
nativas (Dlugosch y Parker, 2008; Puillandre et al., 2008). Ambos efectos aleatorios, la
deriva génica y el reducido flujo génico tienden a reducir la diversidad genética de las
poblaciones que puede impactar negativamente sobre el éxito de la invasion. Sin embargo, la
capacidad de algunas especies exdticas para establecerse, invadir y asi aumentar su area de
distribucion, independientemente de la esperada reducida diversidad genética y las
consecuencias negativas que esta conlleva, se denomina la paradoja genética de las
invasiones (Allendorf y Lundquist, 2003; Estoup et al., 2016). Un ejemplo de esto es la

hierba invasora Solanum rostratum en China que, a pesar de haber tenido multiples
7
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introducciones, muestra niveles mas bajos de diversidad genética que sus poblaciones
nativas en México, pese a lo cual se convirtid en una exitosa invasora en este pais (Zhao,

Solis-Montero, Lou, y Vallejo-Marin, 2013).

1.4 Marcadores Moleculares

El estudio de la contribucion relativa de la seleccion natural y de los procesos evolutivos no
adaptativos (procesos neutrales) es fundamental para comprender la divergencia fenotipica y
adaptativa de las especies invasoras (Chun, Le Corre, y Bretagnolle, 2011). En general, las
respuestas genéticas de las plantas se estudian mediante el uso de marcadores genéticos
neutrales como las isoenzimas (formas moleculares multiples de las enzimas pero que
catalizan la misma reaccion, por lo que tienen el mismo valor adaptativo) y los microsatélites
(secuencias cortas repetitivas de ADN no codificante que no son parte de ningin gen). Sin
embargo, actualmente existe la tendencia a utilizar técnicas moleculares de secuenciacion de
siguiente generacion (en inglés Next Generation Sequencing) que permiten analizar genomas
completos y ademds permiten distinguir sefiales neutrales (debido a efectos de la deriva
genética y el aislamiento) de las adaptativas (mediadas por seleccion natural). Las isoenzimas
son un marcador neutral co-dominante, y son enzimas que catalizan una reaccion particular
en el ciclo metabdlico de las plantas (Murphy, 1996). Aquellas enzimas que difieren en su
movilidad electroforética como resultado de diferencias alélicas en un gen particular, son
llamadas aloenzimas. En general, para este tipo de estudios, se toma una muestra de un
conjunto de poblaciones y se estima tanto la diversidad dentro de las poblaciones como el
grado de diferenciacion genética entre distintas poblaciones con el indice Fst de Wright

(Wright, 1951).

1.5 El rol del fuego en la invasion de especies pirofilas

Una parte importante de la Tierra estd sujeta a incendios periodicos, siendo el fuego el
disturbio terrestre mas comun luego de las actividades humanas urbanas y agricolas, es
ademas considerado como un fendémeno ecologico altamente influyente sobre la dindmica de
los ecosistemas (Bond y van Wilgen, 2012; Keeley, Bond, Bradstock, Pausas, y Rundel,
2011). Muchos ecosistemas, en particular los de pradera, sabana y bosques de coniferas, han
evolucionado con el fuego como factor esencial para la renovacion del hébitat; con plantas
para las cuales este disturbio es esencial para su reproduccion, germinacion y establecimiento

(Bond y van Wilgen, 2012; Lamont y He, 2017). Un claro ejemplo de esto son los
8
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ecosistemas de tipo mediterrdneo, que se caracterizan por su marcada estacionalidad
climatica, con precipitaciones en el invierno y sequias junto con altas temperaturas en el
verano, lo que da lugar a un alto crecimiento vegetal que se vuelve altamente inflamable
durante la estacion seca de verano (Keeley, Bond, et al., 2011). A su vez, los disturbios como
el fuego pueden facilitar la invasion de especies en estos sistemas, creando “nuevos
ambientes” con caracteristicas microambientales que, en muchos casos, facilitan el
establecimiento de especies exdticas (Boscutti, Sigura, De Simone, y Marini, 2018; Jauni,
Gripenberg, y Ramula, 2015).

En general se considera que existe una relacion directa entre el régimen de incendios
y la estructura y composicion vegetal, pudiendo las diferencias espaciales y temporales en la
composicion de especies alterar el comportamiento del fuego (Bradstock, Tozer, y Keith,
1997; Schwilk y Caprio, 2011). Esta relacion tiene importantes implicancias para el éxito en
la invasion de algunas especies sobre todo si la misma esta asociada a este disturbio. Existen
numerosos estudios sobre la relacion entre algunas herbaceas invasoras y el fuego, donde casi
siempre estas especies exoticas ademds aumentan la frecuencia e intensidad de los incendios
(D’Antonio y Vitousek, 1992; Miller, Friedel, Adam, y Chewings, 2010; Taylor, Brummer,
Rew, Lavin, y Maxwell, 2014; Whisenant, 1990). En el caso de invasoras lefiosas, pueden
modificar diversos aspectos del régimen de incendios, incluyendo la frecuencia, intensidad y
extension de los mismos (Mandle, Bufford, Schmidt, y Daehler, 2011). En determinadas
especies lefiosas que actian incrementando el régimen e intensidad de incendios, podriamos
esperar un ciclo fuego-invasion similar al reportado para especies herbaceas (Figura 1.2,
D’Antonio y Vitousek 1992). Especies con una mayor inflamabilidad intrinseca, que
promuevan la acumulacion de material combustible seco (Agee, 1996; Cobar-Carranza et al.,
2014; Paritsis et al., 2018) y que ademas presenten una propagacion estimulada por fuego
(Franzese y Raffaele, 2017) contribuirian a generar a una retroalimentacion positiva de este

ciclo de fuego-invasion, aumentando el 4rea de invasion y la frecuencia de incendios.
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Figura 1.2. Diagrama conceptual del ciclo de fuego invasion realizado en base a D’Antonio y

Vitousek 1992 y Mandle et al. 2011.

Muchas plantas presentan una serie de rasgos o caracteristicas que les permiten
persistir (i.e. sobrevivir y reproducirse) frente a los incendios (Lamont y He, 2017; Pausas,
2012). Asi, de las caracteristicas de persistencia al fuego se pueden considerar como
adaptativas a aquellas caracteristicas asociadas a incendios recurrentes (Keeley, Pausas,
Rundel, Bond, y Bradstock, 2011; Lamont y He, 2017). Los principales rasgos de
persistencia son los relacionados con: la supervivencia de los individuos (e.g. rebrote y
presencia de corteza gruesa) y con el reclutamiento post-fuego por semilla (e.g. serotinia y
germinacion estimulada por calor) (Pausas, 2012).

Dentro de las caracteristicas que aumentan la probabilidad de que los arboles maduros
sobrevivan al fuego encontramos: corteza gruesa, largas aciculas, yemas gruesas y presencia
de auto-poda (Pausas, 2012). Un rasgo que también favorece la persistencia no solo de las
poblaciones, sino también de los individuos, es el rebrote, ya que una parte de la planta no
muere frente al disturbio (Bond & Midgley, 2003; Keeley, Bond, et al., 2011). El rebrote
puede ocurrir desde yemas protegidas por la corteza, a partir de yemas dispuestas en la base
del tallo o enterradas en el suelo (en raices, rizomas u otras estructuras subterrdneas como

bulbos o tubérculos) (Pausas, 2012).
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La regeneracion por via sexual de las comunidades vegetales recientemente
afectadas por el fuego puede deberse al banco de semillas (en suelo o copa) o a semillas
transportadas desde fuentes cercanas (Pausas, 2012). La serotinia [permanencia de los conos
cerrados sobre la planta por uno o mas afios después de la maduracion de las semillas
(Lamont y Enright, 2000)] es un caracter clave en la regeneracion post-fuego, ya que las
especies que la presentan forman bancos aéreos con semillas que son liberadas de forma
masiva después de la ocurrencia de un incendio (Lamont y Enright, 2000; Lamont, Le Maitre,
Cowling, y Enright, 1991). De esta manera las especies serdtinas maximizan la disponibilidad
de semillas cuando las condiciones para el establecimiento son las mas favorables (Lamont y
Enright, 2000; Pausas, 2012; Thanos, 2004). Ademas, el fuego puede estimular el
reclutamiento mediante varios procesos: i) el calor rompe la latencia de las semillas; ii) el
humo estimula la germinacién y/o el crecimiento de las plantulas; iii) el calor estimula la
liberacion de las semillas en especies que presentan serotinia (Goubitz, Werger, y Ne’eman,
2003; Lamont, He, y Yan, 2019; Pausas, 2012).

Las especies exoéticas que presentan adaptaciones al fuego (e.g. serotinia, corteza
gruesa, auto poda, etc.) gozan de una clara ventaja en relacion con el resto de las especies de
la comunidad en condiciones post-fuego. Muchas de las especies de pinos introducidas en
Sudamérica habitan en ambientes propensos al fuego en sus areas de distribucion nativas, y al
menos cinco de ellas son serotinas: Pinus contorta, Pinus radiata, Pinus pinaster, Pinus
halepensis y Pinus serotina (Pausas, 2012; Schwilk y Ackerly, 2001; Simberloff et al., 2010).
En el caso de las especies lefiosas nativas de Patagonia una de las adaptaciones al fuego (y a
otros tipos de disturbio como tala y ramoneo) mas importantes que presentan, es la estrategia
de regeneracion mediante rebrotes. En las especies lefiosas este tipo de regeneracion permite
la recolonizacion de matorrales y bosques de Austrocedrus y Nothofagus post-fuego
temprano casi en exclusividad durante los primeros 10 afios luego del incendio (Cavallero,
Lépez, Raffaele, y Aizen, 2015). Existe abundante evidencia que muestra que el fuego ejerce
una presion de seleccion sobre multiples caracteres fenotipicos en Pinus spp. Asi, incendios
devastadores seleccionarian atributos como la corteza delgada, ausencia de auto-poda,
madurez temprana y la presencia de conos serétinos (Bond y van Wilgen, 2012; Keeley,

1986).
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304 1.6 Pinus radiata como modelo de estudio

305 Dentro de las coniferas, el género Pinus estd citado entre los taxones forestales mas
306  agresivos con al menos 21 especies invasoras (Richardson y Rejmanek, 2004). Este género,
307  originario del Hemisferio Norte, ha sido introducido en el Hemisferio Sur causando serias
308  perturbaciones en paises como Australia, Nueva Zelanda, Sudafrica, Argentina, Chile y
309  Brasil (Richardson y Higgins, 2000). Una especie altamente invasiva de este género es Pinus
310  radiata (Rejmanek y Richardson, 1996), que también es una de las especies forestales mas
311  ampliamente plantadas en todo el mundo (Figura 1.3 A, Mead 2013). Es nativa de la costa del
312 Pacifico de América del Norte, donde se encuentra actualmente en sélo cinco poblaciones en
313 su rango nativo: tres poblaciones continentales en la costa de California y dos poblaciones
314  insulares en México (Figura 1.3 B, Rogers 2004). Los registros fosiles indican una amplia
315  distribucion historica, pero debido a su restringida distribucion actual estd clasificada como
316  En Peligro (EN, del ingles endangered) e incluida en la Lista Roja de la UICN (Farjon,
317  2013). En surango de origen, las poblaciones de P. radiata estan sometidas a fuegos de baja,
318 moderada y alta severidad con diferentes intervalos de tiempo entre incendios (Stephens,
319  Piirto, y Caramagno, 2004). P. radiata ha sido clasificado como una especie con persistencia
320  al fuego principalmente debido a su banco de semillas almacenado en el dosel (i.e. serotinia)

321  que se libera después de incendios de alta severidad (Fonda, 2001).

S =
—“
@ Reportes en rango exotico

@ roblaciones nativas

323 Figura 1.3. (A) Ubicacion de las poblaciones nativas de Pinus radiata en la costa pacifica de
324  Norteamérica (azul) y sitios de presencia reportados para esta especie en su rango exotico (rojo). (B)
325  Las tres poblaciones nativas continentales se encuentran en la costa de Estados Unidos (Afio Nuevo,
326  Monterey y Cambria) y las dos poblaciones insulares en México (Islas Guadalupe y Cedros).
327
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Mientras que las poblaciones nativas estan en riesgo de extincion, el drea implantada
de esta especie en muchos paises supera la del area de origen (Mead, 2013). En 2013 se
registraron mas de cuatro millones de hectareas de plantaciones de P. radiata en todo el
mundo, con las plantaciones mas grandes en Chile, Nueva Zelanda y Australia y, en menor

medida, en paises como Argentina, Espana y Sudéfrica (Tabla 1.2, Mead 2013).

Tabla 1.2. Estimacion de las plantaciones de pino radiata por pais, en base a datos extraidos de Mead

(2013).

Pais Area estimada (ha)
Argentina 5500
Sudafrica 57000

Espafia 287000
Australia 773000
Chile 1478000
Nueva Zelanda 1545000

La historia de introduccion y dispersion de P. radiata a lo largo del mundo se remonta
a mediados del siglo XIX. En Australia, especimenes de P. radiata de origen desconocido
fueron introducidos en los jardines botdnicos de Victoria y Australia del Sur alrededor de
1860 (Richardson y Rundel, 1998). La introduccioén temprana de P. radiata en Australia fue
principalmente con fines ornamentales y para la restauracion de sitios de mineria de oro, no
para plantaciones con fines forestales. Las primeras plantaciones forestales tuvieron lugar en
la década de 1870 (Moran, Bell, y Eldridge, 1988; Wu et al., 2007) y desde entonces se han
plantado a gran escala y actualmente estan invadiendo muchas areas en este pais (Williams y
Wardle, 2007). En Nueva Zelanda, se importaron al menos 25 kg de semillas de P. radiata de
California y se distribuyeron por todo el pais entre 1870 y 1879 (Wu et al., 2007). Una vez
que se reconoci6 el potencial forestal de la especie, se sembré de manera extensiva para
cinturones de proteccion y parcelas forestales, particularmente en Canterbury (Mead, 2013).
Hoy en dia Nueva Zelanda es el pais con la mayor area implantada de P. radiata en el
mundo. En Chile, P. radiata fue introducido a principios del siglo XX para el control de la
erosion del suelo, aunque las principales plantaciones no comenzaron hasta alrededor de 1935
(Mead, 2013). Tras la implementacion de subsidios gubernamentales a propietarios privados,
se produjo un gran aumento de nuevas plantaciones de P. radiata desde 1974 (Mead, 2013) y

actualmente es la base de la silvicultura industrial en Chile (Toro y Gessel, 1999). En
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Argentina, las forestaciones de P. radiata se localizan en las cadenas montanosas de la zona
centro-oriental y, en menor medida, en la Patagonia norte. Las primeras plantaciones
comerciales en la Patagonia se produjeron alrededor de la década de 1970 (Raffaele et al.,
2016).

Dada la urbanizacion de las areas que rodean los rodales nativos de P. radiata, la
supresion de incendios se ha convertido en una practica de manejo que esta influyendo en la
regeneracion natural de la especie (O’Brien, O’Hara, Erbilgin, y Wood, 2007). Por el
contrario, las frecuencias de incendios, en general, han aumentado en el area de distribucion
exotica. Por ejemplo, en algunas regiones de Patagonia como el sitio de estudio (seccion 1.9)
se produjo un dréstico aumento en la frecuencia de los incendios, que pasé de 100-300 afios
de intervalos sin fuego durante el siglo pasado (Goldammer, Cwielong, Rodriguez, y
Goergen, 1996) a intervalos entre 10-20 afios en la actualidad (Manfredi et al., 1999; Raffaele
et al., 2018), debido principalmente a causas antropicas (e.g. cambios en el uso de la tierra)
(Raffaele etal.,, 2018; Veblen, Kitzberger, Raffaele, y Lorenz, 2003). Otro ejemplo es
Australia, donde la frecuencia de incendios también ha aumentado considerablemente como
resultado de las igniciones antropicas y los cambios en las practicas de manejo tras la llegada
de los europeos (Cary y Banks, 2000). Por lo tanto, mientras que la frecuencia de los
incendios ha disminuido debido a la exclusién de los mismos en el area de origen de P.
radiata, en las éareas de introduccion de esta especie la frecuencia de los incendios ha
aumentado drasticamente en los ultimos afios favoreciendo la invasion. Las caracteristicas
pirdfilas de P. radiata, en conjunto con su gran capacidad de invasién en ecosistemas
propensos al fuego, convierten a los sitios del norte de Patagonia donde esta especie ha
escapado de plantaciones forestales (invadiendo luego de incendios) en un excelente sistema
de estudio para poner a prueba hipotesis ecologico-evolutivas que favorecen su répida

invasion.

1.7 Objetivos

El objetivo principal de esta tesis es evaluar el rol del fuego en la invasibilidad de Pinus
radiata mediante la seleccion rapida de genotipos con un mayor grado de adaptacion a este
disturbio. Se estudiaron como posibles caracteres adaptativos, es decir de base genética, a
aquellos relacionados con el reclutamiento post-fuego como el grado de serotinia y los
factores favorables a la germinacion y establecimiento de las semillas, como la temperatura y

presencia de ceniza. Se analizo las caracteristicas genéticas de plantaciones y posteriores
14
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invasiones post-fuego del rango exdtico como también individuos del rango nativo

utilizando distintos marcadores moleculares con el fin de desentranar los efectos de fuerzas

neutrales y selectivas afectando la invasion. El estudio se realizé en la Reserva Forestal de

Usos Multiples Lago Epuyén, Provincia de Chubut.

1.5.1 Objetivos especificos

1.

Estimar el grado de serotinia y tamafio del banco de semillas aéreo en sitios con
plantaciones no quemadas y sitios invadidos post-fuego

Evaluar experimentalmente mediante ensayos de germinacion la respuesta germinativa,
de semillas provenientes de plantaciones no quemadas e invasion post-fuego, bajo
distintas temperaturas y sustratos.

Analizar la estructura y diversidad genética de Pinus radiata, utilizando marcadores
neutrales de isoenzimas en plantaciones y después de la invasion post-incendio en la
Reserva Forestal Lago Epuyén y comparar los niveles y distribucion de la diversidad
genética en su rango nativo y en dos areas no nativas (Argentina y Oceania).

Estudiar utilizando marcadores gendémicos el posible proceso de seleccion rapida
mediado por fuego mediante marcadores de caracter adaptativo comparando plantacion e

invasion del rango exdtico con el rango nativo.

1.8 Hipotesis y predicciones

El presente trabajo busca poner a prueba las siguientes hipotesis:

1. El fuego actia como una fuerza selectiva que favorece en la descendencia post-fuego
de Pinus radiata una mayor adaptacion a este disturbio, como el aumento en el grado
de serotinia y en la germinacién bajo condiciones post-fuego. Estas adaptaciones
contribuyen a la produccion de ciclos fuego-invasion-fuego con retroalimentacion
positiva.

2. Las poblaciones exoticas e invasoras en ecosistemas propensos a incendios difieren
genéticamente respecto de las poblaciones nativas, producto de efectos fundadores,
deriva genética y procesos selectivos mediados por fuego durante la introduccién y

propagacion en el area invadida.

Para poner a prueba estas hipdtesis se plantearon las siguientes predicciones:

Hipotesis 1:

a.

La frecuencia de arboles con niveles de serotinia medios y altos aumenta en los lugares

15
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con invasion post-fuego respecto de las plantaciones no quemadas.

b. Las semillas provenientes de conos serdtinos provenientes de invasion post-fuego
presentan un mayor porcentaje de germinacion y vigor temprano que aquellas
provenientes de plantaciones no quemadas.

Hipotesis 2:

c. La diversidad genética sera relativamente baja en las poblaciones dentro del rango
exotico respecto del nativo.

d. La diversidad genética disminuye en sucesivas generaciones reclutadas post-fuego;
presentando ademas, estas cohortes reclutadas post-fuego, variantes alélicas particulares

indicadoras del aumento en el grado de adaptacion a este disturbio.

1.9 Sitio de estudio

La presente tesis se llevd a cabo en el paraje de Puerto Patriada, zona perteneciente a la
Reserva Forestal Lago Epuyén (42°17 -42°05" Sy 71°24"-71°37 0), donde actualmente se
encuentra el sitio piloto “Bosque Andino Patagonico”, perteneciente al Observatorio
Nacional de la Degradacion de Tierras y Desertificacion
(http://www.desertificacion.gob.ar/sitiospiloto/?sp=2234, Figura 1.4). La Reserva Forestal
Lago Epuyén cuenta con una superficie aproximada de 20000 has, y fue creada en 1964
como una reserva provincial de utilidad econdmica. Estd ubicada dentro del Departamento
Cushamen en la jurisdiccion de los municipios de Epuyén y El Hoyo (Figura 1.4). Es vecina
del Parque Nacional Lago Puelo en su sector oeste, y al Parque Provincial Rio Turbio por el
sur. La Reserva Lago Epuyén estd incluida dentro de las Provincias biogeograficas
Altoandina, Patagénica y Subantartica. La provincia biogeografica Altoandina estd
representada por la flora y fauna de las altas cumbres, con una dominancia de gramineas
xerofilas y dicotiledoneas rastreras o en cojin (Cabrera, 1976). La provincia biogeografica
Patagonica se ve representada en la reserva por escasas ingresiones de la estepa patagdnica
con arbustos bajos, compactos, y dispersos con abundante suelo desnudo encontrando
principalmente gramineas bajas y duras como el coirdon (e.g. Pappostipa speciosa) (Cabrera,
1976). La provincia biogeografica Subantartica, que abarca la mayor parte de la Reserva, se
caracteriza por presentar bosques templados y frios, tanto caducifolios como perennifolios, en
especial de coniferas y de hayas australes del género Nothofagus (Cabrera, 1976), siendo las
especies dominantes en la reserva: el ciprés de la cordillera (Austrocedrus chilensis), el

coihue (Nothofagus dombeyi), la lenga (Nothofagus pumilio), el iire (Nothofagus antartica);
16



454  palo piche (Fabiana imbricata), espino negro (Colletia espinosissima), baccaris (Baccaris
455  sp.), retamo (Diostea juncea), radal (Lomatia hirsuta), berberis (Berberis serrato dentata),

456  parrilla (Rives magellanicum) y notro (Embothrium coccieneum) (Manfredi et al., 1999).

457

458  Figura 1.4. Mapa de la zona de estudio, correspondiente al sitio piloto “Bosque Andino Patagonico”
459  ubicado al norte de la provincia de Chubut.

460

461 A mediados del siglo XX el Gobierno Provincial del Chubut, comenz6 a estimular el
462  aprovechamiento forestal en toda la provincia a través del otorgamiento de créditos y
463  concesiones, promocionando de esta manera la generacion de fuentes de empleo y
464  favoreciendo el desarrollo local. En la zona del Lago Epuyén, se establecié un Cuartel
465  Forestal con dichos fines (1949). Debido a la escasa regeneracion natural, entre 1955 y 1958
466  se forestan 33,5 ha con Pinus contorta, Pinus ponderosa, Pseudotsuga menziesii y Pinus
467  nigra. Luego del incendio ocurrido en 1960 (que afecta 1000 ha de bosque ubicadas dentro y
468  fuera del cuartel) se pone en marcha un plan de reforestacion con especies exdticas a largo
469  plazo, realizando plantaciones con diversas coniferas exdticas como P. contorta, P. radiata,

470  P. ponderosa 'y P. menziesii (Manfredi et al., 1999).
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El fuego ha sido un disturbio recurrente en Patagonia y existen estudios que han
demostrado una reduccion en la frecuencia de incendios desde principios de siglo, debido a la
politica de supresion de fuegos realizada por Parques Nacionales (Blackhall, 2012;
Kitzberger y Veblen, 1999; Mermoz, Kitzberger, y Veblen, 2005; Veblen et al., 2011; Veblen
y Kitzberger, 2002). Las consecuencias de esta supresion convirtieron a muchos matorrales y
estepas en bosques densos, produciendo un aumento en la acumulaciéon de combustible, que
ahora favorece fuegos mas intensos en areas que anteriormente tenian incendios leves y de
superficie (Veblen y Lorenz, 1988). Probablemente, debido a que las coniferas son especies
muy inflamables, el manejo inadecuado de plantaciones de exdticas podria también
incrementar la intensidad de los incendios (Dimitrakopoulos 2001, Veblen et al. 2011,
Raffaele et al 2015, Paritsis et al 2017, Blackhall y Raffaele 2019). Particularmente, la
historia de la cuenca del Lago Epuyén ha estado marcada por la ocurrencia de grandes
incendios forestales en el area. Analisis de horizontes de carbon vegetal datados a través de
14C nos indica una frecuencia de incendios promedio de 100 afios entre el afio 863 y 1889,
salvo una etapa de 300 afios que coincide con un periodo muy frio denominado pequena edad
glaciar (Goldammer et al., 1996). Los incendios registrados en los ultimos 100 afios
ocurrieron en 1902, 1909, 1917, 1924, 1944, 1960, 1963, 1979, 1987, 1998, 2012 y 2015
(Goldammer et al., 1996; Manfredi etal., 1999). Si comparamos con la frecuencia de
incendios previa a los ocurridos en el ultimo siglo (Goldammer etal., 1996) se puede
observar el drastico aumento en la frecuencia de incendios en los ultimos afios (Figura 1.5).
La frecuencia de incendios que en el pasado era entre 100 a 300 afios, en la actualidad es de

10 a 20 afios, debido principalmente a origen antropico (Manfredi et al., 1999).
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Figura 1.5. Mapa de la zona de estudio donde se muestran el area afectada por los incendios de 1987,
2012 y 2015; realizado en base a informacion proporcionada por el centro de Investigacion y
Extension Forestal Andino Patagénico (CIEFAP) y el departamento de Parques y Reservas de la

Subsecretaria de Bosques de Chubut.

Debido a los multiples incendios sucedidos en los afios 1944, 1960 y 1963
(considerados de gran severidad ya que, se estima que generaron una mortalidad superior al
80% de los individuos) la masa forestal disponible para el aprovechamiento mermé a gran
escala. Como consecuencia, se decidi6 crear (en 1964) un area de Reserva tendiente a
proteger el area boscosa remanente no incendiada, y a recuperar la zona a través de planes de
forestacion y manejo racional de los recursos y erradicacion del ganado (Manfredi et al.,
1999). En conjunto, los incendios y los planes de forestacion pueden ser considerados como
los procesos mas relevantes para comprender el tipo y estado de vegetacion actual de la
Reserva. Actualmente el area se encuentra predominantemente dominada por rodales de
invasion mono-especificos de Pinus radiata reclutados luego de los incendios de 1987, 2012
y 2015, algunos sitios con individuos de plantaciones no quemadas y, aunque poco
frecuentes, algunos parches aislados de bosque nativo.
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1.10 Estructura de la tesis

En la presente Tesis de Doctorado se realizd un andlisis de la invasion de Pinus radiata,

haciendo foco en aspectos evolutivos, genético-poblacionales y ecoldgicos que pudieran

asociarse con su potencial invasor. Los antecedentes, objetivos y disefios experimentales

empleados tendientes a corroborar las hipodtesis planteadas en esta Tesis, se abordan en 6

capitulos con la siguiente estructura:

Capitulo 1: Corresponde al presente capitulo que, a modo de introducciéon general,
describe el marco teodrico de la Biologia de las Invasiones, sus impactos, importancia
de las invasiones de coniferas, el rol del fuego sobre las invasiones y la importancia
de los enfoques evolutivos en el estudio de los procesos de invasion. Se detallan
también, los conocimientos sobre la especie y el sitio de estudio y se explicitan los
objetivos e hipdtesis.

Capitulo 2: Este capitulo abarca los andlisis relacionados al banco de semillas aéreo y
la serotinia. Se enmarca en la hipodtesis de que el fuego acta como una fuerza
selectiva que favorece en la descendencia post-fuego una mayor adaptacion a este
disturbio, puesta a prueba mediante la prediccion de que la frecuencia de arboles con
niveles de serotinia medios y altos aumenta en los lugares con invasion post-fuego
respecto de las plantaciones no quemadas.

Capitulo 3: En este capitulo y mediante un enfoque experimental se analizaron los
efectos de tratamientos asociados a fuego (ceniza y shocks térmicos) sobre la
germinacion, vigor y supervivencia temprana de P. radiata. Enmarcado también en la
hipotesis de que el fuego actia como una fuerza selectiva que favorece en la
descendencia post-fuego una mayor adaptacion a este disturbio la prediccion central
de este capitulo es que las semillas provenientes de conos serotinos provenientes de
invasion post-fuego presentan un mayor porcentaje de germinacion y vigor temprano
que aquellas provenientes de plantaciones no quemadas.

Capitulo 4: Aborda la hipdtesis de que las poblaciones exoticas en ecosistemas
propensos a incendios difieren genéticamente respecto de las poblaciones nativas,
producto de fuerzas neutrales como efectos fundadores debido a la deriva genética y
el aislamiento durante la introduccién y establecimiento en el 4rea invadida. Se
realiz6 usando isoenzimas como marcador genético y tiene un abordaje local, se

centra en analizar si P. radiata se comporta como una paradoja genética de las
20
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invasiones y en corroborar el proceso selectivo sobre caracteristicas morfologicas
mediante comparaciones de divergencia genotipica y fenotipica.

Capitulo 5: Utilizando técnicas gendmicas de secuenciacion se centrd en
comparaciones entre el rango nativo y el exdtico, y entre cohortes con y sin fuego;
con la finalidad de estudiar las sefiales genéticas de fuerzas evolutivas neutrales y
adaptativas relacionadas con procesos selectivos mediados por fuego.

Capitulo 6: Se realizé un resumen de las conclusiones mas relevantes obtenidas a lo
largo de toda la Tesis, discutiéndolas en un contexto global y haciendo hincapié en la
interpretacion de los procesos evolutivos rapidos que podrian estar promoviendo la

invasiéon de P radiata.
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Capitulo 2

Grado de serotinia en la invasion post-fuego de Pinus radiata

2.1 Introduccion

Las especies longevas como los arboles tienen una serie de caracteristicas que les permiten
colonizar un area luego de disturbios como el fuego. Pueden persistir por propagacion
vegetativa como el rebrote a partir de yemas de tallo o raiz y/o establecerse por semilla luego
de incendios (Keeley, 1998; Lamont et al., 2019; Pausas y Bradstock, 2007). El rebrote
permite la colonizacioén rapida mientras que las semillas deben producirse y dispersarse al
sitio luego del disturbio. Ademds, en muchas especies lefiosas la buena produccion de
semillas es esporadica, conocida como semillazon o masting en inglés y tiene lugar a
intervalos variables (Koenig y Knops, 2005). Por lo tanto, la propagacion por via sexual, es
decir por semilla, y la colonizacion post-disturbio puede no ser instantinea luego de un
incendio. Sin embargo, las especies lefiosas con adaptaciones al fuego como la serotinia, i.e.
con semillas almacenadas en conos ser6tinos que permanecen cerrados en ausencia de un
estimulo externo como el fuego, pueden colonizar rapidamente después de incendios debido
a la liberacién masiva de semillas luego de este disturbio (Lamont y Enright, 2000). Ademas
de la apertura frente a eventos de fuego, los conos serdtinos pueden abrirse frente a cambios
repentinos en las condiciones ambientales, como episodios de clima extremadamente
caluroso y seco (Espelta, Arnan, y Rodrigo, 2011; Nathan, Safriel, Noy-Meir, y Schiller,
1999)

La invasion de diversas plantas exdticas se ha relacionado a la produccion (Ferreras y
Galetto, 2010), almacenamiento (Gioria, PySek, y Moravcova, 2012) y dispersion de semillas
(Bass, Crossman, Lawrie, y Lethbridge, 2006). Respecto al almacenamiento y liberacion de
las semillas se han reconocido dos sindromes principales (Lamont et al., 1991; Lamont,
Pausas, He, Witkowski, y Hanley, 2020): en el primero, la semilla se libera al finalizar la
maduracion y puede o no presentar un banco de semillas almacenadas en el suelo (Fenner y
Thompson, 2005). En el segundo la liberacion de semillas maduras se retrasa, lo que resulta
en la formacion de un banco de semillas aéreo (Fenner y Thompson, 2005; Lamont y Enright,
2000; Lamont et al., 1991, 2020). En las especies con almacenamiento de semillas en el dosel
las semillas germinan en el primer periodo favorable luego de la liberacion mediada por
fuego (Lamont et al., 1991). Hasta el momento se han reportado alrededor de 1200 especies

serétinas (Lamont y Enright, 2000) que retienen las semillas por un periodo de tiempo que
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puede abarcar entre 5 a 70 afios. La mayoria de las especies serdtinas son nativas de
regiones templadas propensas al fuego en Australia, Sudafrica, América del Norte y el
Mediterraneo (Lamont y Enright, 2000; Lamont et al., 1991).

La serotinia, y por lo tanto la generacion de un banco de semillas aéreo, confiere una
ventaja adaptativa ya que permite acumular semillas hasta que las condiciones sean las mas
adecuadas para el establecimiento de las plantulas (Lamont y Enright, 2000). Al mismo
tiempo existen factores como los patdgenos, senescencia o la predacion pre-dispersion que
actiian reduciendo el nimero de semillas almacenado (Benkman y Siepielski, 2004; Giinster,
1994; Lamont etal., 1991). En ausencia de predadores en la etapa pre-dispersiva, si la
liberacion puede retrasarse hasta que el efecto combinado de estos factores negativos sea
minimo, y bajo las condiciones optimas de liberacion la enorme cantidad de semillas
almacenadas representara una ventaja adaptativa (Lamont et al., 1991). Ademas, dado que
esta acumulacion de semillas es producto de muchos afios de reproduccion sexual, el pool de
propagulos liberados en un dado momento podria presentar una alta diversidad genética
(Lamont y Enright, 2000); lo que proporcionaria una mayor capacidad de adaptacion frente a
condiciones de reclutamiento cambiantes. La serotinia entonces, concede distintas ventajas
como (i) maximizar la disponibilidad de semillas y el establecimiento luego de incendios bajo
una competencia minima, cuando las condiciones son mas favorables para el reclutamiento
(Lamont y Enright, 2000); y/o (ii) aseguraria ademds el establecimiento de plantulas
mediante la saciedad de los predadores (en etapa post-dispersiva) por la liberacion
sincronizada y masiva de semillas (Lamont et al., 1991).

El grado de serotinia puede variar ampliamente entre individuos, poblaciones y
especies como resultado de varios factores. El mds importante de estos factores suele estar
asociado a las diferencias en la frecuencia e intensidad de los incendios en un habitat
determinado (Castellanos, Gonzélez-Martinez, y Pausas, 2015; Feduck et al., 2015; Gauthier,
Bergeron, y Simon, 1996; Radeloff, Mladenoff, Guries, y Boyce, 2004). En ambientes
propensos al fuego, la ocurrencia de incendios deberia favorecer la reproduccion y
propagacion de individuos altamente serotinos, ya que se favorecerd la liberacion masiva y
sincronica de propagulos producidos por conos serdtinos (Goubitz, Nathan, Roitemberg,
Shmida, y Ne’eman, 2004; Lotan, 1976). Sin embargo, la serotinia posee costos asociados a
su mantenimiento como por ejemplo la liberacion de semillas que se produce durante los
afios secos y calurosos que pueden agotar el banco de semillas aéreas y reducir el potencial

de regeneracion post-incendio (Martin-Sanz et al., 2016). No obstante, las especies serdtinas
23
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exoticas pueden experimentar una clara ventaja en las comunidades propensas al fuego que
carecen de especies nativas con este rasgo (Franzese y Raffaele, 2017; Raffaele et al., 2016).
Ademas, a largo plazo incendios sucesivos, producidos por ciclos de retroalimentacion fuego-
invasion (donde los incendios promueven la invasion de una especie que a su vez presenta
caracteristicas [como una alta inflamabilidad] que promueven un aumento en la frecuencia de
incendios, Capitulo 1, seccién 1.2), podrian aumentar la frecuencia de los individuos
altamente adaptados a este disturbio. Por lo tanto, los ambientes propensos al fuego serian
altamente susceptibles a la invasion de especies serdtinas (Davis, Maxwell, y Caplat, 2019;
Franzese y Raffaele, 2017).

Los procesos de seleccion rapida han sido propuestos como un importante mecanismo
que contribuye al éxito de las invasiones (Lavergne y Molofsky, 2007; Maron et al., 2004),
ya que es comun que durante la introduccidon en un nuevo ambiente las especies puedan
enfrentarse a nuevos regimenes selectivos. Los cambios fenotipicos en los rasgos,
promovidos durante estos procesos selectivos, pueden afectar la aptitud de los individuos, la
viabilidad de las poblaciones y el proceso de expansion en el area invadida (Suarez y Tsutsui,
2008). Se han descripto numerosos casos en plantas herbaceas invasoras donde este tipo de
cambios fenotipicos pueden ser considerados importantes factores promotores de la invasion;
entre los que podemos encontrar un mayor desarrollo (Buckley, Briese, y Rees, 2003; Leger y
Rice, 2003), la velocidad de crecimiento (Blair y Wolfe, 2004), caracteres relacionados a la
produccion de defensas (Rogers y Siemann, 2004) y la tasa de reproduccion (Brown y Eckert,
2005). Estas respuestas adaptativas pueden desempenar un papel importante en la promocion
de la invasion cuando se producen en caracteres relacionados a la aptitud reproductiva de la
especie, como es el caso de la serotinia.

El objetivo del presente capitulo es el estudio del rol potencial del fuego generando
divergencia (ya sea producto de variabilidad fenotipica y/o fuerzas selectivas) sobre los
niveles de serotinia y promoviendo la invasion de Pinus radiata. Para esto, se caracterizo y
compar6 el grado de serotinia y la abundancia del banco de semillas aéreo en plantaciones no
quemadas y en areas invadidas post-fuego. La hipdtesis analizada es que el fuego actia como
un mecanismo de divergencia, pudiendo incrementar el grado de serotinia. Se esperaba que
los pinos serodtinos reclutados después del incendio presentaran un mayor grado de serotinia y
abundancia de semillas en la fraccion serotina del banco de semillas aéreo que las
plantaciones no quemadas. Puerto Patriada (ver Sitio de Estudio) es un excelente sitio de

estudio, ya que es un sistema donde puede observarse que actualmente esta ocurriendo el
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ciclo de fuego-invasion mencionado previamente; encontrando en el sitio tanto individuos
de plantaciéon no quemados como diversas cohortes reclutadas post fuego producto de

diferentes incendios en los afios 1987, 2012 y 2015.

2.2 Materiales y Métodos

2.2.1 Disefio de muestreo

En la primavera y verano de 2017 se seleccionaron en el sitio de estudio 5 rodales de
plantaciones no quemadas y sitios de invasion post-fuego, respectivamente (Figura S2.1 y
Tabla S2.1). Los rodales invadidos post-fuego procedian de plantaciones maduras quemadas
en 1987 y estaban conformados por individuos de aproximadamente 30 afios de edad al
momento de la toma de muestras. En ciertos casos, los individuos de plantacion y de invasion
post-fuego se encontraban cercanos espacialmente, de modo que se determind la edad de
todos los individuos muestreados por dendrocronologia para asignar cada individuo
muestreado a un tipo de rodal. Los individuos se clasificaron como invasion post-fuego si su
edad era igual o dos afios menor que el evento de incendio que es el periodo promedio de
tiempo necesario para el establecimiento del fuego para las diferentes especies de pino
ser6tinos  (Calvo, Hernandez, Valbuena, y Taboada, 2016; Thanos, Daskalakou, y
Nikolaidou, 1996). Caso contrario, se clasificaron como pertenecientes a plantacion. Si bien
las plantaciones en el lugar de estudio se realizaron en diferentes afios, los individuos
muestreados en cada rodal fueron relativamente homogéneos en cuanto a edad y tamafio
(Tabla S2.2). Ademas, los arboles de las plantaciones eran en promedio 5 afios mayores que
los de la invasion (Tabla 2.1), lo cual minimiza los posibles efectos de la edad de los arboles
en la produccion de conos y el grado de serotinia.

El grado de serotinia (definido como el porcentaje de conos serétinos respecto al total
producidos por un individuo) y la abundancia del banco de semillas aéreo se estimaron
mediante: (1) el nimero de conos serétinos por arbol, (2) el nimero de semillas viables por
cono y (3) el nimero de arboles por hectarea.

(1) Para estimar el porcentaje de serotinia se muestrearon diez arboles elegidos al azar
en cinco réplicas de cada tipo de rodal, con un total de 100 arboles muestreados (i.e. 10
arboles x 5 rodales [réplicas] x 2 tipos de rodal [plantacion e invasion post-fuego]). El
porcentaje de serotinia de cada individuo se determind fotograficamente. Para esto se

tomaron fotografias laterales del perfil de los éarboles con una cdmara equipada con un
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teleobjetivo (Figura 2.1 A). Estas imagenes fueron ensambladas en una panoramica de alta

calidad que permitié contar y clasificar los conos utilizando el software Image] (Schneider,
Rasband, y Eliceiri, 2012) (Figura 2.1 B). Los conos se clasificaron como no serdtinos
(parcial o totalmente abiertos, Figura 2.1 C), serotinos (cerrados a la madurez, Figura 2.1 D)
e inmaduros siendo los mismos de color verde o marrén intenso, mientras que los conos
ser6tinos maduros se consideraron a aquellos de color gris o marrén claro (Goubitz et al.,
2004). Los conos inmaduros no se consideraron para el célculo del porcentaje de serotinia, ya
que no podian clasificarse a priori como ser6tinos o no serotinos. Consideramos que este
método es adecuado para P. radiata ya que los conos no ser6tinos permanecen firmemente
adheridos al arbol aun después de abrirse, y la causa principal de la apertura de los conos

ser6tinos es el fuego (McDonald y Laacke, 1990; Stephens et al., 2004).

laterales del perfil del arbol con un teleobjetivo de 300 mm. Estas imagenes se unieron en una

panoramica de alta calidad (B) que permitio el recuento y clasificacion de los conos mediante el

software ImagelJ. Los conos se clasificaron como no serétinos (C), serétinos (D) e inmaduros (E).
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(2) El numero de semillas viables por cono se estimé a partir de una muestra de 10
arboles seleccionados al azar que fueron tumbados y de los que se recolectaron 10 conos
ser6tinos maduros en distintas posiciones seleccionadas al azar de la copa sin sesgo de color
o tamafo. Esto resulté en un total de 100 conos para cada tipo de rodal. Una vez en el
laboratorio, los conos se expusieron a 150 °C durante 10 minutos en un horno de calor seco
para promover su apertura y la liberacion de las semillas. Se verificé que estas condiciones
no producian dafio térmico a las semillas, midiendo la temperatura interna de conos
seleccionados al azar con un termopar tipo K colocada en su interior (a través de una incision
minima en el cono) durante la exposicion al calor (Figuras 2.2). Observandose que mientras
la temperatura de la estufa alcanzaba los 150 °C la temperatura interna se mantenia alrededor
de 25 °C. La viabilidad de las semillas se determind por el método de presion (Zuluaga,

Acciaresi, y Chidichimo, 2004) y se cont6 el numero de semillas viables por cono.

A

Figura 2.2. (A) La flecha roja indica la incision del cono de P. radiata donde se insert6 el termopar
tipo K. Luego de insertar el termopar, la incision se cubrié con una pasta de aserrin para que la
perforacion no afectara el aislamiento térmico del cono. (B) Cono abierto y semillas liberadas después

del golpe de calor.
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Figura 2.3. Ejemplos de las temperaturas internas alcanzadas por los conos de Pinus radiata durante
su calentamiento dentro de la estufa para estimular su apertura. En el panel superior se observa la
temperatura alcanzada por la estufa de laboratorio (curva en color rojo) durante la exposicion de los
conos a altas temperaturas para propiciar su apertura. En el panel inferior se presentan a modo

demostrativo las curvas de temperatura alcanzada en el interior de tres conos (representados en

distintos colores) durante el calentamiento.

(3) El numero de arboles por hectarea (densidad) se registré en 10 parcelas de 10x10
m cada una en cada tipo de rodal (i.e. plantacion e invasion 1987). La densidad del banco de
semillas, se calculé como el producto del nimero medio de semillas viables por cono, el
nimero medio de conos por arbol y la densidad de arboles por metro cuadrado. Esta variable
se expresa como el numero de semillas viables por metro cuadrado (i.e. densidad de semillas
por unidad de area), lo que permite contar con una variable estandarizada facilitando el
realizar comparaciones entre diferentes estudios referidos al tema.

Los sitios de plantacion e invasion fueron caracterizados segun las caracteristicas
morfométricas de los individuos y sus copas (altura y didmetro) y ambientales (apertura del
dosel y radiacion solar). La altura de cada arbol se midi6é con un hipsémetro Haglof Vertex

IV (AB-HAGLOF-SWEDEN, 2007), y usando esto como referencia se midi6 el area y el
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diametro de la copa en las fotografias (ver arriba). El didmetro a la altura del pecho (DAP)
se midi6 con una cinta diamétrica a 1,4 m del suelo. El porcentaje de apertura del dosel y la
radiacion solar total (Stenberg, Linder, Smolander, y Flower-Ellis, 1994) se estimaron
mediante fotografias hemisféricas con un lente ojo de pez acoplado a una tableta Sony Xperia
Z1 (Sahin, 2016) y se analizaron con el software GAP Light Analyzer (Frazer, Canham, y
Lertzman, 1999).

2.2.2 Analisis de datos

Las variables relacionadas con: (i) el tamafio del banco de semillas aéreo (densidad de
semillas por m?, numero de semillas por cono y conos serotinos por arbol), (ii) las
caracteristicas del rodal (arboles por hectarea y radiacion solar) y con (iii) el tamafio del arbol
(altura, DAP, didmetro de la copa y area de la copa) se compararon entre plantacion e
invasion post-fuego mediante el test de Kruskal-Wallis luego de haber comprobado la no
normalidad de los datos mediante el test de Lilliefors.

Se realizé una primera aproximacion multivariada con la finalidad de, mediante una
reduccion de la dimensionalidad, analizar la relacion existente entre las distintas variables
involucradas (Rencher, 2003), que en nuestro casos son aquellas involucradas en la
caracterizacion de los rodales de invasion y plantacion. De esta forma buscabamos analizar si
todos los individuos de un tipo de rodal se agrupaban y separaban del resto, es decir si estas
categorias muestran grupos homogéneos de individuos a pesar de que dichos individuos
provinieran de distintos sitios. Se realizd un analisis de componentes principales (siglas en
inglés PCA) para analizar los dos tipos de rodal (plantacion e invasion post-fuego) seglin el
nivel de serotinia, la edad del arbol, variables morfométricas (altura, DAP, didmetro y area de
la copa), la radiacion solar y la densidad del rodal. Previamente se verifico la colinealidad
mediante coeficientes de correlacion entre las variables y se retuvieron aquellas con una
correlaciéon <0,7 (Dormann et al., 2013). Las variables retenidas fueron: densidad, edad,
porcentaje de serotinia, DAP y radiacion solar. Segun el criterio de Kaiser-Guttman, se
retuvieron aquellos componentes principales con auto valores >1. La relacion entre el nivel
de serotinia y el resto de las variables incluidas en el PCA también se analizaron mediante
modelos lineares generalizados (siglas en inglés GLMs) con una distribucion binomial. El
modelo incluyo la serotinia (0 = cono ser6tino, 1 = cono no serdtino) como variable respuesta
y todas las demas variables fueron incluidas en el PCA como variables explicativas. Se

compararon las distribuciones de frecuencia de los niveles estimados de serotinia entre las
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plantaciones y los rodales invadidos después del incendio, utilizando el test de Anderson-
Darling (Scholz y Stephens, 1987), tanto para los datos modelados (en funcion de las
variables incluidas en el PCA) como para los observados. Todos los modelos, pruebas y

graficos reportados se realizaron en el lenguaje para analisis estadisticos R (RCoreTeam,

2018).

2.3 Resultados

La densidad de semillas del banco aéreo fue un orden de magnitud mayor en los rodales de
invasion post-fuego [I] que en los rodales de plantacion [P] (I: 25847,5 + 28938 semillas /
m?; P: 3574,4 + 3129 semillas / m?; media + SD; Figura 2.4; KW p < 0,001). Los mayores
valores para el tamafio del banco aéreo en los rodales de invasion estuvieron dados
principalmente por el nimero de semillas por cono y el nimero de arboles por hectarea, ya
que el nimero de conos serdtinos por arbol fue mayor en el caso de los rodales de plantacion
(Tabla 2.1). No se encontraron diferencias significativas en la proporcion de semillas viables
por cono entre plantacion e invasion post-fuego (Tabla 2.1). Los rodales de plantacion
presentaron valores significativamente mas altos en las variables de tamafo (altura, didmetro
de copa, area de copa y DAP; Tabla 2.2), y valores mas bajos para la densidad de individuos
por hectarea y radiacion solar (Tabla 2.3). La apertura de canopeo fue similar entre ambos

tipos de rodales (Tabla 2.3).
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794

Figura 2.4. Numero de semillas viables por metro cuadrado para Pinus radiata en plantacion e

795  invasion post-fuego. Los graficos de caja indican la mediana (linea horizontal oscura), la media
796  (circulo blanco), el primer y tercer cuartil (caja) y el rango (linea vertical) excluyendo valores atipicos
797  (circulos negros).
798
799  Tabla 2.1. Media y desvio estandar (SD) de los componentes del banco de semillas aéreo para
800  rodales de plantacion (P) e invasion post-fuego 1987 (I) de P. radiata. Las variables estudiadas son:
801  nuamero de semillas viables por cono, viabilidad (proporcion de semillas viables por cono), nimero de
802  conos serdtinos por arbol, nimero de semillas por arbol y niimero de arboles por hectarea. Solo las
803  semillas viables fueron usadas para la estimacion del tamafio de banco aéreo. Las comparaciones entre
804 P else realizaron aplicando Test de Kruskal Wallis (KW).
Semillas/cono  Viabilidad  Conos/drbol ~ Semillas/arbol Arboles/ha
Tipo de rodal P I P I P I P I P I
Media 127 153 0895 0914 63,8 34,1 32278 18853 1082 13765
SD 409 352 0,132 0,011 52,7 383 26703 21154 185 757
Min 28 72 0,177 0419 7 6 3544 3317 900 12133
Max 262 210 0,993 1 309 231 156428 127715 1500 14533
Test de KW p <0,001 p=0,361 p <0,001 p <0,001 p <0,001
805
806  Tabla 2.2. Media, desvio estandar (SD), minimo (Min) y maximo (Max) de la edad y caracteristicas
807  morfométricas en rodales de plantacion (P) e invasion post-fuego (I) de P. radiata. Las variables
808  estudiadas son: edad, altura, diametro a la altura del pecho (DAP), area de copa y diametro de copa.
809  Las comparaciones entre P ¢ I se realizaron aplicando Test de Kruskal Wallis (KW).
Edad Altura (m) DAP (cm) Area de Copa (m)  Didmetro de copa (m)
Tipo de rodal P I P I P I P I P I
Media 339 28,1 354 29,7 593 378 145 634 11,7 7,02
SD 502 0,712 689 447 13,7 8,36 88,8 384 4,03 2,23
Min 25 26 23,1 18,7 36,2 208 36,8 15,3 542 343
Max 43 30 49,7 383 90 62 383 259 22.8 13,8
Test de KW p <0,001 p <0,001 p <0,001 p <0,001 p <0,001
810
811  Tabla 2.3. Media, desvio estandar (SD), minimo (Min) y maximo (Max) de la densidad de arboles,
812  apertura de canopeo y radiacion solar en rodales de plantacion (P) e invasion post-fuego (I) de P.
813  radiata. Las comparaciones entre P e I se realizaron aplicando Test de Kruskal Wallis (KW).

Densidad (arboles/ha) Apertura de canopeo (%) Radiacién solar (mol/m:)
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Tipo de rodal P I P I P I

Media 1082 13765 36,3 359 16,3 17,3
SD 185 757 8,08 3,72 3,73 1,47
Min 900 12133 28,9 33 12,5 16,3
Max 1500 14533 48,2 435 20,9 20,6
Test de KW p <0,001 p=0,063 p <0,05

El andlisis de los componentes principales (PCA) reveld que las diferencias entre los
dos grupos de arboles (plantacion e invasion post-fuego) estan relacionadas principalmente
con las condiciones de crecimiento diferenciales dadas por el reclutamiento posterior al
fuego, tales como la densidad de arboles o el crecimiento (Figura 2.5). De acuerdo con los
criterios de seleccidon, se conservaron los dos primeros ejes, que explican el 70,4 % de la
varianza. El eje 1 explica el 48,06% de la variacion de los datos y esta positivamente
correlacionado con la densidad de arboles (carga de factores estandarizados: 0,84) y
negativamente correlacionado con la edad y el DAP (cargas de factores estandarizados: -0,82
y -0,77 respectivamente). Se observa que los individuos de rodales invadidos post-fuego se
encuentran desplazados en este eje hacia valores correspondientes a mayor densidad y
menores valores de edad y DAP en relacion con los individuos de las plantaciones. El eje 2
explica el 22,34% de la variacion de los datos y representa valores crecientes para radiacion
solar y el nivel de serotinia (cargas de factores estandarizados: 0,58 y 0,69 respectivamente).
En este eje, aunque no se observa una separacion clara, el valor medio para la invasion post-
fuego esté ligeramente desplazado hacia valores mas bajos en el nivel de serotinia y radiacion

solar respecto al valor medio para plantacion.
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Figura 2.5. Analisis de componentes principales de rodales de plantacion (triangulos) e invasion
(circulos) de Pinus radiata. El analisis se realizd en base a 5 variables: densidad, edad, DAP,
radiacion solar y grado de serotinia. El valor medio de cada elipsoide esta representado por un
triangulo o circulo de mayor tamafio para plantacion en invasion respectivamente. Las flechas indican

la direccion de los efectos de cada variable.

Los efectos modelados aplicando GLM de las variables incluidas en el PCA (edad,
DAP, densidad y radiacion solar) sobre el grado de serotinia fueron estadisticamente
significativos (Tabla S2.3). Los dos tipos de rodales presentaron el mismo patrén para el
grado de serotinia en funcion de la densidad de arboles, DAP y radiacion solar, pero la curva
estimada para rodales de invasion post-fuego siempre muestra valores mas altos (Figura 2.6).
El nivel de serotinia estimado en funcién de la edad muestra patrones opuestos, aumentando
en el caso de rodales de invasion post-fuego y disminuyendo para plantacion (Figura 2.6). El
porcentaje de serotinia estimado fue mayor en la invasion post-fuego (61,6 + 5,7 %, media +
SD) que en las plantaciones (50,6 = 10,1 %, p<0,001), presentando ademas ambos tipos de
rodal diferentes distribuciones de frecuencias del porcentaje de serotinia (test de Anderson
Darling p<0,001; Figura 2.7). Al analizar las curvas de probabilidad de los datos estimados,

la invasion post-fuego mostrd un pico pronunciado de probabilidad de un 62% de serotina y
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un pico menos pronunciado alrededor del 75%; mientras que para la plantacion se
observaron dos picos menos pronunciados alrededor del 35 y el 55% de serotina. En los datos
observados, los rodales de invasion post-fuego presentaron un intervalo modal alrededor del
60% de serotinia, mientras que para la plantacion el intervalo modal fue alrededor del 30%
(Figura 2.7).
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Figura 2.6. Grado de serotinia (eje y) de rodales de plantacion e invasion de Pinus radiata en funciéon
de (A) densidad (miles de arboles/ha), (B) edad (afios), (C) DAP (cm) y radiacion solar (mol/mz). La
invasion es representada como curvas de regresion punteadas y la plantacion como lineas de regresion
continuas. Los valores observados (gris) y estimados (negro) se representan como triangulos para

invasion y circulos para plantacion respectivamente.
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Figura 2.7. Distribuciones de frecuencias para el grado de serotinia (eje X) de rodales de pantacion e
invasion de Pinus radiata en base a datos observados y modelados. En el eje Y izquierdo se
representa la densidad de probabilidad estimada para el grado de serotinia para plantacion (gris
oscuro) e invasion (gris claro). En el eje Y derecho se representan el numero de arboles observados
para plantacion (linea completa) e invasion (linea punteada). El test de Anderson Darling arrojo

diferencias significativas (P < 0,001) para las distribuciones de frecuencias entre plantacion e invasion

tanto para los datos observados como modelados.

2.4 Discusion

Los arboles de invasion post-fuego mostraron mayores niveles de serotinia en comparacion a
los de plantaciones. Para una especie adaptada al fuego como Pinus radiata, esto sugiere que
la plasticidad fenotipica y/o procesos de seleccion mediados por fuego promoverian la
divergencia en rasgos de persistencia a este disturbio. Dado que los individuos de invasion en
promedio son solamente 5 afios menor que los de plantacion se podria decir que este proceso
de divergencia esta teniendo lugar rdpidamente, incluso en el lapso de una generacién. El
efecto del fuego sobre el grado de serotinia ha sido estudiado previamente para diferentes
especies de Pinus en sus areas de distribucion nativas, pero en periodos de tiempo mucho
mayores a los estudiados en esta tesis y analizando distintas poblaciones que diferian en

cuanto a la frecuencia de incendios. En estos estudios, se observé que el nivel de serotinia era
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mas alto en las éareas afectadas por incendios de copa frecuentes (Goubitz et al., 2004;
Hernéndez-Serrano, Verdu, Gonzéalez-Martinez, y Pausas, 2013; Linhart, 1978; Radeloff
et al., 2004). Por ejemplo, en el caso de P. halepensis en Israel, se encontraron niveles de
serotinia mas altos en rodales quemados que en los no quemados (Goubitz et al., 2004). Este
efecto positivo del fuego sobre la serotinia podria asegurar un incremento en la invasion de P.
radiata, ya que es probable que esta poblacion en crecimiento sea capaz de superar los
efectos negativos que sufren los individuos que crecen en condiciones de hacinamiento y
evitar los efectos del empobrecimiento genético gracias a la acumulacion de diversidad
genética en el banco.

La historia de incendios de un sitio puede influir en las frecuencias locales del grado
de serotinia como se midi6é en diferentes especies del género Pinus (Givnish, 1981; Muir y
Lotan, 1985; Pastor, 2016). Sin embargo, estos estudios se llevaron a cabo dentro del area de
distribucion nativa de estas especies donde la asociacion de las poblaciones con sus
respectivas frecuencias de fuego es de larga data; mientras que la introduccion de Pinus
radiata en nuestra area de estudio ocurrié hace unos 60 afos. Sin embargo, los incendios
recurrentes en la Reserva Epuyén (4rea de estudio) han dado como resultado rodales
mayormente mono-especificos dominados por esta especie. Las invasiones post-fuego en este
lugar comenzaron después de un incendio en 1987, volviendo a invadir el area luego de
incendios ocurridos en el 2012 (individuos donde se observo presencia de conos en el 2017,
i.e. cuando los individuos tenian ~ 5 afios de edad) y en el 2015. Esta tendencia hacia rodales
mono-especificos de P. radiata también ha sido registrada luego de incendios en Australia
(Williams y Wardle, 2009) y Chile (observacion personal). Este patron también coincide con
el encontrado para Pinus contorta, otra especie serdtina, que se ha expandido en areas
quemadas de sus rangos nativo (Lotan, 1976) y exotico (Cobar-Carranza, Garcia, Pauchard, y
Pena, 2014; Davis et al., 2019; Raffaele et al., 2016; Taylor et al., 2017).

En la zona de estudio de Puerto Patriada los rodales post-fuego se caracterizaron por
un gran tamafio del banco de semillas aéreo, una alta densidad de individuos y un bajo
desarrollo tanto de los arboles como sus copas (Tabla 2.2). El tamafio del banco de semillas
aéreo en la invasion post-fuego no sélo fue mayor en comparacion con las plantaciones no
quemadas, sino también con otras especies de pinos serdtinos ya sea en sus rangos nativos o
exoticos (Tabla 2.4). El gran tamafio del banco aéreo de semillas de los rodales de invasion
post-fuego implica una mayor capacidad de reclutamiento en las areas adyacentes luego de

incendios y esta invasion potencial ademds representa mayores tasas de acumulacion de
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combustible y aumento de la inflamabilidad respecto a las comunidades nativas circundantes

(Cobar-Carranza et al., 2014; Franzese et al., 2019; Paritsis et al., 2018). Esto no soélo es
debido a las caracteristicas intrinsecas de la especie sino también a que estas altas densidades
de arboles promueven el auto-raleo y la acumulacion de material combustible seco, lo que
aumentaria no sélo el riesgo de incendio sino también el nivel de conectividad para que el
fuego se propague (Agee, 1996; Cobar-Carranza et al., 2014; Franzese et al., 2018; Noss,
Franklin, Baker, Schoennagel, y Moyle, 2006; Paritsis et al., 2018; Radeloff et al., 2004).
Frente a este escenario, la capacidad de P. radiata para invadir areas adyacentes se veria
incrementada y por lo tanto contribuiria a una retroalimentacion positiva del ciclo de fuego-
invasion, en el cual no solo aumentaria el area de invasion sino también la frecuencia de

incendios.

Tabla 2.4. Tamano del banco de semillas aéreo para diferentes especies de pinos en sus
rangos nativo y exotico. Los datos de invasion post-fuego en el area de estudio se indica con

un asterisco; el resto de la informacién reportada para rango exdtico corresponde a

plantaciones.
Especie Edad Localizacion Rango  Semillas/m: Referencia

P. radiata 30  Chubut, Argentina Exético™ 25847 Este estudio

P. radiata 40  Chubut, Argentina  Exético 3574 Este estudio

P. radiata 15 Longford, Australia Exdtico 9,8 Eldridge (1966)

P. radiata 15 Stockdale, Australia Exdético 2,7 Eldridge (1966)
P. halepensis 15 Mira, Espafia Nativo 17.5 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 15 Lujar, Espana Nativo 100 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 16 Ayora, Espafia Nativo 35 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 70 Israel Nativo 355 Goubitz et al. (2004)

P. pinaster 16 Ayora, Espafia Nativo 1,2 Tapias et al. (2001)

Los resultados mostraron una tendencia decreciente del grado de serotinia en funcion
de la densidad de arboles en cada tipo de rodal; pero el grado de serotinia en los rodales de
invasion post-fuego comienza a disminuir a densidades mas altas que en la plantacion. Estos
resultados sugieren que la retroalimentacion positiva en el ciclo de fuego-invasion se refleja
en muchos individuos que proveen conos serétinos y por lo tanto liberacion de semillas

después del fuego, aunque a nivel individual el crecimiento y el nimero de conos es menor
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en las areas invadidas que en la plantacion. Esto puede deberse al hecho que, aunque los
incendios frecuentes seleccionarian fenotipos madas serdtinos, las condiciones durante el
reclutamiento post-fuego (tales como la alta densidad) no son 6ptimas para el desarrollo de
los arboles (Goubitz et al., 2004). En este estudio, un afio después del incendio del 2012, se
registraron cerca de medio millon de plantulas de pino por hectarea, pudiendo entonces esta
densidad extremadamente alta producir autoraleo y afectar el desarrollo de los individuos y la
produccion de conos. La relacion positiva entre el aumento de serotinia y la radiacion solar
(Figura 2.6) puede deberse a que esta variable también esta correlacionada con la tasa de
fotosintesis y la produccion de biomasa (Dewar, 1996; Righi et al., 2007). En general los
indices utilizados para medir los niveles de serotinia no tienen en cuenta el tamafio, la edad y
el estado de crecimiento de las plantas (Lamont, 2020). En nuestro caso estas condiciones si
fueron consideradas e incluso pudimos observar que poseen un claro efecto sobre el grado de
serotinia (Tabla S2.3, Figura 2.6).

Los granivoros naturales disminuyen la disponibilidad de propédgulos durante las
etapas pre o post-dispersivas y en su area de distribucion nativa, varias especies de aves (e.g.
arrendajo de los matorrales, arrendajo estelar y cuervo comun), pequefios mamiferos (e.g.
raton ciervo y ardillas) e insectos (e.g. escarabajo de la pifia de pino monterrey) dependen
para su subsistencia de las semillas de P. radiata (McDonald y Laacke, 1990; Schaefer,
1962). Sin embargo, no se han reportado estos reguladores del tamafio del banco de semillas
de Pinus radiata en una etapa pre-dispersiva en el rango exdtico. La hipotesis de resistencia
biotica (Elton, 2000), propone que el consumo preferencial de plantas exoticas por parte de
los herbivoros generalistas nativos puede proporcionar resistencia bidtica a las invasiones de
plantas (Parker y Hay, 2005). Bajo esta hipotesis, la depredacion de semillas disminuye el
establecimiento y la dispersion de especies de plantas exoticas (Orrock, Levey, Danielson, y
Damschen, 2006). Si bien no se han registrado granivoros en una etapa de pre-dispersion, un
experimento de campo en Patagonia donde se ofrecieron semillas de P. radiata depositadas
en el suelo mostréd una depredacion cercana al 85% de las semillas después de 15 dias de
exposicion (Moyano, Chiuffo, Nufiez, y Rodriguez-Cabal, 2019), lo cual sugiere que este
puede ser un factor limitante para la invasion de esta especie en el norte de la Patagonia
(Nunez, Simberloff, y Relva, 2008). Sin embargo, los resultados de esta tesis predicen que la
predacion post-dispersion no tendria efectos reguladores importantes durante el
establecimiento post-fuego temprano ya que la liberacion masiva de semillas luego del

incendio podria saciar a los depredadores, asegurando un alto reclutamiento (Lamont et al.,
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1991). Ademas, los altos niveles de serotinia podrian proteger las semillas de los granivoros

en la etapa de pre-dispersion (Lamont y Enright, 2000), siendo entonces una ventaja
competitiva no solo frente a incendios, sino también para la granivoria. Por otra parte, no se
registraron evidencias de depredacion de semillas o dafio de conos durante los muestreos de
campo, ni de dano de las semillas en la etapa pre-dispersiva para esta especie en Patagonia, lo
que implicaria la falta de una barrera bidtica significativa para la invasion de Pinus radiata en

esta region.
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Capitulo 3

Germinacion y vigor temprano asociados a incendios en Pinus radiata

3.1 Introduccion

Los incendios son disturbios naturales que impactan significativamente sobre los ecosistemas
produciendo cambios rapidos en la vegetacion (Kitzberger, Raffaele, Heinemann, y
Mazzarino, 2005; Pausas, 2012), suelos (Alauzis, Mazzarino, Raffaele, y Roselli, 2004),
ciclos biogeoquimicos, microclimas y otras caracteristicas ecologicas (Brown y Smith, 2000;
Paritsis, Raffaele, y Veblen, 2006); y genéticas (Premoli y Kitzberger, 2005). En muchas
especies de plantas, el reclutamiento de las plantulas esta restringido a habitats creados por
tales perturbaciones (Bond y van Wilgen, 2012; Keeley y Fotheringham, 2000). Durante su
evolucion, las plantas han desarrollado diversas adaptaciones a los diversos factores
generados por y / o0 asociados con fuego (Keeley, Pausas, et al., 2011). Para muchos taxones,
la respuesta al fuego ha dado forma al crecimiento y desarrollo de las plantas y ha sido
derivado en la evolucion de estructuras andlogas y formas de vida en grupos taxondmicos
dispares (Bond y van Wilgen, 2012; Keeley y Fotheringham, 2000; Keeley, Pausas, et al.,
2011). El fuego por lo tanto puede considerarse como una importante fuerza selectiva
ambiental que genera sefiales tanto fisicas como quimicas, afectando diversos aspectos del
crecimiento y desarrollo de las plantas, a nivel de floracion, dispersion y germinacion de
semillas, establecimiento de plantulas, produccion de biomasa y mortalidad (Keeley, Pausas,
et al., 2011).

Los efectos del fuego relacionados con sefiales como luz, temperatura, 6xidos de
nitrogeno y humo sobre la germinacion de semillas han sido bien documentados (Bond y van
Wilgen, 2012). El fuego influye directamente sobre las semillas de las especies adaptadas a
este disturbio al inducir la germinacion mediante la escarificacion fisica, el choque térmico
y/o la estimulacién quimica por el humo (Bond y van Wilgen, 2012; Franzese y Ghermandi,
2011; Franzese y Ghermandi, 2012; Gonzalez y Ghermandi, 2012; Ooi, Denham, Santana, y
Auld, 2014; Van Staden, Jager, Light, y Burger, 2004; Van Staden, Brown, Jager, y Johnson,
2000). Adicionalmente, las semillas y plantulas pueden experimentar efectos indirectos del
fuego, como el aumento de la incidencia de la luz en la superficie del suelo, la liberacion de
la competencia y un aumento en la disponibilidad de nutrientes (Keeley y Fotheringham,
2000; Tyler, 1995). En especies adaptadas al fuego, el choque térmico puede actuar

estimulando la germinacion al cambiar la estructura celular de la capa superficial
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impermeable de algunas semillas y volverla permeables, lo que permite el ingreso de agua al
interior de la semilla (Bond y van Wilgen, 2012). Mientras que la ceniza actia mediante la
estimulacion por sus altos contenidos de nutrientes como nitrogeno, fosforo, potasio y
oligosacaridos derivados de la combustion de la hemicelulosa (Bond y van Wilgen, 2012).
Estos efectos del fuego sobre la germinacion y el reclutamiento de plantulas pueden impactar
significativamente en la invasion de especies exoticas, especialmente en aquellas que
dependen del establecimiento por semillas para la colonizacion post-fuego.

Los efectos de diversos factores asociados a fuego ha sido ampliamente estudiado
para diversas especies herbaceas invasoras como Rumex acetosella [germinacion estimulada
por humo (Franzese y Ghermandi, 2011)], Potentilla recta [mayor reclutamiento en sitios
quemados (Lesica y Martin, 2003)] y Bromus tectorum [efecto positivo del humo y la ceniza
sobre el tiempo y el porcentaje de germinacion (Naghipour, Bashari, Khajeddin, Tahmasebi,
y Iravani, 2016)]. Y, aunque en menor medida, también se ha observado un importante rol del
fuego como promotor de la germinacidon en especies invasoras arboreas como Acacia
melanoxylon [aumento de la germinacion con temperaturas de shock térmico moderadas
(Aran, Garcia-Duro, Reyes, y Casal, 2013)], Eucalyptus globulus [escarificacion y apertura
de las capsulas que contienen las semillas (Silva, dos Santos, Sério, y Gomes, 2016)], Pinus
pinaster [la germinacion es promovida por shocks térmicos de corta duracion (Herrero, San
Martin, y Bravo, 2007)] y Paulownia tomentosa [germinacion promovida por humo y
compuestos nitrogenados presentes en las cenizas (Todorovi¢ et al., 2010)].

Los ecosistemas que presentan altas frecuencias de fuego son particularmente
vulnerables a la invasion de especies de plantas exéticas adaptadas a este disturbio (Guthrie,
Crandall, y Knight, 2016; MacDougall, McCann, Gellner, y Turkington, 2013; Murphy y
Romanuk, 2014; Raffaele et al., 2016), especialmente las especies serdtinas (i.e. especies con
almacenamiento prolongado de las semillas en el dosel, que son liberadas luego de un
estimulo externo como el fuego). Franzese y Raffaele (2017) muestran que las especies de
pinos serdtinos alcanzan densidades de invasidon mucho mayores en ambientes incendiados
que en aquellos no quemados, asi como también alcanzan mayores densidades que las
especies no serdtinas. Estas mayores densidades de invasion que primariamente estan
relacionadas a la gran presion de propagulos por la liberacion masiva de semillas en
condiciones de minima competencia (Lamont et al., 1991), también pueden estar relacionadas
a que la germinacién y el crecimiento temprano de estas especies serotinas se benefician de

las condiciones ambientales post-fuego (Herrero et al., 2007). El proceso de invasion podria
41



1045
1046
1047
1048
1049
1050
1051
1052
1053
1054
1055
1056
1057
1058
1059
1060
1061
1062
1063
1064
1065
1066
1067
1068
1069
1070
1071
1072
1073
1074
1075
1076
1077

verse favorecido aun mas en el caso de que estas caracteristicas adaptativas frente a
incendios pasen por un proceso selectivo rapido (como el descripto en el capitulo 2 para el
grado de serotinia), incrementandose en la descendencia post-fuego la frecuencia de
individuos con un mayor grado de adaptacion (Lee, 2002; Prentis et al., 2008).

Pinus radiata es una especie que depende de las semillas para su establecimiento, que
es intolerante a la sombra y requiere de habitats abiertos para su regeneracion (Higgins y
Richardson, 1998) . La germinacion es epigea y relativamente rapida sin estratificacion (Roy,
1966). Una vez germinadas, las plantulas presentan un verticilo de cinco a nueve cotiledones
que posteriormente son reemplazados por aciculas primarias (Roy, 1966). Las aciculas
secundarias (haces de aciculas) se forman cuando la plantula tiene unos meses de edad y
después de los 3 afios la plantula s6lo produce agujas secundarias (Roy, 1966). El sistema de
raices de las plantulas consiste en una raiz primaria delgada y pivotante (Roy, 1966). La cama
de semillas necesaria para la regeneracion natural de P. radiata es muy variable, siendo el
Optimo un suelo mineral himedo libre de vegetacion (Roy, 1966). Sin embargo, dentro de su
rango nativo es comun encontrar plantulas en sitios con varios centimetros de aciculas de
pino sobre el suelo mineral. Las plantulas se desarrollan mejor a plena luz del sol. Un
ejemplo de esto es lo encontrado por Bustamante y Simonetti (2005) en un estudio para el
bosque Maulino (Chile central), donde si bien hay dispersion de semillas de P. radiata hacia
el interior del bosque, estas solo se establecen en los bordes. Bustamante y Simonetti
encuentran porcentajes de germinacion de entre el 5 y 50% con los mayores valores en los
sitios de bordes. A su vez en Australia se ha observado que el fuego da lugar a un elevado
reclutamiento de plantulas de P. radiata estimulando la invasion de esta especie (Williams y
Wardle, 2005). Entonces, las condiciones 6ptimas para la regeneracion se producen por el
fuego; se abre el maximo nimero de conos serdtinos maximizando la disponibilidad de
semillas que se encuentran con una cama de semillas descubierta, libre de competencia y rica
en nutrientes (Roy, 1966; Williams y Wardle, 2005).

El objetivo del presente capitulo es el estudio del rol potencial del fuego como agente
selectivo sobre la germinacion de Pinus radiata. Para esto se evalud experimentalmente la
respuesta germinativa, el vigor temprano y la supervivencia, de semillas provenientes de
plantaciones no quemadas e invasion post-fuego, a distintas condiciones de germinacion
relacionadas a incendios. Los tratamientos consistieron en someter a las semillas a shocks
térmicos a 90° y 120° C por 5 min y analizar los efectos de la ceniza sobre la germinacion,

bajo condiciones controladas en cdmara de crecimiento y posteriormente en invernadero. La
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hipotesis analizada plantea que el fuego actia como un mecanismo de seleccion rapida
mejorando la respuesta germinativa frente a condiciones ambientales asociadas a incendios
como las altas temperaturas y la presencia de ceniza. Se esperaba que los pinos serotinos
reclutados después del incendio presentaran un mayor porcentaje de germinacion, vigor y
supervivencia que las semillas provenientes de las plantaciones no quemadas frente a los

tratamientos recién mencionados (altas temperaturas y ceniza).

3.2 Materiales y Métodos

3.2.1 Disefio experimental

Las semillas utilizadas se obtuvieron de conos serdtinos provenientes de plantaciones no
quemadas e invasion post-fuego de 30 afios durante la primavera y verano de 2017. Para cada
tipo de rodal se cortaron 10 arboles seleccionados al azar y se recolectaron 10 conos serdtinos
maduros por arbol, en distintas posiciones seleccionadas al azar dentro de la copa sin sesgo
de color o tamafo. Esto resulté en un total de 100 conos para cada tipo de situacion:
plantacién e invasion.

Para promover la liberacion de las semillas los conos fueron sometidos a 150°C
durante 10 minutos en una estufa de calor seco. Se verific6 que estas condiciones no
producian efecto sobre la temperatura interna de los conos midiendo la misma en 50 conos
seleccionados al azar con un termopar tipo K colocada en su interior, observando que la
temperatura interna se mantenia constante e inalterada (ver seccién 2.2.1). Luego de la
liberacion de las semillas se comprobd la viabilidad de las mismas mediante el método de
presion (Zuluaga et al., 2004), donde las semillas que resistieron una suave presion realizada
con una pinza fina fueron consideradas viables. Las semillas de los distintos origenes
(plantacién e invasion) fueron sometidas a distintos tratamientos de germinacion post-fuego
de manera experimental analizando los efectos de condiciones ambientales asociadas al
fuego: solucion acuosa de ceniza y dos shocks térmicos (90° y 120° C por 5 min), asi como
también un control sin shock térmico ni presencia de ceniza. Las temperaturas utilizadas
fueron consideradas en estudios previos que analizaron el efecto de la temperatura sobre la
germinacion de especies de pinos; estas, son similares a las registrados en la superficie del
suelo durante incendios de media y alta intensidad (Martinez-Sanchez, Marin, Herranz,
Ferrandis, y De las Heras, 1995; Nufiez y Calvo, 2000). Los tratamientos de shock térmico se

aplicaron colocando las semillas en sobres de papel, ya que este material permitié que las
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semillas alcancen rapidamente la temperatura de la estufa pero sin producir un

calentamiento extra. A su vez se colocaron termopares en el interior de los sobres que
sirvieron para corroborar que se alcanzaron las temperaturas deseadas (90° y 120° C) durante
el tiempo de exposicion. Las semillas no fueron hidratadas previo a realizar el tratamiento.
La obtencion de la ceniza se realizdo mediante la colecta de material fresco de la parte aérea
de los arboles y también material senescente seco presente en el suelo y la posterior quema
total de hojas, conos y ramas de P. radiata del sitio de estudio. Las soluciones de ceniza se
obtuvieron diluyendo 5 g de ceniza en un litro de agua destilada. Esta es considerada una
concentracion alta de ceniza y se baso en un trabajo previo realizado para esta especie (Reyes
& Casal, 1998). La aplicacion del tratamiento se realizé mediante el riego diferenciado de las
semillas, donde para los tratamientos de shock térmico y control se usé agua destilada y para
el tratamiento de ceniza se utiliz6 la solucidon acuosa de ceniza con concentraciéon 5g/L
mencionada.

Una vez realizados los tratamientos se utilizaron 10 placas de Petri, previamente
esterilizadas en autoclave para cada tratamiento (2 origenes [invasion y plantacion] * 4
tratamientos de fuego [control, ceniza, 90° y 120°] * 10 placas * 10 semillas por placa = 800
semillas totales). El ensayo se realizé en una camara de germinacién (INGELAB modelo I-
316PF), con un fotoperiodo de 16/8 horas de luz/oscuridad diarias y 20° C de temperatura
constante (sin variaciones entre el dia y la noche), condiciones consideradas Optimas para
esta especie (Willan, 1986).

El niimero de semillas germinadas por placa de Petri se cont6 cada 5 dias durante 30
dias, periodo luego del cual ya no germinaron mas semillas. Se consideré como germinada a
toda semilla que presentaba radicula protruida al momento del monitoreo, sin importar el
largo de la misma (Figura 3.1). La tasa de germinacion se cuantific6 como nimero de
semillas germinadas en funcion del tiempo. Las semillas que no habian germinado después
de 30 dias fueron diseccionadas para verificar su contenido. Se encontr6 que todas las
semillas no germinadas presentaban caracteristicas internas normales en cuanto a color y
turgencia y se asumié que eran viables. Al final del experimento de germinacién se
seleccionaron 40 plantulas al azar que fueron trasplantadas a macetas de un litro y cultivadas
en un invernadero bajo iluminacion natural en las inmediaciones del INIBIOMA en
Bariloche. El cultivo se realizé en un invernadero con un control de temperatura maxima (30°
C) mediante un sistema de refrigeracion. Las plantulas fueron ubicadas de manera aleatoria y

rotadas cada 7 dias para disminuir efectos microambientales. Al momento del trasplante se
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1144  midio el largo de la radicula y se tomd nota de si las plantulas presentaban o no cotiledones

1145  libres y plenamente desarrollados (Figura 3.1). En el invernadero se midi6 la supervivencia

1146  de estas plantulas a los 30 dias del trasplante.

A

1147

1148  Figura 3.1. (A) Semillas de Pinus radiata germinadas, con diferentes largos de radicula al momento
1149  del monitoreo, se indica la escala en la esquina superior izquierda, esta escala corresponde a 2 mm en
1150  Ilas dos imagenes superiores de la columna y Smm en la imagen inferior. (B) Proceso de liberacion de
1151  los cotiledones en plantulas de Pinus radiata, secuencia temporal de arriba abajo, se indica la escala
1152  correspondiente a 5 mm en la esquina superior izquierda de las dos imagenes superiores de la
1153  columna.
1154
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3.2.2 Analisis de datos
Analizamos los efectos del origen de la semilla (Plantacion e Invasion), shock térmico y
ceniza sobre la tasa de germinacion en un periodo de 30 dias mediante regresiones multiples
de Cox y curvas de Kaplan-Meier en un andlisis de tipo time-to-event (McNair, Sunkara, y
Frobish, 2013). Las curvas de Kaplan-Meier muestran las probabilidades de supervivencia
estimadas en funcion del tiempo (McNair etal.,, 2013; Schober y Vetter, 2018). La
probabilidad estimada de supervivencia es constante entre los eventos; por lo tanto, la curva
es una funcion escalonada en la que cada escaldn indica la ocurrencia de uno o mas eventos
de germinacion (McNair et al., 2013; Schober y Vetter, 2018). Las curvas de Kaplan-Meier
se compararon mediante un test de rangos logaritmicos en ingles Log-rank (McNair et al.,
2013). Los efectos de estas variables sobre el porcentaje de germinacion al final del
experimento se analizaron mediante un GLM con distribucion binomial, el modelo incluy¢ la
germinacion (0= semilla no germinada, 1= semilla germinada) como variable respuesta y el
origen y los tratamientos asociados al fuego como variables explicativas.

Los efectos del origen de las semillas y los tratamientos asociados a incendios sobre
la longitud de radicula, presencia de cotiledones desarrollados al final del experimento y
supervivencia temprana se testearon mediante GLM. En el caso de la longitud de radicula y
debido a la naturaleza continua de la variable respuesta, el modelo se realizd con una
distribucion gamma (Hedberg y Hedberg, 2018). La presencia de cotiledones y la
supervivencia se modelaron mediante una distribucion binomial, donde 0 = sin cotiledones
presentes o plantula muerta y 1 = cotiledones presentes o plantula viva dependiendo del
modelo (i.e. presencia de cotiledones o supervivencia). Los tres modelos incluyeron el origen
y los tratamientos asociados a fuego como variables explicativas. A posteriori se realizaron
comparaciones multiples por el método basado en la tasa de falsos descubrimientos (FDR por
sus siglas en inglés False Discovery Rate) (Bretz, Hothorn, y Westfall, 2016). Todos los
modelos, pruebas y graficos reportados se realizaron en el lenguaje para anélisis estadisticos

R (RCoreTeam, 2018).

3.3 Resultados

3.3.1 Germinacién
Los porcentajes de germinacion obtenidos fueron altos (entre 80 % y 100 %) para ambos

origenes y en todos los tratamientos asociados a fuego aplicados (Figura 3.2) y con un tiempo
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de germinacion media de ~7 dias para todos los casos. Si bien se observd un efecto

significativo tanto del origen de las semillas (p < 0,05; Tabla S3.1), como de los tratamientos
de fuego sobre el porcentaje de germinacién (p < 0,05; Tabla S3.1), no se encontraron
interacciones estadisticamente significativas entre ambos factores. Si bien el porcentaje de
germinacion no presenta diferencias significativas en las comparaciones de a pares, se
observa una tendencia hacia mayores porcentajes de germinacion en los tres tratamientos de
fuego aplicados respecto al control tanto para las semillas provenientes de plantacion como
de invasion post-fuego (Figura 3.2). Al observar las curvas de Kaplan-Meier, observamos que
las tasas de germinacion de las semillas provenientes de la invasion y las sometidas a los
tratamientos asociados a fuego mostraron una tendencia mayor respecto de las de plantacion
y los controles (Figura 3.3), sin embargo, la regresiéon multiple de Cox no mostrd efectos

significativos de ninguno de los factores ni de sus interacciones (Tabla S3.2).

(AR

70

o

Semillas germinadas (%)

B3 Plantacion
B Invasion
60

Figura 3.2. Porcentaje de germinacion para semillas provenientes de rodales de plantacion e invasion
de Pinus radiata en funcion de los tratamientos asociados al fuego (control, ceniza, y dos
temperaturas de shock sobre las semillas: 90 y 120 °C). Los graficos de caja indican la mediana (linea
horizontal oscura), la media (circulo), el primer y tercer cuartil (caja) y el rango excluyendo valores

atipicos (linea vertical).
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Figura 3.3. Tasa de germinacion para semillas provenientes de rodales de plantacion e invasion de
Pinus radiata en funcién del tiempo para (A) tratamientos asociados al fuego (control, ceniza, y dos
temperaturas de shock sobre las semillas: 90 y 120 °C) representados por separado para el origen de
las semillas (plantacion e invasion) y (B) origenes de las semillas representados por separado para los

tratamientos asociados a fuego.

3.3.2 Supervivencia y vigor temprano

Tanto el origen de la semilla como los tratamientos asociados al fuego mostraron un efecto
significativo (p < 0,001) sobre la longitud de la radicula, excepto del shock térmico a 120°C
(Tabla S3.3). Sin embargo, no se observaron interacciones estadisticamente significativas
entre ambos factores. Para las plantulas provenientes de semillas de plantacion solo aquellas
del tratamiento de shock térmico a 90°C fueron significativamente diferentes del control (p <
0,01; Tabla S3.4) con radiculas mas largas en el caso del control (5,76 £ 0,92 cm [media +
SD]) que para el shock térmico a 90°C (4,66 £ 1,06 cm [media + SD]). Respecto a las
plantulas provenientes de semillas de invasion todos los tratamientos fueron
significativamente diferentes del control (p < 0,001; Tabla S3.4), presentando radiculas mas
largas los tres tratamientos asociados al fuego (Ceniza: 6,18 =+ 1,94 cm [media + SD],
Temperatura 90°C: 6,36 + 1,27 cm [media £ SD], Temperatura 120°C: 6,63 + 1,5 cm

[media + SD]) respecto al control (4,8 = 0,7 cm [media + SD]). Al comparar el control y los
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tratamientos asociados a fuego entre invasion y plantacion (Figura 3.4) observamos: (a)
radiculas significativamente mas largas en el control para las plantulas de plantacion respecto
a la invasion (P: 5,76 + 0,92 cm [media + SD], I: 4,8 £ 0,73 cm [media + SD]; p < 0,05;
Tabla S3.4); (b) radiculas significativamente mas largas en el tratamiento de ceniza para las
plantulas de invasion respecto a las de plantacion (P: 5,04 £ 1,5 cm [media = SD], I: 6,18 +
1,94 cm [media = SD]; p < 0,01; Tabla S3.4); (c) radiculas significativamente mas largas en
el tratamiento de shock térmico a 90°C para las plantulas de invasion respecto a las de
plantacion (P: 4,66 £ 1,06 cm [media + SD], I: 6,36 = 1,27 cm [media + SD]; p < 0,001;
Tabla S3.4) y (d) no se observaron diferencias significativas en el largo de la radicula para el
tratamiento de shock térmico a 120°C (P: 6,22 + 1,48 cm [media + SD], I: 6,63 = 1,5 cm
[media = SD]; Tabla S3.4).

10 E3 Plantacion
B Invasion

N
wn

Longitud (mm)

2,5

Figura 3.4. Longitud de la radicula, al momento del trasplante, de las plantulas provenientes de
semillas de rodales de plantacion e invasion de Pinus radiata, que fueron sometidas a los tratamientos
asociados al fuego (control, ceniza, y dos temperaturas de shock sobre las semillas: 90 y 120 °C). Los
graficos de caja indican la mediana (linea horizontal oscura), la media (circulo), el primer y tercer

cuartil (caja) y el rango excluyendo valores atipicos (linea vertical).

Tanto el origen de la semilla como el shock térmico a 90 °C mostraron un efecto
significativo sobre el porcentaje de plantulas con cotiledones libres y desarrollados, siendo

este efecto marginalmente significativo para el caso del shock térmico a 120 °C (Tabla S3.5).
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No se observaron interacciones estadisticamente significativas entre ambos factores. Para las
plantulas provenientes de semillas de plantacion ninguno de los tratamientos asociados al
fuego presento diferencias significativas respecto del control en cuanto al porcentaje de
plantulas con cotiledones desarrollados al momento del trasplante (Figura 3.5; Tabla S3.6).
En las plantulas provenientes de semillas de invasion solo el tratamiento de shock térmico a
90°C presentd un mayor porcentaje de plantulas con cotiledones desarrollados mayor que el
control (p < 0,01; Tabla S3.6; Figura 3.5). En cuanto a la comparacion entre invasion y
plantacién para el control y los tratamientos asociados a fuego observamos un mayor niimero
de plantulas provenientes de invasion con cotiledones desarrollados al momento del
trasplante en todos los casos (Figura 3.5), siendo estas diferencias estadisticamente

significativas solo en los casos de los tratamientos de ceniza y shock térmico a 90°C (p <
0,001; Tabla S3.6).

*kk
Plantacion
. Invasion
75
*kk

50

| I

0

Figura 3.5. Porcentaje de plantulas con cotiledones al momento del trasplante de las plantulas

Plantulas con cotiledones desarrollados (%)

provenientes de semillas de rodales de plantacion e invasion de Pinus radiata, que fueron sometidas a
los tratamientos asociados al fuego (control, ceniza, y dos temperaturas de shock sobre las semillas:
90 y 120 °C). Los asteriscos sefialan diferencias estadisticamente significativas entre invasion y

plantacion.

Tanto el origen de las semillas como los tratamientos asociados a fuego presentaron
un efecto significativo sobre la supervivencia temprana de las plantulas (Tabla S3.7), no
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observandose interacciones estadisticamente significativas entre ambos factores (Tabla
S3.7). La supervivencia de las plantulas provenientes de semillas de plantacion que fueron
sometidas a cenizas y a 120 °C fue significativamente mayor respecto del control (Figura 3.6;
Tabla S3.8). Mientras que para las plantulas provenientes de semillas de invasion la
supervivencia en todos los tratamientos asociados a fuego fue significativamente mayores
que el control (Figura 3.6; Tabla S3.8). La mayor supervivencia se registro en las plantulas
provenientes de invasion para todos los tratamientos (Figura 3.6), siendo estas diferencias
estadisticamente significativas solo en el caso del shock térmico a 90°C (p < 0,001; Tabla
S3.8).

100
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50
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0

Figura 3.6. Numero de plantulas vivas a los 30 dias del trasplante provenientes de semillas de rodales

Supervivencia (%)

de plantacion e invasion de Pinus radiata, que fueron sometidas a los tratamientos asociados al fuego
(control, ceniza, y dos temperaturas de shock sobre las semillas: 90 y 120 °C). Los asteriscos sefialan

diferencias estadisticamente significativas entre invasion y plantacion.

3.4 Discusion

Los individuos que provienen del reclutamiento post-fuego poseen semillas y plantulas con
una mayor tolerancia a las condiciones de incendios como el shock térmico a 90°C y
presencia de ceniza que aquellas provenientes de plantaciones no quemadas. Esto refuerza la
idea que los factores asociados al fuego impactan favorablemente sobre la germinacion y el

establecimiento temprano de las plantulas provenientes de semillas contenidas en conos
51



1290
1291
1292
1293
1294
1295
1296
1297
1298
1299
1300
1301
1302
1303
1304
1305
1306
1307
1308
1309
1310
1311
1312
1313
1314
1315
1316
1317
1318
1319
1320
1321
1322

serétinos, y que en esta especie la serotinia es una adaptacion al fuego. Si bien la serotinia
ha sido descripta principalmente como una estrategia adaptativa de reclutamiento frente a
incendios, también otorga ventajas frente a otros factores como la predacion pre-dispersiva o
la sequia (Lamont y Enright, 2000). Entonces, para que sea considerada como una estrategia
adaptativa frente a incendios, debe presentarse de forma acoplada a la tolerancia de las
semillas y plantulas frente a las condiciones post-fuego (Goubitz et al., 2003). En esta tesis se
encontrd que las semillas serotinas de P. radiata mostraron un alto porcentaje de germinacion
en periodos de tiempo muy cortos para las dos cohortes estudiadas, aunque con valores
levemente mayores en el caso de la invasion. Asi mismo la ventaja adaptativa otorgada por el
incremento en los niveles de serotinia es apoyada por la mayor supervivencia y vigor
temprano de las plantulas provenientes de semillas de invasion respecto a las de plantacion al
ser sometidas a las condiciones post-fuego analizadas en este estudio (ceniza, y dos
temperaturas de shock sobre las semillas 90 y 120 °C), principalmente en el caso del shock
térmico a 90°C. Esto se esclarece al comparar los resultados con otra especie serdtina del
mismo género (P. halepensis); donde, si bien los conos se abren y liberan las semillas con las
altas temperaturas provocadas por el fuego (piriscencia), la tasa de germinacion se reduce
significativamente en estas mismas condiciones (Goubitz et al., 2003; Martinez-Sanchez
et al., 1995). Esto indicaria que P. halepensis no esta realmente adaptada al fuego, sino que
en este caso la serotinia quizas pueda ser una ventaja adaptativa frente a otros factores como
las condiciones climaticas (Goubitz et al., 2003).

Los efectos de las altas temperaturas y la ceniza sobre la germinacion en especies del genero
Pinus son diferentes, presentando efectos positivos la temperatura y negativos la ceniza
(Herrero et al., 2007; O. Reyes y Casal, 2004; Otilia Reyes y Casal, 1998; Woodard, 1983).
En nuestro caso tanto el porcentaje como la tasa de germinacion se mantuvieron constantes o
incluso aumentaron levemente bajo los tratamientos asociados al fuego. Para el caso de la
ceniza se ha encontrado que actiia como inhibidor y/o retrasando la respuesta germinativa,
tanto en condiciones experimentales como sobre el suelo, para especies como Pinus radiata,
Pinus pinaster, Pinus sylvestris, Pinus nigra y Pinus contorta (0. Reyes y Casal, 2004; Otilia
Reyes y Casal, 1998; Woodard, 1983). Este efecto negativo puede deberse a diversas razones
entre las que se han sugerido: (i) el hecho de que una gran cantidad de ceniza impediria que
el agua llegue al embrion dada la alta presion osmotica del medio, o a la toxicidad de ciertos
iones presentes en la ceniza; y (ii) que las condiciones altamente alcalinas dadas por la

presencia de ceniza pueden diferir en el caso de especies adaptadas a suelos generalmente
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acidos (e.g. P. radiata y P. pinaster). Reyes y Casal (2004) midieron también el crecimiento

temprano de P. radiata, P. pinaster, P. sylvestris y P. nigra luego de haber expuesto las
semillas a la presencia de ceniza durante la germinacion y no observaron diferencias en el
crecimiento respecto del control. En nuestro caso la ceniza estimul6 el crecimiento temprano
de las plantulas provenientes de semillas recolectadas en las areas de invasion post-fuego,
observandose un mayor porcentaje de plantulas con cotiledones totalmente desarrollados y
mayor longitud de radicula a los 30 dias de iniciada la germinacion (Figuras 3.4 y 3.5). En
cambio, para el caso de la plantacion se observd un efecto menor coincidente con lo
observado para P. radiata, P. pinaster, P. sylvestris, P. nigra y P. contorta (O. Reyes y Casal,
2004; Otilia Reyes y Casal, 1998; Woodard, 1983). El hecho de que en nuestro caso P.
radiata no sea afectado negativamente por la ceniza, tal como ocurre en otras especies del
género y otros ambientes habitados por coniferas del género Pinus, también podria estar
indicando una seleccion favoreciendo condiciones post-fuego en el sitio de estudio. En este
sentido los resultados aca presentados difieren de los reportados para otras poblaciones
exoticas de P. radiata (Otilia Reyes y Casal, 1998), mostrando aqui una mejor respuesta
frente a condiciones de reclutamiento post-fuego que la mayoria de las especies de pino,
estudiadas en un escenario similar.

En el 4rea de estudio las especies arbdreas nativas mas representativas son coihue
(Nothofagus dombeyi) y ciprés de la Cordillera (Austrocedrus chilensis), con menor
representatividad de otras especies de Nothofagus como lenga (Nothofagus pumilio) y fiire
(Nothofagus antarctica). Estudios de germinacion de A. chilensis, N. antarctica 'y N. pumilio
frente a tratamientos asociados a incendios (ceniza, y shocks térmicos a 90 y 120°C)
encontraron tiempos de germinacion de ~30 dias o més para todos los tratamientos asociados
a fuego, con porcentajes de germinacion de entre 5 (N. antarctica) y 50 % (A. chilensis)
(Blackhall, Franzese, Raffaele, y Gobbi, 2016). En algunos casos incluso, Blackhall et. al.
(2016) encontraron que el efecto de los tratamientos asociados a fuego fue completamente
inhibitorio sobre la germinacion, por ejemplo los shocks térmicos en N. pumilio. De manera
coincidente en un estudio de germinacidn sobre sustratos de suelo correspondiente a un post-
fuego, (Urretavizcaya y Defossé¢, 2004) encontraron una notable disminucion de la
germinacion de A. chilensis cuando se lo sometia a condiciones asociadas a incendios. Otros
estudios de germinacion para especies arboreas nativas de la region patagénica como el notro
(Embotrhium coccineum) y la araucaria (Araucaria araucana) también encontraron

porcentajes de germinacién menores a los reportados para Pinus radiata en este trabajo; con
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~ 60% a 100° durante 5 minutos para 4. araucana (Boberg et al., 2010) y 1.5 % a 90°

durante 5 minutos para E. coccineum (Olguin Loreto Labbe, 2013). Entonces, en un post-
fuego reciente los altos porcentajes de germinacion, junto con la alta velocidad de
germinacion, y la densidad de semillas (Capitulo 2) le confieren a esta especie invasora
(Pinus radiata) una gran ventaja frente a las especies arbdoreas dominantes nativas de
Patagonia. A esto se le suma el efecto positivo gracias a la apertura de zonas iluminadas
necesarias para el reclutamiento de la especie, como observaron Williams and Wardle (2005)
para zonas invadidas de Australia. Coincidentemente en Puerto Patriada podemos encontrar
reclutamientos masivos luego de incendios, con una media de 200.000 individuos por
hectarea a dos afos del incendio 2015 (Figura 3.7). Entonces, el incremento de la capacidad
de reclutamiento en condiciones post-incendio de P. radiata, y la ventaja que esto le confiere
respecto a las especies nativas, promoverian la exclusiéon competitiva de la vegetacion nativa.
Es esperable que en sitios con incendios recurrentes donde Pinus radiata fue implantado, las
condiciones post-fuego generen condiciones favorables para el establecimiento de genotipos
seleccionados por incendios previos. Promoviendo entonces, caracteristicas de reclutamiento
que favorezcan la invasion de esta especie. Esto contribuiria a explicar su alta invasividad en
regiones con estas caracteristicas donde la especie es considerada invasora como Espafa,

Australia, Sudafrica, Nueva Zelanda, Chile y Argentina (Mead, 2013).

Figura 3.7. Imagen del sitio de estudio donde puede observarse la alta densidad de individuos de

Pinus radiata reclutados luego del incendio de 2015.
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Capitulo 4

Variacion genética neutral y fenotipica de Pinus radiata

4.1 Introduccion

Las especies introducidas con fines forestales por lo general poseen bajos niveles de
diversidad genética. Esto se debe a que provienen de programas de mejoramiento en huertos
semilleros donde la intensidad de la seleccion aplicada, por ejemplo para obtener un mayor
crecimiento en menor tiempo, restringe el numero de genotipos que se utilizan como fuentes
de semillas para forestar (Chezhian, Yasodha, y Ghosh, 2010; El-Kassaby, 1992; Zelener,
Poltri, Bartoloni, Lopez, y Hopp, 2005). Por otro lado, cuando se produce la invasion, i.e.
escape, de una especie exdtica a partir de la plantacion, se puede esperar un empobrecimiento
genético debido a cuellos de botella y al aislamiento reproductivo respecto de las poblaciones
nativas (Dlugosch y Parker, 2008; Puillandre et al., 2008). La capacidad de algunas especies
exoticas para invadir y asi aumentar su area de distribucion, independientemente de su
reducida diversidad genética, se denomina la paradoja genética de las invasiones (Allendorf y
Lundquist, 2003; Estoup etal., 2016). Esto quiere decir que a pesar de su baja variacion
genética y por lo tanto un limitado potencial para por ejemplo colonizar nuevos ambientes,
los individuos tienen la capacidad de escapar a la plantacion e invadir. Las especies exoticas
en general estan sujetas a diversos factores que las afectan durante el transporte, la
introduccion y el establecimiento, como competidores, patogenos, enemigos naturales,
nuevos regimenes de disturbios y nuevas condiciones climaticas (Alpert, Bone, y Holzapfel,
2000; Richardson et al., 2000), que afectan su acervo genético (Prentis et al., 2008). Por
consiguiente, muchas de las especies exoticas superan todas estas barreras a pesar de contar
con una diversidad genética relativamente reducida ya sea por tener una considerable
plasticidad fenotipica y/o porque desarrollan mecanismos de adaptacion rapida (Lee, 2002;
Prentis et al., 2008). Esto podria ser una explicacion de por qué algunas especies exodticas se
establecen, proliferan y se convierten en invasoras (Lee, 2002; Prentis et al., 2008).

Estos eventos de cuellos de botella o selecciones artificiales en programas de
mejoramiento, por lo general llevan aparejado un aumento en los niveles de endogamia.
Donde, la endogamia es definida como la produccion de descendencia a partir del
apareamiento de individuos u organismos que estdn estrechamente relacionados
genéticamente (Hamilton, 2011). La endogamia, o apareamiento entre individuos

emparentados, lleva asociados diversos efectos (sobre todo si se prolonga durante
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generaciones) como la pérdida de aptitud biologica (Hamilton, 2011). Una forma de medir
la endogamia en una poblacion es mediante los estadisticos F (Wright, 1951), que pueden ser
considerados como medidas de parentesco entre individuos dentro y entre poblaciones
(Hamilton, 2011). A su vez, los niveles de endogamia de una poblacion pueden ser inferidos
de manera indirecta mediante las medidas de heterocigosis y diversidad genética, esperando
que poblaciones muy endogamicas presenten bajos niveles tanto de heterocigosis como de
diversidad (Pemberton, 2004)

Las isoenzimas son marcadores neutrales de base genética que permiten analizar el
grado de diversidad y de las diferencias entre poblaciones mediante el pardmetro Fsr que
mide la varianza en las frecuencias alélicas de las poblaciones. Al mismo tiempo existen
indices como el Qst (Pujol, Wilson, Ross, y Pannell, 2008; Spitze, 1993) que evalaa el grado
de diferenciacion fenotipica sobre un conjunto de rasgos cuantitativos. Un rasgo o caracter
cuantitativo es un fenotipo medible que puede variar entre los individuos, a lo largo de un
rango, para producir una distribucion continua de fenotipos (Roff, 2012); pudiendo ser estos
caracteres cuantitativos de naturaleza morfologica o fisioldgica, o caracteristicas a nivel del
genoma, como la cantidad de ARN o la expresion de proteinas para un gen especifico (Walsh
y Lynch, 2018). Estos rasgos cuantitativos suelen mostrar una gran variacion dentro de las
poblaciones y entre ellas, pudiendo estas diferencias deberse tanto a la seleccion natural
como a la deriva génica (Walsh y Lynch, 2018).

La comparacion de los indicies Fsty Qst puede ser utilizada para inferir el grado de
adaptacion local (Leinonen, McCairns, O’Hara, y Merild, 2013; McKay y Latta, 2002; Pujol
et al., 2008; Spitze, 1993):

1) Qst > Fsr significa que los rasgos cuantitativos muestran un mayor nivel de
diferenciacion que la esperada por deriva genética; entonces, la seleccion
natural podria estar induciendo la diferenciacion entre poblaciones
favoreciendo diferentes fenotipos (i.e. seleccion diversificadora) (McKay y
Latta, 2002);

i1) Qst < Fsr puede estar indicando influencia de la seleccion natural, pero con
tendencias hacia el mismo fenotipo dptimo entre poblaciones (i.e. seleccion
estabilizadora) (McKay y Latta, 2002);

i) Qst = Fsr significa que no se observan desvios de lo esperado en un escenario
neutral y que muy probablemente el grado de diferenciacion en los rasgos

cuantitativos se obtuvo por deriva génica, aunque la contribucion de la
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seleccion no puede ser excluida (McKay y Latta, 2002).

Sin embargo, el tipo de disefio requerido para calcular el QST sensu stricto no es
aplicable a individuos de poblaciones silvestres, debido principalmente a que la estimacion de
las varianzas genéticas aditivas (necesarias para el calculo de QST) requieren de
experimentos de jardin comin; donde las contribuciones genéticas y ambientales a la
variacion fenotipica pueden separarse (Brommer, 2011; Leinonen, O’Hara, Cano, y Meril4,
2008). En estos casos el QST puede ser aproximado por la divergencia fenotipica (PST) de
un rasgo en las poblaciones (Brommer, 2011).

El objetivo de este capitulo es analizar la estructura y la diversidad genética de Pinus
radiata, después de invasiones sucesivas post-incendio dentro del sitio de estudio (Puerto
Patriada) y su relacion con la diferenciacion fenotipica para distintos caracteres cuantitativos
adaptativos entre una cohorte adulta sin fuego y una reclutada luego de incendio. Este
capitulo se enmarca en la hipodtesis de que, el fuego actia como una fuerza evolutiva
produciendo cuellos de botella y divergencia genética entre cohortes de invasion y sin fuego
de Pinus radiata. En el marco de esta hipodtesis esperamos que: (i) la diversidad genética sera
menor en las generaciones reclutadas post-fuego por efecto de cuellos de botella
demogréficos, y (ii) la divergencia fenotipica para caracteres adaptativos entre cohortes con y
sin fuego serd mayor a la divergencia genética neutral y por lo tanto un indicador de

seleccion sobre esos caracteres.

4.2 Materiales y Métodos

4.2.1 Disefio muestral

Durante el verano de 2018 se recolectaron al azar muestras de follaje fresco de 100
individuos de cada una de 4 cohortes: plantaciones no quemadas y tres cohortes de invasion
post-fuego reclutadas luego de los incendios ocurridos en los afios 1987, 2012 y 2015 (Figura
4.1). Los individuos muestreados de la plantacion e invasion 1987 eran adultos, mientras que
los de las invasiones 2012 y 2015 eran renovales y plantulas. En algunos casos donde
individuos de plantacién e invasion 1987 se encontraban intercalados en el paisaje se
diferenciaron mediante dendrocronologia teniendo en cuenta las fechas en que se realizaron
las plantaciones y del reclutamiento post-fuego (Cap. 2, seccién 2.2.1). Las muestras se
tomaron de individuos separados por lo menos 30 metros para minimizar la probabilidad de

individuos genéticamente similares.
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Figura 4.1. Escenarios representativos de las 4 cohortes de Pinus radiata (plantacion e invasiones

posteriores a los incendios de 1987, 2012 y 2015) muestreadas en este capitulo. Tanto las plantaciones
como la invasion 1987 estdn compuestas por individuos adultos, mientras que las invasiones 2012 y

2015 estan compuestas por plantulas.

4.2.2 Analisis isoenzimatico y estimacion de divergencia fenotipica

Se realizd la extraccion de los homogenatos proteicos para cada una de las muestras
utilizando el buffer de extraccion de Mitton et al. (1979) y luego se analizaron por
electroforesis isoenzimatica horizontal en geles de almidon al 12% p/v (Figura 4.2 A; Moran
and Bell 1987; Yang, Yeh, and Yanchuk 1996). Basandonos en la suposiciéon de que los
cambios en la movilidad electroforética de las enzimas reflejan cambios en la secuencia del
ADN (Murphy, Sites, Buth, y Haufler, 1990), podemos detectar fenotipos electroforéticos
con base genética (Figura 4.2 B). Los patrones de las enzimas fueron inferidos a partir de las
composiciones conocidas de las subunidades y el nimero de isoenzimas comunmente

observadas para especies de plantas (Murphy et al., 1990).
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Figura 4.2. (A) Esquema general del proceso de analisis de isoenzimas mediante electroforesis

horizontal sobre geles de almidon que incluye: (I) colecta de las muestras, (II) extraccion de
homogenatos proteicos, (III) electroforesis horizontal y (IV) analisis de fenotipos electroforéticos. (B)
Ejemplo de fenotipos electroforéticos para Pinus radiata, obtenidos para la enzima peroxidasa
anodica. Se pueden observar dos alelos para este sitio, el alelo A en violeta y el alelo B en azul. Se
pueden observar individuos homocigotas (solo presentan el alelo A o B) o heterocigotas (presentan

ambos alelos).

Se revelaron nueve sistemas de isoenzimas que proporcionaron informacion sobre 12
loci genéticos putativos utilizando dos sistemas, definidos como distintas combinaciones de
soluciones tampon utilizadas para preparar los geles y realizar las corridas isoenzimaticas,
respectivamente. El sistema de la morfolina-citrato con pH 7,5 (Ranker, Haufler, Soltis, y
Soltis, 1989) corrido a 15 mA durante 6 h se utilizd para resolver las siguientes enzimas:
glicerato 2 deshidrogenasa (G2d), malato deshidrogenasa (Mdhl, Mdh2 y Mdh3), peroxidasa
anodica (PerAl y PerA2), peroxidasa catdodica C (PerC) y la fosfoglucoisomerasa (Pgi).
También se utilizé un sistema histidina-citrato con pH 7 (King y Dancik, 1983) corrido a 35
mA durante 6 h para resolver la isocitrato deshidrogenasa (Idh), enzima malica (Me),
fosfoglucomutasa (Pgm) y la shikimato deshidrogenasa (Skdh). Sobre la base de los fenotipos
electroforéticos, se calcularon distintos parametros de diversidad genética estandar dentro de
la poblacion para describir las caracteristicas genéticas de cada cohorte. Estos indices
incluyeron: el numero promedio de alelos por locus (Na), nimero efectivo de alelos (Ne) el

porcentaje de loci polimorficos (P) sensu stricto, la heterocigosis observada (Ho) y la
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heterocigosis esperada bajo el equilibrio de Hardy - Weinberg (Hg). También se calcul6 el
coeficiente de endogamia o indice de fijacion dentro de la poblacion (Fis) para cada una de
las cohortes; asi como la diversidad genética total (Hr), intrapoblacional (Hs) e
interpoblacional (Dst) que se utiliza para calcular la divergencia entre poblaciones como Dst
/ Hr promediado por los loci analizados. Se realizaron comparaciones pareadas por locus
tanto para los niveles de diversidad genética como para los de endogamia (Fis) entre las
cohortes utilizando la prueba de Friedman con comparaciones post-hoc mediante la prueba de
los rangos con signos de Wilcoxon que se implementaron en R (RCoreTeam, 2018).

El grado de diferenciacion fenotipica Qst se aproximé mediante el Pst (Da Silva y Da
Silva, 2018) para cinco variables morfométricas cuantitativas (Altura, DAP, diametro y area
de copa y serotinia) entre plantacion e invasion post-fuego 1987. Esta comparacion se realizo
solo para estas dos cohortes ya que eran las unicas compuestas por individuos adultos,
estando las cohortes de invasion post-fuego 2012 y 2015 compuestas por plantulas. El Psr se
calcul6 directamente a partir de los componentes de la varianza fenotipica total sin distincion

entre la contribucion relativa de las variaciones genéticas y ambientales:
cof
cof + 2h?ca

Psp =

donde 67 y 02 son las varianzas fenotipicas entre y dentro de las poblaciones
respectivamente, ¢ es una estimacion de la proporcion de la varianza total debida a los efectos
genéticos aditivos entre las poblaciones, y h? es la herencia, i.e. la proporcion de la varianza
fenotipica debida a los efectos genéticos aditivos. El valor de Pst con sus respectivos
intervalos de confianza (limites del 95% inferior y superior, calculados mediante 1000
repeticiones de bootstraps) se calcularon usando el paquete Pstat en R (Da Silva y Da Silva,

2018).

4.3 Resultados

No se observaron cambios significativos entre la plantacion y las tres cohortes de invasion
post-fuego (1987, 2012 y 2015) para el ntimero de alelos por locus (Na), el nimero efectivo
de alelos (Ne) o la heterocigosis observada (Ho) y esperada (Hg) (Tabla 4.1). Sin embargo, en
las distintas cohortes post-fuego, las diferencias entre los valores observados y esperados para

la heterocigosis aumentan (Tabla 4.1). Esto se refleja en un incremento en el coeficiente de
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endogamia (Fis) dentro de la poblacion en las cohortes de invasion post-fuego en relacion a

la plantacion no quemada (Figura 4.3; p<0,05) no observando diferencias significativas entre
las 3 cohortes reclutadas post fuego. Tampoco se observaron diferencias significativas en
cuanto a la diversidad genética intra-poblacional (Hs), presentando valores similares tanto la
plantacion como las tres cohortes post-fuego (Figura 4.4). La diversidad genética total (Hr)
media fue de 0,275, siendo el componente con mayor aporte a la misma la diversidad
genética intra-poblacional (Hs) con un 0,266, mientras que la diversidad genética
interpoblacional (Dsr) result6 bastante baja con solo un 0,009 aportando solo un 3,27% (Gsr)
a la diversidad genética total (Hr). Al analizar la divergencia genética por pares para las
cohortes estudiadas mediante el estadistico Fst, podemos observar valores relativamente
bajos para todas las comparaciones; y solo encontramos diferencias significativamente
diferentes de cero para la comparacion de plantacion respecto a las invasiones 2012 y 2015, y

la invasion 1987 respecto de la invasion 2012 (Tabla 4.2).

Tabla 4.1. Diversidad genética para la plantacion no quemada y tres cohortes de invasion post-fuego
(Invasiones 1987, 2012 y 2015) de Pinus radiata estimada mediante el nimero medio de alelos por
locus (Na), numero efectivo de alelos (Ne), heterocigosis observada (Ho) y esperada bajo la condicion
de equilibrio Hardy Weinberg (Hg). Las comparaciones entre las diferentes cohortes se realizaron

aplicando Test de Friedman.

Na Ne Ho Hg
Media SE Media SE Media SE Media SE
Plantacion 2,167 0,241 1,445 0,108 0,180 0,044 0,263 0,055

Invasion 1987 2,333 0,225 1,430 0,105 0,158 0,036 0,263 0,048
Invasion 2012 2,417 0,229 1,412 0,094 0,117 0,026 0,259 0,045
Invasion 2015 2,250 0,218 1,436 0,084 0,150 0,036 0,278 0,041
Test de Friedman p=10,493 p=10,989 p=0,53 p=0,979
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Figura 4.3. Cambios (Media = SE) en el indice de fijacion (Fi) para las 4 cohortes de Pinus radiata
analizadas (plantacion no quemada e invasiones post-incendios de 1987, 2012 y 2015). Se sefialan
mediante letras los grupos con diferencias estadisticas significativas, comparados de manera pareada
por locus utilizando la prueba de Friedman y usando como test a posteriori la prueba de los rangos

con signos de Wilcoxon.
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Figura 4.4. Media (+ SE) de la diversidad genética intra-poblacional (Hs) para las 4 cohortes de Pinus

radiata analizadas (plantacion no quemada e invasiones post-incendios de 1987, 2012 y 2015).

Tabla 4.2. Comparaciones de a pares de la divergencia genética (Fsr) para la plantaciéon no quemada
y tres cohortes de invasion post-fuego (Invasiones 1987, 2012 y 2015) de Pinus radiata analizadas en
este capitulo. Se sefiala con un asterisco aquellos Fsrsignificativamente diferentes de cero teniendo en

cuenta los intervalos de confianza (IC) calculados mediante remuestreo.

Cohorte Invasién 1987 Invasién 2012 Invasién 2015
Plantacion 0,011 0,0202 (*) 0,025 (*)
Invasion 1987 -- 0,0136 (*) 0,0269
Invasién 2012 -- 0,0417
Invasién 2015 --

Las comparaciones de Fst — Pst entre plantacion e invasion post-fuego 1987
revelaron que los valores de Pst para todas las variables cuantitativas analizadas fueron
significativamente superiores al valor de Fsr (Tabla 4.3). A su vez, dentro de las variables
cuantitativas analizadas la serotinia mostré6 mayores valores en la invasion respecto a la
plantacion, mientras que las variables morfométricas fueron significativamente menores en la

invasion que en la plantacion (capitulo 2).
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1589  Tabla 4.3. Divergencia genética (FST) y divergencia fenotipica (PST) para cinco caracteres
1590  morfolégicos cuantitativos entre individuos de Pinus radiata de plantacion no quemada y de invasion
1591  reclutada luego del incendio de 1987. Se informan los intervalos de confianza (IC) superior e inferior

1592 calculados por bootstrap.

Pst
Fst Altura DAP Didmetro de Copa Areade Copa Serotinia PstPromedio
0,011 0,923 0,978 0,963 0,959 0,566 0,878
IC 95% inf. -0,001 0,812 0,966 0,940 0,933 0,228 0,776
IC 95% sup. 0,049 0,961 0,986 0,978 0,977 0,871 0,955

1593

1594 4.4 Discusion

1595  Las cohortes reclutadas post-fuego mostraron un aumento en la endogamia respecto de las
1596  plantaciones no quemadas, con niveles de diversidad genética constantes y similares entre las
1597  cohortes reclutadas post-fuego. Los valores de diversidad genética encontrados son altos,
1598  incluso comparados con valores reportados para el rango nativo u Oceania (Tabla 4.4). Como
1599  se menciond previamente, muchas especies exoticas se consideran una paradoja genética ya
1600  que si bien presentan una diversidad genética menor que la de las poblaciones de origen,
1601  toleran las diversas consecuencias negativas que esto produce (e.g. depresion por endogamia
1602  que puede limitar la produccion de propagulos y el crecimiento de la poblacion) y se adaptan
1603  con éxito a las nuevas condiciones o filtros abioticos y biodticos (Estoup et al., 2016; Ward,
1604  Gaskin, y Wilson, 2019). Los resultados de este estudio muestran que, la diversidad genética
1605  encontrada en las cohortes de plantaciones no quemadas e invasion post-fuego de P. radiata
1606 no es menor que la de las poblaciones del rango nativo y por lo tanto no puede ser
1607  considerada una paradoja genética. Los diferentes niveles de diversidad genética en el area de
1608  distribucion nativa y no nativa pueden deberse a diferencias en los acervos génicos utilizados
1609 en los procesos de forestacion iniciales. Estas diferencias deben ser consideradas con
1610  cuidado, ya que se sustentan en una comparacion realizada en base a informacion de trabajos
1611  previos (Moran y Bell, 1987; Moran et al., 1988), con diferencias en el tamafio muestral,
1612  namero de replicas y donde no todas las enzimas usadas eran coincidentes. Ademas, en el
1613  caso de las isoenzimas este tipo de comparaciones pueden llevar a sesgos ya que es una
1614  técnica muy dependiente del observador y las condiciones bajo las que se la realizo.

1615

1616  Tabla 4.4. Diversidad genética intra-poblacional (HS) media para Pinus radiata en cuatro cohortes

1617  del sitio de estudio (Argentina), siete poblaciones exoticas de Australia y Nueva Zelanda (Oceania) y
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las cinco poblaciones nativas en Estados Unidos y México (Rango Nativo). En los tres casos el

marcador molecular utilizado fueron isoenzimas.

Sitio HS Referencia

Argentina 0,266  (Presente capitulo)
Oceania 0,117 (Moran y Bell, 1987)
Rango nativo 0,113 (Moran et al., 1988)

Si bien la pérdida de variacion genética es lo mas frecuente después de la
introduccion de una especie exodtica (Dlugosch y Parker, 2008; Hagenblad et al., 2015), se
han observado otros casos atipicos (como los encontrados en este estudio) en las plantas
herbaceas Bromus tectorum y Trifolium hirtum (Novak y Mack, 2005). Encontrando
poblaciones de B. tectorum en el oeste de Norteamérica y otras areas de distribucion exéticas
que contienen mas alelos y loci polimorficos que las poblaciones nativas de Eurasia (Novak y
Mack, 2005). Algo similar ocurre con 7. hirtum, ya que poblaciones exdticas de California
muestran una mayor diversidad genética que la registrada en las poblaciones nativas
euroasiaticas, presentando incuso una heterocigosis esperada cinco veces mayor las
poblaciones introducidas que las poblaciones nativas (Novak y Mack, 2005). En el caso de P.
radiata, su caracter serétino puede amortiguar el impacto de la deriva genética, ya que el
banco aéreo actuaria como un reservorio genético, evitando la reduccion de la diversidad
genética durante la regeneracion post-fuego. Esto le confiere una ventaja adaptativa frente a
especies nativas de Patagonia como Nothofagus dombeyi, donde se han comprobado una
reduccion de la diversidad genética como producto de la deriva genética luego de incendios
(Premoli y Kitzberger, 2005). Los bancos de semillas, tanto aéreos como de suelo, en zonas
con poblaciones invasoras pueden contener valiosa informacion genética relativa a los
procesos de invasion y por tanto actuar como reservorios frente a posibles disturbios
(Fennell, Gallagher, Vintro, y Osborne, 2014; Mandédk, Zakravsky, Mahelka, y Plackova,
2012). También, los incendios frecuentes pueden actuar como una fuerte fuerza selectiva en
el rango no nativo, cambiando eventualmente el acervo genético hacia frecuencias mas altas
de alelos que constituyen los genotipos mas exitosos (que sobreviven a los incendios y se
reproducen a una tasa mas rapida). Ya que el marcador molecular utilizado en este estudio
(isoenzimas) es de caracter neutral no nos permite realizar inferencias en este sentido, sin
embargo esto pudo ser explorado gracias uso de técnicas gendémicas que nos permiten
diferenciar las sefiales adaptativa y neutral (capitulo 5)
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La comparacion Fsr - Pst indica una posible seleccion diversificadora mediada por
fuego para cinco caracteres cuantitativos (i.e. serotinia y cuatro variables relacionadas al
tamafio) de P. radiata, en solo una generacion dentro de un area de ocurrencia en su rango
exotico (Tabla 4.3). Resultados similares, en cuanto al grado de serotinia han sido observados
en Pinus halepensis (Hernandez-Serrano et al., 2013, 2014) donde poblaciones con régimen
de incendios recurrentes son mds serdtinas que aquellas con incendios infrecuentes;
encontrando ademds una menor divergencia neutral (Fst) que cuantitativa (Qsr) entre
procedencias, lo que sugiere el impacto de seleccion diversificadora para este cardcter. A
diferencia del caso de P. halepensis halepensis (Hernandez-Serrano et al., 2013, 2014), donde
la asociacion de las poblaciones con su régimen de incendios es de larga data, en este trabajo
encontramos que en P. radiata los cambios se produjeron en solo una generacion, por lo que
podria ser considerado un proceso de adaptacion rapida. Estos procesos de adaptacion local
en rasgos relacionados con la historia de vida y la aptitud, como es el caso de la serotinia, han
sido observados también para otras especies invasoras, aunque no en un periodo de tiempo
tan corto (Chun et al., 2011; Maron et al., 2004). Esta capacidad para adaptarse localmente
podria tratarse de un importante mecanismo determinante del potencial invasivo de una
especie. En estos casos donde se busca estudiar el potencial de adaptacion y la capacidad de
invadir de una especie exotica, es de gran importancia estudiar los rasgos cuantitativos, y no
solo la variacion neutral que careceria de valor adaptativo intrinseco per se. Esto se debe a
que los patrones de diversidad genética revelados podrian reflejar procesos estocasticos o
cuellos de botella pasados o historicos, siendo bastante diferentes de los patrones que
determinarian el éxito futuro y la viabilidad a largo plazo de las poblaciones.

En las coniferas la heterocigosis generalmente tiende a aumentar con la edad,
teniendo los rodales maduros un exceso y las plantulas un déficit de heterocigotas (Plessas y
Strauss, 1986). El exceso de homocigosis en las semillas y plantulas en P. radiata
probablemente se debe a la endogamia (Ledig, Hodgskiss, y Jacob-Cervantes, 2002). Este
mismo patrén fue reportado en otras especies de pinos en las cuales se vio ademas que, al
envejecer los rodales, los niveles de endogamia disminuyen. Esto ultimo probablemente
debido a una seleccion que favorezca a los heterocigotas con el paso del tiempo (Bower y
Aitken, 2011; Bower y Aitken, 2007; Politov, Belokon’, y Belokon’, 2006). Sin embargo,
esto no es completamente consistente con lo que se encontrdé en este trabajo. Aunque
observamos un incremento en el Fis en las cohortes reclutadas post-fuego, no encontramos

diferencias en los niveles de heterocigosis entre los rodales maduros (plantacion e invasion
66



1680
1681
1682
1683
1684
1685
1686

1987) y las plantulas (invasion 2015). Entonces, el incremento en los valores de Fis en las

sucesivas generaciones post-fuego podria deberse a la endogamia entre los individuos
remanentes que sobreviven a los incendios y son los parentales de los individuos reclutados
post-fuego. Por otro lado, como ya se menciond, gracias a la produccion de conos serotinos,
esta especie acumula semillas producto de multiples cruzamientos en sucesivos anos, que se
liberan masivamente y se establecen después del fuego y contribuyen a mantener la

diversidad genética incluso después de eventos devastadores como los incendios.
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Capitulo 5

Variacion genética adaptativa de Pinus radiata

5.1 Introduccion

En su libro “El origen de las especies” Charles Darwin (1859) propuso el mecanismo
evolutivo de la seleccion natural de descendencia con modificacion segin el cual “la
variacion es una caracteristica de las poblaciones naturales y cada poblaciéon produce mas
progenie de lo que su entorno puede manejar, por lo tanto aquellos individuos con la mejor
aptitud genética para responder al medio ambiente que ocupan produciran proporcionalmente
mas progenie y que competiran exitosamente en ese entorno y estos descendientes tendran
una mayor representacion en las generaciones posteriores". Es decir que aquellos genotipos
que posean un mejor ajuste (i.e. aptitud) a las condiciones ambientales estardn mas
representados en las poblaciones. Mads recientemente, y de manera contrapuesta (pero no
excluyente) a la seleccion natural, Motoo Kimura propuso su teoria neutralista de la
evolucion molecular (1983) donde establece que la gran mayoria de los cambios evolutivos
son causados por fuerzas evolutivas neutrales como la deriva génica. Segun esta teoria los
cambios en las poblaciones se producen por modificaciones aleatorias de las frecuencias
alélicas de una poblacion las cuales tienden a ser de mayor magnitud en poblaciones de
menor tamano. Estas fuerzas evolutivas (i.e. deriva génica y seleccidon natural) pueden operar
de manera individual o conjunta durante introduccion, naturalizacion y expansion del rango
en el proceso de invasion de una especie exotica (Capitulo 1, Sakai et al. 2001; Lee 2002;
Wares et al. 2005).

Durante la introduccién en un nuevo rango, es de esperar que debido a los efectos
asociados a eventos fundadores (formacion de una nueva poblacion a partir de un niimero
inicial de individuos muy reducido), como cuellos de botella demograficos y genéticos, las
poblaciones presenten reduccion de la diversidad genética por accion de la deriva genética e
incrementos en la endogamia debido a una mayor probabilidad de cruzamientos
consanguineos en poblaciones pequefias (Figura 5.1). Como se menciond en el Capitulo 4, se
considera como paradoja genética de las invasiones (Estoup et al., 2016; Ward et al., 2019) a
aquellas especies exoticas que pese a presentar una reducida diversidad genética son exitosas
durante la invasion y se adaptan a las nuevas condiciones y/o filtros abidticos y bidticos
(Estoup et al., 2016; Ward et al., 2019). Es decir, toleran las consecuencias perjudiciales de la

escasa diversidad como menor capacidad de responder a condiciones ambientales variables
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y/o suftrir los efectos de la depresion por endogamia (i.e. consanguinidad) que disminuye la
aptitud de los individuos por ejemplo limitando la viabilidad de la progenie y el crecimiento
de la poblacion. Sin embargo, en contra de lo esperado, muchos casos de invasiones
bioldgicas no muestran evidencia de reducida diversidad genética (Holanda 2000; Kolbe y
otros 2004; Golani y otros 2007; Dlugosch y Parker 2008; Geller et al. 2010). Asimismo,
algunas poblaciones exoticas no son paraddjicas en todos los niveles; tal es el caso de la
aparente paradoja que se observa en poblaciones exoéticas con baja diversidad para
marcadores neutrales pero que mantienen una alta variacion genética en rasgos con valor

adaptativo (Estoup et al. 2016).
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Figura 5.1. Tamafio poblacional en funcion del tiempo para una poblacion exdtica hipotética que
sufre dos cuellos de botella; el primero durante el proceso de introduccion en el nuevo rango y el

segundo frente a un disturbio como el fuego. Luego de los cuellos de botella se espera una

disminucion de la diversidad genética y un incremento de la endogamia.

Las especies invasoras que han sido transportadas a través de barreras biogeograficas
estan expuestas y deben responder a nuevos filtros ambientales, climaticos y bidticos y estos
nuevos entornos pueden considerarse como nuevas fuerzas selectivas (Chown et al. 2015;

Dlugosch et al. 2015). A su vez estos filtros, entre los que encontramos los disturbios, pueden
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actuar como cuellos de botella (Figura 5.1) modificando el acervo genético de la poblacion
invasora (Prentis et al., 2008). Los cambios en el régimen selectivo que actua sobre la especie
invasora pueden incluir tanto una mayor seleccion para los genotipos mejor adaptados al
nuevo entorno abidtico, como una relajacion para la defensa debido a la ausencia de
enemigos naturales y patogenos (Hanfling y Kollmann 2002). Estos cambios evolutivos en
las poblaciones invasoras se producen a lo largo de escalas de tiempo relativamente cortos y
se consideran cada vez mas como una oportunidad Unica para explorar diversos procesos
ecologicos y evolutivos rapidos (Lee 2002; Lawson Handley et al. 2011). Concretamente, la
identificacion de los genes que subyacen a estas transformaciones se esta convirtiendo en uno
de los temas fundamentales de la biologia evolutiva (Shimada et al. 2011; Wang et al. 2012).
Estos cambios evolutivos pueden impactar sobre las caracteristicas genéticas favoreciendo el
establecimiento y reproduccion diferencial de genotipos particulares durante la invasion.
Como consecuencia, estas fuerzas neutrales y/o selectivas pueden contribuir a la
diferenciacion genética de las poblaciones exdticas con respecto a las de su rango nativo
(Prentis et al., 2008). En este contexto, el éxito de la invasion de muchas especies puede
depender més de su capacidad para responder a nuevos regimenes de seleccion y/o cuellos de
botella demograficos y genéticos que de una amplia tolerancia fisiologica o plasticidad a las
nuevas condiciones ambientales y/o climaticas en el rango introducido (Lee, 2002).

Realizar estudios gendmicos de manera comparativa entre rangos de distribucion nativos
y exoticos, asi como en presencia de diversos filtros o factores de seleccion (e.g. disturbios
como el fuego) es de gran importancia en el estudio genético-evolutivo de especies invasoras.
Ya que esto nos permite no solo entender las caracteristicas intrinsecas de las especies que se
convierten en invasoras, sino también estudiar e identificar tanto los genes o regiones
gendmicas particulares como los procesos evolutivos involucrados en un proceso invasion. El
advenimiento de los métodos de secuenciacion de siguiente generacion (next generation
sequencing NGS en inglés) y genotipado de alto rendimiento y su aplicacién han brindado
nuevas oportunidades para abordar cuestiones clave relacionadas con la genética de distintas
especies no modelo. Estas son especies que habitan ambientes naturales y que generalmente
no han sido objeto de numerosos estudios de base genética como la especie Arabidopsis
thaliana considerada la especie de planta vascular modelo por excelencia en cuestiones de
genética y biologia molecular. Maés particularmente, enfoques moleculares como el
genotipado por secuenciacion (genotyping by sequencing GBS en inglés) (Elshire et al.

2011), permiten genotipar (i.e. asignar genotipos) un niimero razonablemente grande de
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individuos para varios miles de marcadores moleculares, incluso en ausencia de un genoma
de referencia para las especies de interés. Esto no solamente contribuye a localizar genes
asociados a la capacidad de invasion (Estoup et al. 2016) como también analizar mecanismos
adaptativos que permitan una rapida respuesta a las condiciones novedosas encontradas en el
rango de distribucion invadido.

Dentro de una misma poblaciéon con relativa homogeneidad genotipica, podemos
encontrar cambios sutiles en la secuencia de ADN que afectan unicamente a un nucledtido
(Figura 5.2). Estos cambios denominados polimorfismos de nucledtido tdnico (Single
Nucleotide Polimorphisim [SNP] en inglés) son un tipo de polimorfismo que producen una
variacion en un solo par de bases. Los SNPs generalmente se originan de errores de
replicacion del ADN durante la division celular de las células germinales (Thavamanikumar
et al. 2011). Si bien son abundantes y estan ampliamente distribuidos en los genomas, para
ser usados como marcadores genéticos se requiere que uno de sus alelos esté presente en al
menos el 1% de la poblacion (Brookes 1999). Los SNPs pueden ocurrir tanto en regiones
codificantes como no codificantes. Si un SNP se produce dentro de un gen, entonces se
considera que ese gen tiene mas de un alelo (Figura 5.2). En estos casos, los SNP pueden dar
lugar a variaciones en la secuencia de aminoacidos, y muchas las diferentes variantes pueden
llevar a cambios en la aptitud de los individuos; lo que hace que estas variantes puedan estar
sujetas a distintas presiones selectivas. Entonces, aquellos SNPs que por estar localizados en
zonas codificantes de genes candidatos para caracteres adaptativos estan potencialmente
afectados por la seleccion natural son considerados como marcadores adaptativos. Identificar
y clasificar los SNPs segtn si se encuentran o no bajo seleccién nos permite diferenciar las

sefiales correspondientes a fuerzas neutrales y adaptativas.
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Figura 5.2. Esquema grafico para tres individuos hipotéticos con diferencias en Polimorfismos de
Nucledtido Unico. Se sefialan en gris lo sitios polimorficos, i.e. aquellos sitios donde existen
diferencias entre individuos. Puede observarse que dos de los individuos presentan la variante alélica

Ay el otro individuo difieren en los sitios de SNP y presenta la variante alélica B.

Algunas coniferas exoticas, como Pinus radiata, presentan una serie de caracteristicas
adaptativas que les permiten sobrevivir y reproducirse después de un incendio (Keeley,
Pausas, et al., 2011; Pausas, 2012) confiriéndoles una ventaja competitiva frente a especies
nativas luego de este disturbio en Patagonia. Una de estas caracteristicas adaptativas frente a
incendios es la serotinia, que consiste en conos que permanecen cerrados al madurar con la
consiguiente formacion de un banco de semillas aéreo (Cap. 2) hasta que la influencia de un
factor externo como el fuego determina la apertura simultdnea de los mismos y la liberacion
masiva de semillas las cuales poseen gran tolerancia germinativa frente a las condiciones
post-fuego (Cap. 3). Los resultados de los capitulos dos y tres muestran que en sélo una
generacion de invasion post-fuego los niveles de serotinia y el vigor temprano de las
plantulas durante el reclutamiento en condiciones post-fuego aumentan respecto a las
plantaciones no quemadas.

En este capitulo se analiza la hipotesis de que las poblaciones exdticas e invasoras
como Pinus radiata, en ecosistemas propensos a incendios, pueden diferir genéticamente
respecto de sus poblaciones nativas, producto de efectos fundadores, deriva genética y

procesos selectivos durante su introduccion, establecimiento y en presencia/ausencia de
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incendios en el area invadida. Para esto evaluamos la estructura y diversidad genética, asi

como evidencias de seleccion sobre loci particulares asociados a su rango de distribucion
(nativo — exoético) y cohortes que en el rango invadido fueron reclutadas con y sin fuego (CF
y SF) también mencionadas en este capitulo como post-fuego o en ausencia de incendios

respectivamente.

5.2 Materiales y Métodos

5.2.1 Diseno Muestral
Las comparaciones realizadas en este capitulo incluyeron:
1) Rango = nativo y exdtico. Incluyendo poblaciones del rango nativo de P.
radiata (N=10) y de Puerto Patriada (N=40) donde esta especie es exotica e
invasora (Figura 5.3)
i1) Cohortes en el rango exdtico = sin y con fuego. Donde las cohortes de Puerto
Patriada en ausencia de fuego consistieron de individuos introducidos (adultos
de la plantacion original N=10) y plantulas establecidas naturalmente bajo el
dosel (N=10, Figura 5.3) y las cohortes post-fuego consistieron de individuos
adultos post-fuego establecidos luego del incendio 1987 (N=10) y plantulas
(N=10) del post-fuego 2015; Figura 5.3).
Durante el verano de 2018 recolectamos al azar muestras de follaje fresco de un total de
10 individuos para cada una de las cohortes estudiadas de Puerto Patriada. Colectamos
muestras de individuos separados por al menos 30 metros para minimizar la probabilidad de
muestrear individuos genéticamente similares. En el afio 2019 colectamos muestras de 10
individuos adultos dentro del rango nativo de la especie. Estos individuos provienen cada uno
de 10 localidades diferentes distanciadas ~5 km entre si, de la costa de California.

Rango Exético: Puerto Patriada

Rango Nativo: California

Sin fuego Post-fuego

Regeneracién bajo | -
dosel
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Figura 5.3. Escenarios representativos de las distintas situaciones muestreadas e incluidas en los dos
tipos de comparaciones realizadas en este capitulo para Pinus radiata, agrupando a los individuos
diferencialmente en: i) gris claro: por rango (nativo y exdtico) y ii) gris oscuro: por cohortes (post-

fuego o libre de incendios).

5.2.1 Extraccion de ADN, armado de librerias y secuenciacion

La extraccion de ADN de alta calidad se realiz6 siguiendo el protocolo propuesto por Diaz,
Mathiasen, y Premoli (2020) y la integridad del ADN gendmico se evalué mediante
electroforesis en gel de agarosa al 1%. Posteriormente cuantificamos el ADN en un
espectrofotometro NanoDrop™ 2000, y evaluamos su pureza teniendo en cuenta las
relaciones de absorbancia 260/280 que indica presencia de proteinas, fenol y otros
contaminantes que pueden ser leidos a 280 nm; asi como la relacion 260/230, que indica la
presencia de contaminantes como EDTA y carbohidratos que absorben a 230 nm. Debido a
las altas concentraciones de ADN detectadas mediante espectrofotometria realizamos una
primera dilucion, para posteriormente cuantificar por un método de mayor sensibilidad con
un fluorometro Qubit (Invitrogen). Luego de la cuantificacion mediante flurometria diluimos
todas las muestras a una concentracion final de 20 ng/ul, y las enviamos a la Plataforma de
analisis gendmicos de la Universidad de Laval (Canadd) donde se realiz6 el armado de la
libreria genémica, mediante una digestion con dos enzimas de restriccion: Sbfl y Mspl. Las
enzimas de restriccién son enzimas que reconoce secuencias especificas en el ADN y hacen
cortes de la doble cadena cerca de estas secuencias, se considera que evolucionaron como un
mecanismo de defensa que le permitia a las bacterias degradar el ADN exdgeno
potencialmente nocivo (por ejemplo, ADN de virus que infectan bacterias). En biologia
molecular las enzimas de restriccién son ampliamente utilizadas ya que nos permiten obtener
fragmentos de ADN con extremos conocidos (debido a que reconocen una secuencia
especifica) y de un tamafio relativamente regular, esto es de gran utilidad en diversas técnicas
de ingenieria genética y sobre todo para las técnicas de secuenciamiento de siguiente
generacion. En el proceso de armado de la libreria gendmica se afiadieron codigos de barras
especificos que permitieron identificar a cada individuo dentro de la libreria. Esta libreria fue
optimizada para un secuenciacion de tipo Paired-End, que permite secuenciar ambos
extremos de un fragmento de ADN y generar datos de secuencia de alta calidad, alineables y

de mayor longitud. Las muestras fueron secuenciadas en un solo carril de Illumina HiSeq
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4000, en el Laboratorio de Secuenciacion Gendmica de Genome Quebec Inc. en Montreal

(Canada).

5.2.3 Filtrado de secuencias, genotipado y analisis de SNPs

Como no contamos con un genoma de referencia de Pinus radiata, se realizd un ensamblado
de novo de las secuencias mediante las herramientas de analisis genémicos disponibles en la
pipeline Stacks (Catchen, Hohenlohe, Bassham, Amores, y Cresko, 2013). Una vez obtenidos
los resultados de secuenciacion analizamos la calidad de los datos mediante el programa
FastQC (Andrews, 2015). Luego de corroborar que las secuencias obtenidas poseian buena
calidad procedimos a separarlas en muestras para cada individuo particular en un proceso
denominado demultiplexado, usando “Raw Reads” el primer modulo del pipeline de trabajo
Stacks (Catchen et al., 2013). Este médulo, enfocado en la limpieza y filtrado de datos
gendmicos, nos permitio identificar los codigos de barras aplicados y los sitios de corte para
ambas enzimas (Sbfl y Mspl) pudiendo obtener por separado las secuencias de cada uno de
los individuos. En este primer paso también descartamos las lecturas que tenian baja calidad,
contaminacion de adaptadores o no presentaban las secuencias correspondientes a los codigos
de barras o los sitios de corte de las enzimas de restriccion. Para todos los fragmentos
conservados también eliminamos la secuencia combinada del c6digo de barras mas el sitio de
restriccion. Siguiendo con el flujo de trabajo propuesto en Stacks (Catchen et al., 2013)
acoplamos las lecturas paired-end para cada fragmento, realizamos la construccion de loci
putativos (ustacks), creamos un catdlogo de loci (cstacks), y cotejamos cada una de las

muestras con ese catalogo (sstacks).

5.2.4 Diversidad genética y estructura poblacional

Calculamos diversos parametros de diversidad y estructura genética mediante “populations”,
el altimo mddulo del pipeline Stacks, similares a los usados en el capitulo 3. Estos fueron:
numero de alelos privados i.e. alelos exclusivos de una poblacion y compartidos con las otras
poblaciones (AP), diversidad haplotidica (DH), diversidad nucleotidica (IT), grado de
polimorfismo (numero de sitios polimorficos [SP] y porcentaje de loci polimoérficos [%P]),
heterocigosis observada (Ho) y heterocigosis esperada bajo el supuesto de equilibrio Hardy -
Weinberg (Hg). La diversidad haplotidica mide la singularidad de un haplotipo en una
poblacion dada en relacion con el tamafio muestral, mientras que la diversidad nucleotidica es

usada para medir el grado de polimorfismo en una poblacion y se define como el numero
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medio de diferencias de nucleétidos por sitio (Nei and Li. 1979). También, calculamos el
coeficiente de endogamia o indice de fijacién dentro de la poblacion (Fis) para cada una de
las cohortes y el grado de diferenciacion genética entre distintas cohortes con el indice Fsr de

Wright (Wright, 1951).

5.2.6 Marcadores adaptativos

Con el fin de identificar aquellos SNP que muestran evidencias de seleccion, identificamos
los valores atipicos de Fsr. Para esto, utilizamos el método de verosimilitud bayesiano
mediante MCMC (reversible-jump Monte Carlo Markov chain) en el software BayeScan
(Foll, 2012). Este método utiliza componentes de los coeficientes de Fsr especificos para la
poblacion y el locus y supone que las frecuencias alélicas siguen una distribucion de
Dirichlet. La seleccion se introduce mediante la descomposicion de los coeficientes de FST
en un componente exclusivo de la poblacion (beta), compartido por todos los loci y un
componente especifico del locus (alfa) compartido por todas las poblaciones. La no
neutralidad en un locus determinado se asume cuando el componente de FST especifico del
locus es necesario para explicar el patron de diversidad observado (alfa significativamente
diferente de 0). Un valor positivo del alfa sugiere seleccion diversificadora, mientras que
valores negativos sugieren seleccion estabilizadora. En el algoritmo implementado en
BayeScan, utilizamos 10 repeticiones de 1000 iteraciones cada una para ajustar la
distribucion y seleccionar aquellos loci atipicos.

Finalmente, asociamos todos los loci atipicos, i.e. bajo seleccion, con genes
codificantes especialmente de especies del género Pinus y coniferas utilizando la base de
datos GenBank, mediante la herramienta de alineamiento de secuencias BLAST (Mount,
2007), y con las bases de datos del Instituto Europeo de Bioinformatica (EMBL-EBI),
mediante su herramienta de busqueda de similitud de secuencias (Madeira et al., 2019). Esta
asociacion se realizd mediante el alineamiento de cada una de nuestras secuencias con las
secuencias presentes en ambas bases de datos en busqueda de similitudes. Solo consideramos
aquellas asociaciones con una gran similitud entre nuestra secuencia y la arrojada por la base
de datos, tomando solo aquellas coincidencias con valores de E < 0,001, con lo cual la
probabilidad de obtener el mismo resultado por azar es menor al 0,001. Cuando encontramos
secuencias coincidentes, las clasificamos en genes codificantes de proteinas con producto
conocido y aquellas correspondientes a RNA mensajero pero cuyo producto atin no ha sido

identificado.
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5.3 Resultados
Obtuvimos alrededor de 750 millones de secuencias totales (en ambos sentidos de
secuenciacion paired-end). De estos 750 millones de secuencias iniciales, descartamos ~ 35
millones que no coincidieron con ninguno de los codigos de barra asignados a cada
individuo, ~ 2 millones que presentaron baja calidad y ~ 83 millones que no presentaron
coincidencias para los sitios de restriccion (i.e. regiones reconocidas por las enzimas de
restriccion). Luego de estos pasos de depuracion retuvimos 621.977.175 de secuencias en
ambos sentidos de secuenciacion. Luego de unir las secuencias de ambos sentidos para cada
region obtuvimos un total 460.930 regiones, que a partir de ahora seran consideradas como
posibles loci. Realizamos un filtrado riguroso de estos loci, quedandonos en el caso de la
comparacion por rangos con aquellos que se encontraban presentes en ambos rangos (nativo
y exotico) y en el caso de la comparacion por cohortes con aquellos que se encontraban
presentes en los dos tipos de cohortes analizadas. Ademas, solo se retuvieron aquellos loci
presentes en al menos el 80 % de los individuos de cada tipo de cohorte o region segin
corresponda. Esto nos dio un total de 26.406 sitios secuenciados para las comparaciones entre
rangos y 25.417 sitios secuenciados para las comparaciones entre tipos de cohortes, todos con
buena calidad y con gran representatividad a lo largo de todos los individuos estudiados. Por
ultimo, realizamos un filtrado para quedarnos solo con aquellos loci putativos que
presentaban variabilidad, i.e. loci polimoérficos, obteniendo un total de 171 loci finales para
los rangos y 162 loci finales para las cohortes, que presentaron una longitud promedio de 140
pb. Al analizar los valores atipicos de Fsr se encontraron un total de 15 loci para las
comparaciones entre rangos y 14 loci para las comparaciones entre tipos de cohortes, que
podrian encontrarse bajo seleccion

Cuando se analizaron todos los loci el rango ex6tico mostrd una mayor proporcion de
alelos privados (AP) que el rango nativo (exotico: 0,45; nativo: 0,27; p < 0,001; Figura 5.4),
mientras que dentro del rango exotico las cohortes reclutadas post-fuego mostraron a su vez
una mayor proporcion de alelos privados que aquellas sin fuego (CF: 0,32; SF: 0,22; p <
0,001; Figura 5.4). A su vez la heterocigosis esperada (Hg) total fue menor en el rango
exotico que en el nativo (exdtico: 0,103; nativo: 0,136; p < 0,001; Figura 5.4), y dentro del
exotico fue mayor en las cohortes reclutadas post-fuego (CF: 0,138; SF: 0,129; p < 0,05;
Figura 5.4). Un patréon similar al de He se encontro en la diversidad nucleotidica (IT) total con

menores valores en el rango exdtico que el nativo (exotico: 0,105; nativo: 0,133; p < 0,001;
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Figura 5.4), dentro del rango exoético los mayores niveles de diversidad nucleotidica se
encontraron también en las cohortes reclutadas pos-fuego (CF: 0,143; SF: 0,132; p < 0,05;
Figura 5.4).
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Figura 5.4. Indices de diversidad genética para loci totales, entre (A) rangos [nativo y exético] y (B)
entre cohortes sin fuego [SF] y reclutadas post-fuego fuego [CF] de Pinus radiata. Comparaciones de
la varianza en el numero de alelos privados (AP), heterocigosis esperada (HE) y diversidad
nucleotidica (Pi = P). Las letras representan significancia estadistica en analisis de la varianza

(ANOVA) y comparaciones multiples por pares mediante test de T pareado por locus.

78



1985
1986
1987
1988
1989
1990
1991
1992
1993
1994
1995
1996
1997
1998
1999
2000
2001
2002
2003
2004
2005
2006
2007
2008
2009
2010
2011
2012
2013
2014
2015
2016
2017

Cuando se analizaron por separado las sefales correspondientes a loci adaptativos y
neutrales respecto de la proporcion de alelos privados (AP) para la comparacion de rangos, se
observo en el rango exdtico una mayor AP para los loci neutrales (exotico: 0,49; nativo: 0,21;
p < 0,001; Figura 5.5) y una menor AP para los loci adaptativos (exotico: 0,25; nativo: 0,53;
p <0,001; Figura 5.5). A su vez, dentro del rango exotico la tendencia fue similar tanto para
neutrales (CF: 0,31; SF: 0,21; p < 0,001; Figura 5.5) como para adaptativos (CF: 0,33; SF:
0,27; Figura 5.5) con mayores valores en el caso de las cohortes reclutadas post-fuego, pero
con diferencias estadisticamente significativas solo en el caso de los neutrales. Al comparar
las proporciones de alelos privados entre adaptativos y neutrales en un mismo rango o tipo de
cohorte se observaron diferencias estadisticamente significativas tanto dentro del rango
nativo como el exotico, pero no para el caso de las cohortes dentro del rango exoético (Figura
5.5). Ambos conjuntos de individuos analizados tanto del rango nativo como exotico y de las
distintas cohortes sin y con fuego presentan una alta proporcion de alelos tnicos (= 25% del
total analizado). De la misma manera, al desglosar la proporcion de alelos privados segun
loci adaptativos y neutrales en todas las comparaciones realizadas se observa un efecto
significativo de la seleccion natural y de la deriva y el aislamiento ya que mas del 50%
resultan unicos.

En las comparaciones entre rangos la heterocigosis esperada (Hg) para los loci
adaptativos fue significativamente menor en el rango exdtico respecto al nativo (exotico:
0,07; nativo: 0,13; p <0,001; Figura 5.5), mientras que no se encontraron diferencias para los
loci neutrales (exotico: 0,11; nativo: 0,12; Figura 5.5). Dentro del rango exdtico no se
observaron diferencias significativas en la Hg para loci adaptativos (CF: 0,13; SF: 0,14;
Figura 5.5), pero en el caso de los loci neutrales la invasion reclutada post-fuego mostréd
mayores valores (CF: 0,14; SF: 0,12; p < 0,05; Figura 5.5). No se observaron diferencias al
comparar la Hg entre adaptativos y neutrales en un mismo rango o tipo de cohorte. En las
comparaciones por rangos de la diversidad nucleotidica se observo la misma tendencia, con
mayores valores en el rango nativo respecto del exotico tanto para loci neutrales (exdtico:
0,11; nativo: 0,13; p < 0,001; Figura 5.5) como adaptativos (ex6tico: 0,07; nativo: 0,14; p <
0,001; Figura 5.5). Mientras que dentro del rango exdtico se observd en los loci neutrales una
mayor diversidad nucleotidica en las cohortes reclutadas post fuego (CF: 0,14; SF: 0,13; p <
0,05; Figura 5.5) pero sin diferencias significativas en los loci adaptativos (CF: 0,13; SF:
0,14; Figura 5.5). No se observaron diferencias al comparar la diversidad nucleotidica entre

adaptativos y neutrales en un mismo rango o tipo de cohorte.
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Figura 5.5. Indices de diversidad genética para loci adaptativos (naranja) y neutrales (azul), entre
rangos (A) y entre cohortes sin fuego [SF] y reclutadas post-fuego fuego [CF] (B) de Pinus radiata.
Comparaciones de la varianza en el numero de alelos privados (AP), heterocigosis esperada (HE) y
diversidad nucleotidica (Pi = P). Las letras representan significancia estadistica en analisis de la
varianza (ANOVA) y comparaciones multiples por pares mediante test de T pareado por locus. Las
letras coloreadas representan diferencias dentro de cada tipo de locus, mientras que las diferencias

entre loci adaptativos y neutrales para ese rango o cohorte se representan con asteriscos (***).

Al comparar todos los loci estudiados, el rango exo6tico mostrd niveles de endogamia Fis
significativamente inferiores que el rango nativo (p < 0,001; Figura 5.6); no observandose

diferencias entre las cohortes con y sin fuego dentro del rango exdético (Figura 5.6). Al
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analizar de manera individual los loci adaptativos se observaron menores niveles de Fis
dentro del rango exdtico (p < 0,001; Figura 5.6), y dentro de este la menor endogamia la
presentaron las cohortes reclutadas post-fuego (p < 0,01; Figura 5.6). No se observaron

diferencias significativas al analizar de manera individual a los loci neutrales (Figura 5.6).
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Figura 5.6. Indice de fijacion (F.) para loci totales (negro) adaptativos (naranja) y neutrales (azul),
entre rangos (A) y entre cohortes sin fuego [SF] y reclutadas post-fuego fuego [CF] (B) de Pinus
radiata. Las letras representan significancia estadistica en analisis de la varianza (ANOVA) y
comparaciones por pares multiples por pares mediante test de T pareado por locus. Las letras
coloreadas representan diferencias dentro de cada tipo de locus, mientras que las diferencias entre loci

adaptativos y neutrales para ese rango o cohorte se representan con asteriscos (***).

La estructura poblacional evaluada con el indice FST de Wright mostr6 una
diferenciacion muy baja entre el rango nativo y exotico tanto evaluando todos los loci en
conjunto como al evaluar por separado loci adaptativos y neutrales (Figura 5.7). Sin embargo,
aunque con diferencias minimas, dentro del rango exdtico se observaron mayores niveles de
diferenciacion entre las cohortes con y sin fuego, mostrando los mayores niveles de

diferenciacion los loci adaptativos (Figura 5.7).
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Figura 5.7. Distancias Fs: para loci totales (negro), adaptativos (naranja) y neutrales (azul), entre
rangos (A) y entre cohortes (B) de Pinus radiata. Las barras indican intervalos de confianza del 95%

calculados por bootstrap con mil repeticiones.

Al contrastar los loci con valores de Fsr atipicos de la comparacion entre rangos con las
entradas del GenBank y el EMBL-EBI encontramos que de las 15 secuencias solo 1 (6,67%,
Tabla S 5.1) no presentd coincidencias con las bases de datos. Las 14 secuencias que si
presentaron coincidencias correspondieron en su totalidad a secuencias expresadas (i.e.
poseen un producto proteico). Pudimos identificar el producto proteico de 11 de estas
secuencias (Tabla S 5.1), mientras que para los 3 restantes (Tabla S 5.1) la busqueda en base
de datos dio coincidencias con ARNm cuyo producto proteico no ha sido identificado. Los
genes potenciales identificados para las 11 secuencias con producto proteico se encuentran
relacionados con diversas funciones bioldgicas como: crecimiento, desarrollo radicular,
germinacion, homeostasis, regulacion y control de la pared celular, reproduccién celular,
respiracion celular, respuesta inmune, trasporte de agua y procesamiento de ARN y proteinas
(Figura 5.8 A). Al realizar una busqueda en bases de datos de las secuencias con valores de
Fsr atipicos para la comparacion entre cohortes encontramos que 5 de las 14 secuencias
(35,71%, Tabla S 5.1) no presentd coincidencias con las bases de datos. Las 9 secuencias que
si presentaron coincidencias correspondieron en su totalidad a secuencias expresadas.
Pudimos identificar el producto proteico de 7 de estas secuencias (Tabla S 5.1), mientras que
para los 2 restantes (Tabla S 5.1) la busqueda dio coincidencias con ARNm cuyo producto

proteico no ha sido identificado. Estos loci estuvieron principalmente relacionados a la
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2071  respiracion celular, crecimiento, germinacion, reproduccion celular, respuesta inmune y

2072  homeostasis (Figura 5.8 B).
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Figura 5.8. Diagrama de cuerdas representando la relacion entre los loci bajo seleccion y los

principales procesos bioldgicos con los que podrian estar relacionados, para la comparacion entre (A)
rangos nativo y exotico y (B) entre cohortes con y sin fuego de Pinus radiata. A la izquierda se
sefnalan los numeros identificadores de cada loci y a la derecha los procesos biologicos con los que se

relacionan.

La mayoria de los loci bajo seleccidbn, en ambas comparaciones, son o estan
relacionados a reguladores de varias vias de transduccion de sefiales. Por ejemplo, muchos
actian como componentes centrales en la transduccion de sefiales del acido abscisico (ABA),
una fitohormona reguladora del crecimiento vegetal considerada habitualmente como
retardadora o inhibidora de los procesos de crecimiento, y con gran importancia sobre los
tiempos de latencia, dormancia y germinacion. Asi mismo, se encontraron diversos loci
relacionados a distintos tipos de respuestas inmune frente a dafios, hongos, bacterias, o
agentes quimicos. En ambos casos la mayoria de las coincidencias encontradas
correspondieron a datos reportados para especies altamente emparentadas con P. radiata

(Tabla S 5.1).

5.4 Discusion

En el rango exotico P. radiata tiene, en promedio, una menor heterocigosis esperada y
diversidad nucleotidica. Estas tendencias se sostienen al desglosar las sefiales en base a los
loci adaptativos y neutrales. La genética de poblaciones de las especies invasoras se ha
basado en su mayor parte en la paradoja de la reducida diversidad genética en las poblaciones
exoticas; siendo esto una consecuencia de los efectos de cuellos de botella genéticos
asociados a los eventos fundadores (Allendorf y Lundquist, 2003) que tienden a empobrecer
genéticamente a las poblaciones. El hecho de que en un sitio dentro del rango exotico (Puerto
Patriada) Pinus radiata presente caracteristicas que promuevan su invasion (capitulos 2 y 3),
con una clara reduccién de la diversidad genética respecto al rango nativo es evidencia de que
esta especie puede ser considerada como una paradoja genética de las invasiones. Las
especies exdticas que se consideran una paradoja genética son aquellas que presentan una
diversidad genética menor que la de las poblaciones de origen; y que sin embargo, toleran las
diversas consecuencias deletéreas que esto conlleva (e.g. depresion por endogamia que limita
la produccién de propagulos y el crecimiento de la poblacion) y se adaptan con éxito a las
nuevas condiciones o filtros bidticos y abidticos (Estoup et al., 2016; Ward et al., 2019).

Estos resultados no son coincidentes con los analisis de isoenzimas, donde la diversidad
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genética encontrada en Puerto Patriada (Capitulo 4) fue mayor que la reportada previamente

para esta especie usando el mismo marcador genético (Moran y Bell, 1987; Moran et al.,
1988). Esto puede deberse a dos sesgos en el caso de las isoenzimas: i) se trata de un método
ampliamente afectado por el observador y ii) la comparacion se realizd6 con datos
previamente publicados por otros grupos de investigacion. Al comparar la diversidad
genética en situaciones con y sin fuego, observamos un aumento de la diversidad en las
cohortes reclutadas post-fuego; esta tendencia se sostiene al observar los loci neutrales, sin
diferencias para los loci adaptativos. Este resultado coincide con lo encontrado al utilizar
isoenzimas mostrado en el capitulo anterior. Es probable que esto se deba al carécter serétino
de P. radiata, ya que los bancos de semillas han sido propuestos como importantes
reservorios genéticos (Mandak et al., 2012), lo que podria amortiguar el impacto de la deriva
genética durante la regeneracion post-fuego. Entonces, mientras que los individuos sin fuego
que son remanentes de los distintos incendios del sitio muestran los efectos de la deriva (con
la consiguiente pérdida de diversidad), los individuos reclutados post-fuego son el producto
de un reclutamiento masivo a partir de las semillas almacenadas en el banco aéreo donde
acumularon diversidad genética, ya que las semillas almacenadas en este banco aéreo son
producto de distintos eventos reproductivos.

Las poblaciones de Pinus radiata estudiadas mostraron una disminucién en la
endogamia en el rango exodtico. Una posible explicacion para la disminucion de la
endogamia en el rango exotico respecto del nativo es la ocurrencia de multiples eventos de
introduccion a partir de diferentes poblaciones del rango nativo. Multiples introducciones de
origenes genéticamente diferentes pueden contribuir a mantener e incluso aumentar la
diversidad con respecto a las poblaciones nativas evitando el incremento en la endogamia y
sus efectos negativos (Dlugosch y Parker, 2008; Frankham, 2005). Otra posibilidad es el
cruce de diferentes origenes poblacionales durante el proceso de domesticacion de la especie,
antes de ser introducida en el sitio. Entonces, las poblaciones exoéticas de P. radiata producto
de diversos origenes tanto de manera directa en el sitio como indirecta en el proceso de
domesticacion. Contrariamente al aumento de la endogamia encontrado en las cohortes post-
fuego utilizando isoenzimas, la misma no varid6 para loci neutrales y disminuyd
significativamente para los loci adaptativos utilizando SNPs. Si bien estos resultados
muestran una clara tendencia, deben ser considerados con cuidado debido al tamafio muestral
utilizado, ya que el nimero de individuos estd en el limite inferior recomendado para la

técnica por lo que podria estar afectando los resultados. Ciertas variantes genéticas que
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promuevan la invasion post-fuego podrian estar siendo beneficiadas en ambientes con alta
frecuencia de incendios como los del norte de la Patagonia manteniendo genotipos novedosos
y enmascarando el efecto perjudicial de mutaciones perjudiciales en homocigosis.

Ambos conjuntos de individuos analizados tanto del rango nativo como exotico y de
las distintas cohortes sin y con fuego presentan una alta proporcion de alelos unicos (= 25%
del total analizado). De la misma manera, al desglosar la proporcion de alelos privados seglin
loci adaptativos y neutrales en todas las comparaciones realizadas se observa un efecto
significativo de la seleccion natural y de la deriva y el aislamiento ya que mas del 50%
resultan Unicos. La presencia de variantes Unicas en el rango nativo y exotico solo se traducen
en una divergencia significativamente distinta de cero, pero muy baja (Fst = 1%). Sin
embargo, las distintas cohortes analizadas del rango exdtico mostraron un grado de
divergencia genética algo mayor (Fst = 5%) entre grupos de individuos sometidos o no a la
influencia del fuego. El hecho de la diferenciacion genética sea mayor entre cohortes (con y
sin fuego) que, entre rangos, y que la mayor diferenciacion genética la presenten los loci
adaptativos, podria ser un indicio de que el fuego estaria ejerciendo un poder selectivo
significativo a favor de determinadas variantes de base genética pudiendo facilitar su
invasion.

Las comparaciones de las secuencias bajo seleccion con bases de datos revelaron una
serie de loci implicados en diversas funciones o procesos biologicos que van desde la
regulacion en el procesamiento de ARN y proteinas hasta el desarrollo radicular y el
crecimiento. En el caso de la comparacion entre rangos, una de las funciones bioldgicas con
mayor cantidad de loci bajo seleccion asociados fue la de respuesta inmune. Si bien con la
metodologia aplicada no se pueden conocer los efectos finales sobre la respuesta inmune de
los individuos quizas estos cambios con base gendmica podrian estar representando un
proceso de relajacion de los mecanismos de defensa. A su vez, observamos loci coincidentes
con diversos procesos relacionados a la germinacion, desarrollo, crecimiento y homeostasis.
La hipotesis de la evolucion de la capacidad competitiva aumentada (EICA por sus siglas en
ingles), propuesta por Blossey and Notzold (1995), propone que las plantas invasoras
cambiaran su asignacion de recursos a defensa al aumento del crecimiento o la reproduccion
debido a la ausencia de sus enemigos del rango nativo. Si bien nuestros resultados podrian ser
el primer reporte de cambios con base gendmica que apoyen esta hipotesis, es necesario
estudiar la direccionalidad del proceso selectivo en los grupos de loci relacionados a cada

proceso biologico, i.e. determinar si estos cambios son dirigidos hacia genotipos de mayor
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crecimiento y menor respuesta de defensa. Para abordar la comprobacion de EICA desde un
contexto ecoldgico molecular para P. radiata, se deberia realizar un estudio acoplado y
complementario. Donde el andlisis del crecimiento, defensas y reproduccion, se realicen no
solo desde una aproximacion basada en el estudio y cuantificacion de caracteres fenotipicos
como la produccion de biomasa, nimero de semillas viables y concentracion de defensas
quimicas. Sino también con un enfoque que podria centrarse en técnicas como RNAseq que
nos permite estudiar la presencia, identidad y cantidad de ARN en una muestra. De esta
forma podriamos ver qué genes relacionados al crecimiento, defensas y reproduccion estan
siendo expresados en los individuos, y si esta expresion es diferenciada entre los rangos
nativo y exdético.

Si bien el nimero de secuencias bajo seleccion registradas fue similar en ambas
comparaciones (i.e. por rangos y por tipos de cohortes), el numero de loci identificados en
base a estas secuencias fue menor en el caso de la comparacion por tipos de cohortes. Entre
los loci identificados se encontraron dos relacionados a la sefializacion por acido abscisico
(ABA). El 4cido abscisico regula los principales acontecimientos durante la formacion de las
semillas, como el deposito de reservas de almacenamiento, la prevencion de la germinacion
precoz, la adquisicion de tolerancia a la desecacion y la induccion de la latencia primaria
(Kermode, 2005). Los cambios en la sintesis y metabolismo del ABA provocan cambios en
las sefiales hormonales que regulan los puntos de control criticos en las transiciones de la
inactividad a la germinacion y de la germinacion al crecimiento (Feurtado etal., 2004;
Kermode, 2005). Si bien se requieren estudios especificos para corroborarlo, es posible que
estos loci identificados como bajo seleccion estén relacionados a los cambios en los tiempos
de germinacidn y vigor temprano encontrados en el capitulo 2.

El estudio gendmico comparativo entre poblaciones de P. radiata del rango nativo y
exotico, asi como con y sin fuego dentro del rango exotico, nos permitié corroborar que tanto
la deriva génica como la seleccion natural actian promoviendo la divergencia de las
poblaciones exdticas respecto de las nativas. A su vez, y de manera concordante con los
resultados obtenidos de las comparaciones FST-QST (Capitulo 4), pudimos corroborar la
existencia de un proceso selectivo rapido luego de los eventos de fuego. La existencia de loci
identificados como bajo seleccion, en solo una generacion, en la comparacion entre los
rangos de distribucion nativo y exotico apoya la hipotesis de que el fuego actia como un
factor de seleccion rapida, promoviendo la divergencia de las cohortes reclutadas luego de

incendios.
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Capitulo 6

Discusion general y Conclusiones

El propdsito de esta Tesis de Doctorado fue contribuir a la caracterizacion de la invasion de
Pinus radiata, bajo una alta frecuencia incendios en el norte de la Patagonia haciendo foco en
aspectos evolutivos, genético-poblacionales y ecologicos que pudieran asociarse con su
potencial capacidad invasora. El trabajo se realizé en el marco de la hipotesis de que el fuego
actia como una fuerza selectiva rapida que favorece en la descendencia post-fuego una
mayor adaptacion a este disturbio. Ademads, las poblaciones exoticas e invasoras en
ecosistemas propensos a incendios diferiran genéticamente respecto de las poblaciones
nativas del rango de origen de esta especie exoética, producto de efectos fundadores, deriva
genética y procesos selectivos mediados por fuego durante la introducciéon y establecimiento
en el area invadida. La importancia del estudio de P. radiata radica en que es la especie
forestal méds ampliamente implantada a nivel mundial (Mead, 2013); e inclusive al realizar
modelos para determinar el drea ambientalmente apta para la especie (Figura 6.1 A) vemos
que se encuentra ampliamente distribuida en los cinco continentes y que el area apta
climatoldgicamente para ser invadida es incluso més amplia. Ademds, si bien esta tesis se
enfocd en el estudio de la relacion fuego-invasion de P. radiata en Puerto Patriada, tal vez
esta situacion podria ser extrapolable a las mas de 150 plantaciones de esta especie en

Patagonia (Figura 6.1 B).
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Figura 6.1. (A) Modelo de distribucion potencial para Pinus radiata realizado en base a datos de
ocurrencias reportados en bases de datos publicas (GBIF 2014). Se muestra la probabilidad de
ocurrencia de la especie en una gama creciente de color verde, donde verdes oscuros indican mayor
probabilidad de ocurrencia y por tanto una mayor aptitud ambiental. El modelo fue realizado

mediante el algoritmo Random Forest a partir de datos de ocurrencia publicados en GBIF. (B) Mapa
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de la ubicacion de las plantaciones de Pinus radiata en Patagonia, realizado en base a informacion

proporcionada por el centro de Investigacion y Extension Forestal Andino Patagonico (CIEFAP).

La mayor parte de los estudios sobre el rol y la dindmica de los procesos evolutivos
durante las invasiones de plantas han sido realizados en especies con ciclos de vida cortos
(e.g. herbaceas anuales), mientras que casi no se encuentra informacion sobre estos procesos
en arboles. Esto puede deberse a los largos ciclos de vida y tiempos generacionales en
arboles, lo que dificulta las inferencias sobre la dindmica evolutiva a lo largo de multiples
generaciones (Zenni et al. 2017). Esta tesis muestra la existencia de procesos evolutivos
rapidos en una especia longeva pero que entra en edad reproductiva a una edad relativamente
baja (en el sitio de estudio se observaron arboles con conos a los 5 afos de edad, capitulo 2).
Esto nos lleva a pensar que estos procesos evolutivos rapidos pueden estar ocurriendo en
otras especies longevas con una edad reproductiva baja como en P. radiata. Los casos como
el de Pinus radiata en Puerto Patriada donde podemos encontrar distintas cohortes con y sin
fuego (e incluso producto de mas de un incendio sucesivo) son excelentes laboratorios
naturales que nos permiten aumentar el conocimiento de estos procesos evolutivos en
especies arboreas. A continuacidn, se expondran las principales conclusiones obtenidas y su
importancia dentro del marco tedrico expuesto en esta tesis.

Los cambios en el grado de serotinia y tamafio del banco de semillas aéreo entre
individuos de plantaciones no quemadas e individuos reclutados post-fuego, descriptos en el
capitulo 2, sugieren que el aumento de serotinia podria resultar de un proceso de seleccion
y/o plasticidad fenotipica. Este proceso puede promover la divergencia en rasgos vinculados
a fuego. Si bien existe numerosa evidencia de que el fuego actiia como agente de seleccion
(Keeley, Pausas, Rundel, Bond, y Bradstock, 2011; Lamont y He, 2017), con evidencias de
este proceso selectivo para la serotinia en numerosas especies de pinos en sus areas de
distribucién nativas (Goubitz et al., 2004; Hernandez-Serrano et al., 2013; Linhart, 1978;
Radeloff et al., 2004). Estos trabajos analizan cambios entre diferentes poblaciones y por lo
tanto una gran escala temporal de divergencia; incluso, recientemente se ha propuesto que los
casos donde se favorecen los altos niveles de serotinia esta caracteristica se acumula en la
poblacion a lo largo muchas generaciones sucesivas (Lamont et al., 2020) y por lo tanto es
necesario registrar grandes periodos para lograr un registro del impacto evolutivo (Lamont,
2020). En cambio, los cambios en el grado de serotinia reportados en esta tesis ocurrieron en

una generacion, observandose que en este caso el impacto evolutivo del fuego como
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promotor de divergencia ocurrié en una ventana temporal muy pequefa. La serotinia se
considera como una ventaja adaptativa en ambientes propensos a incendios, siempre que el
intervalo entre incendios permita el total desarrollo y madurez de los individuos (Lamont y
Enright, 2000). En general, el rol del fuego como factor de seleccion sobre la serotinia se
aborda en un contexto donde se analiza la aptitud de un sindrome ser6tino vs. uno no
ser6tino (Lamont et al., 2020). Cuando se habla de las variaciones del grado de serotinia se
propone estas variaciones como una respuesta plastica (Lamont et al., 2020). Si bien la
contribucion ambiental y por lo tanto la plasticidad fenotipica no pueden ser descartadas, las
diferencias encontradas en esta tesis apoyadas por lo resultados genéticos parecen ser el
producto de un proceso selectivo rapido mediado por fuego con base genética.

A su vez para realmente considerar a la serotinia como una ventaja adaptativa debe ir
acompafiada de tolerancia de las semillas y plantulas frente a las condiciones post-fuego
(Goubitz et al., 2003). Los resultados de este estudio muestran que el incremento en el grado
de serotinia es acompanado por semillas y plantulas que no solo toleran las condiciones de
reclutamiento post-fuego analizadas, sino que también la germinacion y el vigor temprano de
las plantulas se ve favorecido por dichas condiciones (capitulo 3). Entonces, el proceso de
seleccion descripto actuaria promoviendo la invasién de esta especie en dreas recientemente
quemadas, debido a que : 1) las especies arboreas nativas dominantes del bosque templado
patagoénico no presentan este tipo de sindrome de almacenamiento de las semillas en el banco
aéreo, y si bien algunas de ellas presentan algiin tipo de banco de semillas en el suelo, como
el ciprés (Austrocedrus chilensis) (Urretavizcaya y Defoss€, 2004) o Nothofagus dombeyi, N.
obliqua y N. alpina (Dezzotti, Manzoni, y Sbrancia, 2016) este es de caracter transitorio y el
nimero de semillas conservadas en el mismo es infimo en comparacion con los valores
alcanzados en el banco aéreo de P. radiata; ii) se observa un proceso de divergencia con
tendencia hacia arboles con una mayor produccion y disponibilidad de semillas, lo que
implica un aumento en la presion de propagulos; y iii) se encontraron altos porcentajes de
germinacion y una alta velocidad de germinacion, con tendencias hacia un incremento en
ambas variables analizadas en las semillas provenientes de individuos reclutados luego de
incendios. En las especies de lefiosas nativas de la region que dependen de semillas para su
establecimiento la produccion de semillas en gran cantidad se produce de forma esporadica
(semillazén o masting en inglés), por lo que la colonizacion post-disturbio puede no ser

instantanea luego de un incendio. Estos factores act@ian incrementando la capacidad de
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reclutamiento en condiciones post-fuego de P. radiata, y la ventaja competitiva que esto le
confiere, promueve el reemplazo del bosque nativo.

El hecho de que estos cambios en caracteres morfologicos se correspondan con un
proceso selectivo (y no a deriva génica) pudo corroborarse mediante estudios comparativos
entre las medidas de divergencia en rasgos cuantitativos (Qst) y en marcadores moleculares
neutros (Fst) (Spitze, 1993; Merild y Crnokrak, 2001). Se detectdé una posible seleccion
diversificadora mediada por fuego para la serotinia y cuatro variables relacionadas al tamafio
de los individuos; marcando este posible proceso selectivo mediado por fuego una tendencia
hacia arboles con un mayor grado de serotinia, pero de menor tamafio. Entonces, las
diferencias encontradas en esta tesis no parecen ser el producto de plasticidad fenotipica, sino
de un proceso selectivo rapido mediado por fuego con base genética. A su vez la hipdtesis del
proceso selectivo mediado por fuego se ve reforzada al realizar anélisis con base gendmica;
ya que pudimos observar la presencia de loci bajo seleccion tanto en la comparacion entre el
rango nativo y Puerto Patriada como entre los individuos con y sin fuego dentro de Puerto
Patriada. Encontrando pruebas de seleccion en loci relacionados a diversas funciones o
procesos bioldgicos que van desde la regulacion en el procesamiento de ARN y proteinas
hasta el desarrollo radicular y el crecimiento. Esta capacidad para adaptarse localmente
podria tratarse de un importante mecanismo determinante del potencial invasivo de esta
especie. La base genética de la serotinia ha sido estudiada previamente para Pinus contorta
(Parchman et al., 2012) y Pinus pinaster (Budde et al., 2014) y se encontré que poseia una
herencia de tipo poligénica con multiples loci asociados a la variacion fenotipica de este
caracter. Sin embargo en ninguno de estos trabajos encontraron una estructura genética para
esta caracteristica, mientras que en nuestro caso, encontramos una variacion temporal
mediada por fuego en solo una generacion. Este tipo de estudio exploratorios sobre el tipo de
herencia para la serotinia fue realizado de manera mas integral para Pinus halepensis y Pinus
pinaster (Castellanos et al., 2015), encontrando una alta componente heredable para este
caracter y una clara asociacion entre sitios con alta frecuencia de fuegos de copa y altos
niveles de serotinia. El trabajo de Castellanos et al. (2015) enfoca su estudio en diversas
poblaciones dos especies diferentes, siendo esta la gran limitante de esta tesis. Nuestro
trabajo fue realizado en una sola localidad y si bien creemos que estos resultados pueden ser
extrapolables a situaciones similares, ampliar el nimero de localidades muestreadas seria un

importante paso de validacion.
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En el marco de las paradojas genéticas de las invasiones y al comparar Puerto
Patriada con el rango nativo de la especie encontramos resultados contrapuestos: al usar
isoenzimas obtuvimos pruebas de un mantenimiento e incluso incremento de la diversidad
genética lo que indicaria que no es una paradoja genética, pero al usar SNPs observamos con
una reduccion sostenida tanto en los loci neutrales como en aquellos bajo seleccion poniendo
a la especie dentro de los casos considerados como paradojas genéticas. Estos resultados
contrapuestos pueden deberse a que (como se menciond en el capitulo 4) el método basado en
isoenzimas estd ampliamente afectado por el observador y la comparacion se realizd con
estudios realizados por otros grupos de investigacion. Ademas, seria necesario ampliar el
tamafio muestral para el estudio con aproximacion genomica (SNPs); porque si bien el
nimero de individuos usado se encuentra dentro del rango comun para este tipo de analisis,
un estudio mas exhaustivo podria permitirnos aumentar la potencia y fiabilidad con la que
detectamos las sefiales neutrales y adaptativa. Sin embargo, de manera concordante en ambos
marcadores, se encontrd una endogamia significativamente distinta y mayor que cero. Si bien
en poblaciones endégamas como la descripta frente a situaciones de estrés ambiental se
reduce la tasa de crecimiento y el tamafio poblacional, las condiciones ecologicas benignas
pueden mitigar los efectos negativos de la endogamia y permitir que las poblaciones
endogamas persistan, se reproduzcan y se expandan (Schrieber y Lachmuth, 2017). La
reduccion en la diversidad genética observada luego de la introduccion en un sitio del rango
exotico (observada en la comparacion rango nativo vs. Puerto Patriada) no se ve acompafiada
por una reduccion luego de incendios, lo que nos indica que este disturbio no estaria actuando
como un cuello de botella. Esto puede deberse a que el banco de semillas aéreo (posible
gracias al caracter serotino de la especie) puede actuar como reservorio genético (Fennell
et al., 2014; Mandak et al., 2012) y por lo tanto amortigua la posible disminucion esperada en
la diversidad genética durante la regeneracion post-fuego.

En los ultimos anos el riesgo de incendios forestales en la region ha aumentado
debido a diversos factores asociados al cambio climatico como el aumento de las
temperaturas, el incremento de las igniciones por factores antropogénicos, y la sustitucion de
la vegetacion autoctona por plantaciones de coniferas no autdctonas mas inflamables (Veblen
et al., 2008). En este marco, el proceso selectivo mediado por fuego (en el que se seleccionan
aquellos genotipos mas adaptados) descripto en esta tesis, actuaria promoviendo la invasion

de P. radiata y reforzando el ciclo de fuego - invasion.
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Conclusiones y consideraciones finales
Los resultados encontrados en esta tesis apoyan en general la afirmacion de que las plantas
exoticas pueden sufrir un proceso de evolucidn rapida, y que la evolucion adaptativa puede
ser uno de los diversos mecanismos clave que permiten a las especies exdticas convertirse en
invasoras. A lo largo de este trabajo y teniendo a Pinus radiata como modelo de estudio
encontramos pruebas de:
1) Un incremento en solo una generacion en los niveles de serotinia, un caréacter
relacionado a la aptitud reproductiva de la especie frente a incendios,
i1) Estos cambios en los niveles de serotinia se encuentran acompafnados por un
incremento en la respuesta germinativa y la tolerancia de las plantulas frente a
condiciones asociadas a incendios,
i) La divergencia fenotipica (Qst) entre los individuos con y sin fuego dada por
estos cambios es mayor a la esperada por deriva génica (Fsr),
iv) El posible proceso selectivo, mediado por fuego, que promueve estos cambios
podria tener base gendmica y estar afectando distintas caracteristicas y funciones
bioldgicas.

Podemos concluir entonces, que el fuego puede actuar como una fuerza selectiva
sobre P. radiata, favoreciendo en la descendencia post-fuego una mayor adaptacion a este
disturbio y promoviendo la invasion. Estos resultados pueden dar lugar a una mayor
comprension de la relacion entre la arquitectura genética y los factores ecoldgico-evolutivos

que confieren el éxito de la invasion.
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Apéndice 1: Material suplementario Capitulo 2

n Reserva Forestal Lago Epuyén
@ Rodales de plantacion

@ Rodales de invasion

42°8'S 42°7'S 42°6'S

42°9'S

~ ol

71°34'W 71°33'W 71°32'W 71°31'W 71°30'W 71°29'W

42°10'S

Figura S2.1: Disposicion de los rodales de Invasion (circulos rojos) y Plantacion no quemada

(circulos azules) muestreados dentro de la Reserva Forestal Lago Epuyén.

Tabla S2.1. Descripcion en cuanto a la altitud, pendiente y exposicioén de los rodales de invasion (I) y
plantacion (P) muestreados. La exposicién se expresa en grados de orientacién de brdjula, donde 0 y
360° indican el Norte, 90° el Este, 180° el Sur y 270° el Oeste; la altitud se expresa en msn y la

pendiente en porcentaje.

Pendiente Altitud Exposicién
P
R1 6.43462 398 64.35529
R2 10.61784 518 227.39427
R3 6.48101 361 210.75842
R4 12.41429 337 207.50807
R5 6.48101 361 210.75842
|
R6 18.46354 424 186.24335
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R7
R8
R9
R 10

7.16499
14.33077
18.46354

7.16499

416
403
424
416

211.32755
186.52905
186.24335
211.32755
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3239 Tabla S2.2: Estadisticas descriptivas y comparativas por rodal (R) de las caracteristicas morfométricas, de P. radiata para rodales de plantacion (P)

3240 y de invasion post-fuego (I). Variables comparadas: edad (afnos), didmetro a la altura del pecho (cm), altura (m), drea de la copa (m2) y didmetro de la
3241 copa (m).
Edad . DAP . Altura . Area de copa . Didmetro de copa
Media SD Max Min Media SD Max Min Media SD Max Min Media  SD Max  Min Media SD Max Min

P
R1 349 23 38 31 62.5 128 90 46 39 5.5 495 27.3 2281 145.8 681.8 74.5 112 44 219 54
R2 281 1.1 30 27 494 123 69.4 36.2 306 54 42 243 1444 57.9 2146 703 9.3 3 14 5.5
R3 401 19 43 38 559 123 82 42 33.2 88 49.7 23.1 198 120.1 510.2 85.9 11.7 32 20 7.7
R4 294 15 31 27 55.7 133 72 38 369 4.6 418 304 238.3 111.1 4549 1215 11.7 34 178 7.6
R5 282 35 32 25 74.2 9.2 85.5 58.2 352 4.8 39.8 26.1 274 69.3 358.6 152.9 16.3 39 228 12
I
R6 279 03 28 27 40.9 6.6 48 30.5 294 48 36.4 187 96.5 374 166.1 444 7.1 1.5 9.2 47
R7 28 0 28 28 40.3 94 51 265 294 3.6 365 2438 107.5 78.2 299.5 328 8.6 21 13.8 6.2
R8 278 1.1 30 26 33.1 6.2 39.5 20.8 285 2.7 322 233 748 30.7 1314 286 6.2 25 122 34
R9 28 0 28 28 34.2 46 44 276 30.5 5.8 383 219 82.2 371 135 27 5.9 1.3 79 36
R10 28.6 1 30 28 405 112 62 24 309 53 38 21 100.5 52.4 1929 40.9 7.2 27 121 34

3242
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3243  Tabla S2.3. Modelo lineal generalizado del efecto del tipo de rodal (Plantacion [P] e Invasion [1]) de
3244  Pinus radiata, densidad, edad, DAP y radiacion solar sobre el grado de serotinia. El parametro 3
3245  representa el cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable independiente, y SE

3246  corresponde al error estandar de dicho parametro. Codigos de significancia: ***: p < 0.001.

[ estimado SE valor z Pr(>lzl)
Plantaciéon (Intercepto) 1.74E+00 2.68E-01 6.504 7.84E-11 *%**
Invasion 392E+00 7.10E-01 5515 348E-08 *%**
Densidad -294E-04 552E-05 -5.328 991E-08 ***
Edad -7.10E-02 525E-03 -13.539 2.00E-16 ***
DAP 832E-03 1.73E-03 4813 149E-06 ***
Radiacion solar 3.15E-02 791E-03 3982 6.83E-05 ***
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Apéndice 2: Material suplementario Capitulo 3

Tabla S3.1. Modelo lineal generalizado del efecto del origen de la semilla (Plantacion e Invasion) de
Pinus radiata y los tratamientos asociados a fuego (Control, Ceniza, y 90 y 120 C de shock térmico)
sobre el porcentaje de germinacion. El parametro § representa el cambio en probabilidad por unidad
de x para cada variable independiente, y SE corresponde al error estandar de dicho parametro.

Codigos de significancia: ***: p < 0.001, **: p <0.01, *: p<0.05, .: p <0.1.

B estimado SE valorz  Pr(>|z])
Plantacion Control (Intercepto) 1.443 0.218 6.620 0.000 ***
Invasién 0.469 0.238 1.970 0.049 *
Ceniza 0.933 0.339 2.757 0.006 **
Temperatura 90 0.599 0.310 1.935 0.053 .
Temperatura 120 0.659 0.314 2.097 0.036 *

Tabla S3.2. Modelos de riesgo proporcional de Cox del efecto del origen de la semilla (Plantacion e
Invasion) de Pinus radiata y los tratamientos asociados a fuego (Control, Ceniza, y 90° y 120° C de
shock térmico) sobre la tasa de germinacion. Los pardametros para plantacion y tratamiento control no

son representados en el resumen ya que el modelo los incorpora como ordenada al origen.

Coeficiente SE valorz p
Invasion 0.14397 0.15434 0.933 0.351
Ceniza 0.02137 0.15194 0.141 0.888
Temperatura 90 0.07548 0.15303 0.493 0.622
Temperatura 120 -0.08962 0.1535 -0.584 0.559
Invasion * Ceniza 0.04679 0.21303 0.22 0.826
Invasion * Temperatura 90 -0.07704 0.21439 -0.359 0.719

Invasion * Temperatura 120 0.22962 0.21447 1.071 0.284

Tabla S3.3. Modelo lineal generalizado del efecto del origen de la semilla (Plantacion e Invasion) de
P. radiata y los tratamientos asociados a fuego (Control, Ceniza, y 90° y 120° C de shock térmico)
sobre la longitud de la radicula. El parametro P representa el cambio en probabilidad por unidad de x
para cada variable independiente, y SE corresponde al error estandar de dicho parametro. Codigos de

significancia: ***; p <0.001, **: p<0.01, *: p <0.05.

B estimado SE valort Pr(>|t])
Plantacion * Control (Intercepto) 5.76 0.2141 26.907 2.00E-16 ***
Invasion -0.96 0.3027 -3.171 0.00167 **
Ceniza -0.725 0.3027 -2.395 0.017219 *
Temperatura 90 -1.1025 0.3027 -3.642 0.000317 ***
Temperatura 120 0.4575 0.3027 1.511 0.13175
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Invasiéon * Ceniza 2.105 0.4281 4.917 1.43E-06 ***
Invasion * Temperatura 90 2.66 0.4281 6.213 1.66E-09 ***
Invasion * Temperatura 120 1.37 0.4281 3.2 0.001516 **

3266

3267  Tabla S3.4. Comparaciones por pares para el modelo lineal generalizado del efecto del origen de la
3268  semilla de Pinus radiata (Plantacion e Invasion) y los tratamientos asociados a fuego (Control,
3269  Ceniza, y 90° y 120° C de shock térmico) sobre la longitud de la radicula. El parametro B representa
3270 el cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable independiente. Codigos de significancia:

3271  ***:p<0.001, **: p<0.01, *: p<0.05, .: p<0.1.

B estimado valorz  Pr(>|z])

[-90 vs -120 -0.270 -0.892 0.987

[-CE vs 1-120 -0.448 -1.478 0.819
[-COvs 1-120 -1.828 -6.037 0.001 ***
P-120 vs I-120 -0.410 -1.354 0.878

P-90 vs I-120 -1.970 -6.507 0.001 ***
P-CE vs 1-120 -1.593  -5.26 0.001 ***
P-COvs 1-120 -0.868 -2.865 0.080

[-CE vs 1-90 -0.178 -0.586 0.999

[-CO vs 1-90 -1.558 -5.145 0.001 ***
P-120 vs I-90 -0.140 -0.462 1.000

P-90 vs I-90 -1.700 -5.615 0.001 ***
P-CE vs 1-90 -1.323 -4.368 0.001 ***
P-CO vs 1-90 -0.598 -1.974 0.500

[-CO vs I-CE -1.380 -4.558 0.001 ***
P-120 vs I-CE 0.038 0.124 1.000

P-90 vs I-CE -1.523 -5.029 0.001 ***
P-CE vs I-CE -1.145 -3.782 0.004 **
P-CO vs I-CE -0.420 -1.387 0.863
P-120 vs I-CO 1.418 4.682 0.001 ***
P-90 vs I-CO -0.143 -0.471 1.000

P-CE vs I-CO 0.235 0.776 0.994

P-CO vs I-CO 0.960 3.171 0.033 *
P-90 vs P-120 -1.560 -5.153 0.001 ***
P-CE vs P-120 -1.183 -3.906 0.002 **
P-CO vs P-120 -0.458 -1.511 0.802

P-CE vs P-90 0.378 1.247 0.918

P-CO vs P-90 1.103 3.642 0.007 **
P-CO vs P-CE 0.725 2.395 0.244

3272
3273  Tabla S3.5. Modelo lineal generalizado del efecto del origen de la semilla de Pinus radiata

3274  (Plantacién e Invasion) y los tratamientos asociados a fuego (Control, Ceniza, y 90° y 120° C de
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3275
3276
3277
3278

3279
3280

3281
3282
3283
3284
3285
3286

shock térmico) sobre la presencia de cotiledones al final del experimento. El parametro 3 representa

el cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable independiente, y SE corresponde al

error estandar de dicho parametro. Codigos de significancia: ***: p < 0.001, **: p <0.01, *: p <0.05,

L p<0.1.
B estimado SE  valorz Pr(>|z])
Plantacion * Control (Intercepto) -1.381 0.29 -4.764 1.90E-06 ***
Invasién 1.681 0.247 6.785 1.16E-11 ***
Ceniza 0.2432 0.349 0.697 0.4861
Temperatura 90 0.8392 0.351 2.389 0.016 *
Temperatura 120 0.6006 0.349 1.72 0.085

Tabla S3.6. Comparaciones por pares para el modelo lineal generalizado del efecto del origen de la

semilla de Pinus radiata (Plantacion e Invasion) y los tratamientos asociados a fuego (Control,

Ceniza, y 90 y 120 C de shock térmico) sobre la presencia de cotiledones al final del experimento. El

parametro P representa el cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable independiente, y

SE corresponde al error estandar de dicho parametro. Cédigos de significancia: ***: p < 0.001, **: p

<0.01, *: p<0.05, .. p<0.1.

B estimado SE valor z Pr(>|z])
[-90 vs I-120 1.7918 0.618 2.899 0.07078
I-CE vs 1-120 0.3254 0.467 0.697 0.99702
[-COvs 1-120 -0.4055 0.4518 -0.897 0.98602
P-120vs 1-120 -0.7077 0.4544 -1.558 0.77179
P-90 vs I-120 -1.6422 0.4975 -3.301 0.02096 *
P-CE vs I-120 -1.7918 0.5103 -3.511 0.01055 *
P-CO vs I-120 -1.3749 0.4791 -2.87 0.0766
I-CE vs 1-90 -1.4663 0.6259 -2.343 0.26578
I-CO vs 1-90 -2.1972 0.6146 -3.575 0.00794 **
P-120 vs I-90 -2.4995 0.6165 -4.055 0.00119 **
P-90 vs 1-90 -3.434 0.6489 -5.292 0.001 ***
P-CE vs 1-90 -3.5835 0.6588 -5.44 0.001 ***
P-CO vs I-90 -3.1666 0.6349 -4.987 0.001 ***
I-CO vs I-CE -0.7309 0.4626 -1.58 0.75848
P-120vs I-CE -1.0332 0.465 -2.222 0.33318
P-90 vs I-CE -1.9677 0.5073 -3.879 0.00251 **
P-CE vs I-CE -2.1172 0.5198 -4.073 0.00112 **
P-CO vs I-CE -1.7003 0.4892 -3.475 0.01171 *
P-120vs I-CO -0.3023 0.4498 -0.672 0.99763
P-90 vs I-CO -1.2368 0.4933 -2.507 0.18846
P-CE vs I-CO -1.3863 0.5062 -2.739 0.10882
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3288

3289
3290
3291
3292
3293

3294
3295

3296
3297
3298
3299
3300

P-CO vs I-CO
P-90 vs P-120
P-CE vs P-120
P-CO vs P-120
P-CE vs P-90
P-CO vs P-90
P-CO vs P-CE

-0.9694 0.4748
-0.9345 0.4957
-1.084 0.5085
-0.6671 0.4772
-0.1495 0.5474
0.2674 0.5184
0.4169 0.5307

-2.042
-1.885
-2.132
-1.398
-0.273

0.516

0.786

0.44795
0.55552
0.38901
0.85572
0.99999
0.99957
0.99371

Tabla S3.7. Modelo lineal generalizado del efecto del origen de la semilla (Plantacion e Invasion) de

Pinus radiata y los tratamientos asociados a fuego (Control, Ceniza, y 90 y 120 C de shock térmico)

sobre la supervivencia de las plantulas a los 30 dias del trasplante. El parametro  representa el

cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable independiente, y SE corresponde al error

estandar de dicho parametro. Codigos de significancia: ***: p <0.001.

Plantacion * Control (Intercepto)

Invasién

Ceniza
Temperatura 90
Temperatura 120

B estimado SE valor z Pr(>|z])
-1.6776 0.3249 -5.164 2.42E-07 ***
1.748 0.3068 5.698 1.21E-08 ***
2.332 0.4043 5.767 8.05E-09 ***
1.5423 0.3717 4.15 3.33E-05 ***
3.023 0.4541 6.657 2.80E-11 ***

Tabla S3.8. Comparaciones por pares para el modelo lineal generalizado del efecto del origen de la

semilla (Plantacion e Invasion) de Pinus radiata y los tratamientos asociados a fuego (Control,

Ceniza, y 90 y 120 C de shock térmico) sobre la supervivencia de las plantulas a los 30 dias del

trasplante. El pardmetro P representa el cambio en probabilidad por unidad de x para cada variable

independiente, y SE corresponde al error estandar de dicho parametro. Codigos de significancia: ***:

p <0.001, **: p<0.01.

I-CE vs I-CO
[-T120 vs I-CO
[-T90 vs I-CO
P-CE vs I-CO
P-COvs I-CO
P-T120 vs I-CO
P-T90 vs I-CO
[-T120 vs I-CE
[-T90 vs I-CE
P-CE vs I-CE
P-CO vs I-CE
P-T120 vs I-CE

B estimado SE valorz  Pr(>|z])
2351 0.576 4.076 0.001 ***
3.349 0.794 4.219 0.001 ***
18.97 0.319 0.018 0.001 ***
1.252 0.472 2.652 0.112
-0.563 0.479 -1.177 0.922
1.791 0.510 3.511 0.008 **
-0.441 0.472 -0.935 0.977
0.998 0.868 1.149 0.931
16.62 0.319 0.016 1
-1.098 0.589 -1.863 0.524
-2.915 0.594 -4.9 0.001 ***
-0.559 0.620 -0.902 0.981
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P-T90 vs I-CE
[-T90 vs I-T120
P-CE vs I-T120
P-COvs I-T120
P-T120vs I-T120
P-T90 vs I-T120
P-CE vs I-T90
P-CO vs I-T90
P-T120 vs I-T90
P-T90 vs I-T90
P-CO vs P-CE
P-T120 vs P-CE
P-T90 vs P-CE
P-T120 vs P-CO
P-T90 vs P-CO
P-T90 vs P-T120

-2.793

15.62
-2.097
-3.913
-1.558
-3.791
-17.71
-19.53
-17.17
-19.41
-1.816

0.539
-1.694

2.355

0.122
-2.233

0.589

0.3
0.803
0.807
0.826
0.803
0.319
0.319
0.319
0.319
0.494
0.524
0.488
0.530
0.494
0.524

-4.738
0.015
-2.611
-4.848
-1.886
-4.72
-0.017
-0.019
-0.017
-0.019
-3.674
1.027
-3.473
4.439
0.247
-4.257

0.001

0.124
0.001
0.508
0.001

0.001
0.004
0.961
0.009
0.001

0.001

* % %k

* % %k

* % %k

* % %k

* ¥

* ¥

* % %k

* % %k
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Apéndice 3: Material suplementario Capitulo 5

Tabla S 5.1. Resultados de la asociacion de los loci bajo seleccion con las bases de datos de
datos GenBank y con las bases de datos del Instituto Europeo de Bioinformatica (EMBL-
EBI). Para cada loci (L) se indica: en que comparacion (C) resulto indicado como bajo
seleccion (rangos [R] o cohortes [Co]), el gen o familia de genes con los que demostrd mayor
similitud asi como una descripcion de la funcion de dicho gen y las principales especies a las
que correspondian las secuencias reportadas para dicho gen y con las que demostré similitud
nuestra secuencia. Las celdas en color verde indican que se encontr6 similitud para ese loci
con un gen cuya funcion esta descripta; las celdas de color amarillo que se encontré similitud
con secuencias de ARNm lo que no indica que puede ser una secuencia expresada pero sin
producto proteico reportado; y por ultimo las celdas de color rojo indican que no se

encontraron secuencias similares en bases de datos.

Funcién Especies coincidentes
Organizacion de la pared celular,
desarrollo del embridn, fase de
latencia de la semilla, establecimiento
de la localizacion de las proteinas,
desarrollo de la epidermis de la

LRR receptor- planta, homeostasis de potasio,
like regulacion de la division celular,
30 R serine/threonin regulacion de la especificacion del Brassica oleracea
e-protein destino celular, regulacidn del
kinase desarrollo y morfogénesis de las

raices, respuesta a las heridas,
especificacion de la polaridad del eje
de los drganos de la planta,
homeostasis del agua, transporte de
agua.

Organizacion de la pared celular,
desarrollo del embridn, fase de
latencia de la semilla, establecimiento

LRR receptor- de la localizacién de las proteinas,
like desarrollo de la epidermis de la . .
. . . . Cunninghamia
92 R serine/threonin planta, homeostasis de potasio,
. . e lanceolata
e-protein regulacion de la division celular,
kinase regulacién de la especificacion del

destino celular, regulacidn del
desarrollo y morfogénesis de las
raices, respuesta a las heridas,
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especificacion de la polaridad del eje
de los érganos de la planta,
homeostasis del agua, transporte de

agua.
C
146 o mRNA Picea glauca
NADH
366 ((): deznirfriigase Respiracion celular Pinus sp. (30 especies)
(nad5)
Las proteinas F-box estan involucradas
en el crecimiento y desarrollo
vegetativo y reproductivo de muchas
C . plantas. Por ejemplo, la proteina F- .
>06 o] F e (I box-FOA1 estd involucrada en la ARBEZeL
sefializacion del acido abscisico (ABA)
para afectar la germinacion de la
semilla.
Proceso biosintético del acido
C 12- . jasmc?r_mic.o, proceso biosintético de la Pinus taeda, Pinus
518 oxophytodieno oxilipina, respuesta frente a los
o contorta
ate reductase 7 hongos, respuesta al ozono, desarrollo
de los estambres.
C Nucleoside Pinus taeda y
565 o phosphatase Produccion de energia Macleaya cordata
c Pinus banksiana, Picea
576 o mRNA sitchensis y Picea
glauca
R Protein
/ Sefializacion por ABA, reguladores de Pinus taeda y
797 phosphatase . , . ~ . . .
C varias vias de transduccidn de sefiales  Arabidopsis thaliana
5 2C (PP2C)
Proceso biosintético del acido
129 12- jasmonico, proceso biosintético de la
g R oxophytodieno oxilipina, respuesta frente a los Pinus contorta
ate reductase 7 hongos, respuesta al ozono, desarrollo
de los estambres.
155 ¢ NA NA NA
2 o0
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Controlan la remodelacion de la pared

Pinus radiata (mRNA) y

1 .
26 R Pectate liasa celular en una amplia gama de Eutrema salsugineum
procesos de desarrollo de las plantas. (proteina putativa)
171 ¢ NA NA NA
0 o
Protein SULFUR  Respuesta celular a la deficiencia de
190 C DEFICIENCY- azufre, regulacion del proceso Larix kaempferi 'y
5 o INDUCED 1 biosintético del glucosinolato, Nymphaea colorata
(SDI1) regulacion de la utilizacién de azufre
Las proteinas de repeticion de
pentatricopeptide (PPR) son una gran
familia de proteinas modulares de . .
, . . . Larix kaempferi
Proteina de unién al ARN que median varios .
. . (mRNA), Picea glauca
197 repeticion de aspectos de la expresion génica . )
R ) . . , (mRNA) y Arabidopsis
2 pentatricopepti  principalmente en los organulos pero . .
. ) , thaliana (proteina
de también en el nucleo. Estas proteinas .
- . putativa).
facilitan el procesamiento, el
empalme, la edicidn, la estabilidad y la
traduccion de los ARN.
206 C isoflavone 3'- Defensa contra patégenos y
6 o hydroxylase respuestas inducidas por insectos Pinus taeda
227 MRNA Pinus t.aeda y Pinus
0 R silvestris
232 C NA NA NA
1 o
240 C NA NA NA
6 o
ATP-dependent
7 RNA heli .
A R € |ca§e, Procesamiento del ARN Larix kaempferi
7 chloroplastic-
like
Vias de senalizacién activada por
. etileno, regulacion negativa de la
Protein senescencia de la hoja, respuesta
272 ENHANCED . . L s ., Pinus radiata, y
R hipersensible de la planta, regulaciéon .
> DISEASE de la respuesta de defensa contra los Eutrema salsugineum
RESISTANCE 2 . .
hongos, respuesta al etileno,
respuesta al dcido salicilico.
321 Signal peptide Protedlisis de proteinas de la Picea glauca y
7 R peptidase-like membrana Amborella trichopoda
332 Protein unc-13 . Pinus banksiana,
Movimiento estomal .. ..
7 R homolog Ziziphus jujuba
Proteina con Pinus banksiana
373 dominio dedo Regulacion de la transcripcion . v
. Sesamum indicum
6 R de Zinc
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Abstract

Exotic species storing seeds in the canopy (serotinous species) can experience a clear advantage in fire-prone communities
that lack native taxa with such fire-resistant traits. In addition, selection in the new environment can potentially increase the fre-
quency of fire-adapted characteristics such as serotiny. We studied the potential role of fire favoring the serotinous, non-native
conifer Pinus radiata in NW Patagonia. We characterized the degree of serotiny (percentage of serotinous cones) and the size
of the canopy seed bank in the unburned plantation and in stands of trees recruited after a fire 30 years ago as a proxy for inva-
sion potential. Fire had a positive effect, increasing serotiny in post-fire P. radiata stands. Post-fire recruited cohorts showed
higher serotiny levels and a larger canopy seed bank compared with plantations. Our study suggests that fire-linked traits like
serotiny may be subjected to a rapid, fire-driven selection process in fire-adapted species such as P. radiata invading fire-prone
ecosystems. Thus, increased serotiny can lead to higher postfire invasion densities, which in turn create a positive feedback
loop in invaded areas under recurrent fires.

© 2020 Gesellschaft fiir Okologie. Published by Elsevier GmbH. All rights reserved.

Keywords: Canopy seed bank; Patagonia; Pine invasion; Post-fire regeneration; Rapid evolution

Introduction

Disturbance facilitates invasion, creating openings that
exotic species can occupy (Boscutti, Sigura, De Simone &
Marini, 2018; Jauni, Gripenberg & Ramula, 2015). If distur-
bance coincides with the availability of propagules of an
exotic species, invasion of this species will be fostered. In
addition, exotic species may alter the disturbance regime in
some cases, promoting further invasion of the area (Buckley,
Bolker & Rees, 2007; D’Antonio & Vitousek, 1992).

*Corresponding author.
E-mail address: ramiro.ripa@gmail.com (R.R. Ripa).

https://doi.org/10.1016/j.baae.2020.04.002

Introduced grasses are an example of this, as they increase
fire frequency by increasing fuel load and fuelbed continu-
ity, leading to positive feedback in terms of fire (Miller, Frie-
del, Adam & Chewings, 2010; Taylor, Brummer, Rew,
Lavin & Maxwell, 2014; Whisenant, 1990).

Fire can be considered an important factor in the invasive-
ness of some exotic plants, particularly if the species have a
number of characteristics that allow them to persist and
reproduce after fire (Keeley, 1998; Lamont, He & Yan,
2019; Pausas & Bradstock, 2007). Woody species adapted
to fire, such as serotinous species, can also invade after fire
and modify the fire regime. These species exhibit seed-stor-
ing with pyriscence; they maintain a seed bank stored in the

1439-1791/© 2020 Gesellschaft fiir Okologie. Published by Elsevier GmbH. All rights reserved.
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canopy that is released by stand-killing fires (Lamont, Le
Maitre, Cowling & Enright, 1991). This fire-adapted trait
maximizes seed availability and establishment in post-fire
stands under minimal competition, when conditions are
therefore most favorable for seedling recruitment (Lamont
& Enright, 2000).

The degree of serotiny can vary widely between individu-
als, populations and species as a result of various factors.
The most important of these factors is usually associated
with differences in the frequency and intensity of fires in a
given habitat (Gauthier, Bergeron & Simon, 1996; Radeloff,
Mladenoff, Guries & Boyce, 2004). In fire-prone environ-
ments, fire occurrence should favor the reproduction and
spread of highly serotinous individual trees, since massive
and synchronic release of propagules produced by seroti-
nous cones will be favored (Goubitz, Nathan, Roitemberg,
Shmida & Ne’eman, 2004; Lotan, 1976). Yet, some costs
are associated with the maintenance of serotiny such as the
release of seeds during dry and hot years, which may deplete
the canopy seed bank and reduce the potential for post-fire
regeneration (Martin-Sanz et al., 2016). Nonetheless, intro-
duced serotinous species can experience a clear advantage
in fire-prone communities lacking native species with this
trait (Franzese & Raffaele, 2017; Raffaele, Nunez, Enestrom
& Blackhall, 2016) and in the long term, successive fire
events could increase the frequency of individuals highly
adapted to fire. Hence, fire-prone environments would be
highly susceptible to invasion by serotinous species (Davis,
Maxwell & Caplat, 2019; Franzese & Raffaele, 2017).

Various pine species have been cultivated for forestry pur-
poses in the Southern Hemisphere, and these have spread
from plantations, invading adjacent areas (Richardson &
Higgins, 2000). Many of the species introduced into South
America inhabit fire-prone environments similar to their
native ranges, and at least five of these are serotinous: Pinus
contorta, P radiata, P. pinaster, P. halepensis and P. sero-
tina (Schwilk & Ackerly, 2001; Simberloff et al., 2010).
The biodiversity and dynamics of many native ecosystems
in South America have been severely impacted by pine inva-
sion, in diverse ways (Estades Marfan, 1994; Garcia et al.,
2018; Lantschner, Rusch & Hayes, 2013; Machado, Moreira
& Maltchik, 2012; Simberloff et al., 2010). In Northern
Patagonia, large areas of native forest have been replaced by
plantations of non-native pines, some of which have adapta-
tions to fire. In the present work we studied the potential
role of fire as a selective agent on serotiny, an adaptive char-
acter in Pinus radiata. This is a non-native conifer species
that has been introduced into Northwestern Patagonia, and
is the most widely planted forest species around the world
(Mead, 2013). We characterized and compared the degree of
serotiny and the abundance of the canopy seed bank in
unburned plantations and in post-fire invaded areas with
individuals recruited 30 years ago. We expected that individ-
uals recruited after fire would present a greater degree of
serotiny and seed abundance in the canopy seed bank than
those from the unburned plantations. An increment in the

serotiny level in pines recruited after fire would indicate an
ongoing selection process by fire on a trait which is crucial
in determining pine invasion in areas of the Southern Hemi-
sphere (Franzese & Raffaele, 2017).

Materials and methods
Study species

Pinus radiata D. Don is a species native to the Pacific
coast of North America. Although fossil records indicate a
widespread historical range, it currently consists of only five
geographically restricted populations: three continental ones
located on the coast of California and two island populations
in Mexico (Rogers, 2004). In contrast to its restricted natural
range, P. radiata has been widely planted around the world,
such as in New Zealand, Spain, Australia, South Africa and
Chile, and its introduced range surpassed the area covered
by natural populations (Mead, 2013). It is a serotinous spe-
cies highly adapted to fire, with a post-fire recruiting-type
strategy (Stephens, Piirto & Caramagno, 2004).

Study site

This study was carried out in Reserva Forestal Lago
Epuyén (42°17—42°05S and 71°24—71°37 W), in Northern
Patagonia, Argentina. The reserve originally consisted of
mixed Austrocedrus chilensis-Nothofagus dombeyi forests.
During the 1960s and 1970s this area was subjected to fores-
tation plans using introduced species including Pinus pon-
derosa, P. contorta, P. jeffreyi, Pseudotsuga menziesii and
P. radiata (Manfredi et al., 1999), the latter being the only
Pinaceae that later massively invaded the reserve, particu-
larly after fire.

The natural history of this region has been marked by the
occurrence of extensive fires. Studies of '*C indicate an
average fire interval of 100 years (Goldammer, Cwielong,
Rodriguez & Goergen, 1996). Nevertheless, existing evi-
dence shows an increase in fire frequency during the last
three decades when four large fires affected almost 90% of
the reserve (Manfredi et al., 1999). Following the fires, P.
radiata invaded adjacent burned areas, and as a result sev-
eral hectares inside the reserve are now covered by mono-
specific P. radiata stands produced after different fire events
(mainly in 1987, 2012, and 2015), while recruitment during
inter-fire periods was almost nil. Other originally planted
pine species are no longer found in the site and native forest
remains only as isolated patches. Plantations not affected by
fire are also present in the area. Fire history and the introduc-
tion and spread of introduced pines can be considered the
most relevant disturbances to have shaped the landscape of
the Reserve. We, therefore sampled unburned plantations
and stands of adult trees, which had been recruited after
fires.
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Sampling design

In spring and summer 2017 plantation and post-fire
invaded stands of P. radiata, were selected within the study
site. The post-fire invaded stands originated from a mature
plantation, which burned in 1987, and thus consisted of c.
30-year-old individuals at the time of sampling. In certain
cases, groups of individuals from plantation and post-fire
invasion were interspersed in the landscape, so in order to
assign each sampled individual to a stand type we deter-
mined the age of all sampled individuals by dendrochronol-
ogy. A given individual was classified as belonging to a
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post-fire invaded stand if its age was 28 to 30 years [two .
years is the average period of time necessary for post-fire o] ———= J
establishment for different serotinous pine species (Calvo, — —
Plantation Invasion

Hernandez, Valbuena & Taboada, 2016; Thanos, Daskala-
kou & Nikolaidou, 1996)]; otherwise it was classified as
belonging to the plantation stand. The plantations in the
study site were established in different years. Nonetheless,
sampled individuals at each plantation stand were relatively
homogenous in terms of age and size (See Appendix A:
Table 1). In addition, plantation trees were on average only
5 years older than those from invasion (Table 1), therefore
possible effects of tree and cone age on cone production and
degree serotiny are minimized. Neither the original planta-
tions nor the invaded stands had undergone management.
The degree of serotiny and the abundance of the canopy
seed bank in plantations and in post-fire invaded areas were
estimated by three measures: (1) the percent serotiny was
estimated as the number of serotinous over the total number
of cones, i.e. serotinous plus non-serotinous cones per tree,
(2) the number of viable seeds per cone, and (3) the number
of trees per stand. (1) To estimate the percentage of serotiny
we sampled ten randomly chosen trees at five replicates of
each stand type, totaling 100 sampled trees (i.e. 10 trees/-
stand x 5 stands [replicates] x 2 stand types [plantation and
post-fire invaded stands]). The percentage of serotiny of
each individual was determined photographically. This con-
sisted of sideway photographs of the tree profile being taken
of each tree with a camera equipped with a telephoto lens.
These images were assembled in a high-quality panoramic
frame that enabled cones to be counted and classified using

Fig. 1. Pinus radiata seed density comparison (as number of viable
seeds per square meter) between plantation and post-fire invasion.
Boxplots indicate the median (horizontal line), the mean (black dia-
mond), the first and third quartiles (box), the range that excludes
outliers (vertical line), and the outliers (black circles).

ImagelJ software (Schneider, Rasband & Eliceiri, 2012) (See
Appendix A: Fig. 1). Cones were classified as serotinous
(closed till maturity), non-serotinous (partially or totally
open) and immature. Immaturity was based on the color of
the cones: cones that were green or intense brown in color
were classified as immature, while mature serotinous cones
were gray or light-brown in color (Goubitz et al., 2004).
Immature cones were not considered for calculation of the
serotiny percentage, since they could not be classified a pri-
ori as serotinous or non-serotinous. We consider this method
suitable for radiata pine as the non-serotinous cones remain
firmly attached to the tree even after opening, and the main
cause of serotinous cones opening is fire (McDonald &
Laacke, 1990; Stephens et al., 2004). Furthermore, in our
case both types of stands are relatively young (Table 1) and
can be considered to be at the same stage of their life cycle
(Mead, 2013; Woollons & Manley, 2012). (2) The number
of viable seeds per cone was estimated from a sample of 10
randomly selected trees that were cut down and from which
10 serotinous cones were collected at random from each

Table 1. Descriptive and comparative statistics of the morphometric and stand characteristics of P. radiata for plantation (P) and post-fire
invasion (I) stands. Variables compared: age, height (H), diameter at breast height (DBH), crown area (CA), crown diameter (CD), tree den-
sity (D), canopy openness (CO) and total solar radiation (SR). Canopy openness was the only variable that did not show significant differen-
ces between stands.

Age H (m) DBH (cm) CA (m?) CD (m) D (trees/ha) CO (%) SR (mol/m?)
Stand type P I P I P I P I P I P I P I P I
Mean 339 281 354 297 593 378 145 634 117 7 1082 13,765 363 359 163 173
SD 5 07 68 44 137 83 888 384 4 22 185 757 81 37 37 15
Min 25 26 231 187 362 208 368 153 54 34 900 12,133 289 33 125 163
Max 43 30 497 383 90 62 383 259 228 13.8 1500 14,533 482 435 209 206
KW test p < 0.001 p < 0.001 p < 0.001 p < 0.001 p < 0.001 p < 0.001 p=0.063 p < 0.05
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individual at distinct positions within the crown unbiased by
color or size. This resulted in a total of 100 cones from each
stand type. Once in the laboratory, cones were exposed to
150 °C for 10 min in a dry heat oven to promote their open-
ing and seed release. Potential thermal seed damage was ver-
ified by measuring the internal temperature of randomly
selected cones with a K-type thermocouple placed inside
them (through a minimal cone incision) during heat expo-
sure (See Appendix A: Figs. 2 and 3). Seed viability was
determined by the pressure method (Zuluaga, Acciaresi &
Chidichimo, 2004) and we counted the number of viable
seeds per cone. (3) The number of trees per hectare (density)
was estimated using a plot method in 10 quadrants per stand
of 10 x 10 m. Seed bank density, defined as the number of
viable seeds per square meter, was calculated as the product
of the mean number of viable seeds per cone, the mean num-
ber of cones per tree, and the density of trees per square
meter.

The height of each tree was measured with a Haglof Ver-
tex IV hypsometer (AB HAGLOF SWEDEN, 2007), and
using this as a reference we measured the crown diameter
and crown area in the photographs (see above). The diameter
at breast height (DBH) was measured with a diametric tape
at 1.4 m above the ground. Percentage canopy openness and
total solar radiation (Stenberg, Linder, Smolander &
Flower-Ellis, 1994) were estimated by hemispherical

photography with a Mobile Phone Fisheye Lens (Sahin,
2016) and analyzed with the GAP Light Analyzer software
(Frazer, Canham & Lertzman, 1999). These variables have
been previously associated as influencing factors on the
serotiny level for other species of the genus Pinus (Goubitz
et al., 2004; Hernandez-Serrano, Verdu, Gonzalez-Martinez
& Pausas, 2013).

Data analysis

Variables related to the size of the canopy seed bank
(stand seed density, number of seeds per cone and serotinous
cones per tree), stand characteristics (tree density and light
exposure), and tree development (height, DBH, crown diam-
eter and crown area) were compared between plantation and
post-fire invasion by Kruskal-Wallis test.

A principal component analysis (PCA) was performed to
analyze the ordination of the two stand types (plantation and
post-fire invasion) according to the serotiny level, tree age,
morphometric variables (height, DBH, diameter and crown
area), light exposure and tree density. Previously, collinear-
ity was checked by correlation coefficients between varia-
bles; those variables with a correlation of <0.7 were
retained (Dormann et al., 2013). The retained variables
were: density, age, percentage of serotiny, DBH and solar

Tree density

-

Plantation

Invasion

[o]
4]

-2

0
Axis 2 (22.3%)

Fig. 2. Principal components analysis of each stand type: plantation circles), and post-fire invaded (triangles), on the basis of five variables:
Tree density, Age, DBH, Solar radiation and Serotiny level. The mean value of the ellipsoid is represented by a larger triangle or circle for
plantation and post-fire invasion, respectively. Arrows indicate the effect direction of each variable.
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Fig. 3. Serotiny level (y axis) grouped by stand type as a function of (A) tree density (1000 trees/ha), (B) tree age (years), (C) DBH (cm), and
(D) solar radiation (mol/m?). Regression dashed lines represent post-fire invaded stands and full lines represent plantation stands. The shaded
areas correspond to the 0.95 confidence intervals. Each symbol represents the percentage of serotiny (raw or estimated) per tree, in function
of each of the explanatory variables. The raw (gray) and estimated (black) values are represented as triangles for post-fire invaded stands and

circles for plantation, respectively.

radiation. According to Kaiser-Guttman's criteria, those
principal components with eigenvalues greater than one
were retained. The relationship between serotiny level and
the other variables included in the PCA were also analyzed
by GLMs with a binomial distribution. The model included
cone serotiny (0=serotinous, 1=non-serotinous) as a
response variable and all the variables included PCA as
explanatory variables. Based on the modeled data obtained
from the GLMs, the frequency distributions of estimated
serotiny levels were compared between plantations and
post-fire invaded stands using the Anderson Darling K-Sam-
ple test (Scholz & Stephens, 1987). All the reported models,

test and graphs were performed in R, the language and envi-
ronment for statistical computing (RCoreTeam, 2018).

Results

Seed density was one order of magnitude higher in post-
fire invaded stands [I] than in plantation stands [P] (I:
25,847.5 +£28,938 seeds/m”; P: 3574.4£3129 seeds/m’;
mean + SD; Fig. 1; KW test p < 0.001). The highest values
for the canopy seed bank size in the post-fire invaded stands
were mainly given by the number of seeds per cone and the
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number of trees per hectare, since the number of serotinous
cones per tree was higher in the plantation stands (Table 2).
No significant differences were found for the proportion of
viable seeds per cone between plantation and post-fire
invaded stands (Table 2). Plantation stands attained signifi-
cantly higher values in the growth variables (height, crown
diameter, crown area and DBH; Table 1), while presenting
lower values for pine density and solar radiation (Table 1).
Canopy openness was similar between stands (Table 1).

The principal component analysis revealed two distinct
groups of trees corresponding to plantation and post-fire
invaded stands (Fig. 2). The first two axes explained 70.4%
of total variance. Axis 1 explained 48.1% of the data varia-
tion and represents increasing values for tree density (stan-
dardized factor loading: 0.8) and decreasing values for age
and DBH (standardized factor loadings: —0.8 and —0.7,
respectively) in post-fire invaded stands in comparison to
plantations. Axis 2 explains 22.3% of the data variation and
represents increasing values for solar radiation and serotiny
level (standardized factor loadings: 0.5 and 0.6, respec-
tively).

When modeling by GLM the effects of the variables
included in the PCA on the level of serotiny we can observe
that all the effects are statistically significant (See Appendix
A: Table 2). The two types of stands presented the same pat-
tern for the serotiny level in function of tree density, DBH
and solar radiation, but the estimated curve for post-fire
invaded stands always shows higher values (Fig. 3). The
estimated serotiny level as function of age shows opposite
patterns, increasing in the case of post-fire invaded stands
and decreasing for plantation (Fig. 3). The estimated serot-
iny percentage was higher in post-fire invaded stands
(61.6 £0.8%, mean + SE) than in plantation ones
(50.6 £1.4%, mean = SE, p < 0.001), with post-fire
invaded and plantation stands yielding different frequency
distributions of the serotiny percentage (Anderson Darling
test p < 0,001; Fig. 4). Analyzing the probability curves for
the estimated data the post-fire invaded stands showed a pro-
nounced peak of probable density at 62% serotiny and one
less-pronounced peak around 75%; while for the plantation
two less-pronounced peaks were observed around 35 and
55% of serotiny. In the raw data, post-fire invaded stands
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Fig. 4. Frequency distributions for serotiny levels based on mod-
eled and observed data. X axis indicates the level of serotiny clas-
ses (percentage). The left Y axis indicates the probability density
of the modeled estimated serotiny levels for plantation (dark gray)
and post-fire invaded (light gray) stands. The right Y axis indicates
the number of trees for percent serotiny classes based on observed
data for plantation (full lines) and post-fire invaded (dashed lines)
stands. The Anderson Darling K-Sample test (AD) reported a sig-
nificant difference between the frequency distributions of planta-
tion and post-fire invasion for both observed and modeled data.

presented a mode interval around 60% serotiny while for
plantation the mode was around 30%.

Discussion

Our results show that post-fire recruited trees had greater
levels of serotiny compared with trees from unburned plan-
tations, suggesting that fire-adapted species such as Pinus
radiata may be under a rapid selection process driven by
fire promoting divergence at fire-linked traits as fast as in
one generation. Little is known about the evolutionary
changes and mechanisms that foster range expansion associ-
ated with invasiveness of introduced species, which include
rapid adaptation of correlated traits such as growth rate and
dispersal ability (Prentis, Wilson, Dormontt, Richardson &
Lowe, 2008). Specifically, fire can act as a selection agent
on adaptive characteristics (Keeley, Pausas, Rundel, Bond

Table 2. Descriptive and comparative statistics of the seed bank characteristics of P. radiata for plantation (P) and post-fire invaded (I)
stands. Compared variables: number of viable seeds per cone, seed proportion (proportion of viable seeds per cone), number of cones per tree
and number of trees per ha. Only viable seeds were considered for the seed bank estimation.

Stand type Seeds per cone Seed proportion Cones per tree Trees per ha

P I P I P I P I
Mean 127 153 0.8 0.9 63.8 34.1 1082 13,765
SD 40.9 35.2 0.1 0.1 52.7 38.3 185 757
Min 28 72 0.2 04 7 6 900 12,133
Max 262 210 0.9 1 309 231 1500 14,533
KW test p < 0.001 p=0.361 p < 0.001 p < 0.001
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& Bradstock, 2011; Lamont & He, 2017), which would pro-
mote the invasion of fire-adapted non-native species by
increasing their propagule pressure and spread into recently
burned areas. This pattern was also observed for different
Pinus species in their native ranges, where serotiny level
was highest in areas affected by frequent crown fires (Gou-
bitz et al., 2004; Hernandez-Serrano et al., 2013; Linhart,
1978; Radeloff et al., 2004). For example, in the case of the
principal stands of P. halepensis in Israel, higher levels of
serotiny were found in burned than in unburned stands
(Goubitz et al., 2004). Fire history can influence local fre-
quencies of the degree of serotiny in different species of the
genus Pinus (Givnish, 1981; Muir & Lotan, 1985; Pastor,
2016). These studies were carried out within the pines’
native range, where the association of their populations with
their respective fire frequencies is longstanding. The intro-
duction of pine species into our study area occurred about
60 years ago, yet the recurrent fire occurrence for this area
has now resulted in mostly monospecific stands dominated
by the serotinous Pinus radiata. Post-fire invasion started
after a fire in 1987 and repeated after fire events in 2012 and
2015. A tendency towards monospecific post-fire P. radiata
stands has also been recorded in Australia (Williams & War-
dle, 2009) and Chile (authors pers. obs.). This pattern is
coincident with that found for the serotinous P. contorta,
which has expanded in burned areas of its native (Lotan,
1976) and introduced ranges (Cobar-Carranza, Garcia, Pau-
chard & Pena, 2014; Davis et al., 2019; Raffaele et al.,
2016; Taylor et al., 2017).

In our study, post-fire invaded stands were characterized
by a large canopy seed bank, high density of individuals,
and poor tree development. The size of their seed bank was
not only bigger compared with the plantation, but also in
comparison with other serotinous pine species either in their
native or exotic ranges (Table 3). The greater size of the can-
opy seed bank in the 1987 invasion compared to the planta-
tion implies a greater recruitment in the face of future fires.
In addition, dense invasion consists of a continuous and
more flammable fuel than the surrounding native communi-
ties (Cobar-Carranza et al., 2014; Franzese, Raffaele, Black-
hall, Rodriguez & Soto, 2019; Paritsis et al., 2018), which

strengthen the fire risk. This will increase P. radiata capacity
to invade adjacent areas and hence contribute to the positive
feedback of the fire-invasion cycle already observed (Franz-
ese & Raffaele, 2017). Higher tree density promotes self-
thinning and accumulation of dry fuel material, which
increases not only the fire risk, but also the level of connec-
tivity for the fire to spread (Agee, 1996; Cobar-Carranza
et al., 2014; Franzese, Ripa, Blackhall, Pissolito & Raffaele,
2018; Noss, Franklin, Baker, Schoennagel & Moyle, 2006;
Paritsis et al., 2018; Radeloff et al., 2004). Although the
post-fire invaded stands have higher serotiny levels, they
also have a higher density of trees and our results showed a
decreasing tendency of the serotiny level as a function of the
density in each stand type; but the serotiny level in post-fire
invaded stands begins to decrease at higher densities than in
plantation. These results suggest that the positive feedback
in the fire-invasion cycle in post-fire regenerated stands is
reflected in many individuals that provide serotinous cones
and therefore seeds after fire, although at an individual level
the tree development and the number of cones is lower in
invaded areas than in plantation. This may be due to the fact
that although frequent fires would select for more serotinous
phenotypes, conditions during post-fire recruitment, such as
high density, are not optimal for tree development (Goubitz
et al., 2004). As an example, one year after the 2012 fire, we
recorded near half a million pine seedlings per hectare in the
study area. This extremely high density certainly negatively
affects tree development.

Differentiated tendencies by stand type regarding the
effect of age on the serotiny level may be due to differences
in the age range of each stand type, the lower serotiny levels
recorded in relatively older individuals from plantation may
reflect fire-free conditions. Nonetheless, more studies are
needed to test the significance of this trend and the relation-
ship between tree age and development of distinct types of
cones. Increased serotiny levels in relation to solar radiation
may be related to higher levels of productivity due to
increases in the rate of photosynthesis, since a positive rela-
tionship between solar radiation and dry matter production
or growth has been previously described for other forest spe-
cies (Dewar, 1996; Righi et al., 2007).

Table 3. Seed bank size for different pine species in their native and exotic ranges. The data from post-fire invasion (obtained in this study)

are indicated with an asterisk; the other data are from plantations.

Species Stand age Location Range type Seeds/m* Reference

P. radiata 30 Chubut, Argentina Non-native* 25,847 This study

P. radiata 40 Chubut, Argentina Non-native 3574 This study

P. radiata 15 Longford, Australia Non-native 9.8 Eldridge (1966)

P. radiata 15 Stockdale, Australia Non-native 2.7 Eldridge (1966)

P. halepensis 15 Mira, Spain Native 17.5 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 15 Lujar, Spain Native 100 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 16 Ayora, Spain Native 35 Tapias et al. (2001)
P. halepensis 70 Israel Native 355 Goubitz et al. (2004)
P. pinaster 16 Ayora, Spain Native 1.2 Tapias et al. (2001)
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Conclusions

While several studies show rapid ongoing evolutionary
changes in plant invaders (Lavergne & Molofsky, 2007;
Michel et al., 2004; Oduor, 2013; Whitney & Gabler, 2008),
to our knowledge our results provide the first evidence of
this in a long-lived arboreal species. We show that fire acts
as a selective agent, increasing the level of an adaptive char-
acter in an introduced pine species in Patagonia. The trend
towards higher frequencies of individuals with increasing
serotiny levels in only one generation of invasion provide
evidence of a currently occurring directional selection for a
fire-related trait. This, together with the two differentiated
groups in the PCA, could indicate a process of rapid diver-
gence for Pinus radiata in its exotic range. Furthermore, the
risk of wildfires in this region has increased due to various
climate change-associated factors such as higher tempera-
tures, increased ignitions associated with anthropogenic
drivers, and the replacement of native vegetation with plan-
tations of more flammable, non-native conifers (Veblen
et al., 2008). Higher levels of serotiny in conjunction with
an increased fire risk can promote P. radiata invasion, rein-
forcing the fire-invasion cycle.
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