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RESUMEN 

La invasión de especies exóticas representa una de las principales amenazas 

para la biodiversidad y el funcionamiento de los ecosistemas. En la Patagonia 

chilena, Pinus contorta ha mostrado una alta capacidad invasora, afectando 

ecosistemas de estepa. Esta investigación evaluó la efectividad de distintos 

tratamientos de control —mecánicos y químicos— aplicados a individuos 

naturalizados de P. contorta, así como sus efectos sobre la vegetación nativa y 

exótica en Coyhaique Alto, Aysén. Se implementaron dos esquemas principales: 

(i) corta de individuos con y sin aplicación de herbicida (triclopir), bajo tres 

modalidades de manejo de residuos (con desechos, triturado dentro y desechos 

fuera); y (ii) anillado de árboles mediante remoción manual de corteza, inyección 

de triclopir y un tratamiento testigo. A través de modelos mixtos, se analizaron 

variables de ramas basales, el daño en copa, la riqueza y cobertura de especies, 

y la capacidad de re-invasión. 

 

El anillado manual fue el tratamiento más efectivo para inducir daño en la copa, 

especialmente en árboles pequeños. El anillado químico tuvo un efecto 

moderado y sostenido, reduciendo la regeneración sin favorecer la re-invasión. 

En los tratamientos de corta, la presencia de ramas vivas se relacionó 

negativamente con el diámetro del tocón. La riqueza de especies se mantuvo 

estable, mientras que la cobertura tuvo una reduccion. Los resultados sugieren 

que estas estrategias pueden ser efectivas si se integran con monitoreo y 

restauración, contribuyendo al diseño de planes de manejo adaptados a la 

realidad ecológica de la Patagonia chilena. 
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ABSTRACT 

The invasion of exotic species represents one of the main threats to biodiversity 

and ecosystem functioning. In the Chilean Patagonia, Pinus contorta has shown 

a high invasive capacity, affecting steppe ecosystems. This study evaluated the 

effectiveness of various control treatments—both mechanical and chemical—

applied to naturalized individuals of P. contorta, as well as their effects on native 

and exotic vegetation in Coyhaique Alto, Aysén Region. Two main strategies were 

implemented: (i) tree cutting with and without herbicide application (triclopyr), 

under three debris management modalities (with debris, chipped in place, and 

debris removed) and (ii) girdling of trees by manual bark removal, triclopyr 

injection, and a control (untreated) group. Using mixed models, the study 

analyzed variables such as basal branch presence, crown damage, species 

richness and cover, and the potential for re-invasion. 

Manual girdling was the most effective treatment in inducing crown damage, 

particularly in smaller trees. Chemical girdling showed a moderate and sustained 

effect, reducing regeneration without promoting re-invasion. In the cutting 

treatments, the presence of live basal branches was negatively associated with 

stump diameter. Species richness remained stable, while overall vegetation cover 

declined. The results suggest that these management strategies can be effective 

when integrated with monitoring and restoration efforts, contributing to the 

development of management plans adapted to the ecological context of the 

Chilean Patagonia. 
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1 INTRODUCCIÓN 

 

Uno de los principales determinantes de los cambios en la biodiversidad a escala 

global son las invasiones biológicas, las cuales se reconocen como uno de los 

cinco impulsores directos más importantes del cambio en la naturaleza, junto con 

el cambio en el uso del suelo y del mar, la explotación directa de organismos, el 

cambio climático y la contaminación (IPBES, 2023; Roy et al. 2023; Pyšek et al., 

2020). Históricamente, la acción humana ha causado la dispersión accidental o 

intencional de muchas especies más allá de sus rangos de distribución originales, 

y este proceso se encuentra actualmente en su máxima expresión debido a la 

globalización del comercio y el transporte (Seebens et al., 2017; IPBES, 2023). 

Las invasiones biológicas se definen como el fenómeno mediante el cual una 

especie expande su rango geográfico de distribución y ocupa regiones en las que 

previamente no se encontraba (Blackburn et al., 2011). El proceso de invasión 

comienza con la dispersión primaria, que consiste en trasladar una especie desde 

su ambiente natural a un nuevo rango geográfico (Essl et al., 2015). Una vez que 

la especie ha llegado a un nuevo sitio, se considera introducida (IPBES, 2023), y 

si logra adaptarse y establecer poblaciones persistentes, se vuelve naturalizada. 

Posteriormente, una especie es considerada invasora cuando es capaz de 

expandirse, ocupar nuevos territorios y generar impactos ecológicos, económicos 

o sociales significativos (Blackburn et al., 2011; Pyšek et al., 2020). 
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Aunque solo una fracción de las especies introducidas logran establecerse y una 

proporción aún menor se vuelve invasora, la probabilidad de éxito de una invasión 

aumenta en función de factores como la adecuación ecológica de la especie al 

nuevo ambiente, la presión de propágulos y el grado de asistencia humana 

posterior a su introducción (Lockwood et al., 2005; Pyšek et al., 2020; IPBES, 

2023). Una vez establecida, una especie exótica puede alterar la estructura y 

funcionamiento de los ecosistemas receptores, generando efectos negativos 

como la pérdida o desplazamiento de especies nativas, la degradación del hábitat 

y la disminución de recursos como el agua y los nutrientes (Simberloff et al., 2013; 

Ricciardi et al., 2021). 

Además, las invasiones pueden modificar propiedades del suelo (pH, 

temperatura, estructura) y alterar procesos ecológicos fundamentales como los 

regímenes de disturbios naturales (fuegos, inundaciones), con consecuencias a 

escala de paisaje (IPBES, 2023; Ehrenfeld, 2010; Pyšek et al., 2020). 

 

1.1 Plantas exóticas invasoras 

 

La creciente actividad humana, durante las últimas décadas, han intercambiado 

miles de especies de plantas leñosas fuera de sus rangos naturales con 

diferentes fines, y muchas especies de árboles y arbustos se han naturalizado o 

han invadido (Richardson & Rejmánek 2004). Richardson et al. (2000) definen a 
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las plantas invasoras como aquellas que producen descendencia reproductiva a 

distancias considerables de la planta madre, es decir a más de 100 m en menos 

de 50 años para taxones que se extienden a partir de semillas. El aumento de la 

abundancia de árboles en hábitats en los que antes no existían está causando 

una amplia gama de cambios en diversas características de los ecosistemas 

invadidos en muchas partes del mundo. Por ejemplo, las invasiones de plantas 

pueden alterar el régimen de fuego, el ciclo de nutrientes, la hidrología y el flujo 

de energía en un ecosistema nativo (Mack et al. 2000). Igualmente, pueden 

disminuir en gran medida la abundancia o supervivencia de las especies nativas 

(Mack et al. 2000). Esto ha provocado la supresión de plantas nativas y/o la 

creación de hábitats para especies exóticas (Richardson & Higgins, 1998).  

La mayoría de las invasiones de plantas ocurren en ambientes perturbados, 

pero investigaciones demuestran que las plantas exóticas invasoras pueden 

afectar sitios relativamente originales, incluyendo ecosistemas de alta montaña 

y bosques nativos (Pauchard et al. 2009). Por lo tanto, las especies invasoras, 

han sido reconocidas como una amenaza potencial para la conservación de las 

zonas protegidas (Lonsdale 1999; Mack et al. 2000). Las especies arbóreas 

pueden ser altamente invasivas y por tanto una amenaza para los ecosistemas 

(Pauchard et al. 2014). Dentro de estas especies, las coníferas son el principal 

grupo gracias a su gran capacidad para migrar rápidamente a otros hábitats 

donde la resistencia biótica se ha reducido (Richardson & Bond 1991; 

Richardson 2006; Simberloff et al. 2010). 
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1.2 Pináceas invasoras 

 

Las coníferas del género Pinus han sido ampliamente utilizadas en plantaciones 

forestales debido a su rápido crecimiento y valor comercial. Sin embargo, también 

se encuentran entre los árboles más invasivos del mundo, especialmente en 

regiones fuera de su rango nativo (Nuñez et al., 2017). Numerosas especies del 

género se han dispersado más allá de los límites de las plantaciones, colonizando 

ecosistemas naturales y alterando profundamente su estructura y funcionamiento 

(Richardson et al., 2000; Essl et al., 2010; Nuñez et al., 2017; IPBES, 2023). 

Estudios recientes confirman que diversas especies de Pinus cumplen con los 

principales criterios de invasividad, tales como una alta capacidad de dispersión, 

establecimiento en hábitats abiertos, formación de bancos de semillas y 

tolerancia a condiciones ambientales variables (Nuñez et al., 2017; Pyšek et al., 

2020). La alta presión de propágulos generada por las plantaciones industriales 

de Pinus spp., junto con su capacidad ecológica intrínseca para colonizar nuevas 

áreas, son considerados los principales impulsores de su comportamiento 

invasor en diversos ecosistemas (Nuñez et al., 2017; Essl et al., 2010; IPBES, 

2023; Pyšek et al., 2020). Las especies de este género son demandantes de luz, 

tienen rápido crecimiento, se regenera en rodales de edad uniforme después de 

una perturbación y se establecen en el nuevo ecosistema (Richardson & 

Rejmánek 2004), por lo que se han convertido en un buen modelo para estudiar 

el proceso de invasión de especies arbóreas. Richardson (2006) resume las 
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razones del modelo de invasión de las pináceas de la siguiente manera: i) El 

género Pinus contiene un gran número de especies que rondan alrededor de 111; 

ii) Presenta una serie de adaptaciones ecológicas, reflejadas principalmente en 

las interacciones con el fuego y la dispersión de semillas; iii) Los pinos tienen 

diferentes cualidades que los hacen útiles para los seres humanos, por esta razón 

han sido ampliamente plantados y manejados en el mundo - e.g., la producción 

de madera es una de ellas y ha incitado a plantar estas especies tanto en su 

rango natural de distribución como fuera de éste; iv) El éxito de las introducciones 

en nuevos hábitats y la producción comercial están bien documentadas; v) Unas 

pocas especies del género Pinus se encuentran entre las especies más usadas 

en el mundo y se han plantado en grandes superficies, exponiéndolos a un amplio 

rango de hábitats potenciales para invadir; vi) La actividad humana ha permitido 

ampliar el rango natural de las especies del género Pinus; el manejo al cual han 

sido sometidas se ha enfocado en mejorar la productividad, pero algunos de 

estos factores se relacionan directamente con la invasión en regiones 

extranjeras. 

 

Una vez que los pinos logran naturalizarse en un área, pueden aumentar 

rápidamente su densidad y biomasa, generando impactos significativos en la 

biodiversidad y en los procesos ecológicos del ecosistema, incluyendo 

alteraciones en los regímenes hídricos y de fuego (Nuñez et al., 2017; Pyšek et 
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al., 2020; IPBES, 2023). Uno de los impactos más notables de las invasiones 

por especies de Pinus es el reemplazo de la vegetación nativa, como matorrales 

y pastizales, por bosques densos, cerrados y coetáneos, lo que genera una 

transformación estructural del ecosistema y una marcada pérdida de 

biodiversidad (Nuñez et al., 2017; Simberloff et al., 2013; IPBES, 2023). La 

introducción y naturalización de pináceas se ha realizado a nivel mundial, tanto 

en países de Europa (e.g., Irlanda, Reino Unido, Noruega, Suecia, Finlandia y 

Rusia), como en países del hemisferio sur (e.g. Chile, Argentina, Nueva 

Zelanda, Australia y Sudáfrica), sin embargo, este último ha sido fuertemente 

afectado debido a que, a diferencia de los países europeos del hemisferio norte, 

no cuenta con la presencia de especies de Pinus nativas, lo que lleva a entender 

que estas especies no tienen interacciones bióticas negativas, ni una estrecha 

similitud funcional y filogenética, como tampoco un control biológico (Gundale 

et al. 2014).  

 

Al menos 19 especies de Pinus se han establecido como invasoras de 

ecosistemas naturales, de un total de 21 especies invasivas a nivel mundial 

(Richardson 2006). Según Richardson y Higgins (1998), existen 8 especies de 

pino que son “malezas” de gran importancia, siendo la principal Pinus contorta 

Douglas ex Loudon. Investigaciones demuestran la gran capacidad de P. 
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contorta para invadir el hemisferio sur (Ledgard 2001; Richardson & Rejmanek 

2004; Langdon et al. 2010). 

 

1.3 Pinus contorta Douglas ex Loudon. 

 

Pinus contorta es reconocido por su gran amplitud ecológica (Lotan & Critchfield 

1990; Ledgard 2001), ya que se adapta a condiciones en un amplio rango 

geográfico de latitud y altitud. (Despain 2001) Se distribuye naturalmente en los 

Estados Unidos y Canadá, bajo una amplia variedad de condiciones climáticas. 

Teniendo en cuenta su amplia distribución geográfica, las temperaturas mínimas 

en las que se desarrolla oscilan entre -57 y 7 °C, y las temperaturas máximas 

entre 27 y 38 °C. En su área de distribución natural, produce semillas viables a 

una edad temprana entre los 5 y 10 años. La producción de conos en árboles 

dominantes y co-dominantes puede variar desde unos cientos a miles por árbol, 

acumulándolos durante décadas. El tamaño de su semilla es relativamente 

pequeño en comparación con otras especies de Pinus (Lotan & Critchfield 1990). 

La germinación y el establecimiento de la especie se ven favorecidos cuando 

ocurre en un suelo mineral expuesto. Una humedad adecuada del suelo es 

necesaria durante las primeras semanas después de ocurrida la germinación, por 

esta razón, la germinación se produce una vez que se ha derretido la nieve 

(Despain 2001). Las plántulas son resistentes a los daños por congelación. Esta 
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especie es intolerante a la sombra y crece mejor bajo la radiación solar directa. 

La densidad del rodal puede alcanzar miles o incluso cien mil árboles por 

hectárea. Las plántulas de P. contorta invaden fácilmente las zonas no boscosas 

y por lo general la competencia con pastos es la más perjudicial (Gundale et al. 

2014; Lotan & Critchfield 1990). Adicionalmente, P. contorta se encuentra entre 

las 5 especies de pinos más invasoras, al obtener uno de los puntajes más altos 

en mínimo periodo juvenil, el peso de las semillas y el intervalo entre grandes 

producciones de semillas en la función discriminante z (Rejmánek & Richardson 

1996). 

 

1.4 Impactos de Pinus contorta en el hemisferio sur. 

 

La invasión de Pinus contorta genera una variedad de impactos en los 

ecosistemas nativos, que incluyen desde la modificación de la estructura y 

composición de la vegetación hasta alteraciones en los procesos del suelo y en 

la acumulación de combustible disponible para la propagación de incendios 

forestales (Simberloff et al. 2010; Gundale et al. 2014; Nuñez et al. 2017). Esta 

especie puede transformar la estructura de ambientes abiertos como pastizales 

y matorrales en rodales densos, disminuyendo significativamente la diversidad y 

riqueza de especies nativas (Langdon et al. 2010; McGregor et al. 2012; Franzese 

& Raffaele 2017). Además, modifica el ciclo de nutrientes del suelo debido a la 
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sombra y la acumulación de hojarasca, efectos que pueden persistir incluso tras 

su remoción (Dickie et al. 2014). En esta línea, García et al. (2023) demostraron 

que la invasión de P. contorta altera significativamente las condiciones 

microambientales del sotobosque en bosques nativos del sur de Chile, al reducir 

la disponibilidad de luz, modificar la temperatura y humedad del suelo, y afectar 

la regeneración de especies nativas, incluso en etapas tempranas de la invasión, 

como también facilitar la expansión continua de la invasión.  Asimismo, Cóbar-

Carranza et al. (2015) identificaron que el fuego puede aumentar la capacidad 

invasiva de P. contorta, al generar condiciones favorables para su 

establecimiento, como mayor exposición del suelo mineral y reducción de la 

competencia vegetal, lo que refuerza su potencial para expandirse rápidamente 

en paisajes perturbados. 

 

Nilsson et al. (2008) sugieren que la práctica de plantar P. contorta puede 

simplificar la flora del sotobosque, lo que puede conducir a una disminución en la 

riqueza de especies a nivel del paisaje y puede oponerse a los objetivos de 

biodiversidad ambiental. Estudios revelan que P. contorta es altamente invasivo 

y coloniza rápidamente pastizales naturales y seminaturales, matorrales abiertos 

y zonas sub-alpinas (Ledgard 2001; McGregor et al. 2012).  
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Pinus contorta ha sido naturalizado en regiones como Gran Bretaña, Irlanda y 

Rusia, y es considerado invasor en Australia, Nueva Zelanda, Suecia y Chile 

(Ledgard 2001; Richardson & Rejmánek 2011; Moyano et al. 2023). Por ejemplo, 

en Nueva Zelanda, P. contorta fue introducido en 1880, y en 1960 habían más 

de 10.000 ha de rodales puros o mixtos (3% del área total establecida en bosques 

exóticos). A finales de 1940 se registró un aumento de la invasión en el área 

afectada, de modo que para 2001, 150.000 ha contenían la especie (Ledgard 

2001). La propagación se produjo en un patrón escalonado, similar al registrado 

para otros pinos (Richardson et al. 1994; Richardson & Higgins 1998; Richardson 

2006), lo que representó un costo elevado para su manejo por los organismos 

gubernamentales locales y nacionales (New Zealand Wilding Conifer 

Management Group 2014). En Suecia en tanto, la introducción de P. contorta 

inició en 1970. Después de 30 años, se establecieron rodales que cubrieron más 

de 600.000 hectáreas, lo que corresponde a casi el 3% de las tierras boscosas 

del país (Elfving et al. 2001).  

En América del Sur, la expansión de especies de pinos ha sido más reciente, pero 

está aumentando rápidamente debido a la intensificación forestal y a disturbios 

antrópicos (Nuñez et al. 2017; Richardson et al. 2008). Investigaciones recientes 

destacan la dominancia de la invasión de P. contorta en etapas tempranas en la 

Patagonia Argentina y Chilena (Sarasola et al. 2006; Peña et al. 2008; Langdon 

et al. 2010; Gundale et al. 2014). Se ha documentado que su reclutamiento puede 
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comenzar a los 12 años y expandirse a más de 1 km de la plantación original 

(Peña et al. 2008). 

En 1962, el gobierno chileno inició programas de reforestación para controlar la 

erosión y degradación del suelo en áreas afectadas por agricultura intensiva. El 

Instituto Forestal (INFOR) desarrolló un programa de introducción de especies, 

estableciendo parcelas de prueba en más de 100 áreas ubicadas entre la Región 

de Coquimbo y las Regiones de los Lagos, incluyendo áreas protegidas como 

Parques y Reservas Nacionales. Allí se establecieron grandes parcelas de 

prueba con el fin de determinar las especies adecuadas para controlar la erosión 

(Löewe y Murillo 2001). Actualmente a escala nacional, individuos de P. contorta 

invaden áreas protegidas para la conservación de la biodiversidad (Peña & 

Pauchard 2001; Langdon et al. 2010; Urrutia et al. 2013; Cóbar-Carranza et al. 

2014; Franzese et al. 2017).  

El potencial invasor de P. contorta se ha evidenciado y estudiado en la Reserva 

Nacional Malalcahuello (Peña et al. 2008), donde se introdujo más de 10 especies 

de árboles en 1970, entre ellas P. contorta Dougl. ex Loud. Después de 33 años 

de la introducción de la especie, la extensión de la invasión alcanzó 78 ha y se 

detectaron individuos establecidos a 1200 m de la plantación (Peña et al. 2008). 

Cóbar-Carranza et al. (2014) informaron cambios en la estructura del combustible 

de los bosques nativos de Araucaria araucana, debido al aumento de P. contorta, 

que podría resultar en un mayor riesgo de incendios de copas. Por su parte, 

Urrutia et al. (2013) concluyeron que P. contorta es capaz de reducir la diversidad 
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vegetal en zonas de montaña (R.N Malalcahuello) cuando invade en grandes 

densidades. 

 

1.5 Invasión de Pinus contorta Dougl. ex Loudon en la Patagonia Chilena. 

 

Durante gran parte de la segunda mitad del siglo XX, la Región de Aysén, en la 

Patagonia chilena, fue intensamente afectada por incendios provocados con el 

propósito de habilitar tierras para actividades ganaderas y agrícolas (Langdon et 

al. 2010). Como resultado, se estima que más de tres millones de hectáreas 

fueron destruidas por el fuego, lo que ocasionó una transformación severa del 

paisaje original (Gascón 2005). En respuesta a esta degradación ambiental, se 

introdujeron diversas especies de pinos exóticos —entre ellas Pinus contorta— 

con el objetivo de evaluar su utilidad en programas de restauración y control de 

la erosión del suelo (Langdon et al. 2010). Para el año 2010, P. contorta se 

encontraba aún en una etapa de invasión temprana en la región, con una 

regeneración natural que alcanzaba hasta 60 metros de distancia desde la fuente 

de semillas original, y con una densidad media máxima registrada de 13.222 

individuos por hectárea (Langdon et al. 2010). A esta situación se suma una 

fuerte presión de pastoreo ejercida por ovejas domésticas y por la liebre europea, 

lo que ha contribuido a la alteración significativa de la cobertura vegetal y la 

estructura del suelo en la estepa patagónica (Langdon et al. 2010). 
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Recientes investigaciones muestran los impactos generados en la Patagonia 

chilena por la invasión de P. contorta. Por ejemplo, se ha evidenciado que la 

cobertura del dosel de Pinus contorta redujo significativamente en un 70% el 

número de especies nativas (Bravo-Monasterio et al. 2016). Igualmente, Taylor 

et al. (2016), afirmaron que la cobertura de P. contorta tuvo una relación negativa 

con la cobertura de 14 especies nativas. Otro estudio reveló que la riqueza y la 

cobertura de especies nativas que se encontraban bajo el dosel de P. contorta 

disminuyeron al aumentar el tamaño del pino (altura y área del dosel) (Franzese 

et al. 2017).  

La invasión de Pinus contorta representa una amenaza creciente para la estepa 

patagónica y los ecosistemas de pastizales naturales del sur de Chile. Diversos 

estudios han evidenciado que estos ambientes están atravesando un proceso de 

selección ecológica en etapas tempranas de invasión, lo que podría conducir a 

un aumento sostenido en la abundancia de árboles invasores en sitios donde 

antes estaban ausentes o eran escasos, y a la consiguiente pérdida de la 

vegetación nativa (Langdon et al. 2010; Bravo-Monasterio et al. 2016; Franzese 

et al. 2017; Richardson & Higgins 1998). La expansión de la industria forestal ha 

intensificado este fenómeno, favoreciendo la dispersión de especies leñosas 

exóticas hacia ecosistemas abiertos y sin historia evolutiva con árboles, 

incrementando así los impactos ecológicos observados. En particular, P. contorta 

ha mostrado una alta capacidad para modificar las condiciones microambientales 

del sotobosque incluso en etapas iniciales de establecimiento, afectando la 
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regeneración de especies nativas. García et al. (2023) demostraron que estos 

efectos ocurren incluso en invasiones incipientes, lo que refuerza la urgencia de 

actuar antes de que la especie logre consolidarse. Estas alteraciones no solo 

comprometen la estructura y funcionalidad de los ecosistemas invadidos, sino 

que también podrían generar retroalimentaciones que faciliten su expansión. En 

este contexto, resulta prioritario implementar estrategias de manejo preventivo y 

control temprano para conservar la biodiversidad, proteger las funciones 

ecosistémicas y evitar los altos costos ecológicos y económicos asociados a su 

propagación. 

 

1.6 Control y manejo de la invasión de Pinus contorta. 

 

El proceso de invasión de las especies de cultivo forestal, como es el caso de las 

pináceas invasoras, se considera una externalidad negativa de la actividad 

forestal (Nuñez et al. 2017). El control de especies invasoras tiene como objetivo 

revertir el impacto por medio de la recuperación de la estructura y la composición 

de las comunidades naturales, así como reducir el área cubierta y evitar su 

expansión (Zalba & Ziller 2007). 

A diferencia de muchas especies arbóreas invasoras, las especies de la Familia 

Pinaceae son relativamente fáciles de controlar, especialmente cuando son de 

menor tamaño (plántulas y retoños) y se encuentran en densidades bajas 
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(menos de 100 árboles por hectárea) (Nuñez et al. 2017). Además, es sabido 

que ninguna de las especies de pináceas invasoras rebrota después de su 

corta, las semillas que produce no son de larga duración y las plántulas pueden 

ser extraídas fácilmente a mano (Ledgard 2001). El manejo apropiado para el 

control de los pinos depende principalmente de la densidad del rodal, del 

tamaño del árbol y de la superficie del área invadida; las variables mencionadas 

influyen en la viabilidad y rentabilidad del control de las pináceas invasoras 

(Ledgard 2009). Sin embargo, se presentan inconvenientes para lograr un 

control más efectivo, ya que se puede generar costos económicos muy 

elevados para el propietario del predio invadido. Esto debido a que los 

individuos de P. contorta que se establecen por fuera de la plantación carecen 

de un valor económico debido a la baja calidad en la madera, ya que crecen 

con diferentes edades y en altas densidades. Igualmente, al no existir un manejo 

por parte de las empresas forestales, esta especie puede convertirse en una 

fuente de plagas y enfermedades para la comunidad de especies nativas 

(Langdon et al. 2010). 

Los métodos de control de P. contorta se agrupan en tres categorías principales: 

físicos (incluye a los mecánicos), químicos y biológicos (Nuñez et al. 2017). 

Estos métodos presentan ventajas y desventajas en función de su efectividad 

sobre la especie objetivo y su impacto sobre el ecosistema. Si bien técnicas 

como la corta mecánica, el anillado o el uso de herbicidas pueden ser eficaces, 

también pueden generar efectos adversos sobre la vegetación nativa y conllevar 
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costos operativos elevados. Diversos estudios han demostrado que, para 

alcanzar un control exitoso y sostenido, generalmente es necesario combinar 

múltiples métodos y aplicarlos de forma prolongada o adaptativa, según las 

características del sitio y de la especie a controlar (APN 2007; Kettenring & 

Adams 2011). Además, se recomienda priorizar estrategias que minimicen las 

perturbaciones sobre el ecosistema, de manera que se facilite el 

establecimiento de especies nativas y se limite el avance de nuevas invasoras 

(Daehler 2003). 

 

1.7 Método de control mecánico 

 

El control mecánico ha sido la técnica más tradicional, particularmente en áreas 

de fácil acceso, con bajas densidades y árboles de tamaño medianos a 

pequeños (menor o igual a 100 árboles por hectárea; tamaño del árbol hasta 20 

cm de diámetro del tallo y altura menor a 5 m). El control mecánico incluye 

despejar la zona afectada de todos los pinos invasores, y/o eliminar por 

completo el material cosechado, por medio de la tala con motosierra (Ledgard 

2009; Gous et al. 2015). Esto puede ser un desafío si el árbol tiene varias ramas 

o forma retorcida, como es el caso del P. contorta. En dicha situación, el mejor 

procedimiento es un control de tocones con herbicida, ya que es probable que 

algunas ramas que queden cubiertas por el suelo y/o hojarasca, no se logren 
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controlar (Ledgard 2009). La tala y la remoción de árboles de pináceas generan 

alteración en la capa superficial del suelo (Nuñez et al. 2017), ya que provocan 

un cambio brusco en la radiación y en la dinámica del agua (Cuevas & Zalba 

2010). Sin embargo, la tala que mantiene los residuos de cosecha al interior del 

área intervenida puede proteger la capa superior del suelo, beneficiar a las 

especies tolerantes a la sombra y generar sitios de perchas para aves que 

dispersan las semillas de las especies nativas (Paul & Ledgard 2009). Aunque 

para algunas especies nativas puede ser contraproducente (Nuñez et al. 2017). 

Por lo tanto, la tala y la extracción de residuos pueden cambiar la sucesión 

vegetativa de áreas naturales, al aumentar la disponibilidad de recursos (e,g. 

luz y nutrientes) promoviendo especies nativas como exóticas (Cuevas & Zalba 

2010). 

El control mecánico también incluye el método del Mulching o triturado, que se 

usa en rodales densos, para individuos hasta más de 20 cm de diámetro, en 

sitios de bajas pendientes. El control de los pinos exóticos por medio del mulch 

puede dar lugar a una reducción de la cubierta de la vegetación en un sitio. Sin 

embargo, en algunos casos solo se redujo un 28% las pináceas invasoras (Paul 

& Ledgar 2009). 

 

1.8 Anillado manual- Remoción de corteza 
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Otro método de control es el anillado manual o más específicamente el "anillado 

por remoción de corteza" (Noel, 1970); consiste en eliminar la corteza y el floema 

de la circunferencia del árbol. El anillamiento puede matar árboles debido a la 

inanición de carbohidratos de la raíz a través de la interrupción del transporte del 

floema (Fujimori, 2001) y aumentar el estrés hídrico al reducir la conductividad 

del agua debido a la exposición del xilema secundario (Ueda et al., 2014). En 

muchas especies, este método puede ser una forma efectiva de controlar árboles 

invasores (Fujimori, 2001); sin embargo, la efectividad puede variar ampliamente 

dependiendo de la especie, el tamaño de los árboles y las características del 

anillado (Noel, 1970). 

Algunos estudios proponen que las fajas (es decir, un corte alrededor de la 

circunferencia de un árbol) más anchas son más efectivas para limitar la 

supervivencia (Lea, 1957), mientras que las fajas estrechas tienen menos éxito 

para controlar árboles invasores. Sin embargo, la relación entre el ancho de la 

faja y el tamaño del árbol (por ejemplo, diámetro) no se comprende bien y la 

información que ayuda a proporcionar orientación sobre el ancho óptimo de la 

faja para maximizar la mortalidad de los árboles no está disponible. 

El éxito del anillado también puede dar lugar a posibles inconvenientes en 

función de los objetivos deseados. Un posible inconveniente del anillado manual 

es que en muchas especies, podría inducir hormonas que hace que un árbol 

produzca más conos de lo habitual (Ebell, 1971; Woods, 1989). El aumento de 
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la producción de semillas podría conducir al establecimiento de nuevas 

plántulas que requerirán un tratamiento posterior para ser eliminados. 

 

1.9 Método de control químico- Inyección del tallo 

 

Un método prometedor con bajo impacto en la comunidad de plantas nativas 

circundantes es la inyección de tallo (Itou et al., 2015; Raal, 2005), también 

conocido como envenenamiento del tallo. Aunque requiere personal entrenado, 

es un método preciso que permite aplicar dosis altamente calibradas 

directamente en el árbol, evitando efectos "fuera del objetivo" (Boast, 2021). 

Una vez aplicado, el herbicida se absorbe rápidamente y se transporta a través 

del sistema vascular a los tejidos del árbol (Gous y Richardson 2008), causando 

una falla fisiológica, defoliación y, en última instancia, la muerte. En 

comparación con otros métodos químicos, la inyección del tallo evita derrames 

de productos químicos en el medio ambiente o en especies no objetivo, ya que 

el herbicida permanece dentro del árbol (Boast, 2021). Por la misma razón, se 

puede llevar a cabo fácilmente en condiciones climáticas variables. Debido a 

que los árboles mueren en pie, el entorno físico y biológico circundante 

permanece mayormente inalterado (Macalister, 2010) evitando la apertura de 

claros ligeros que podrían facilitar la reinvasión en el dosel, lo que sí podría 

ocurrir con la remoción mecánica (Paul y Ledgard 2009). Los árboles muertos 
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se descomponen gradualmente hasta que finalmente colapsan después de 10 

a 15 años (Boast, 2021; Ledgard, 2009) y sirven como perchas para las aves 

dispersoras de semillas de plantas nativas y proporcionar un hábitat para la vida 

silvestre (Menvielle et al 2020). Los métodos mecánicos como el anillado 

manual no siempre son efectivos, ya que el árbol puede reparar el daño si el 

método se implementa incorrectamente (Ledgard 2009), o son ineficaces en las 

especies que rebrotan (Burch y Zedaker 2003). 

 

Los herbicidas más utilizados para el control químico de especies leñosas 

invasoras (incluidas las Pinaceae) son el glifosato, el triclopir, el picloram y el 

metsulfurón (Ledgard 2009). La eficacia de cada herbicida o mezcla varía y 

depende de la especie a controlar, del tamaño del individuo y del método de 

aplicación utilizado (DiTomaso y Kyser 2007; Ledgard 2009). Por lo tanto, es 

fundamental para la aplicación exitosa de estos herbicidas ajustar sus 

estrategias de implementación de acuerdo con la especie, los factores 

ambientales y el uso del suelo (área de conservación o plantación forestal). 

En Chile, si bien existen estudios que documentan la expansión de Pinus 

contorta y sus impactos ecológicos, los ensayos sobre métodos específicos de 

erradicación aún son escasos y no estandarizados. No obstante, las empresas 

forestales certificadas bajo estándares internacionales como FSC enfrentan 

crecientes exigencias para controlar o eliminar estas especies en zonas de 
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protección ambiental, especialmente para mantener la certificación y cumplir 

con normativas de manejo sostenible (Pauchard et al. 2014). 

En este marco, el presente estudio tiene como objetivo evaluar la efectividad de 

diferentes tratamientos mecánicas y químicos y la combinación de estos—para 

el control de Pinus contorta en la estepa patagónica del sur de Chile. Además, 

se busca analizar los impactos ecológicos de estas intervenciones y su 

potencial para promover la recuperación del ecosistema. Esta investigación 

constituye una oportunidad para adaptar y ensayar estrategias de manejo 

utilizadas internacionalmente a las condiciones ecológicas y sociales del sur de 

Chile, con el fin de hacer frente a la creciente amenaza que representa Pinus 

contorta para los ecosistemas nativos patagónicos. 
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2 METODOLOGÍA 

 

2.1 Área de estudio 

 

El presente estudio se llevó a cabo en un área invadida por Pinus contorta, 

ubicada en el sector de Coyhaique Alto, a 36 km al Este de la ciudad de 

Coyhaique en la Región de Aysén (Figura 1). El área de estudio es parte de la 

Ecorregión Estepa Fría (Hepp 1996), y se caracteriza por tener bajas 

temperaturas, (temperatura media anual de 6,5 °C, temperatura media máxima 

de 11,2 °C y temperatura mínima media de 2,2 °C) precipitaciones anuales que 

oscilan entre 400 a 700 mm/ año, y una temporada corta de crecimiento sin nieve 

(39 días sin heladas) (Pablo et al. 1979). Además, las condiciones de la estepa 

fría se caracterizan por un período de seis meses de estrés hídrico con un período 

de inactividad invernal de 9,1 meses (Ganderats 2001). La vegetación de la 

estepa patagónica está dominada por especies de gramíneas nativas de baja 

estatura, que pertenecen principalmente a los géneros Festuca, Agrotis, Stipa, 

Poa y Bromus (Hepp 1996). 
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Figura 1. Plano de ubicación del sitio de estudio (Coyhaique alto) y distribución de las 

parcelas instaladas para tratamiento de corta y anillados. 

 

En esta zona, la invasión de Pinus contorta ha aumentado considerablemente en 

las últimas décadas, desde que la especie fue introducida como cultivo forestal. 

Aunque la estepa patagónica representa un ambiente hostil para el 

establecimiento de árboles —caracterizado por bajas temperaturas, escasa 

disponibilidad de nutrientes y fuertes vientos—, una vez que las plantaciones 

alcanzaron la madurez, se desencadenó una invasión altamente agresiva. Esta 

expansión ha dado lugar a uno de los procesos invasivos más extensos en áreas 

naturales del sur de Sudamérica (Langdon et al., 2010) (Figura 2). Los impactos 

de P. contorta sobre la estepa Patagónica han sido ampliamente documentados 

(Pauchard, et al. 2016; Bravo- Monasterio et al., 2016; Taylor et al. 2016; 
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Franzese et al., 2017). En este contexto, estudios previos en este ecosistema 

han demostrado que el aumento de la biomasa de P. contorta genera efectos 

significativos sobre la riqueza y abundancia de especies vegetales nativas, así 

como sobre variables microclimáticas (temperaturas máximas del suelo y del 

aire) y propiedades del suelo, como los niveles de nutrientes y el pH (García et 

al., 2023). 

 

 

Figura 2.  Invasión de Pinus contorta en la estepa en el sector Coyhaique Alto, 
Patagonia, Chile. Créditos Laboratorio Invasiones Biológicas. 

 

2.2 Diseño de muestreo. 

 

Se propone evaluar dos estrategias de control para la invasión de Pinus contorta, 

la cual se originó a partir de individuos establecidos y desarrollados fuera de las 

plantaciones forestales adyacentes, desde donde actualmente persiste una 

continua liberación de propágulos. Cada estrategia, corta y anillado, será 

implementada mediante la combinación de tratamientos mecánicos y químicos. 
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2.2.1 Distribución de las unidades muéstrales para los tratamientos de 

corta y anillado en individuos de Pinus contorta. 

 

Para evaluar la efectividad del control de la invasión mediante la corta de 

individuos de Pinus contorta, se establecieron tres bloques, cada uno compuesto 

por seis unidades muestrales (i.e., parcelas), sumando un total de 18 parcelas de 

400 m² cada una (Figura 3), lo que representa un área total de intervención de 

0,72 hectáreas. El control mediante anillado se evaluó en tres bloques 

adicionales, cada uno con tres parcelas de 400 m², lo que resultó en un total de 

9 parcelas y una superficie intervenida de 0,36 hectáreas. 

En cada una de las parcelas se midieron todos los individuos con altura superior 

a 1,5 m, registrando su altura total (H), el diámetro a la altura del pecho (DAP) y 

la longitud de copa (LC). Adicionalmente, se delimitaron dos subparcelas de 

20 m² (10 × 2 m) por parcela. La regeneración, definida como individuos con 

altura menor a 1 m, fue evaluada al interior de seis subparcelas de 1 m² por 

parcela. En estas mismas subparcelas se registró, además, la riqueza y cobertura 

de todas las especies vegetales presentes (Figura 4). 
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Figura 1. Distribución de unidades muestrales para corta y anillado. 

Figura 2. Esquema de la unidad muestral y distribución de sub-parcelas para la evaluación 
de diversidad. 
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2.3 Implementación de los tratamientos de control. 

 

2.3.1 Remoción mecánica de individuos mediante corta. 

 

Para aplicar el tratamiento de control mediante la corta de Pinus contorta, se 

realizó primero una poda del fuste a 2 m de altura en las 18 unidades muestrales 

(parcelas). Posteriormente, todos los individuos fueron talados con una 

motosierra Stihl MS 250, cuidando que el tocón remanente no superara los 5 cm 

de altura y eliminando por completo las ramas basales visibles. 

Con el objetivo de evitar la regeneración vegetativa a partir de ramas basales 

vivas tras la corta, en 9 de las 18 parcelas (tres por bloque) se aplicó el herbicida 

Garlon® 4 (triclopir butotilo al 66,7 % p/v), diluido en agua a una concentración 

final de 66,7 g/L (5 L en 50 L de agua). La aplicación se realizó con brocha 

directamente sobre la superficie expuesta del tocón, de forma inmediata después 

del corte. Troncos rectos mayores a 5 cm de diámetro fueron clasificados para su 

utilización en productos como leña, polines o trozas aserrables. Los residuos 

generados (es decir, árboles y ramas no aprovechables) fueron manejados de 

distintas formas con el fin de evaluar si la presencia de desechos limita la entrada 

de luz y el espacio disponible para la germinación y el crecimiento de plántulas 

de pino y otras especies vegetales. En dos parcelas por bloque, los desechos 

fueron distribuidos de forma homogénea en el interior de la unidad muestral 
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(“Desecho dentro”). En otras dos parcelas por bloque, los desechos fueron 

triturados utilizando una chipeadora-trituradora de 4" (Echo Bear Cat CH4400) y 

luego distribuidos uniformemente en el interior de la parcela (“Triturado dentro”). 

En las dos parcelas restantes de cada bloque, el material fue retirado 

completamente y triturado fuera de la parcela (“Desechos fuera”). De esta 

manera, se evaluaron seis tratamientos de control combinando la aplicación de 

herbicida con las diferentes formas de manejo de los desechos generados por la 

tala (Tabla 1). 

 

Tabla 1. Resumen de tratamientos de control mediante volteo tradicional 
aplicados en Coyhaique Alto. 

 

Tratamiento de control. Descripción de tratamiento. 

Control mecánico. 

Herbicida en el tocón. Desechos dentro. 

Herbicida en el tocón. Triturado dentro. 

Herbicida en el tocón. Desechos fuera. 

Sin herbicida. Desechos dentro. 

Sin herbicida.  Triturado dentro. 

Sin herbicida. Desechos fuera. 
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Con el objetivo de evaluar la efectividad de los tratamientos aplicados sobre la 

revegetación del tocón, se realizó un monitoreo dos años después de la corta. En 

cada parcela se registró la presencia de ramas vivas en los tocones, como 

indicador de rebrote o mala aplicación del tratamiento. Adicionalmente, se 

inspeccionaron todas las parcelas para detectar la presencia de individuos de 

Pinus contorta que no hubiesen sido identificados o eliminados durante la 

intervención inicial. 
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Figura 5. Tratamiento de control de Pinus contorta mediante la corta. A) Poda de 

individuos. B) volteo de individuos. C) Marcado de tocones cortados. D) Aplicación del 

herbicida sobre el tocón. E) Triturado de desechos. F) Desechos dentro de la parcela. 
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2.3.2 Aplicación del tratamiento de anillado. 

 

Todos los individuos presentes en las parcelas que presentaban un diámetro a la 

altura del pecho (DAP) superior a 5 cm fueron podados hasta una altura de 2 m. 

Pinos de diámetros inferiores fueron cortados o arrancados de raíz. 

Posteriormente, en cada bloque se asignó aleatoriamente uno de los siguientes 

tratamientos a cada parcela: 

 

- Poda sin anillado (testigo): En estas parcelas solo se realizó la poda de 

ramas hasta una altura de 2 m. 

- Anillado manual: Consistió en la remoción completa de la corteza del 

tronco a la altura del pecho (1,3 m), realizando una faja de 

aproximadamente 50 cm de ancho alrededor del perímetro del árbol. 

- Anillado químico: El tratamiento consistió en la perforación del tronco de 

cada árbol utilizando un taladro BT 45 (Stihl) con broca para madera de 

12 mm de diámetro, a una profundidad suficiente para alcanzar el centro 

del tronco y con una inclinación aproximada de 45°. Se realizó una 

perforación por cada 5 cm de DAP; en los casos que requerían más de 

una perforación, estas se distribuyeron de manera opuesta a lo largo del 

perímetro del tronco. A través de cada orificio se inyectaron 13 ml de 

herbicida Garlon® 4 (Triclopyr butotilo al 66,7 % p/v), utilizando una 
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jeringa. El herbicida fue diluido en agua siguiendo las recomendaciones 

del fabricante, en una proporción de 5 L de Garlon por cada 50 L de agua 

(concentración final: 66,7 g/L). 

 

2.4 Evaluación de la efectividad de los tratamientos de control. 

 

El daño en la copa de los árboles fue evaluado dividiendo visualmente la copa en 

tres secciones (tercios superior, medio e inferior), a cada una de las cuales se le 

asignó un nivel de daño en una escala de 1 a 4, donde 1 indica ausencia de daño 

y 4 representa daño total en ese tercio. La suma de los puntajes por tercio 

permitió obtener un valor total por individuo, con un máximo posible de 12 puntos, 

correspondiente a una copa completamente dañada. Esta puntuación fue 

transformada a una escala porcentual de daño, considerando que cada punto 

equivale a un 8,3 %. Así, puntuaciones más altas reflejan un mayor porcentaje de 

daño en la copa. Esta evaluación se realizó dos años después de la aplicación 

de los tratamientos. Esta evaluación se realizó dos años después de la aplicación 

de los tratamientos.  

Para complementar lo anterior se monitoreó la cobertura de copas y la 

disponibilidad de radiación antes y dos años después de la aplicación de cada 

tratamiento. Para ello, se capturaron fotografías hemisféricas utilizando una 

cámara réflex Nikon D3200 equipada con un lente ojo de pez SIGMA 4.5 mm f/2.8 
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EX DC. Las imágenes obtenidas fueron posteriormente procesadas mediante el 

software HemiView V9 (Delta-T Devices), lo que permitió estimar de forma 

precisa los cambios en la estructura del dosel y la luz incidente sobre el 

sotobosque.  

 

 

2.5 Efectos de los tratamientos de control sobre la vegetación 

acompañante y la Re-invasión. 

 

En todas las parcelas se evaluó el impacto de los tratamientos de control 

mecánico (corta) y anillado sobre la vegetación. Para ello, se registraron la 

riqueza de especies y su abundancia (medida como cobertura) antes de la 

intervención (pre-control) y dos años después de la aplicación de los tratamientos 

Figura 3. Tratamiento de control mediante anillado. A) Perforación del tronco. B) Inyección 

del herbicida en el tronco. C) Anillado manual descortezado. 
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(post-control). El muestreo se realizó al interior de seis subparcelas de 1 m² 

dispuestas en cada parcela experimental de 400 m² (Figura 4), considerando 

tanto especies nativas como exóticas. En el caso del tratamiento de corta, la 

evaluación se enfocó en comparar los distintos métodos de manejo de los 

residuos generados por la faena (i.e., sin manejo, triturado dentro de la parcela y 

triturado fuera de la parcela). Igualmente, en cada subparcela se registraron la 

cantidad de individuos de pino provenientes de semilla para evaluar la re-invasión 

en los tratamientos. 
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2.6 ANÁLISIS ESTADÍSTICO. 

 

2.6.1 Evaluación del método de control 

 

La efectividad de los tratamientos aplicados sobre Pinus contorta, fueron 

evaluados mediante modelos lineales mixtos y modelos lineales generalizados 

mixtos (GLMM), incorporando efectos aleatorios jerárquicos para reflejar la 

estructura espacial del diseño experimental, con subparcelas anidadas dentro de 

bloques. 

La cobertura del dosel fue evaluada mediante modelos lineales mixtos 

diferenciados según el tipo de tratamiento. Para las parcelas con anillado, se 

utilizó la variable de cobertura sin transformación, mientras que para las parcelas 

con corta se aplicó una transformación logarítmica con el fin de mejorar la 

normalidad de los residuos. En ambos casos, se incluyó un efecto aleatorio de 

bloque para capturar la variabilidad espacial del experimento. 

El daño en la copa de los individuos sometidos a anillado (mecánico, químico y 

testigo) se analizó mediante un modelo con distribución Gamma y enlace 

logarítmico. La variable respuesta fue el porcentaje de daño en la copa, modelado 
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en función del tratamiento aplicado, el diámetro a la altura del pecho (DAP) y su 

interacción, incorporando un efecto aleatorio de bloque. 

La presencia o ausencia de ramas vivas basales en los tocones (rebrote) se 

modeló mediante un GLMM con distribución binomial y función de enlace logit. El 

diámetro del tallo, el tratamiento aplicado y su interacción fueron usadas como 

variables fijas. Se incluyeron efectos aleatorios de parcela anidada dentro de 

bloque para representar la estructura jerárquica del muestreo. 

Para analizar la capacidad de re-invasión de P. contorta, se utilizó un modelo con 

distribución Tweedie y enlace logarítmico, adecuado para datos de conteo con 

sobredispersión y presencia frecuente de ceros. La variable respuesta fue la 

densidad de individuos por metro cuadrado, modelada en función del tipo de 

tratamiento (corta o anillado), el periodo de evaluación (pre y post-control) y su 

interacción. Se incorporó un efecto aleatorio de bloque. 

 

2.6.2 Evaluación de la vegetación acompañante. 

 

Para estudiar la respuesta de la vegetación acompañante a los tratamientos de 

control, se evaluaron por separado la riqueza (número de especies) y la cobertura 

(%) de especies nativas y exóticas. La riqueza de especies nativas se analizó 

mediante modelos lineales mixtos, incorporando efectos fijos para el tratamiento, 
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el periodo (pre y post-control) y su interacción, así como efectos aleatorios de 

subparcela anidada dentro de bloque. En el caso de la riqueza de especies 

exóticas, se utilizó un GLMM con distribución COM-Poisson, adecuada para 

modelar conteos con sobredispersión o subdispersión. 

La cobertura de especies se analizó según el tipo de vegetación y tratamiento. 

Para las especies nativas bajo tratamiento de anillado se utilizó un modelo con 

distribución normal, mientras que para las especies exóticas (bajo corta y 

anillado) se ajustaron modelos con distribución Gamma y enlace logarítmico. En 

el caso de la cobertura de especies nativas en parcelas de corta, se empleó una 

distribución COM-Poisson con enlace logarítmico. 

Todos los análisis estadísticos fueron realizados en el entorno R (R Core Team), 

utilizando los paquetes lme4 (Bates et. al., 2015), lmerTest (Kuznetsova et. al., 

2017) y glmmTMB (Brooks et. al., 2017). 
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3 RESULTADOS 

 

3.1 Caracterización estructural de la invasión de Pinus contorta 

 

Las poblaciones de P. contorta evaluadas en parcelas con tratamiento de anillado 

y corta presentan una estructura juvenil y en desarrollo, representativa de una 

invasión incipiente. La densidad promedio varió entre 3.531 y 3.790 individuos 

por hectárea, donde los individuos juveniles con DAP < 2,5 cm representaban 

cerca del 50% del total. Esto evidencia una alta abundancia de árboles en 

proceso de regeneración. Tanto el área basal (11,35–11,89 m²/ha) como la 

biomasa total (41,00–42,04 toneladas por hectárea) reflejan un bajo nivel de 

acumulación estructural, coherente con la corta edad de los individuos (c.a. 15 

años). La cobertura de copas, entre 11.053 y 11.255 m²/ha, sugiere un dosel aun 

relativamente abierto. En ambas condiciones, los árboles presentaron un 

diámetro promedio (DAP) de 5,5 cm y alturas entre 3,3 y 3,7 m, confirmando su 

estado juvenil. Estas características indican que el sitio se encuentra en una 

etapa temprana de la invasión. 
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3.2 Efectividad del tratamiento de control mecánico 

 

3.2.1 Cobertura de dosel de Pinus contorta en control mecánico 

 

El análisis mostró un efecto altamente significativo del periodo de muestreo sobre 

la cobertura del dosel (F₁,₂₈ = 372.80, p < 0.001), indicando una marcada 

disminución entre los periodos pre y post-control. En contraste, ni el tratamiento 

de manejo de residuos (F₂,₂₈ = 1.83, p = 0.179) ni la interacción entre tratamiento 

y periodo (F₂,₂₈ = 0.48, p = 0.627) presentaron efectos estadísticamente 

significativos. Las medias observadas reflejan este patrón: en el periodo pre-

control, la cobertura del dosel fue elevada en todos los tratamientos, alcanzando 

52.2 % en “con desechos”, 37.2 % en “triturado dentro” y 57.9 % en “desechos 

fuera” (figura 7). Sin embargo, en el periodo post-control la cobertura se redujo 

drásticamente a valores inferiores al 2 % en todos los casos. Esta disminución 

uniforme sugiere que el descenso en la cobertura del dosel fue consistente entre 

tratamientos, atribuible principalmente al efecto del control de la vegetación 

mediante la tala, sin que el tipo de manejo de residuos ejerciera una influencia 

diferenciada. 
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Figura 7. Cobertura del dosel (%), según tratamiento mecánico (Con desechos, 
desechos fuera y triturado dentro) y periodo de evaluación (pre-control y post-control). 

 

3.2.2 Sobrevivencia de ramas basales de individuos de Pinus contorta. 

 

El análisis estadístico mostró que el diámetro del tallo tuvo un efecto negativo 

sobre la probabilidad de ramas basales vivas (p < 0.001), lo que indica que los 

tocones de menor diámetro tienen mayor probabilidad de quedar con ramas 

basales después del control mecánico. La aplicación de herbicida sobre el tocón 

no tuvo un efecto sobre las ramas basales (p=0.07).  
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Para tocones con diámetros menores a 5 cm, el porcentaje de ramas vivas fue 

considerablemente alto en ambos tratamientos (Figura 8), con un valor cercano 

al 55% en el tratamiento con herbicida y aproximadamente 50% en el tratamiento 

sin herbicida. A medida que el diámetro aumentó, la probabilidad de rebrote 

disminuyó bruscamente: entre 10 y 15 cm de diámetro, el porcentaje cayó por 

debajo del 10% en ambos tratamientos, y a partir de 20 cm, prácticamente no se 

registró presencia de ramas vivas en los tocones. Esta caída rápida en la 

probabilidad de rebrote con el incremento del diámetro destaca al tamaño del 

tocón como el principal factor limitante para el éxito del control de la invasión, 

independientemente del uso de herbicida. 

 

 

Figura 8. Probabilidad de presencia ramas vivas en el tocón en relación con el diámetro 

del árbol (cm) para dos tratamientos de corta: con aplicación de herbicida (línea roja) y 

sin herbicida (línea azul). 
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3.2.3 Re-invasión de Pinus contorta para el tratamiento de corta. 

 

El análisis no mostró efectos significativos del tratamiento de corta sobre la 

densidad de individuos de pino por ha (p > 0.05).  

Las medias observadas respaldan esta tendencia general. En el tratamiento “con 

desechos”, la densidad promedio fue de 831 individuos/ha; en el “triturado dentro 

de 832 individuos/ha; y en “desechos fuera”, de 1110 individuos/ha. En conjunto, 

estos resultados indican que el control aplicado no tuvo injerencia en la re-

invasión de pino, sin embargo, las cantidades encontradas siguen evidenciando 

la capacidad de invasión de la especie (Figura 9) 

Figura 4. Re-invasión de pino medida como número de individuos por ha en 
función del tratamiento aplicado sobre los residuos de tala (“con desechos”, 
“triturado dentro” y “desecho fuera”) y el periodo de evaluación (pre-control y post-
control). 
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3.2.4 Respuesta de la vegetación acompañante en el tratamiento de corta. 

 

El análisis estadístico evidenció un efecto significativo del tratamiento de manejo 

de residuos sobre la riqueza de especies nativas (F2 186.52 = 3.83, p = 0.023), 

mientras que el año de evaluación (p = 0.583) y la interacción tratamiento y año 

(p = 0.327) no mostraron efectos significativos. Esto indica que las diferencias en 

riqueza se deben principalmente al tipo de tratamiento aplicado, y no a 

variaciones temporales. Tal como se muestra en la figura 10, el tratamiento “con 

desechos” mantuvo los valores más altos de riqueza tanto en el periodo pre-

control (4.38 ± 0.47 especies) como en el post-control (4.18 ± 0.48). Le siguió 

“desechos fuera”, que mostró un leve aumento de 3.70 ± 0.47 a 4.02 ± 0.47 

especies. En cambio, el tratamiento “triturado dentro” presentó los valores más 

bajos, disminuyendo de 3.75 ± 0.47 a 3.25 ± 0.47 especies entre ambos periodos.  
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Figura 10. Riqueza de especies nativas (número de especies) antes (pre-control) y 

después (post-control) de la aplicación de tres tratamientos de manejo de residuos tras 

la tala: "con desechos", "triturado dentro" y "desechos fuera". 

 

 

El análisis estadístico no evidenció efectos principales significativos del 

tratamiento sobre la cobertura de especies nativas (p > 0.05); sin embargo, el 

tratamiento “desecho fuera” mostró una tendencia marginal hacia valores más 

altos en comparación con “con desechos” (p = 0.098). Se detectó un efecto 

significativo del periodo de evaluación (pre y post-control; p = 0.038), pero los 

contrastes específicos indicaron que esta diferencia se concentró exclusivamente 

en el tratamiento “con desechos”, donde la cobertura disminuyó 

significativamente entre periodos (p = 0.033). Como se muestra en la figura 11, 

en los tratamientos “triturado dentro” y “desechos fuera”, las variaciones entre 

periodos no fueron estadísticamente significativas (p = 0.203 y p = 0.501, 
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respectivamente). Las medias estimadas respaldan estos resultados: en “con 

desechos” la cobertura se redujo de 83.6% (± 7.30) en pre-control a 65.1% (± 

6.91) en post-control; en “triturado dentro” bajó de 75.6% (± 7.03) a 64.7% (± 

5.40); mientras que en “Desechos fuera” se observó un leve aumento de 71.9% 

(± 5.64) a 77.7% (± 6.07). La interacción entre tratamiento y periodo no fue 

significativa (p > 0.05). Estos resultados sugieren que los cambios en la cobertura 

de especies nativas tras la intervención varían según el tratamiento aplicado, 

siendo más marcada la disminución en los sitios con desechos acumulados. 

 

 

 

Figura 11. Cobertura promedio de especies nativas (%) antes (pre-control) y después 

(post-control) de la aplicación de tres tratamientos de manejo de residuos tras la corta: 

“con desechos”, “triturado dentro” y “Desechos fuera”. 
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El análisis estadístico evidenció un efecto significativo del tratamiento de manejo 

de residuos sobre la riqueza de especies exóticas (p = 0.031), mientras que no 

se observaron efectos significativos del periodo de evaluación (p = 0.972) ni de 

la interacción entre tratamiento y periodo (p = 0.593). Las comparaciones dentro 

de cada periodo de evaluación indicaron que, en el periodo post-control, no hubo 

diferencias significativas entre tratamientos (p > 0.40). Sin embargo, en el periodo 

pre-control se detectó una diferencia significativa entre los tratamientos “con 

desechos” y “desechos fuera” (p = 0.032), donde el primero presentó mayor 

riqueza de especies exóticas (figura 12). Las demás comparaciones entre pares 

de tratamientos no arrojaron diferencias significativas (p > 0.29), lo que sugiere 

que los efectos del tratamiento sobre la riqueza exótica fueron puntuales y no 

reflejan un patrón consistente en el tiempo. 

Las medias observadas respaldan estas conclusiones. En el tratamiento “con 

desechos”, la riqueza disminuyó ligeramente de 1.45 a 1.36 especies entre el pre 

y post-control. En “triturado dentro”, los valores fueron estables (1.26 en pre-

control y 1.29 en post-control), mientras que en “desechos fuera” se observó un 

leve aumento, de 1.07 a 1.18 especies. En conjunto, los resultados indican que, 

si bien se identificaron algunas diferencias entre tratamientos antes de la 

intervención, la riqueza de especies exóticas se mantuvo relativamente constante 

tras el control, sin un efecto claro asociado al tipo de manejo de residuos. 
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Figura 12. Riqueza promedio de especies exóticas (número de especies) antes (pre-
control) y después (post-control) de la aplicación de tres tratamientos de manejo de 
residuos tras la tala: “con desechos”, “desechos fuera”. y “triturado dentro” 

 

 

Por otra parte, no se observaron efectos significativos del tratamiento de manejo 

de residuos mediante la corta (p > 0.36), ni del periodo de muestreo (p = 0.12), 

ni de la interacción entre ambos factores (p > 0.86) sobre la cobertura de especies 

exóticas. Si bien no se detectaron diferencias significativas, las medias estimadas 

mostraron algunas variaciones (figura13). En el periodo pre-control, la cobertura 

promedio fue relativamente baja en los tres tratamientos: 21.5% (± 4.41) en 

“triturado dentro”, 17.4% (± 3.18) en “desecho fuera” y 16.6% (± 3.03) en “con 

desechos”. En el periodo post-control se observaron aumentos en todos los 

tratamientos, siendo “triturado dentro” el que presentó la mayor cobertura media 
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(30.3% ± 6.05), seguido de “desechos fuera” (29.6% ± 6.94) y “con desechos” 

(23.5% ± 4.46). No obstante, la elevada variabilidad y la ausencia de significancia 

estadística indican que estos cambios en la cobertura de especies exóticas -

excluyendo el pino- no pueden ser atribuidos de manera concluyente ni a los 

tratamientos aplicados ni al periodo de evaluación. 

 

 

Figura 13. Cobertura promedio de especies exóticas (%) antes (pre-control) y después 

(post-control) de la aplicación de tres tratamientos de manejo de residuos tras la corta: 

“con desechos”, “desechos fuera” y “triturado dentro”. 

 

 



62 
 

3.3 Efectividad del tratamiento de anillado 

 

3.3.1 Reducción de la cobertura de dosel y daño de la copa de Pinus 

contorta  

 

El análisis estadístico no evidenció efectos significativos del tratamiento de 

anillado (F₂,₁₀ = 1.03, p = 0.390), del periodo de muestreo (F₁,₁₀ = 0.08, p = 

0.779), ni de su interacción (F₂,₁₀ = 0.51, p = 0.614) sobre la cobertura del dosel. 

A pesar de la falta de significancia estadística, las medias estimadas mostraron 

algunas diferencias numéricas entre tratamientos y periodos. En el tratamiento 

de anillado manual, la cobertura promedio disminuyó de 55.4 % en el periodo pre-

control a 44.7 % en el post-control. En el tratamiento químico, los valores fueron 

similares entre ambos periodos, con una media de 45.4 % en pre-control y 41.1% 

en post-control. Por su parte, el tratamiento testigo mostró coberturas elevadas y 

estables, con una media de 53.9 % en pre-control y 54.9 % en post-control (figura 

14). Estos resultados indican que, aunque se observan variaciones entre 

tratamientos, estas no fueron estadísticamente significativas bajo las condiciones 

evaluadas. 
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Figura 14. Cobertura del dosel (%), según tratamiento de anillado aplicado (Testigo, 
manual y químico) y periodo de evaluación (pre-control y post-control). 

 

A pesar de no existir diferencias en la cobertura de copas de dosel, si se encontró 

un efecto de los tratamientos sobre el porcentaje de copa dañada (75% o más de 

daño) en los individuos tratados mediante anillado (p < 0,001). Tanto el anillado 

químico como el tratamiento testigo mostraron niveles significativamente 

menores de daño en comparación con el anillado manual. Igualmente, se 

evidencio un efecto significativo del diámetro (p < 0,001) sobre el daño de copa, 

lo que sugiere que los árboles de mayor diámetro presentaron menor daño de 

copa. Además, se detectó una interacción significativa entre el tratamiento 

químico y el diámetro (p = 0,001), lo que indica que en este tratamiento el efecto 
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del tamaño del árbol fue menos pronunciado. En otras palabras, el daño en la 

copa fue más homogéneo entre individuos de diámetros pequeños y grandes. 

Estos resultados indican que el anillado manual es más efectivo para inducir el 

daño en la copa, especialmente en árboles de menor diámetro, mientras que el 

tratamiento químico mantiene una efectividad moderada pero constante, y el 

testigo confirma los niveles de referencia esperados sin intervención. El anillado 

manual (50cm) provocó el mayor nivel de daño en la copa, especialmente en 

árboles de menor diámetro (DAP = 5cm aprox.), con porcentajes superiores al 

90%. A medida que el diámetro aumentó, el daño disminuyó progresivamente, 

llegando a valores menores al 60% en árboles de mayor tamaño (> 24 cm). En 

contraste, el tratamiento químico presentó un daño significativamente menor, 

oscilando aproximadamente entre el 50% en árboles delgados, y manteniéndose 

estable en los de mayor diámetro. El tratamiento testigo sostuvo el menor daño 

en copa con valores cercanos al 30%, como era esperable (figura 15).  

 



65 
 

 

Figura 15. Relación entre el diámetro del tronco (cm) y el porcentaje de daño de copa 
en Pinus contorta durante el segundo año tras la aplicación de tratamientos de anillado. 

Se comparan tres tratamientos: anillado manual (línea roja), anillado químico (línea 
azul) 

 

 

3.3.2 Re-invasión de Pinus contorta para el tratamiento de anillado. 

 

El análisis estadístico mostró efectos significativos de los tratamientos de anillado 

(p =0,01) sobre la re-invasión de Pinus contorta. Los tratamientos anillado manual 

y el testigo fueron diferentes estadísticamente, obteniendo valores de 26110 

±24464 individuos/ha para anillado manual y 1109 ±554 individuos/ha para 

testigo. En el anillado químico, la re-invasión alcanzó 1664 individuos/ha en el 

post-control (figura 16). Estos resultados sugieren que el anillado manual podría 
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haber favorecido la reaparición de plántulas de pino, sin embargo dichas 

diferencias pueden obedecer a la amplia variación que tuvieron los datos en este 

tratamiento, particularmente a alta densidad de individuos en una subparcela. Al 

igual que en los tratamientos de tala, las densidades por hectárea ponen en 

evidencia el potencial invasor de la especie. 

 

 

Figura 16. Re-invasión de individuos de Pinus contorta (número de individuos por 
hectárea), según el tratamiento de anillado (“Manual”, “químico” y “testigo”) en el 

periodo de evaluación post-control. 
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3.3.1 Respuesta de la vegetación acompañante en el tratamiento de 

anillado 

 

La riqueza de especies nativas no mostró variaciones significativas en respuesta 

al tratamiento de anillado, al periodo de muestreo ni a la interacción entre ambos 

factores. El análisis indicó que no hubo efectos significativos del tratamiento 

(F2,82.66 = 1.34, p = 0.268), del año (F1,83.23 = 0.11, p = 0.740), ni de la interacción 

tratamiento × año (F2,82.66 = 0.70, p = 0.500). En el periodo pre-control, los valores 

fueron comparables, con promedios de 3.78 ± 0.51, 3.33 ± 0.36 y 3.56 ± 0.33 

para el anillado químico, anillado manual y el testigo, respectivamente. En el 

periodo post-control, químico presentó la mayor riqueza promedio de especies 

nativas (3.93 ± 0.54), seguido por el manual (3.50 ± 0.53) y el testigo (2.92 ± 

0.55). Como se observa en la Figura 17, las diferencias entre periodos dentro de 

cada tratamiento fueron mínimas. Estos resultados sugieren que, en el corto 

plazo, la riqueza de especies nativas no respondió diferencialmente al tipo de 

intervención aplicada ni al paso del tiempo tras el control de la especie invasora. 
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Figura 17. Riqueza promedio de especies nativas (número de especies ) antes (pre-
control) y después (post-control) de la aplicación de tres tratamientos de control por 

anillado: “manual”, “químico” y “testigo”. 

 

Igualmente, no se detectó efectos significativos del tratamiento de anillado, del 

periodo de evaluación ni de su interacción sobre la cobertura total de especies 

nativas (p >0.05). En el periodo pre-control, las coberturas estimadas fueron de 

41.3 % para anillado manual, 67.6 % para anillado químico y 66.9 % para el 

testigo. Los valores promedio ajustados para el periodo post-control fueron de 

44.2 % para el anillado manual 50 cm, 58.8 % para el anillado químico y 51.7 % 

para el testigo. Aunque el efecto del tratamiento presentó una tendencia marginal 

hacia la significancia (F = 2.90, p = 0.060), ni el efecto del año (F = 0.89, p = 

0.348) ni la interacción entre tratamiento y año (F = 0.51, p = 0.602) fueron 

estadísticamente significativos. Tal como se muestra en la Figura 18, las 
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diferencias entre periodos dentro de cada tratamiento fueron reducidas. En 

conjunto, estos resultados sugieren que, bajo las condiciones evaluadas, la 

cobertura de especies nativas no experimentó cambios consistentes ni 

significativos atribuibles al tipo de intervención aplicada ni al tiempo transcurrido 

desde el control de la invasión de Pinus contorta. 

 

 

 

Figura 18. Cobertura promedio de especies nativas (%) antes (pre-control) y después 

(post-control) de la aplicación de tres tratamientos de control por anillado: “testigo”, 

“manual” y “químico”. 
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En referencia a la riqueza de especies exóticas, el análisis estadístico no 

evidenció efectos significativos del tratamiento de anillado, del periodo de 

evaluación ni de su interacción. En particular, no se observaron diferencias 

significativas entre tratamientos (F₂,26.55 = 0.84, p = 0.441), entre periodos pre 

y post-control (F₁,24.56 = 0.14, p = 0.713), ni en la interacción tratamiento y 

periodo (F₂,24.94 = 0.41, p = 0.671). Las medias observadas fueron 

consistentemente bajas y con escasa variación entre grupos. En el periodo post-

control, la riqueza exótica promedio fue de 1.00 ± 0.36 en el testigo, 1.14 ± 0.25 

en anillado manual 50 cm y 1.50 ± 0.28 en el anillado químico. En pre-control, los 

valores registrados fueron de 1.14 ± 0.25, 1.40 ± 0.32 y 1.33 ± 0.30 para el testigo, 

manual 50 cm y químico, respectivamente. Como se muestra en la Figura 19, las 

diferencias entre tratamientos y periodos fueron mínimas. En conjunto, estos 

resultados sugieren que la riqueza de especies exóticas se mantuvo estable a lo 

largo del tiempo, sin evidencias de cambios asociados a los tratamientos de 

control aplicados ni al periodo de monitoreo. 
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Figura 19. Riqueza de especies exóticas (número de especies·m⁻²) en parcelas 

intervenidas mediante tratamientos de anillado (Manual, químico y testigo), comparando 

los periodos pre y post-control. 

 

Igualmente, el análisis no reveló efectos significativos del tratamiento de anillado 

(p = 0.339), ni del periodo de muestreo (p = 0.885), ni de la interacción entre 

ambos factores (p = 0.469) sobre la cobertura total de especies exóticas. Las 

medias observadas respaldan la ausencia de patrones consistentes entre 

tratamientos y periodos. En el tratamiento de anillado manual, la cobertura 

promedio disminuyó de 18.4 % en el periodo pre-control a 14.3 % en el post-

control. En el anillado químico, se observó un leve aumento desde 18.7 % a 

24.7 %, mientras que en el tratamiento testigo la cobertura fue baja en ambos 

periodos, disminuyendo de 12.7 % a 6.7 % (figura 20). Aunque estas variaciones 
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son numéricamente visibles, especialmente en los tratamientos químico y testigo, 

no alcanzaron significancia estadística. En conjunto, los resultados sugieren que 

las intervenciones evaluadas no produjeron efectos detectables en la cobertura 

de especies exóticas en el corto plazo. 

 

 

Figura 20. Cobertura promedio de especies exóticas (%) en parcelas intervenidas 
mediante tratamientos de anillado (Manual, químico y testigo), comparando los 

periodos pre y post-control. 
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4 DISCUSIÓN 

 

4.1 Efectividad de los métodos de control mecánico 

 

Diversos estudios han señalado que las especies invasoras de la familia 

Pinaceae no rebrotan después de ser taladas, siempre que se eliminen 

completamente las ramas basales (Ledgard, 2001). No obstante, para lograr un 

control efectivo mediante tala mecánica se requiere un alto nivel de precisión, ya 

que la presencia de ramas vivas remanentes en el tocón puede permitir la 

supervivencia del árbol (Ledgard, 2004; 2009b). En el presente estudio, los 

tocones con ramas basales vivas fueron más frecuentes en árboles de diámetros 

pequeños. Resultados similares fueron evidenciados por Ledgard (2004) quien 

determino que los árboles de menor diámetro tienen mayor probabilidad de 

conservar ramas basales vivas tras la tala, ya que estas pueden pasar 

desapercibidas durante el proceso. En estos casos, el uso de herbicidas 

aplicados al tocón podría facilitar el control, permitiendo cortes menos exigentes 

sin comprometer la eficacia del tratamiento. Sin embargo, aunque se aplicó 

Garlon 4 (triclopir) como refuerzo, la cantidad de tocones con ramas vivas no 

difirió significativamente entre los tratamientos con y sin herbicida.  
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Los resultados del presente estudio podrían no estar relacionados con la 

efectividad intrínseca del producto aplicado, sino con la concentración y el dilusor 

utilizado en la formulación (Miller et al., 2010b; Rolando et al., 2021) y con el 

momento de la aplicación (Graziano et al., 2022). En el presente estudio se utilizó 

una baja concentración de triclopir (6,7 % de triclopir activo) que fue diluido en 

agua (5 L en 50 L de solución), conforme a las recomendaciones del fabricante. 

Sin embargo, estudios como los de Smith et al. (1997), Radosevich et al. (1979), 

Enloe et al. (2016) y Rolando et al. (2021) indican que la disolución en aceites 

vegetales o naturales mejora significativamente la penetración del producto a 

través de la corteza y su translocación interna, lo que incrementa la eficacia y 

reduce riesgos ambientales asociados. Además, Enloe et al. (2016) indican que 

una concentración por encima del 20% tendrían una mayor tasa de mortalidad. 

Sumado a esto, el momento de aplicación también influyó significativamente en 

la eficacia: las aplicaciones realizadas en invierno resultaron más efectivas, 

incluso con concentraciones bajas, que aquellas realizadas en primavera, donde 

se requirieron concentraciones mayores para alcanzar efectos similares. En el 

presente estudio, la aplicación del herbicida se realizó en verano (enero), lo que 

podría haber influido negativamente en la eficacia del tratamiento. Por lo tanto, 

para lograr un control más efectivo de especies leñosas mediante aplicaciones al 

tocón, se recomienda considerar estos factores de manera integrada durante la 

planificación del manejo. 

 



75 
 

La ausencia de diferencias significativas, en la regeneración por semilla de 

individuos de pino, entre tratamientos y periodos en las parcelas sometidas a 

corta con manejo de residuos podría deberse a la eliminación efectiva de los 

individuos adultos y a un banco de semillas empobrecido, posiblemente como 

consecuencia de una cobertura densa y prolongada del dosel. Este fenómeno ha 

sido descrito en otros contextos de manejo de coníferas invasoras, donde la 

sombra persistente y la acumulación de hojarasca reducen el reclutamiento de 

plántulas, tanto de especies nativas como exóticas (Dodet et al., 2019; Xiong & 

Nilsson, 1999). Asimismo, diversos estudios han demostrado que, aunque la 

densidad de plántulas puede ser baja inmediatamente después del control, esta 

puede incrementarse si no se implementan medidas de seguimiento o 

erradicación sostenida (Simberloff et al., 2010).  En este contexto, los resultados 

actuales reflejan niveles considerados altos de re-invasión, y por tanto se 

recomienda mantener un monitoreo constante del sitio y evaluar la necesidad de 

aplicar intervenciones complementarias, como el control manual o químico de 

plántulas emergentes, con el fin de prevenir un repunte posterior de la población 

invasora. 
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4.2 Efectividad del tratamiento de control de anillado 

 

Si bien no se observaron cambios en la cobertura del dosel, los resultados indican 

que los tratamientos de anillado sí tuvieron un efecto sobre el daño en la copa. 

Esta discrepancia podría explicarse por el corto periodo de evaluación, ya que, 

aunque las copas presentan signos de afectación fisiológica (como pérdida de 

verdor), aún no ha transcurrido el tiempo suficiente para que las ramas muertas 

caigan y se refleje una reducción efectiva en la cobertura del dosel. El anillado 

manual a 50 cm fue el tratamiento más efectivo para inducir daño en la copa de 

Pinus contorta a lo largo del tiempo, especialmente en individuos de menor 

diámetro (5–15 cm DAP). En estos árboles, la efectividad del tratamiento superó 

el 90 % de daño en la copa. Sin embargo, esta efectividad disminuyó 

progresivamente a medida que aumentaba el diámetro, alcanzando 

aproximadamente un 55 % en árboles de 25 cm de DAP. Esta tendencia puede 

explicarse por la mayor vulnerabilidad de los árboles delgados a la pérdida de 

corteza y del floema, lo que interrumpe el transporte de carbohidratos y reduce 

la conductividad hidráulica al exponer el xilema secundario, generando así un 

mayor estrés hídrico (Ueda et al., 2014). Además, es posible que la profundidad 

del anillado no haya sido suficiente para afectar completamente los tejidos 

conductores en individuos de mayor diámetro (Kane et al., 2019). Estos hallazgos 

son consistentes con los resultados reportados por Merceron et al. (2016), 

quienes observaron una disminución significativa en la vitalidad de Acer negundo 
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tras el anillado, con tasas medias de mortalidad del 65% a los dos años y del 78% 

a los tres años post-control. En conjunto, nuestros resultados respaldan la 

efectividad del anillado manual como técnica de control, especialmente en 

árboles jóvenes o de menor tamaño. No obstante, su eficiencia disminuye en 

individuos de mayor diámetro, lo que sugiere la necesidad de ajustar la técnica 

—por ejemplo, mediante un anillado más profundo o doble— para garantizar el 

control en árboles más desarrollados. 

 

El tratamiento de anillado químico mostró una efectividad intermedia y 

relativamente constante en cuanto al porcentaje de daño en la copa, con valores 

cercanos al 50 % en todo el rango de diámetros evaluados (3–28 cm). Esta 

respuesta fue coherente con los resultados obtenidos mediante el análisis de 

fotografías hemisféricas, las cuales no mostraron una reducción significativa en 

la cobertura del dosel durante el primer y segundo año post-control. Resultados 

similares han sido reportados por Spalazzi et al. (2024), quienes observaron 

aproximadamente un 50 % de follaje muerto a los 12 y 24 meses post-tratamiento 

en árboles con diámetros menores a 10 cm tratados con triclopir. Esta respuesta 

moderada podría atribuirse a la baja concentración del principio activo y al tipo 

de diluyente utilizado en nuestro experimento. Mientras que estudios como los de 

Rolando et al. (2021) y Enloe et al. (2016) aplicaron triclopir al 12 % y 20 % 

respectivamente, logrando tasas de mortalidad cercanas al 90 %, en nuestro 



78 
 

estudio la concentración fue de solo 6.7 %, es decir, menos de la mitad de las 

utilizadas en dichos trabajos. No obstante, también se ha documentado que las 

concentraciones excesivamente altas pueden limitar la absorción del herbicida 

debido a la rápida precipitación o escasa translocación (Rolando et al., 2020). 

Adicionalmente, Rolando et al. (2020) demostraron que el uso de aceite vegetal 

metilado (MSO) como diluyente mejora la absorción del triclopir al facilitar su 

penetración a través de la corteza y su movilización hacia los tejidos vasculares. 

En nuestro caso, el herbicida fue diluido únicamente en agua, lo que 

probablemente limitó su eficacia. Por tanto, es necesario realizar evaluaciones 

adicionales que contemplen distintas concentraciones de triclopir en combinación 

con coadyuvantes oleosos como el MSO, con el fin de optimizar la efectividad del 

anillado químico para el control de Pinus contorta. 

Los resultados obtenidos evidencian que la regeneración de Pinus contorta varió 

según el tipo de anillado aplicado. En particular, el anillado manual fue el único 

tratamiento en el que se observó un aumento significativo en el establecimiento 

de nuevos individuos en el periodo post-control. Sin embargo, estos resultados 

podrían estar influenciados más por las condiciones específicas de los sitios que 

por el efecto directo del tratamiento, ya que se observó una alta variabilidad en 

los datos (media: 26110; error estándar:24464, individuos por hectárea).Dicha 

variabilidad estuvo influenciada por la concentración de individuos en dos de las 

18 subparcelas establecidas en los tres bloques. 
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A pesar de lo anterior, en el caso particular de coníferas invasoras, Langmaier et 

al. (2021) subrayan que la apertura parcial del dosel sin medidas de seguimiento 

puede desencadenar brotes masivos de regeneración, especialmente en sitios 

con bancos de semillas abundantes o en cercanía a fuentes reproductivas. Por 

lo tanto, los métodos de control físico o mecánico, si no se acompañan de 

medidas de restauración activa, pueden inadvertidamente favorecer el 

reclutamiento del invasor. Integrar acciones de restauración ecológica, como el 

control del banco de semillas o la revegetación con especies nativas, resulta 

clave para evitar el restablecimiento del invasor y asegurar el éxito a largo plazo 

de las intervenciones. 

 

4.3 Respuesta de la vegetación acompañante a los tratamientos de 

control. 

 

4.3.1 Cambios en la riqueza y cobertura de plantas nativas en tratamiento 

mecánico. 

 

La riqueza de especies nativas en las parcelas sometidas a tala y manejo de 

residuos no mostró una variación significativa entre los periodos pre y post-

control, evidenciando una falta de recuperación que supere los niveles iniciales. 

Esta ausencia de respuesta podría atribuirse a las perturbaciones asociadas a 
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las faenas de corta como el pisoteo, el arrastre de trozas y el tránsito de 

maquinaria, las cuales alteran las condiciones del suelo y afectan negativamente 

la regeneración natural. Además, la permanencia de residuos leñosos, tanto en 

el tratamiento “con desechos” como en el “triturado dentro”, podría estar limitando 

el establecimiento de especies nativas. 

Durante el último año de monitoreo (post-control), se observaron diferencias 

significativas en la riqueza de especies entre los tratamientos “con desechos” y 

“triturado dentro”, siendo mayor en el primero. Esto sugiere que, aunque ambos 

tratamientos implican la presencia de residuos, el triturado incorporado al suelo 

podría actuar como una capa más compacta y opaca, dificultando el ingreso de 

luz y limitando así la germinación y emergencia de nuevas plántulas. Estos 

resultados son coherentes con estudios previos (Gibson-Roy et al., 2023; 

Donahue et al., 2006), que han demostrado que una capa de mantillo puede 

inhibir tanto el establecimiento de especies nativas como la emergencia de 

semillas del banco del suelo. Aunque las diferencias fueron estadísticamente 

significativas, su relevancia ecológica es limitada, ya que ninguno de los 

tratamientos resultó en un aumento absoluto en la riqueza de especies. Esto 

sugiere que, a pesar de las variaciones detectadas, el efecto práctico sobre la 

diversidad vegetal nativa es escaso. 

Adicionalmente, el mantillo no solo representa una barrera física, sino también 

química, ya que puede liberar compuestos alelopáticos que afectan 
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negativamente la germinación y el desarrollo de otras plantas (Gibson-Roy et al., 

2023). En conjunto, estos resultados subrayan la importancia de considerar no 

solo la remoción de la especie invasora, sino también el manejo adecuado de los 

residuos para favorecer la restauración de la vegetación nativa. 

En referencia a la cobertura de especies nativas, los resultados muestran 

diferencias significativas para el pre y post control en el tratamiento de desechos, 

mostrando una disminución de la cobertura después de aplicar el control. A pesar 

de la reducción significativa en la cobertura del dosel tras las intervenciones de 

control, no se observó un aumento consistente en la cobertura de especies 

nativas. Esta falta de respuesta puede atribuirse a múltiples factores. En primer 

lugar, la acumulación de residuos leñosos, particularmente en el tratamiento “con 

desechos”, que podría haber generado efectos físicos y alelopáticos que inhiben 

la germinación y establecimiento de especies nativas (Xiong & Nilsson, 1999; 

Gibson-Roy et al., 2023). Además, una posible limitación del banco de semillas 

nativas, situación común en áreas invadidas por coníferas durante largos 

períodos (Gómez-Aparicio, 2009). Si bien la apertura del dosel puede mejorar la 

disponibilidad de luz, otros factores como la compactación del suelo, el aumento 

de la evaporación y la falta de humedad podrían estar restringiendo el 

establecimiento de nuevas plántulas (Cuevas & Zalba, 2010). Por tanto, estos 

resultados resaltan que la apertura del dosel, aunque necesaria, no es suficiente 

por sí sola para promover la restauración de la vegetación nativa, y que 
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estrategias complementarias como la remoción activa de residuos o la siembra 

asistida podrían ser necesarias para favorecer la recuperación ecológica. 

 

4.3.2 Cambios en la riqueza y cobertura de especies exóticas después del 

control mecánico. 

 

Los resultados obtenidos evidencian que el tratamiento de manejo de residuos 

influyó significativamente en la riqueza de especies exóticas, aunque este efecto 

no se mantuvo de forma consistente entre periodos. La diferencia significativa 

observada en el periodo pre-control entre los tratamientos “con desechos” y 

“desechos fuera”, donde el primero presentó mayor riqueza de especies exóticas, 

sugiere que la presencia de residuos leñosos podría estar asociada a condiciones 

microambientales más estables —como sombra y mayor retención de 

humedad— que favorecen el establecimiento de ciertas especies invasoras 

tolerantes (Xiong & Nilsson, 1999). Sin embargo, dado que en el periodo post-

control estas diferencias desaparecieron, es probable que el efecto haya sido 

puntual y vinculado a condiciones previas a la intervención, más que al 

tratamiento en sí. 

En contraste, la remoción del material triturado puede haber dejado el suelo a 

condiciones de más exposición al sol y a la sequía, menos propicias para la 

germinación de muchas especies exóticas que colonizan ambientes alterados 
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con cierto resguardo microclimático. Además, Gibson-Roy et al. (2023) 

demostraron que los mantillos derivados de coníferas pueden actuar como 

barreras físicas y químicas, inhibiendo el establecimiento tanto de especies 

nativas como de algunas exóticas, en función del grosor y la composición del 

material, lo que evidencia que estos residuos pueden tener efectos tanto 

beneficiosos como limitantes en los procesos de restauración. No obstante, 

cuando estos residuos son retirados, se reduce la interferencia mecánica y 

química sobre el suelo, permitiendo una mayor disponibilidad de espacio y 

recursos para la colonización por especies mejor adaptadas a las condiciones del 

sitio. Estos resultados enfatizan la relevancia del manejo posterior a la tala, no 

solo en cuanto a la remoción de individuos invasores, sino también respecto al 

destino de los residuos generados, los cuales pueden desempeñar un papel 

crucial en determinar la trayectoria sucesional y ecológica del ecosistema en 

recuperación. 

A pesar de los contrastes en los tratamientos de manejo de residuos, la cobertura 

de especies exóticas no mostró variaciones significativas entre tratamientos ni 

entre los periodos pre y post-control. Esto sugiere que, en el corto plazo, las 

prácticas evaluadas no lograron modificar sustancialmente el comportamiento de 

las especies exóticas presentes. La estabilidad en la cobertura podría estar 

relacionada con la capacidad de estas especies para persistir bajo distintas 

condiciones de perturbación, lo cual ha sido ampliamente documentado en 

ecosistemas intervenidos (Richardson & Pyšek, 2006; Gaertner et al., 2014). 
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Además, la alta variabilidad observada entre parcelas puede haber enmascarado 

diferencias sutiles, especialmente en contextos donde el banco de semillas y la 

vegetación remanente ya incluían especies exóticas bien establecidas. 

En este contexto, si bien la tala de Pinus contorta y el manejo de sus residuos 

constituyen pasos fundamentales para la restauración de ecosistemas invadidos, 

su efecto sobre la cobertura de especies exóticas puede ser limitado si no se 

integran acciones adicionales, como el enriquecimiento con especies nativas o la 

remoción activa de invasoras emergentes (Zavaleta et al., 2001). Finalmente, se 

ha reportado que ciertos tipos de mulch o residuos orgánicos pueden incluso 

favorecer la germinación de exóticas si no inhiben suficientemente la luz o no 

presentan efectos alelopáticos (Gibson-Roy et al., 2023), lo cual podría explicar 

el aumento leve de cobertura observado en algunos tratamientos. Estos 

hallazgos refuerzan la importancia de un monitoreo continuo y de estrategias de 

manejo adaptativo en la restauración de áreas invadidas. 

 

4.3.3 Cambios en la riqueza y cobertura de especies de plantas (nativas y 

exóticas) después del control de Pinus contorta para el tratamiento 

de anillado. 

 

A pesar de que los tratamientos aplicados, en particular el anillado manual, 

lograron cambiar la cobertura del dosel a lo largo del tiempo (aunque sin 
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evidencia estadística), no se observaron cambios significativos en la cobertura ni 

en la riqueza de especies nativas y exóticas. Esto sugiere que la apertura del 

dosel, por sí sola, no fue suficiente para inducir una respuesta positiva de la 

vegetación, al menos en el corto plazo. 

Estos resultados indican que otros factores limitantes pueden estar restringiendo 

el proceso de germinación tanto de especies nativas como exóticas. Entre ellos 

se encuentran: la ausencia del banco de semillas, la persistencia de efectos 

alelopáticos de las acículas y restos de ramas de pino tras la poda, y posibles 

alteraciones en las propiedades físicas y químicas del suelo. Coincidiendo con lo 

planteado por Cuevas & Zalba (2010) y Gómez-Aparicio (2009), estos hallazgos 

respaldan la idea de que una estrategia de restauración pasiva, basada 

únicamente en la remoción de especies invasoras o la apertura del dosel, no es 

suficiente para promover la recuperación ecológica en ecosistemas degradados 

por pinos invasores. 
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5 IMPLICANCIAS PARA LA PRACTICA 

 

Los resultados del estudio respaldan el uso del anillado químico como una 

estrategia efectiva y de bajo impacto para el control de Pinus contorta en 

ecosistemas de estepa patagónica. Este método presentó una mortalidad 

progresiva de los individuos tratados, sin promover una re-invasión de la especie 

de pino por regeneración, y mostró una respuesta más uniforme entre árboles de 

diferentes tamaños. Además, generó un impacto mínimo sobre la vegetación 

nativa, lo que lo convierte en una opción adecuada para el manejo en áreas 

sensibles. Se recomienda utilizar una concentración más alta del herbicida que 

la empleada en el presente estudio, complementada con un diluyente oleoso 

como el MSO (aceite metilado de semillas), considerando además la estación del 

año al momento de su aplicación. 

Si bien el tratamiento de corta resulta efectivo para la remoción de la biomasa de 

la especie invasora es importante considerar que: (i) los residuos deben ser 

retirados del área intervenida para evitar efectos adversos sobre la regeneración, 

y (ii) el control de ramas basales puede realizarse de forma mecánica, siendo 

necesario únicamente en individuos con un DAP inferior a 10 cm. 

Independientemente del tratamiento de control empleado, toda acción orientada 

al manejo o erradicación de Pinus contorta debe ser acompañada de medidas de 
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restauración ecológica que favorezcan una recuperación rápida y sostenida de la 

cobertura vegetal nativa. 
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6 CONCLUSIONES 

 

• La probabilidad de ramas basales vivas fue mayor en los tocones de 

menor diámetro, lo que sugiere que el tamaño del individuo es un factor 

clave en la efectividad del control mecánico. 

• El anillado químico, mediante inyección del herbicida, presentó una 

efectividad moderada y sostenida en el tiempo, con una mortalidad 

progresiva de los individuos sin fomentar la regeneración de nuevas 

plántulas. Este tratamiento mostró menor variación entre árboles de 

distinto tamaño y resultó ser menos invasivo para la vegetación nativa.  

• En cuanto a la cobertura de especies nativas, se observó una disminución 

significativa en el tratamiento “con desechos”, mientras que “desechos 

fuera” mantuvo e incluso aumentó ligeramente la cobertura tras el control, 

aunque sin diferencias estadísticamente significativas. 

• La riqueza y cobertura de especies exóticas se mantuvo relativamente 

constante a lo largo del estudio, sin respuestas significativas a los 

tratamientos aplicados. Esto sugiere que, al menos en el corto plazo, los 

métodos evaluados no favorecen el establecimiento de especies 

invasoras distintas a Pinus contorta. 
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• Los resultados respaldan el uso combinado de técnicas mecánicas y 

químicas, en especial el anillado químico, como estrategias efectivas y de 

bajo impacto para el control de Pinus contorta en la estepa patagónica. Sin 

embargo, la persistencia de fuentes externas de propágulos impone la 

necesidad de un monitoreo constante y medidas de restauración 

complementarias. 
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