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RESUMEN 

 
En la región del Biobío, las invasiones biológicas, junto con perturbaciones como 
incendios, extracción masiva de recursos naturales y urbanización han 
transformado significativamente los ecosistemas, poniendo en riesgo la diversidad 
remanente. Esto ha conducido a la formación de ecosistemas emergentes, 
compuestos por una mezcla de especies nativas y no-nativas. En el área de 
Concepción, la Estación de Biología Terrestre de Hualpén y el Parque Nacional 
Nonguén son ecosistemas emergentes cruciales para la conservación de la 
biodiversidad remanente. Para reducir los impactos de las especies no-nativas e 
invasoras, es fundamental prevenir su introducción y restringir su naturalización. En 
este contexto, el sistema de evaluación de riesgo de invasión australiano (AWRA), 
adaptado para Chile (WRA-Ch) emerge como una herramienta clave para identificar 
las especies no-nativas con alto potencial invasor, prevenir nuevas introducciones y 
evaluar el estado de un ecosistema mediante el cálculo de la severidad de la 
invasión (SI). Este estudio evaluó el potencial invasor de la flora no-nativa presente 
en ambos ecosistemas. Aplicando el WRA-Ch se encontró que la mayoría de las 
especies poseen un alto potencial invasor. Ambos sitios muestran altos valores de 
SI, sin diferencias estadísticamente significativas entre ellos, lo que sugiere niveles 
similares de invasión. Si bien ambas hipótesis son rechazadas los resultados de 
este estudio ofrecen una visión integral del estado de invasión en estos ecosistemas 
y destacan la necesidad de profundizar en el análisis de las comunidades dentro de 
cada ecosistema para orientar acciones de conservación más efectivas. Debido al 
rol esencial de las áreas de conservación periurbanas en la conservación de 
biodiversidad. 
Palabras clave: Áreas protegidas; especies introducidas; evaluación de riesgo de 
invasión. 
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ABSTRACT 

 
In the Biobío region, biological invasions, along with disturbances such as fires, 
large-scale extraction of natural resources, and urbanization, have significantly 
transformed ecosystems, putting the remaining biodiversity at risk. This has led to 
the formation of novel ecosystems, consisting of a mix of native and non-native 
species. In the Concepción area, the Hualpén Terrestrial Biology Station and the 
Nonguén National Park are crucial novel ecosystems for the conservation of 
remaining biodiversity. To mitigate the impacts of non-native and invasive species, it 
is essential to prevent their introduction and limit their naturalization. In this context, 
the Australian Weed Risk Assessment (AWRA) system, adapted for Chile (WRA-
Ch), emerges as a key tool to identify non-native species with high invasive potential, 
prevent new introductions, and assess the status of an ecosystem by calculating 
invasion severity (SI). This study evaluated the invasive potential of non-native flora 
present in both ecosystems. Using the WRA-Ch, it was found that most species have 
high invasive potential. Both sites showed high SI values, with no statistically 
significant differences between them, suggesting similar levels of invasion. Although 
both hypotheses were rejected, the results of this study provide a comprehensive 
understanding of the state of invasion in these ecosystems and highlight the need 
for deeper analysis of the communities within each ecosystem to guide more 
effective conservation actions. This is especially critical given the essential role of 
peri-urban conservation areas in biodiversity preservation. 
Keywords: Protected areas; introduced species; invasion risk assessment. 
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INTRODUCCIÓN 

 

1. Crisis de la biodiversidad: el caso de Concepción 

 

La disminución de la biodiversidad a nivel global ha persistido pese a las medidas 

propuestas para preservarla (Butchart et al. 2010; Araújo et al. 2019; IPBES 2023). 

Dado a los limitados recursos destinados a la conservación, es crucial identificar y 

resguardar las áreas con una alta concentración de endemismo para preservar la 

biodiversidad y los beneficios que esta nos provee (Myers et al. 2000; Moilanen et 

al. 2009; Levin et al. 2013). Chile Central-Sur es considerado un hotspot de 

biodiversidad global (Myers et al. 2000). Sin embargo, en dicha zona desde el 

periodo de la colonización hasta hoy en día se han generado constantes eventos de 

perturbación a gran escala como incendios, extracción masiva de recursos 

naturales, urbanización, forestación con especies no-nativas y agricultura extensiva 

(Arroyo et al. 2000; Figueroa et al. 2004; Echeverría et al. 2006). Estas 

perturbaciones han resultado en una drástica transformación no solo del paisaje, 

sino también una disminución significativa de la biodiversidad (Armesto et al. 1994; 

Abad 2000; Pauchard et al. 2006; Aguayo et al. 2009).  

La ciudad de Concepción, en la región del Biobío, forma parte de este hotspot de 

biodiversidad. Su vegetación nativa inicial estaba dominada por bosques templados 

con elementos mediterráneos, así como extensas áreas de humedales y vegetación 

de ribera (Abad 2000; Luebert & Pliscof 2006). En el área metropolitana de 

Concepción, los ecosistemas fueron altamente perturbados, siendo reemplazados 

por plantaciones forestales de especies no-nativas (Pinus radiata y Eucalyptus 

globulus) y agricultura a pequeña escala, dejando fragmentos dispersos de bosque 

nativo secundario (Clapp 2001; Smith-Ramírez 2004; Pauchard et al. 2006; 

Echeverría et al. 2006; Lara et al. 2012). 
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2. Invasiones biológicas  

 

Las invasiones biológicas son una amenaza constante y significativa para la 

integridad ecológica de los ecosistemas a nivel mundial y el principal motor de 

pérdida de biodiversidad (Butchart et al. 2010; Pejchar & Mooney 2009; Bacher et 

al. 2023). Son el resultado de procesos antrópicos, donde nuevas especies son 

introducidas, ya sea de forma intencional o accidental, por los seres humanos a 

áreas fuera de su rango de distribución nativo (Elton 1958; Richardson et al. 2000; 

Inderjit et al. 2005; Pyšek & Richardson 2006). Una vez que estas especies son 

capaces de establecer poblaciones autosostenibles, se les considera como 

especies naturalizadas (sensu Richardson et al. 2000). Se consideran especies 

exóticas invasoras (EEI) aquellas que, luego de atravesar una serie de barreras 

bióticas y abióticas (geográficas, locales, reproductivas, de dispersión, 

ambientales), generan poblaciones autosostenibles capaces de extenderse a 

lugares cercanos y/o aumentar su abundancia incluso en condiciones no favorables, 

causando impactos en los ecosistemas naturales (Richardson et al. 2000; Inderjit et 

al. 2005). 

Las especies invasoras generan grandes impactos económicos, sociales y 

ecológicos; desde individuos, poblaciones, especies, hasta comunidades y 

ecosistemas (IPBES 2023). Dentro de los impactos ecológicos las especies 

invasoras son una causa directa e indirecta del 60% de las extinciones de animales 

y plantas documentadas nivel global (IPBES 2023; Bacher et al. 2023). Dentro de 

los impactos económicos a nivel global, las pérdidas y/o daños acumulativos 

ascendieron a más de 1,738 billones de dólares entre 1970 y 2020 (Bacher et al. 

2023; IPBES 2023). 

 

3. Importancia del estudio de las Especies Exóticas Invasoras: el caso de la 

zona central  

 

Chile tiene un total de 1.122 especies consideradas naturalizadas o invasoras en al 

menos alguna parte de Chile continental y hábitats marinos adyacentes (Fuentes et 
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al. 2020). Las plantas vasculares corresponden al grupo con mayor número de 

especies, con un total de 790 especies (Fuentes et al. 2020). En la zona centro sur, 

existe una alta concentración de plantas naturalizadas o invasoras (Fuentes et al. 

2013; 2020). Esto se debe, en parte, a la introducción intencional y accidental de 

numerosas especies no-nativas desde la época colonial, lo que ha facilitado su 

establecimiento y dispersión (Arroyo et al. 2000; Aguayo et al. 2009). Asimismo, esta 

región concentra la mayor densidad de población (17.574.003 habitantes según el 

INE, 2017) y sistemas productivos (agricultura, plantaciones forestales, ganadería, 

etc.). Por el contrario, las áreas norte y sur del país han permanecido “aisladas”, con 

reducida presencia y actividad humana, debido a las condiciones climáticas 

adversas y alejamiento de los principales centros urbanos (Arroyo et al. 2000; 

Fuentes et al. 2008). 

En el Gran Concepción, los escasos remanentes de vegetación nativa existentes se 

mezclan con especies no-nativas, naturalizadas o invasoras (Pauchard et al. 2006; 

Heinrichs & Pauchard 2015; Moreno-Chacón et al. 2018). Esta mezcla de especies 

se denomina Ecosistemas Emergentes (de aquí en adelante EE) (Milton 2003; 

Suding et al. 2004; Hobbs et al. 2006). Los EE se generan como respuesta a las 

constantes transformaciones y perturbaciones, tanto históricas como recientes de 

los ecosistemas originales (Hobbs et al. 2006). Son el resultado de la sucesión 

ecológica en reacción a la perturbación antropogénica; sin embargo, difieren en 

estructura y función de los ecosistemas pre-existentes (Hobbs et al. 2006, 2009). La 

composición de las comunidades vegetales en los EE de la ciudad de Concepción 

se caracteriza por la coexistencia de especies nativas y no-nativas (Rivera 2019; 

Arriagada 2021). Sin embargo, las especies no-nativas poseen rasgos que facilitan 

su establecimiento en EE, como son: mayor capacidad competitiva, mayor 

tolerancia al estrés, plasticidad genotípica y fenotípica, lo cual hace que se 

establezcan en mayor abundancia que las especies nativa (Shea & Chesson 2002; 

Buckley et al. 2007; Gioria & Osborne 2014; McDougall et al. 2018). 
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4. Ecosistemas de alto valor de conservación en Concepción  

 

Gran parte del paisaje en la región del Biobío se ve conformado por EE, lo cual no 

significa que estos ecosistemas no puedan ser manejados para satisfacer las 

necesidades ecológicas actuales y futuras (Hobbs et al. 2014). Por el contrario, los 

EE pueden ser utilizados como áreas destinadas a la conservación, restauración, 

obtención de beneficios de la naturaleza y además como ecosistemas de referencia 

para ser considerados en protocolos de mitigación y adaptación al cambio global 

(Hobbs et al. 2014; Evers et al. 2018). 

Dentro del área metropolitana de Concepción se encuentran dos Ecosistemas 

Emergentes de alto valor de conservación. 1) La Estación de Biología Terrestre de 

Hualpén (EBT de Hualpén). Esta forma parte del Santuario de la Naturaleza de la 

Península de Hualpén, considerada como un área protegida. Pese a que se 

encuentra protegido por la figura legal del Santuario (Moreno-Chacón et al. 2018; 

Baeza et al. 2023), esta protección no ha sido suficiente para eliminar diversas 

amenazas actuales que sufre la península, tales como proyectos inmobiliarios, 

monocultivos forestales, basurales, entre otras (Baeza et al. 2023), y 2) El Parque 

Nacional Nonguén. Declarado Parque Nacional el año 2021 (CONAF 2022), se 

encuentra dentro del Sistema Nacional de Áreas Protegida del Estado (SNASPE). 

Forma parte del último remanente importante de gran extensión de bosque 

caducifolio de Concepción, el cual antes cubría la cordillera de la Costa en la región 

(CONAF 2019). Si bien el PNN es un lugar protegido, a diferencia de la EBT de 

Hualpén, el PNN tiene un flujo de vistas constante y en aumento (el año 2018 el 

número de visitas fue de 19.308, CONAF 2019). Este continuo movimiento de 

personas genera un aumento de propágulos, especialmente en zonas utilizadas 

como senderos y caminos, vías por las cuales las especies no-nativas pueden 

introducirse y generar nuevos focos de invasión dentro del PNN (Pauchard & 

Alaback 2004; Meiners & Pickett 2013; Barros & Pickering 2014; Vidal et al. 2015). 

El PNN desempeña un papel fundamental en la provisión de servicios ecosistémicos 

esenciales, especialmente el suministro de agua. Ubicado en la cabecera de la 

cuenca del Estero Nonguén, uno de los cursos de agua más relevantes de 
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Concepción, el parque garantiza el flujo de este recurso hacia el río Andalién, 

conectando parte de las comunas de Hualqui, Chiguayante y Concepción (CONAF 

2019). Incluso Penco, aunque no colinda directamente con el parque, depende del 

estero para el suministro de agua potable (CONAF 2019) 

Esta conexión hídrica subraya la importancia de conservar el parque y protegerlo 

frente a las múltiples amenazas que enfrenta, como la invasión por especies 

arbóreas no-nativas, inundaciones, deslizamientos e incendios forestales, eventos 

que han afectado gravemente el parque durante la última década (Burdiles et al. 

2023). Entre estas amenazas, la invasión de especies arbóreas como Pinus radiata 

(Pino insigne), Acacia dealbata (Aromo) y Eucalyptus globulus (Eucalipto), 

constituye un riesgo significativo para la integridad ecológica del parque (Heinrichs 

& Pauchard 2015). Estas especies compiten con la vegetación nativa y alteran los 

ciclos hidrológicos, aumentando la vulnerabilidad del ecosistema frente a eventos 

extremos como inundaciones y deslizamientos. Aunque se han realizado esfuerzos 

para controlar estas invasiones, la falta de coordinación entre las iniciativas ha 

reducido su efectividad y dificultado la recuperación del ecosistema nativo 

(Heinrichs & Pauchard 2015). En este contexto, garantizar la conservación del PNN 

no solo es fundamental para la protección de su biodiversidad, sino también para 

asegurar la disponibilidad y calidad del agua, un recurso crítico para las 

comunidades circundantes. Proteger el parque implica abordar las amenazas 

mencionadas de manera integral y coordinada, promoviendo su manejo sostenible 

como una prioridad regional. 

 

5. Sistema de evaluación de riesgo de invasión 

 

En Chile, se estima que la pérdida anual mínima asociada a siete EEI es de 

aproximadamente USD $87.939.327 (PNUD 2017). Por lo que se hace necesaria la 

búsqueda de métodos de gestión adecuados para reducir los impactos que generan 

estas especies (Mack et al. 2000; Rai & Singh 2020). Muchas de las especies 

invasoras se han introducido intencionalmente (Pyšek et al. 2002; Williams & 

Cameron 2006), por lo tanto, el método más eficiente (económica y ecológicamente) 
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es prevenir la introducción y restringir su naturalización (expansión) una vez que la 

especie ya está presente (Westbrooks 1991; Keller et al. 2007; Simberloff 2009). 

Por ende, predecir el potencial invasor y evaluar la probabilidad de que una especie 

de planta se convierta en invasora es clave para su manejo adecuado. 

El sistema de evaluación de riesgo de plantas diseñado para Australia y Nueva 

Zelanda (Pheloung et al. 1999, Australian Weed Risk Assessment, AWRA por sus 

siglas en inglés) es un método que busca evaluar el potencial invasor de una 

especie, previo a su introducción (Pheloung et al. 1999; Daehler et al. 2004; Kato et 

al. 2006; Křivánek & Pyšek 2006; Gordon et al. 2008; Fuentes et al. 2010; Fuentes 

& Saldaña 2022), mediante la integración de información histórica, biogeográfica, 

biológica y ecológica de las especies (Pheloung et al. 1999). Este método ha sido 

testeado y validado en varias regiones del mundo (adecuado al área de estudio) y 

se considera como una herramienta confiable (Pheloung et al. 1999; Daehler & 

Carino 2000; Daehler & Denslow 2007; Gordon et al. 2008; Dawson et al. 2009; 

Gassó et al. 2010; Crosti et al. 2010; Fuentes et al. 2010; Fuentes & Saldaña 2022). 

El método permite tomar la decisión de "rechazar", "aceptar" o "revaluar” una 

especie antes de su introducción (Gordon et al. 2008). Sin embargo, posee ciertas 

limitaciones asociadas a la disponibilidad de información de las especies evaluadas 

con respecto al historial de introducción fuera de su rango nativo (Caley & Kuhnert, 

2006; Wilson et al. 2007; Weber et al. 2009; Dawson et al. 2009).  

En Chile, este método fue adaptado y aplicado a un grupo de especies no-nativas 

e invasoras para determinar su utilidad como método de escrutinio de especies 

propuestas para ser introducidas (Fuentes & Saldaña 2022). Los resultados 

indicaron que el método WRA-Ch (siglas utilizadas en la adaptación del método 

para Chile) es capaz de prever con éxito el potencial invasor de las especies 

evaluadas (Fuentes & Saldaña 2022). Presenta menor variabilidad y una mayor 

objetividad en comparación al “criterio de expertos” o las “listas negras” 

comúnmente empleadas como método para prohibir la introducción de especies no-

nativas con potencial invasor (Fuentes & Saldaña 2022). 

Si bien el AWRA fue diseñado para la prevención de la introducción de plantas no-

nativas con un alto potencial invasor, los puntajes asignados a las especies también 
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han sido utilizados para evaluar las especies no-nativas ya presentes en los 

ecosistemas (Daehler et al. 2004; Dawson et al. 2009). Por ejemplo, Daehler (2005), 

empleó los puntajes de AWRA para estimar la severidad de invasión de un 

ecosistema, ponderando cada puntaje (AWRA) de una especie no-nativa con una 

medida de abundancia de la misma especie. El resultado mostró que la severidad 

de la invasión era alta cuando existen especies no-nativas con alto potencial invasor 

(alto puntaje AWRA) y alta abundancia. Por el contrario, la severidad de invasión 

era baja cuando las especies no-nativas tienen bajo potencial invasor (bajo puntaje 

AWRA) y baja abundancia (Daehler 2005). Determinar la severidad de invasión es 

de gran utilidad, ya que permite estudiar el grado de invasión que sufre un 

determinado sitio e identificar que especie deben priorizarse al momento de realizar 

esfuerzos de manejo (Daehler et al. 2004; Daehler 2005; Mardones et al. 2015). En 

Chile, este método fue aplicado para estudiar el grado de invasión en dos sectores 

del Parque Nacional Puyehue (Mardones et al. 2015). Los resultados indicaron que 

las áreas con menor perturbación (senderos cerrados al público), presentaban una 

severidad de invasión más baja que las áreas con mayor nivel de perturbación 

(senderos abiertos al público) (Mardones et al. 2015). Estos resultados permiten 

hipotetizar que las áreas o sitios con menor nivel de perturbación presentarían 

menor severidad de invasión en comparación a aquellos sitios con mayor nivel de 

perturbación. 

Dada la amenaza que representan las especies invasoras y su constante aumento, 

es necesario conocer el potencial invasor de las especies no-nativas presentes en 

la región, para entender el proceso de invasión y el nivel de presión que ejercen 

sobre ecosistemas con alto valor de conservación. En ese contexto este estudio 

busca determinar la severidad de invasión que enfrentan la Estación de Biología 

Terrestre de Hualpén y el Parque Nacional Nonguén y de esa forma evaluar el 

estado de ambos ecosistemas desde una perspectiva cuantitativa, considerando la 

riqueza y abundancia de las especies no-nativas. Este enfoque permitirá identificar 

las especies cuya invasión representa una mayor amenaza y priorizar esfuerzos de 

manejo, como control o erradicación, en función de su impacto potencial sobre la 

estructura y función de estos ecosistemas. 
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Específicamente, esta investigación busca contestar las siguientes preguntas: 

 

1. ¿Qué área tiene el mayor número de especies no-nativas con un alto potencial 

de invasión, la Estación de Biología Terrestre de Hualpén o el Parque Nacional 

Nonguén? 

2. ¿Qué área presenta mayor severidad de invasión, la Estación de Biología 

Terrestre de Hualpén o el Parque Nacional Nonguén? 
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HIPÓTESIS 

 

Las hipótesis de trabajo que se busca poner a prueba son: 

 

Hipótesis 1: Dado el alto flujo de visitas del Parque Nacional Nonguén, contrario a 

lo que sucede en la Estación de Biología Terrestre de Hualpén, se espera que el 

Parque Nacional Nonguén tenga un mayor número de especies no-nativas con un 

alto potencial de invasión. 

 

Hipótesis 2: Dado que el Parque Nacional Nonguén tiene un flujo constante de 

visitas no restringido, se espera que sea el área que presenta mayor severidad de 

invasión, a diferencia de la Estación de Biología Terrestre de Hualpén que presenta 

visitas restringidas y por ende menor perturbación. 
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OBJETIVOS 

 

Objetivo General  

Evaluar la severidad de invasión en el Parque Nacional Nonguén y la Estación de 

Biología Terrestre de Hualpén. Además, analizar el potencial invasor de las especies 

no-nativas presentes en ambos sitios de alto interés de conservación dentro de la 

ciudad de Concepción, con el fin de proporcionar una comprensión integral de la 

dinámica de la invasión biológica en ambos ecosistemas. 

 

Objetivos Específicos 

1. Identificar las especies no-nativas presentes en la Estación de Biología 

Terrestre de Hualpén y el Parque Nacional Nonguén. 

2. Evaluar el potencial invasor de las especies no-nativas identificadas 

utilizando el método WRA-Ch. 

3. Determinar el índice de severidad de invasión para la Estación de Biología 

Terrestre de Hualpén y el Parque Nacional Nonguén. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

1. Área de estudio 

 

Se seleccionaron dos sitios de alto interés de conservación dentro del área 

metropolitana de Concepción que preservan fragmentos significativos de la 

vegetación nativa original: 

 

1. Estación de Biología Terrestre de Hualpén (EBTH): Abarca una superficie de 

73 hectáreas y se encuentra bajo la administración del Departamento de 

Botánica de la Universidad de Concepción desde el año 1970 a la fecha 

(Baeza et al. 2023). La EBTH forma parte del Santuario de la Naturaleza de 

la Península de Hualpén y constituye un refugio de biodiversidad, a pesar de 

estar expuesto a amenazas como son plantaciones forestales, ganadería y 

actividades antrópicas. 

2. Parque Nacional Nonguén (PNN): Comprende una superficie de 2.135 

hectáreas y fue inicialmente catalogado como un sitio de conservación de la 

biodiversidad en 2002 (CONAMA, 2002). Posteriormente, en 2009, se 

designó como Reserva Nacional y, en 2021, obtuvo la categoría de Parque 

Nacional (D.O., 2021). El PNN alberga el último remanente de bosque 

caducifolio de gran extensión en la cordillera de la Costa de la Región del 

Biobío y enfrenta un flujo constante de visitantes que contribuye a la 

propagación de especies no-nativas. 
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Figura 1. Mapa satelital de las áreas de estudio: Estación de Biología Terrestre de 

Hualpén (EBTH) (36°47'47"S, 73°09'40"W) y Parque Nacional Nonguén (PNN) 

(36°52'35"S, 72°59'35"W). 

 

2. Recolección de datos y muestreo de abundancia  

 

Para registrar las especies no-nativas presentes en cada sitio de estudio, se utilizó 

un enfoque combinado de revisión bibliográfica y muestreo en terreno. La revisión 

incluyo estudios previos realizados en la EBTH y el PNN. El trabajo de campo se 

llevó a cabo entre los meses de septiembre, octubre y noviembre, identificando 

especies no-nativas que no fueron descritas previamente.  

En cada sitio se establecieron 7 parcelas de 10 x 10 m (100 m²) ubicadas de manera 

sistemática. Dentro de cada parcela se registraron las especies no-nativas y su 

abundancia fue estimada mediante el porcentaje de cobertura en tres categorías de 

crecimiento: herbáceas, arbustivas y arbóreas. 
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3. Determinación potencial invasor  

 

El potencial invasor de las especies no-nativa registradas se obtuvo mediante datos 

preexistentes de Fuentes & Saldaña (2022). Para aquellas especies sin puntaje 

publicado, se aplicó el protocolo WRA-Ch. Este cuestionario, adaptado para las 

condiciones de Chile, consta de 49 preguntas organizadas en 3 secciones (Fig. 2). 

Se requiere un mínimo de diez respuestas para que una especie pueda ser 

evaluada: 

 

a) Sección de Historia y Biogeografía: 2 respuestas mínimo  

b) Sección de Biología y Ecología: 6 respuestas mínimo 

c) Sección de Rasgos indeseables: 2 respuestas mínimo 

 

Cada respuesta tiene un valor asignado, cuya sumatoria entrega el puntaje final. 

Las especies se clasificaron en tres categorías: 

 

a) Aceptadas (poco o nulo potencial invasor, puntaje < 1). 

b) Reevaluadas (potencial incierto, puntaje entre 1 y 6). 

c) Rechazadas (alto potencial invasor, puntaje > 6). 

 

Las preguntas adaptadas al contexto chileno incluyen modificaciones específicas 

relacionadas con el clima, los suelos y los enemigos naturales del territorio 

(Pheloung et al. 1999; Fuentes & Saldaña, 2022): 

2.01 “idoneidad de las especies al clima australiano” cambió a “idoneidad al clima 

chileno”.  

2.04 se modificó de “nativa o naturalizada en regiones con periodos secos 

prolongados” a “nativa o naturalizada en regiones con un gradiente climático, desde 

el desierto hasta la estepa patagónica o amplio gradiente climático”. 

4.10 “crecer en suelos infértiles” se modificó a “suelos con capa orgánica delgada 

y/o con alto nivel de erosión”.  



   
 

  22 
 

8.05 “presencia de enemigos naturales efectivos en Australia” se cambió a 

“presencia de enemigos naturales efectivos en Chile”. 

 

 

Figura 2. Cuestionario del sistema de evaluación de riesgo de plantas diseñado 

para Australia y Nueva Zelanda (Australian Weed Risk Assessment, AWRA) 

planteado por Pheloung et al. 1999. 

 



   
 

  23 
 

4. Determinación de severidad de invasión  

 

La severidad de invasión se calculó utilizando la fórmula propuesta por Daehler 

(2005). 

 

𝑆𝑒𝑣𝑒𝑟𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑑𝑒 𝑖𝑛𝑣𝑎𝑠𝑖ó𝑛 = ∑ 𝑆𝑖 𝐴𝑖

𝑛

𝑖=1

 

Donde: 

 

n corresponde al número total de especies no-nativas presentes en una parcela. 

Si corresponde a la puntuación de obtenida con el WRA-Ch para cada una de las 

especies. 

Ai corresponde a la abundancia (porcentaje de cobertura) de cada una de las 

especies.  

Al sumar ambos productos se obtendrá una medida del grado de invasión. Este 

cálculo se realizó para cada parcela y posteriormente se obtuvo un promedio por 

cada sitio. 

 

5. Análisis de datos  

 

Para evaluar la relación entre el porcentaje de cobertura de las especies no-nativas 

y sus puntajes WRA-Ch, se utilizó un análisis de correlación de Pearson. 

Las diferencias en el porcentaje de cobertura, puntajes WRA-Ch y severidad de 

invasión entre la EBTH y el PNN se analizaron mediante la prueba no paramétrica 

de Mann–Whitney, dado que los datos no cumplían con los supuestos de 

normalidad. 

Se seleccionaron las cuatro especies no-nativas con mayor cobertura compartidas 

entre los sitios, para identificar cuáles contribuyen significativamente a la severidad 

de la invasión. Dado al reducido número de réplicas se optó por realizar un análisis 

descriptivo basado en la comparación de los promedios con una prueba de Chi-

cuadrado. 
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RESULTADOS 

 
1. Composición de especies no-nativas 

 

Se identificaron un total de 118 especies no-nativas en la Estación de Biología 

Terrestre Hualpén y 74 en el Parque Nacional Nonguén (Anexo. 1). De estas, 46 

especies fueron compartidas entre ambos sitios. En cuanto a las especies 

exclusivas, la EBTH registro 72 únicas, mientras que en el PNN solo se registraron 

28 especies únicas (Tabla. 1).  

En la EBTH la gran mayoría de las especies corresponden a hierbas, predominando 

la familia Poaceae. La mayor parte de estas especies tienen un origen europeo, 

reflejando su introducción histórica y adaptación a las perturbaciones antrópicas de 

la región. De las especies identificadas, 45 presentaron abundancia dentro de las 

parcelas de muestreo (Fig. 3), con valores de WRA-Ch superiores a 12 (Anexo. 2) 

y un promedio de 25. Estas especies mostraron una cobertura promedio del 26 % 

dentro de las parcelas.  

En el PNN, también se registraron principalmente hierbas, siendo la familia 

Asteraceae las más representativa. Al igual que en la EBTH, la mayoría de las 

especies no-nativas tienen origen europeo. De las especies identificadas, 28 

mostraron abundancia en las parcelas de muestreo (Fig. 4), con valores de WRA-

Ch superiores a 12 (Anexo. 2) y un promedio de 26. Estas especies presentaron un 

porcentaje de cobertura promedio más alto, alcanzando el 41 %. 

De las especies encontradas en la EBTH, 116 especies fueron clasificadas con un 

alto potencial invasor (WRA-Ch > 6), mientras que, en el PNN, 72 especies se 

clasificaron con un alto potencial invasor (Tabla. 1; Anexo. 1).  
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Tabla 1. Comparación de riqueza, abundancia y potencial invasor de especies entre 

la Estación de Biología Terrestre de Hualpén (EBTH) y el Parque Nacional Nonguén 

(PNN). 

 

 EBTH PNN 

Especies en total  118 74 

Especies únicas  72 28 

Especies con abundancia  45 28 

Promedio abundancia (cobertura) 26 % 41% 

Promedio WRA-Ch 25 26 

 

 

 

Figura 3. Porcentaje de cobertura de las especies registradas en la Estación de 

Biología Terrestre de Hualpén (EBTH). 
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Figura 4. Porcentaje de cobertura de las especies registradas en el Parque 

Nacional Nonguén (PNN). 

 
 

2. Evaluación de potencial invasor (WRA-Ch) y cobertura 

 

El análisis de correlación entre los valores de WRA-Ch y el porcentaje de cobertura 

de las especies no-nativas no mostró una relación significativa en ninguno de los 

sitios evaluados (p > 0.05). En la EBTH (Fig. 5a) y el PNN (Fig. 5b), los datos 

indicaron que el potencial invasor estimado por el WRA-Ch no está directamente 

relacionado con la cobertura de las especies no-nativas registrada en el terreno. 

En cuanto a la cobertura, la especie compartida con mayor cobertura para ambos 

sitios fue Hesperocyparis macrocarpa (Hartw.) Bartel. Mientras que, las especies 

Rumex acetosella L. y Zantedeschia aethiopica (L.) Spreng. son muy abundantes 

en PNN, al contrario de Holcus lanatus L. que es más abundante en la EBTH (Fig. 

6). 

Aunque el PNN presentó una cobertura promedio más alta, esta diferencia no 

resultó estadísticamente significativa al compararla con la cobertura promedio de la 

EBTH (p > 0.05; Fig. 7a). 
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Ambos sitios mostraron valores promedio de WRA-Ch similares, sin diferencias 

estadísticamente significativas (p > 0.05; Fig. 7b). 

 

Figura 5. Gráfico de dispersión entre los valores Log WRA-Ch y Log de los 

porcentajes de coberturas de las especies no-nativas de a) Estación de Biología 

Terrestre de Hualpén (EBTH) y b) Parque Nacional Nonguén (PNN). 
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Figura 6. Valores promedio (± ES) de los porcentajes de cobertura (%) de las 

especies no-nativas más abundantes compartidas entre sitios A (EBTH) y B (PNN): 

Hesperocyparis macrocarpa (Hartw.) Bartel, Holcus lanatus L., Rumex acetosella L. 

y Zantedeschia aethiopica (L.) Spreng. Las diferencias entre promedios de 

cobertura se calcularon con Chi-cuadrado (X²) y se representan con ***p < 0,0005. 
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Tabla 2. Resultados del análisis chi-cuadrado (X²) de la comparación de promedios 

de porcentaje de cobertura de las especies no-nativas más abundantes compartidas 

entre la Estación de Biología Terrestre de Hualpén (EBTH) y el Parque Nacional 

Nonguén (PNN). 

 
Especie Chi-cuadrado ( X² ) P-valor 

Hesperocyparis macrocarpa 0 1.00 

Holcus lanatus 36 0.000000002*** 

Rumex acetosella 28 0.000000136*** 

Zantedeschia aethiopica 20 0.000007744*** 

 

 

3. Severidad de invasión 

El cálculo de la severidad de invasión arrojó un promedio más alto para el PNN 

(1.88) en comparación con la EBTH (1.63). Sin embargo, las diferencias en 

severidad de invasión entre ambos sitios no fueron estadísticamente significativas 

(p > 0.05; Fig. 7c). 
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Figura 7. Comparación de promedios de los sitios EBTH y PNN de a) porcentaje de 

cobertura; b) WRA-Ch de las especies registradas y c) severidad de invasión.  
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DISCUSIÓN 

 

1. Composición de especies no-nativas 

 

Los ecosistemas evaluados, aunque comparten un contexto periurbano, presentan 

dinámicas de invasión distintas. El Parque Nacional Nonguén (PNN) alberga una 

mayor cobertura de especies consolidadas, particularmente especies como 

Delairea odorata (Hiedra amarilla) y Rubus ulmifolius (Zarzamora), lo que refleja un 

proceso de invasión avanzado en áreas forestales dominadas por especies no-

nativas. Por otro lado, la Estación de Biología Terrestre de Hualpén (EBTH) muestra 

un mayor número de especies herbáceas en etapas iniciales de invasión, asociadas 

a una mayor fragmentación del paisaje y una intensa influencia antrópica, incluida 

la cercanía a áreas urbanas densamente pobladas y redes de carreteras y caminos. 

Este patrón es consistente con estudios previos, que destacan cómo las áreas 

cercanas a densas urbanizaciones y redes de carreteras actúan como fuentes 

críticas de propagación de propágulos (Pauchard & Alaback 2004; Kowarik 2011; 

Heinrichs & Pauchard 2015; Foxcroft et al. 2017; Lozano et al. 2023). 

Contrario a lo esperado, los resultados muestran que la EBTH presenta un mayor 

número de especies con alto potencial invasor. Esto puede atribuirse a la presencia 

de sectores abiertos dentro de este sitio, que generan condiciones favorables para 

la invasión, especialmente de especies herbáceas con alto potencial invasor (Marini 

et al. 2012). En consecuencia, se rechaza la hipótesis inicial que planteaba una 

mayor cantidad de especies no-nativas con alto potencial invasor en el PNN. 

Solo tres especies obtuvieron valores de WRA-Ch inferiores a 6: Agapanthus 

africanus (Agapanto) (WRA-Ch = 5), Prunus amygdalus (Almendro) (WRA-Ch = 5) 

y Westringia fruticosa (Romero australiano) (WRA-Ch = 5), lo que indica la 

necesidad de una reevaluación de su potencial invasor en un contexto especifico de 

conservación (Pheloung et al. 1999; Dawson et al. 2009). El resto de las especies 

identificadas son potencialmente invasoras (EBTH 116; PNN 72; Anexo. 2) 

(Pheloung et al. 1999), demostrando su capacidad para superar barreras 

ambientales y reproductivas, estableciéndose exitosamente en los ecosistemas 
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(Richardson et al. 2000). Este establecimiento se ve favorecido en gran medida por 

la propagación de propágulos en un entorno periurbano con múltiples vías de 

dispersión (Foxcroft et al. 2007; Heinrichs & Pauchard 2015). El constante flujo de 

visitantes incrementa la presión de propágulos, aumentando las oportunidades de 

establecimiento para especies invasoras (Spear et al. 2013; Foxcroft et al. 2017). 

Un ejemplo claro de esto son los excursionistas, quienes, al recorrer senderos y 

caminos, suelen transportar accidentalmente grandes cantidades de semillas 

adheridas a sus ropas y zapatos, actuando como vectores de dispersión (Pickering 

et al. 2010). Las especies invasoras registradas poseen características clave que 

promueven su adaptación exitosa a ambientes perturbados, como alta 

competitividad, tolerancia al estrés y a bajos niveles de luz, además de una notable 

plasticidad genotípica y fenotípica (genotipo multipropósito) (Dietz & Edwards 2006; 

Richardson & Pyšek 2006; Davidson et al. 2011; Gioria & Osborne 2014). Estas 

adaptaciones las hacen particularmente efectivas en ecosistemas fragmentados y 

sujetos a presión antrópica constante (Buckley et al. 2007). Las diferencias en 

número de especies no-nativas identificadas entre ambos sitios podrían no solo 

reflejar las diferencias en las dinámicas de invasión, sino también estar 

influenciadas por limitaciones metodológicas. Factores como el tiempo del muestreo 

y la fenología de las especies dificultaron la identificación de individuos sin rasgos 

morfológicos evidentes durante el periodo de estudio.  

La mayoría de las especies registradas en ambos sitios, más de la mitad, no 

mostraron abundancia en las parcelas muestreadas, lo que sugiere una fase 

temprana de invasión o un establecimiento limitado en estas áreas. En la EBTH se 

identificaron especies con un alto potencial invasor que no fueron encontradas 

dentro de las parcelas de muestreo, como Rubus ulmifolius (WRA-Ch = 38), Rosa 

rubiginosa (Rosa mosqueta) (WRA-Ch = 34) y Pinus radiata (WRA-Ch = 30). Estas 

especies, a pesar de su ausencia puntual, representan un riesgo significativo debido 

a su capacidad de dispersión y a los impactos documentados en ecosistemas 

similares (Matthei et al. 1995; Quiroz et al. 2009; Fuentes et al. 2014; PNUD, 2017; 

Weber 2017). En el PNN se identificaron especies como Paraserianthes lophantha 

(Albicia amarilla) (WRA-Ch = 22), Lonicera japonica (Madreselva asiática) (WRA-
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Ch = 23) y Lonicera caprifolium (Madreselva de los jardines) (WRA-Ch = 24), las 

cuales representan riesgos potenciales para el PNN, ya que pueden alterar 

significativamente su composición, estructura y funcionalidad ecológica, causando 

impactos negativos en la biodiversidad (Thomas 1980; Schierenbeck 2004; 

DiTomaso & Healy 2007; Impson et al. 2011; Weber 2017). 

 

2. Relación entre WRA-Ch y cobertura 

 

Los resultados sugieren que no existe correlación directa entre el puntaje WRA-Ch 

y la cobertura de las especies, lo que indica que algunas especies con alto potencial 

invasor aún no han logrado establecer coberturas significativas. Este fenómeno 

puede explicarse por la disponibilidad de nichos ecológicos, el tiempo de residencia 

de las especies y la capacidad competitiva con la vegetación nativa (Daehler 2005). 

En un escenario de manejo, las especies con alto potencial invasor y baja cobertura 

deben priorizarse, ya que su erradicación es factible con menores recursos 

económicos y temporales (Daehler 2005). 

En cuanto a los hábitos de crecimiento, se identificó que especies arbustivas y 

arbóreas como Hedera helix (Hiedra) en el PNN y Lupinus arboreus (Chocho) en la 

EBTH, poseen rasgos adaptativos, tales como alta tolerancia a estrés y capacidad 

de propagación rápida, que facilitan su establecimiento en contextos de disturbio 

antrópico (DiTomaso & Healy 2007; Weber 2017) 

Las especies arbustivas y arbóreas adquieren especial relevancia en programas de 

control, dado su impacto en la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas 

invadidos, generando cambios en la composición de especies nativas y en los 

procesos ecológicos clave (Křivánek & Pyšek 2006). Además, su mayor visibilidad, 

biomasa y concentración espacial facilitan su identificación y manejo en 

comparación con especies herbáceas no-nativas (Pluess et al. 2012a, b; Scavo & 

Mauromicale 2020). Un caso representativo es Hedera helix (WRA-Ch = 24) en el 

PNN, una especie leñosa invasora con características que le confieren un alto 

potencial invasor. H. helix presenta una notable tolerancia a condiciones 

ambientales adversas, como sequía, sombra densa, temperaturas frías y heladas, 
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además de ser resistente a enfermedades y plagas de insectos (Metcalfe 2005; 

DiTomaso & Healy 2007; Blinkova et al. 2023). Es una especie invasora agresiva 

que forma un dosel denso y extenso, limitando la disponibilidad de luz para la 

vegetación subyacente e impidiendo el reclutamiento de plantas nativas (Metcalfe 

2005). En el PNN, su amplia distribución confirma su rol como amenaza significativa 

para la estructura y dinámica del ecosistema. Por otro lado, en la EBTH la especie 

Lupinus arboreus (WRA-Ch = 24) representa otro ejemplo de especie leñosa 

invasora con alto impacto ecológico. L. arboreus muestra una notable capacidad 

para adaptarse a diversos ambientes, destacándose en áreas perturbadas, como 

dunas costeras y orillas de caminos, donde prospera gracias a su eficiente 

capacidad reproductiva mediante semillas (DiTomaso & Healy 2007; Weber 2017; 

Lambers et al. 2013). Estas pueden permanecer viables en el banco de semillas 

hasta 15 años, siendo estimuladas a germinar por disturbios ambientales, (Matthei 

1995; Fuentes et al. 2014). Además, su capacidad de fijación de nitrógeno en el 

suelo favorece el establecimiento de otras especies introducidas, alterando los 

ciclos de nutrientes y favoreciendo la invasión en cascada (Simberloff & Von Holle 

1999; Green et al. 2011; O'Loughlin & Green 2017). El agresivo comportamiento 

colonizador de L. arboreus, sumado a sus impactos en la dinámica de los 

ecosistemas nativos, refuerzan su importancia como una especie invasora de alta 

prioridad para el manejo y control. 

 

3. Severidad de invasión 

Ambos sitios muestran una alta severidad de invasión (SI), sin diferencias 

estadísticamente significativas entre ellos, lo que sugiere niveles similares de 

invasión (Fig. 7c). Esto indica que ambos ecosistemas experimentan presiones de 

invasión comparables, pero con especies predominantes distintas. El PNN presenta 

un promedio ligeramente superior de SI, influido por su mayor cobertura de especies 

no-nativas con alto potencial invasor, como Delairea odorata (WRA = 29), Pinus 

radiata (WRA = 30), y Rubus ulmifolius (WRA = 38). En determinados sectores del 

PNN, se observan altas tasas de invasión por especies arbóreas y arbustivas, tales 
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como Acacia melanoxylon (Aromo australiano), Genista monspessulana 

(Retamilla), Rubus ulmifolius, Hedera helix, Delairea orodata, Pinus radiata, con 

coberturas significativas que modifican la estructura del bosque nativo (Fig. 4). A 

pesar de su cobertura local elevada, el predominio de un grupo reducido de 

especies podría subestimar su impacto en la SI promedio a nivel del sitio completo. 

Por el contrario, en la EBTH se observa una mayor riqueza de especies herbáceas, 

muchas de las cuales presentan altos valores de WRA-Ch, pero baja cobertura. A 

pesar de su baja representación en cobertura, estas especies contribuyen al 

incremento del SI debido a su elevado potencial invasor (Anexo. 2). Este patrón 

puede explicarse por la abundancia de sectores abiertos en la EBTH, como 

pastizales y praderas en la zona alta, que reciben luz directa (Fig. 1), creando 

condiciones óptimas para especies no adaptadas a la sombra o al dosel (Moreno-

Chacón et al. 2018; Baeza et al. 2023). En cambio, los bosques densos como los 

del PNN, actúan como barreras naturales que limitan la invasión en la capa 

herbácea debido a la escasa disponibilidad de luz bajo el dosel (Pauchard & Alaback 

2006). Sin embargo, especies invasoras en el interior del bosque en la EBTH, como 

Pinus radiata y Eucalyptus globulus (Eucalipto), están estrechamente vinculadas 

con las plantaciones forestales exóticas presentes en la zona, lo que facilita su 

dispersión y establecimiento. En el PNN, donde predominan densos bosques 

nativos (Fig. 1), la amenaza principal radica en la capacidad de especies no-nativas 

con alto potencial invasor de colonizar estos sectores, lo que representa un riesgo 

significativo para la biodiversidad nativa (Heinrichs & Pauchard 2015).  

Estos hallazgos permiten rechazar la hipótesis inicial que sugería una mayor SI en 

el PNN. Aunque este sitio presenta una menor variabilidad en el SI entre las parcelas 

estudiadas lo que podría estar relacionado con una distribución más homogénea de 

las especies no-nativas. 

Estas observaciones sugieren que los enfoques de muestreo empleados, 

particularmente en cuanto a la cantidad y distribución espacial de las parcelas, 

pueden no haber captado completamente las dinámicas de invasión específicas en 

cada sitio, afectando los resultados sobre la SI. 
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Aunque la SI proporciona un contexto útil sobre la dinámica de invasión en ambos 

sitios, su eficacia parece maximizarse cuando se utiliza para comparar comunidades 

dentro de un mismo ecosistema comparando sectores con diferencias estructurales 

en su vegetación (Daehler 2005.) Esto permite tener una evaluación objetiva del 

grado de invasión general del ecosistema, enfoque que permite identificar zonas 

donde se podrían focalizar esfuerzos de manejo. Al priorizar áreas con alta SI, es 

posible implementar medidas como la restricción de acceso público, lo que podría 

minimizar perturbaciones y facilitar estrategias de control más efectivas. En el 

Parque Nacional Puyehue, se demostró que este procedimiento es efectivo, ya que, 

los senderos que fueron cerrados al público presentaron una SI menor en 

comparación con las áreas más perturbadas, como los senderos abiertos al público 

(Mardones et al. 2015). Esto evidencia cómo una gestión adecuada, basada en 

indicadores como la SI, puede contribuir a mitigar los impactos de las especies no-

nativas dentro de estos ecosistemas. 

Dado que el PNN abarca una superficie considerablemente mayor y presenta mayor 

heterogeneidad, la limitada representatividad de las parcelas muestreadas podría 

subestimar la severidad real de la invasión en el sitio completo. Por lo tanto, es 

crucial implementar estrategias de manejo diferenciadas. En la EBTH, priorizar el 

control temprano de especies con alto WRA-Ch y baja abundancia para evitar su 

expansión. Mientras que, en el PNN, los esfuerzos deben centrarse en controlar las 

especies dominantes que ya generan impactos visibles sobre la estructura y 

funcionalidad del bosque.  
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CONCLUSIÓN  

 

Ambos sitios de estudio presentan un alto número de especies no-nativas, 

influenciado por su ubicación en una matriz periurbana sujeta a una intensa presión 

de propagación de propágulos. Sin embargo, las dinámicas de invasión difieren 

entre ellos. Por una parte, en la EBTH las especies no-nativas se encuentran en 

etapas iniciales de invasión, favorecidas por la fragmentación del paisaje y la 

presencia de sectores abiertos, como pastizales y praderas en la zona alta, donde 

se forman parches densamente invadidos. Mientras que el PNN exhibe un proceso 

más avanzado de invasión, con especies arbóreas y arbustivas no-nativas que han 

alcanzado altas coberturas. Aunque los densos bosques dominados por Nothofagus 

obliqua (Roble) actúan como barreras naturales para especies herbáceas con baja 

tolerancia a la sombra, las plantaciones forestales no-nativas circundantes 

funcionan como fuentes activas de propagación. En ambos sitios, la presión de 

propágulos se ve reforzada por la presencia de visitantes y una extensa red de 

caminos. Esto resalta la importancia de mitigar las vías de dispersión humanas y 

regular las plantaciones exóticas en áreas adyacentes, medidas clave para reducir 

la propagación de especies invasoras. Entre las estrategias de manejo 

recomendadas, el cierre de senderos emerge como una medida clave para reducir 

la severidad de invasión en comunidades nativas que sea de interés de 

conservación o sujeta a protocolos de manejos de especies no-nativas invasoras. 

El método validado en Chile de Weed Risk Assessment (WRA) ha demostrado ser 

un indicador eficaz para identificar especies con alto potencial invasor para poder 

priorizar esfuerzos de manejo y control de especies no-nativas invasoras. Por otro 

lado, la severidad de invasión (SI) se presenta como un complemento, ya que 

proporciona información sobre el grado de invasión en los ecosistemas, facilitando 

la identificación de áreas prioritarias para focalizar estrategias de manejo. 

Las áreas de conservación periurbanas, como el Parque Nacional Nonguén y la 

Estación de Biología Terrestre Hualpén, desempeñan un papel fundamental en la 

protección de la biodiversidad y la provisión de servicios ecosistémicos esenciales, 
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como el suministro de agua potable y la regulación climática. Este estudio 

proporciona una visión integral sobre el estado de invasión en estos ecosistemas, 

destacando la necesidad urgente de implementar estrategias de manejo 

diferenciadas que aborden las dinámicas particulares de cada sitio. Además, resalta 

la importancia de estudios más detallados y continuos que permitan comparar 

comunidades dentro de un mismo ecosistema, con el fin de identificar áreas críticas 

y priorizar acciones de conservación más efectivas. La conservación y manejo 

coordinado de estas áreas es crucial para garantizar su sostenibilidad a largo plazo 

y mitigar las amenazas que enfrentan, como la invasión por especies exóticas, el 

cambio climático y la presión antrópica. 
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Anexo 1. Listado de especies no-nativas y WRA-Ch encontradas en la Estación de 

Biología Terrestre de Hualpén (EBTH) y el Parque Nacional Nonguén (PNN). 

ESPECIES EBTH PNN WRA 

Acacia delbata Link 0 1 29 

Acacia melanoxylon R. Br. 0 1 28 

Achillea millefolium L. 1 0 17 

Agapanthus africanus L. 1 1 5 

Agrostis capillaris L. 1 0 34 

Agrostis castellana Boiss. & Reut. 1 1 17 

Aira caryophyllea L.  1 0 24 

Albizia lophantha (Willd.) Benth. 0 1 22 

Aloe arborecens (L.) Hoffmanns. 0 1 13 

Anagallis arvensis L. 1 1 25 



   
 

  50 
 

Anthemis cotula L. 1 0 24 

Arctotheca calendula (L.) Levyns 1 0 33 

Arrhenatherum elatius (L.) P.Beauv 1 0 22 

Avena barbata Pott ex Link 1 0 23 

Avena fatua L.  1 0 27 

Barbarea verna (Mill.) Asch. 0 1 25 

Bartsia trixago L. 1 0 23 

Bellis perennis L. 0 1 22 

Borago officinalis L. 0 1 19 

Brassica rapa L. 1 0 20 

Briza maxima L. 1 0 29 

Briza minor L. 1 0 24 

Bromus hordeaceus L.  1 0 24 

Capsella bursa-pastoris (L.) Medik. 1 0 22 

Cardamine hirsuta L. 1 1 19 

Carduus pycnocephalus L. 1 1 32 

Centella asiatica (L.) Urb. 1 0 9 

Cerastium glomeratum Thuill. 1 0 25 

Chasmanthe floribunda (Salisb.) N.E.Br. 0 1 20 

Chenopodium album L. 1 0 31 

Cichorium intybus L. 1 0 24 

Cirsium vulgare (Savi) Ten. 1 1 34 

Cladanthus mixtus (L.) Chevall. 1 0 13 

Conium maculatum L.  1 1 32 

Convolvulus arvensis L. 1 0 22 

Crepis capillaris (L.) Wallr. 1 0 21 

Cynoglossum creticum Mill. 1 0 17 

Cynosurus echinatus L. 1 0 23 

Dactylis glomerata L. 1 1 30 

Daucus carota L. 1 1 31 

Delairea odorata Lem. 0 1 29 

Dichondra micrantha 1 1 22 

Dipsacus sativus (L.) Honck. 1 1 22 

Draba verna L. 1 0 17 

Echium plantagineum L. 1 1 31 

Echium vulgare L. 1 1 26 

Eriobotrya japónica (Thunb.) Lindl. 0 1 9 
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Erodium cicutarium (L.) L’Hér. ex Aiton 1 0 28 

Eucalyptus globulus Labill. 1 1 29 

Euphorbia peplus L. 1 1 25 

Foeniculum vulgare Mill. 1 1 15 

Fumaria agraria Lag. 0 1 21 

Fumaria capreolata L. 1 0 21 

Galega officinalis L. 1 1 17 

Galium aparine L. 1 0 23 

Genista monspessulana (L.) L.A.S. Johnson 1 1 27 

Geranium purpureum Vill. 1 0 18 

Geranium robertianum L. 1 1 22 

Hedera helix L. 1 1 24 

Hedypnois rhagadioloides (L.) F.W. Schmidt  1 0 20 

Hesperocyparis macrocarpa (Hartw.) Bartel. 1 1 13 

Holcus lanatus L. 1 1 29 

Hordeum murinum L. 1 0 34 

Hyacinthoides hispánica L. 0 1 22 

Hypericum perforatum L. 1 0 29 

Hypochaeris glabra L. 1 0 21 

Hypochaeris radicata L. 1 1 25 

Lactuca serriola L. 0 1 24 

Lactuca virosa L. 0 1 16 

Lagurus ovatus L. 1 0 31 

Lapsana communis L. 1 1 23 

Leontodon saxatilis Lam. 1 1 22 

Leucanthemum vulgare Lam. 1 0 31 

Linum bienne Mill. 1 0 17 

Lolium arundinaceum (Schreb.) Darbysh. 1 0 27 

Lolium multiflorum Lam. 1 0 23 

Lonicera caprifolium L. 0 1 20 

Lonicera japonica Thunb. 0 1 22 

Lotus corniculatus L. 0 1 28 

Lotus pedunculatus Cav. 1 0 15 

Lupinus arboreus Sims. 1 0 24 

Lythrum hyssopifolium L. 1 0 21 

Malus domestica (Suckow) Borkh. 0 1 11 

Medicago arabica (L.) Huds. 1 0 21 
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Medicago polymorpha L. 1 0 27 

Melissa officinalis L. 1 0 21 

Mentha pulegium L. 1 1 33 

Modiola caroliniana (L.) G. Don 1 0 20 

Oenothera rosea L'Hér. ex Aiton 1 0 20 

Ornithopus compressus L. 1 0 18 

Oxalis corniculata L. 1 0 23 

Oxalis incarnata L. 0 1 23 

Persicaria maculosa Gray 1 0 33 

Petasites pyrenaicus (Loefl.) G.López 0 1 24 

Petrorhagia dubia (Raf.) G. López & Romo  1 0 23 

Pinus radiata D.Don 1 1 30 

Plantago lanceolata L. 1 1 25 

Plantago major L. 0 1 20 

Poa annua L. 1 1 36 

Poa pratensis L. 1 0 28 

Polycarpon tetraphyllum (L.) L. 1 0 20 

Polypogon viridis (Gouan) Breistr. 1 0 24 

Prunella vulgaris L. 1 1 22 

Prunus amygdalus Batsch 0 1 5 

Prunus armeniaca L. 0 1 10 

Prunus avium (L.) L. 0 1 10 

Prunus cerasifera Ehrh. 1 1 20 

Pseudotsuga menziesii (Mirb.) Franco 1 0 17 

Ranunculus muricatus L. 1 0 17 

Ranunculus repens L. 0 1 27 

Raphanus sativus L. 1 0 21 

Rapistrum rugosum (L.) All. 0 1 21 

Rosa rubiginosa L. 1 1 34 

Rubus constrictus Lefèvre & P.J.Müll. 1 1 35 

Rubus ulmifolius Schott. 1 1 38 

Rumex acetosella L. 1 1 31 

Rumex conglomeratus Murray 1 0 27 

Rumex crispus L. 1 1 33 

Rumex obtusifolius L. 0 1 22 

Rumex pulcher L. 1 0 22 

Ruta chalepensis L. 1 0 18 
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Salix babylonica L. 1 0 25 

Salix caprea L. 1 0 17 

Sanguisorba minor Scop. 1 0 17 

Sherardia arvensis L. 1 1 21 

Silene gallica L. 1 0 25 

Solanum nigrum L. 1 1 31 

Sonchus asper (L.) Hill 1 1 25 

Sonchus oleraceus L. 1 0 28 

Stellaria media (L.) Cirillo 1 0 22 

Taraxacum officinale F.H. Wigg. 1 1 23 

Tolpis barbata (L.) Gaertn. 0 1 22 

Trifolium dubium Sibth. 1 0 18 

Trifolium repens L. 1 1 29 

Trifolium subterraneum L. 1 0 23 

Ulex europaeus L. 1 0 31 

Verbascum thapsus L. 1 0 29 

Verbascum virgatum Stokes 1 1 27 

Verbena litoralis Kunth 0 1 19 

Veronica arvensis L. 1 1 25 

Vicia benghalensis L. 1 0 22 

Vicia hirsuta (L.) Gray 1 0 23 

Vicia sativa L. subsp. nigra (L.) Ehrh.  1 0 19 

Vicia sativa L. subsp. sativa  1 1 27 

Vinca major L. 1 1 19 

Westringia fruticosa (Willd.) Druce 1 0 5 

Zantedeschia aethiopica (L.) Spreng 1 1 27 

 

Anexo 2. Valores WRA-Ch de las especies no-nativas dentro de las parcelas y el 

promedio de los porcentajes de cobertura por sitio: Estación de Biología Terrestre 

de Hualpén (EBTH) y el Parque Nacional Nonguén (PNN). 

   

     Promedio porcentaje de cobertura 

(%)  
   

ESPECIE  EBTH  PNN  WRA  

Acacia melanoxylon R. Br.  x  0,5  28  

Agrostis capillaris L.  0,9  x  34  

Anagallis arvensis L. 0,3  0,3  25  
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Arctotheca calendula (L.) Levyns  0,2  x  33  

Barbarea verna (Mill.) Asch.  x  0,1  25  

Briza minor L.  0,2  x  24  

Cardamine hirsuta L.  0,2  0,1  19  

Carduus pycnocephalus L.  0,1  0,2  32  

Cerastium glomeratum Thuill.  0,2  x  25  

Cichorium intybus L.  0,1  x  24  

Cirsium vulgare (Savi) Ten.  0,1  0,2  34  

Conium maculatum L.  x  0,1  32  

Dactylis glomerata L.  0,5  x  30  

Daucus carota L.  0,1  x  31  

Delairea odorata Lem.  x  0,7  29  

Echium plantagineum L.  0,5  x  31  

Echium vulgare L.  0,6  x  26  

Eucalyptus globulus Labill.  1,0  x  29  

Euphorbia peplus L.  0,2  0,2  25  

Galega officinalis L.  x  0,2  17  

Genista monspessulana (L.) L.A.S. Johnson  x  0,7  27  

Geranium purpureum Vill.  0,2  x  18  

Geranium robertianum L.  0,2  0,1  22  

Hedera helix L.  x  0,4  24  

Hesperocyparis macrocarpa (Hartw.) Bartel  1,0  1,0  13  

Holcus lanatus L.  0,6  0,1  29  

Hypochaeris radicata L.  0,1  x  25  

Lactuca serriola L.  x  0,2  24  

Lagurus ovatus L.  0,2  x  31  

Lapsana communis L.  x  0,1  23  

Leontodon saxatilis Lam.  0,1  x  22  

Linum bienne Mill.  0,1  x  17  

Lotus pedunculatus Cav.  0,2  x  15  

Lupinus arboreus Sims  0,1  x  24  

Medicago arabica (L.) Huds.  0,1  x  21  

Medicago polymorpha L.  0,1  x  27  

Mentha pulegium L.  x  0,1  33  

Oenothera rosea L'Hér. ex Aiton  0,3  x  20  

Ornithopus compressus L.  0,1  x  18  

Oxalis corniculata L.  0,1  x  23  
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Oxalis incarnata L.  x  0,2  23  

Pinus radiata D. Don  x  1,0  30  

Plantago lanceolata L.  0,1  0,1  25  

Prunus cerasifera Ehrh.  0,3  x  20  

Pseudotsuga menziesii (Mirb.) Franco  1,0  x  17  

Ranunculus repens L.  x  0,7  27  

Rubus ulmifolius Schott  x  0,7  38  

Rumex acetosella L.  0,2  0,7  31  

Rumex crispus L.  0,2  x  33  

Rumex pulcher L.  0,2  x  22  

Sherardia arvensis L.  0,2  0,1  21  

Sonchus asper (L.) Hill  0,1  x  25  

Sonchus oleraceus L.  0,1  x  28  

Stellaria media (L.) Cirillo  0,2  x  22  

Taraxacum officinale F.H. Wigg.  0,1  x  23  

Trifolium repens L.  0,2  x  29  

Ulex europaeus L.  0,9  x  31  

Vicia sativa L. subsp. sativa  0,1  0,2  27  

Vinca major L.  x  0,5  19  

Zantedeschia aethiopica (L.) Spreng  0,2  0,6  27 
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