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Introducción 

 

La introducción de plantas en regiones biográficamente alejadas, a través principalmente 

de la actividad humana,  puede modificar la composición florística y la estructura de las 

comunidades naturales (Di Castri, 1989; Fox, 1990). Cuando la diseminación de una especie a 

largas distancias va asociada a la expansión de sus poblaciones, se pueden desencadenar 

verdaderos procesos de invasión. La invasión se define como la introducción, el establecimiento 

y la expansión de una especie en una comunidad en la que no estaba presente (Richardson et al., 

2000). Se diferencia de la colonización por el origen biogeográfico de la especie. Para diversos 

autores el concepto de invasión se puede aplicar a la expansión de cualquier especie 

naturalizada (Richardson et al., 2000), mientras que para otros el término invasión implica 

además un impacto negativo sobre la comunidad invadida (Mack, 1996; Alpert et al., 2000; 

Davis and Thompson, 2000) En cualquier caso, mientras que  algunas especies exóticas se 

establecen con éxito pero sin causar ningún impacto ecológico o económico aparente, una parte 

de las invasiones por especies exóticas producen efectos perjudiciales en los ecosistemas 

(Williamson and Fitter, 1996). Las especies invasoras pueden alterar las comunidades naturales 

al modificar su estructura o funcionamiento (Vitousek, 1987; Macdonald et al., 1989), al 

competir con las especies nativas y desplazarlas (Bais et al., 2003; Hager, 2004; Miller and 

Gorchov, 2004) , e incluso  pueden causar pérdidas económicas (Pimentel et al., 2000).  

 

El estudio de los procesos de invasión no sólo permite profundizar en la ecología de las 

comunidades (Vitousek, 1990; Davis and Pelsor, 2001; Shea and Chesson, 2002), y en la ecología 

evolutiva, al proporcionar ejemplos de procesos evolutivos rápidos (Reznick and Ghalambor, 

2001), sino que también facilitan la predicción de las invasiones y la toma de decisiones para su 

control cuando suponen una amenaza para la biodiversidad de las comunidades naturales 

(Higgins et al., 1999). 

 

Diversos estudios sobre las invasiones tratan de determinar los atributos biológicos que 

confieren el carácter invasor a las especies (Noble, 1989; Roy, 1990; Rejmánek and Richardson, 

1996; Kolar and Lodge, 2001) , mientras que otros se centran en la susceptibilidad de las 

comunidades frente a la invasión  (Crawley, 1987; Kennedy et al., 2002; Smith et al., 2004; Von 

Holle and Simberloff, 2004). Sin embargo, diversos autores señalan que el éxito en el  

establecimiento de las especies invasoras es el resultado de complejas interacciones entre éstas y 

la nueva comunidad (Burke and Grime, 1996; Higgins et al., 1999; Lonsdale, 1999; Lambrinos, 

2002; Troumbis et al., 2002; Callaway et al., 2004). Pequeñas diferencias en los atributos 

biológicos de las especies, tales como la tasa de germinación y de establecimiento, la duración del 

período pre-reproductivo y la capacidad competitiva, pueden interaccionar con las características 
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del hábitat produciendo diferentes respuestas en el área de introducción (D'Antonio, 1993; 

Thébaud et al., 1996). 

 

El tipo y la intensidad de la perturbación del hábitat  pueden determinar el éxito de 

invasión (Hobbs and Huenneke, 1992; Burke and Grime, 1996). La perturbación permite la 

creación de sitios favorables para la germinación y el establecimiento (Eriksson and Ehrlen, 

1992) en la medida en que se reduce la competencia por el espacio (McConnaughay and Bazzaz, 

1991) y aumenta la disponibilidad de recursos (Davis et al., 2000). La intensidad de la 

perturbación y los componentes del ecosistema afectados condicionan el tipo de recursos 

disponibles para las especie s invasoras. Además, la cantidad de recursos, principalmente el agua, 

y la fluctuación en su disponibilidad, que a menudo va asociada a la perturbación, son dos 

importantes factores que inciden sobre la susceptibilidad de los hábitats a ser invadidos (Davis 

and Pelsor, 2001). En este sentido, en  las regiones de clima mediterráneo la perturbación no 

siempre implica un aumento en la disponibilidad de recursos debido a las periódicas restricciones 

hídricas.  

 

Aunque la complejidad del  proceso de invasión no permite generar teorías globales que 

permitan predecirlo (Crawley, 1987; Williamson, 1999; Radford and Cousens, 2000), el análisis 

de las interacciones entre un conjunto particular de comunidades y un grupo reducido de especies 

exóticas así como la comprensión de los mecanismos que regulan la invasión en dichos casos, 

puede facilitar la predicción de las invasiones. Con este fin, diversos estudios han analizado la 

variación de las respuestas de especies próximas filogenéticamente que poseen el mismo tipo 

biológico y que viven en hábitats similares, al interaccionar con un gradiente simple de hábitats 

(Perrins et al., 1993; Radford and Cousens, 2000). Sin embargo, son pocos los autores que  han 

incorporado la manipulación del hábitat  con objeto de examinar el efecto de cambios 

ambientales, tales como perturbaciones o variación de la disponibilidad de recursos, sobre la 

respuesta de las especies (Thébaud et al., 1996; Lambrinos, 2002; García -Serrano et al., 2004; 

Sans et al., 2004).  

 

En este estudio se analiza la capacidad de invasión, evaluada a partir de la 

supervivencia, el crecimiento y la capacidad reproductora in situ, de dos especies de Senecio 

originarias de Sudáfrica que han sido introducidas accidentalmente en Europa: Senecio 

inaequidens D.C. y Senecio pterophorus D.C. Ambas especies son colonizadoras invasoras 

exóticas (sensu Davis and Thompson, 2000) y aunque colonizan principalmente hábitats abiertos 

y ruderales, también habitan, e incluso coexisten, en comunidades más estructuradas como son 

los matorrales y los encinares de Cataluña.  

 



 3 

S. inaequidens fue introducida en Europa a principios del siglo XIX (Ernst, 1998) y 

actualmente se encuentra establecida en diversos países de la Europa occidental. La amplia 

distribución de esta especie y la antigüedad de sus poblaciones implica un mayor conocimiento de 

su capacidad de invasión y de sus efectos sobre los hábitats invadidos. S. inaequidens presenta un 

alto contenido en alcaloides tóxicos para el ganado (Röder et al., 1981). Además, el sobrepastoreo 

favorece la invasión de pastizales donde S. inaequidens puede suponer un riesgo para la 

biodiversidad además de generar pérdidas económicas (López and Maillet, 1998). Diversos 

estudios han tratado de evaluar los mecanismos y las implicaciones de la invasión por S. 

inaequidens (Cotrell et al., 1998; Schmitz and Werner, 2001; Lafuma, 2003; García -Serrano et 

al., 2004; Sans et al., 2004). La introducción de S. pterophorus en Europa es más reciente y en 

Cataluña se ha establecido en los últimos años formando densas poblaciones en el lecho de los 

ríos (Pino et al., 2000). Actualmente todavía se dispone de escasa información acerca de la 

biología y la ecología de esta especie (García-Serrano et al., 2004; Sans et al., 2004) por lo que su 

estudio  plantea el reto de la evaluación precoz de la s consecuencias de su introducción.  

 

Estudios recientes han comparado los atributos biológicos de las dos especies de Senecio 

en condiciones controladas y han señalado que la elevada capacidad de establecimiento de S. 

inaequidens y su plasticidad ante los cambios ambientales pueden explicar su capacidad 

invasora mientras que en el caso de S. pterophorus, el factor determinante es la capacidad de  

aprovechamiento de la disponibilidad de recursos durante las fases iniciales del crecimiento 

(Sans et al., 2004). García-Serrano et al. (2004) ha evaluado la germinación y el establecimiento 

de ambas especies mediante un experimento de siembra en comunidades naturales. Este estudio 

revela que tanto S. inaequidens como S. pterophorus son capaces de germinar en hábitats 

dominados por herbáceas anuales, perennes y arbustos si existe un cierto grado de perturbación, 

mientras que el establecimiento de las plántulas in situ sólo tiene lugar en los hábitats más 

abiertos (prados anuales) con una buena disponibilidad de agua. Sin embargo, importantes 

componentes de la fitness relacionados con el éxito de invasión como son, el establecimiento 

hasta la adquisición de los atributos reproductivos, el crecimiento y la capacidad reproductiva, 

no han sido todavía evaluados. 

 

Nuestro experimento está basado en una simulación de colonización por medio del 

transplante de plántulas en tres hábitats diferentes que forman parte de un gradiente sucesional en 

dos parques naturales, lo que nos permite examinar el establecimiento de las poblaciones y la 

capacidad de reproducción de S. inaequidens y S. pterophorus en función de las características 

del hábitat. Además, la competencia con la vegetación y el aporte de agua han sido manipulados 

para determinar el efecto de la competencia y la disponibilidad hídrica sobre la invasión.  
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En este estudio se plantean las siguientes cuestiones: 

  

- ¿la capacidad de invasión evaluada a partir del establecimiento, el crecimiento y la 

reproducción, de S. inaequidens y S. pterophorus difiere en función del tipo de 

hábitat?  

- ¿la perturbación y la disponibilidad hídrica modifican la respuesta de cada especie 

en dichos hábitats? 

- ¿qué implicaciones para la gestión de los espacios naturales se desprenden del 

conocimiento de los mecanismos de invasión de S. inaequidens y S. pterophorus? 

 

 

Material y métodos  

Especies estudiadas 

En este estudio se evalúa la capacidad de invasión de dos especies del género Senecio, 

S. inaequidens D.C. y S. pterophorus DC (Asteraceae), ambas de origen sudafricano. El género 

Senecio constituye uno de los géneros más cosmopolitas, a menudo asociado a ambientes 

perturbados (Lawrence, 1985) , y comprende muchas especies consideras como invasoras o 

malas hierbas (Randall 2001). 

 

Senecio inaequidens es una mata semileñosa perenne originaria de las zonas montañosas 

del este de Sudáfrica, donde coloniza pastizales, laderas rocosas y cauces de río. Ha invadido 

diversos hábitats ruderales tanto en Sudáfrica como en Australia y  Sudamérica. En Europa fue 

introducida a finales del siglo XIX  (Ernst, 1998) con los intercambios comerciales asociados a la 

industria de la lana. Las primeras citas en Europa datan de 1890 pero sólo tras una fase de latencia 

experimentó una importante expansión a partir de los años 70, extendiendo su área de distribución 

por la Europa occidental hasta llegar al área mediterránea (Kehren, 1995; Kuhbier, 1996; 

MacPherson, 1997; Jeanmonod, 2002). En la Península Ibérica se ha citado en Euskadi 

(Aseginolaza et al. 1984, citado en (Casasayas-Fornell, 1989) y en Cataluña  se conoce su 

existencia desde la segunda mitad de los 80 (Casasayas-Fornell, 1990). En el área de introducción 

coloniza principalmente márgenes viarios, de carreteras y de pistas forestales a través de las 

cuales accede a los pastos de montaña donde ocasiona problemas debido a que es tóxico para el 

ganado (Cotrell et al., 1998). 

 

Senecio pterophorus D.C. es una mata leñosa anual o bienal que procede de la región de 

Transkei, Sudáfrica, donde forma poblaciones poco densas en praderas y en márgenes de 

bosques, cubriendo un rango altitudinal de 15-1980 m.s.m. Se ha introducido y extendido hacia 
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el oeste de la región Capense donde se establece en ambientes ruderales formando densas 

poblaciones de individuos anuales o perennes, probablemente en función de la disponibilidad 

hídrica y del grado de eutrofización. Es una planta de gran plasticidad que ha sido introducida 

en Australia (Scott and Delfosse, 1992) y en Europa, donde parece comportarse principalmente 

como perenne. En Europa sólo ha sido citada en Inglaterra (Stace, 1997) y en  Cataluña (Pino et 

al., 2000) donde forma poblaciones densas y persistentes de individuos de gran tamaño en los 

cauces de los ríos y zonas perturbadas debido  a la  actividad humana. Sin embargo  también se 

puede extender, a lo largo de los márgenes de ríos o pistas forestales, hasta comunidades  

naturales donde forma poblaciones poco densas (Pino et al., 2000). 

Áreas de estudio 

El análisis de la capacidad invasora de S. inaequidens y S. pterophorus en  relación con 

las características del hábitat, la perturbación y la disponibilidad de recursos, se ha llevado a cabo 

en comunidades en las que la especie está presente de forma natural. Con el fin de minimizar el 

impacto de la dispersión accidental los experimentos se han detenido en el momento de la 

floración. 

 

El experimento con S. inaequidens tuvo lugar desde marzo 2003 hasta noviembre 2003 

en  la zona de Vallforners situada entre 600 y 700 m.s.m. (UTM DG 4421), en el Parque Natural 

del Montseny, Barcelona. Senecio inaequidens coloniza principalmente márgenes de pistas 

forestales aunque también se observan individuos dispersos en prados, matorrales y claros de 

bosque. Para nuestro experimento se escogieron tres tipos de hábitat de estructura y composición 

específica diferente, que forman parte de un gradiente sucesional: un prado denso dominado por 

herbáceas vivaces, como Cynodon dactylon,  Convolvulus arvensis y Rumex pulcher, y con 

presencia de diversas anuales como son Vulpia bromoides, V. muralis y Bromus sterilis; un 

matorral constituido principalmente por Cistus salvifolius en el que diversas matas de Erica 

arborea, Lavandula stoechas, Thymus vulgaris y Sorothamnus scoparius estaban presentes; por 

último, un encinar de Quercus ilex sp. ilex muy sombrío con un sotobosque prácticamente 

inexistente. 

 

Para el estudio de S. pterophorus se escogió la zona de la Vall d’Horta situada entre 500 

y 600 m.s.m. (UTM DG1814 y DG1914) en el Parque Natural de Sant Llorenç del Munt i Serra 

de l'Obac,  Barcelona. Esta especie ha rebasado los límites del Parque a través del río Ripoll y la 

Riera de les Arenes y actualmente se encuentra en fase de expansión en su interior. Las 

poblaciones de S. pterophorus, muy poco estructuradas, están constituidas por individuos 

aislados a lo largo de las pistas forestales. Para el experimento se seleccionaron tres tipos de 

hábitat: un prado denso compuesto por Dactylis glomerata, Poa pratensis, Arrhenatherum 
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elatius, Psoralea bituminosa, Satureja montana y Medicago sativa; un matorral dominado por 

Rosmarinus officinalis, Cistus albidus y Brachypodium phoenicoides donde también habitan 

Bupleurum fruticosum, Coriaria myrtifolia  y algún individuo disperso de Pinus halepensis; un 

encinar (Quercus ilex sp. ilex) con un sotobosque pobre con Rubia peregrina, Clematis vitalba y 

Smilax aspera. 

 

En ambas áreas de estudio el clima es mediterráneo. La sequía estival duró de junio a 

agosto en el área elegida para la experimentación con S. inaequidens. La precipitación máxima se 

registró en febrero y en octubre y la precipitación total durante los meses en los que tuvo lugar el 

experimento fue de 486.4 mm. El área en la que fueron transplantados los individuos de S. 

pterophorus experimentó una larga sequía que tuvo lugar desde mediados de marzo hasta 

principios de agosto. Los meses más lluviosos fueron febrero y octubre y la precipitación total 

durante el estudio fue de 29.34 mm (Servei Meteorològic de Catalunya , Generalitat de 

Catalunya). 

Diseño experimental  

A principios de marzo de 2003 se seleccionaron cinco áreas (bloques) en cada tipo de 

hábitat y en cada una de las áreas de estudio. Para la elección de los hábitats y de los bloques se 

tuvo en cuenta su proximidad espacial, con objeto de minimizar el efecto de las variaciones 

climáticas y edáficas. En cada hábitat se seleccionaron cinco áreas (bloques) igualmente próximos 

entre sí y en cada bloque se establecieron cuatro parcelas de 1m x 1m. Para evaluar el efecto de la 

competencia interespecífica, se seleccionaron dos parcelas al azar para aplicar el tratamiento de 

perturbación (P), que consistió en eliminar periódicamente la biomasa aérea. En el caso del 

encinar las parcelas sometidas al tratamiento P se situaron en claros de bosque bien definidos, con 

objeto de simular la eliminación de la cubierta arbórea. Las otras dos parcelas se dejaron intactas 

(tratamiento NP). Para analizar el efecto de la disponibilidad hídrica, a una de las parcelas P y a 

una de las NP se les aplicó un  aporte suplementario de agua (tratamiento A), consistente en 

añadir de 6 a 8 l de agua por metro cuadrado cada dos semanas. En total cada parcela de 1m2 con 

tratamiento A recibió unos 80 l en el caso de S. inaequidens, y unos 65 l en el caso de S. 

pterophorus. Esta cantidad corresponde respectivamente a 0.25 y 2 veces la precipitación total 

durante el tiempo de experimentación en cada área de estudio. 

Transplante de plántulas 

Se recolectaron semillas de 15 individuos en poblaciones naturales en octubre 2002. Las 

semillas de Senecio inaequidens fueron recolectadas en poblaciones que colonizaban pastos y 

márgenes de carretera en los municipios de La Vajol y Maçanet de Cabrenys (DG89), Girona. Las 

semillas de Senecio pterophorus se recolectaron en poblaciones del margen del río Ripoll a su 

paso por Ripollet (DF2895), Barcelona. 



 7 

Las semillas se dejaron secar y se guardaron en bolsas de papel tras eliminar el vilano. 

En febrero de 2003 las semillas se pusieron a germinar en bandejas con turba esterilizada dentro 

del invernadero. En el momento de la aparición de los cotiledones, fueron transplantadas a 

bandejas con alvéolos individuales llenas del mismo tipo de sustrato. Las bandejas 

permanecieron un mes en el invernadero en condiciones favorables (20ºC y fotoperiodo 

natural). En marzo del 2003, se transplantaron 9 plántulas por parcela, manteniendo 0.50 cm de 

separación entre ellas para evitar la competencia intraespecifíca. Todas las parcelas fueron 

regadas el día del transplante.  

Supervivencia, floración y crecimiento  

La supervivencia y la duración del período pre-reproductivo de cada una de las plantas 

fueron evaluadas cada dos o tres semanas hasta noviembre del 2003, en el caso de S. inaequidens, 

y hasta julio del 2003, en el de S. pterophorus, debido a que un incendio afectó a todas las 

parcelas experimentales en agosto del 2003. El crecimiento se evaluó en julio a partir de la altura 

y de los diámetros máximos de la corona de cada individuo con objeto de estimar su volumen 

mediante la aproximación a un cilindro de base elipsoidal. El volumen está significativamente 

correlacionado con la biomasa total para cada una de las especies (Afán, 2000). 

 

La floración, la biomasa de los individuos reproductivos y el número de capítulos por 

individuo se calcularon únicamente en el caso de S. inaequidens, debido a que la floración de S. 

pterophorus no tuvo lugar antes del incendio. El número de capítulos y la biomasa se evaluaron 

para cada individuo en el momento de la primera fructificación. Desde julio hasta noviembre, los 

individuos fueron arrancados progresivamente cuando tuvo lugar la primera fructificación con el 

fin de evitar la dispersión de las semillas. A continuación, los individuos se secaron en una estufa 

a 60ºC durante 48h para estimar la biomasa.  

Análisis estadísticos 

La supervivencia se calculó como la proporción de individuos vivos al final del 

experimento respecto al número de individuos transplantados. La mortalidad post-reproductiva no 

se tiene en cuenta en este estudio debido a la necesidad de arrancar los individuos en el momento 

de su fructificación. La floración se calculó como la proporción de individuos en flor respecto al 

número de individuos supervivientes. 

 

Para evitar la pseudorreplicación, se calculó el volumen estimado medio, la duración 

media del período pre-reproductivo, la biomasa total media y el número medio de capítulos por 

individuo dentro de cada parcela sometida a un tratamiento. Los datos proporcionales fueron 

transformados aplicando el arcoseno de la raíz cuadrada  mientras que los no proporcionales se 
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transformaron mediante la aplicación de logaritmos con objeto de normalizar los datos y reducir 

la heterocedasticidad (Sokal and Rohlf, 1995).  

 

El efecto del hábitat, la perturbación y la adición de agua sobre la supervivencia y el 

crecimiento, fue analizado por medio de un “cross-nested ANOVA “, con el factor hábitat a tres 

niveles, el factor bloque (anidado dentro del hábitat) a cinco niveles, la competencia a dos 

niveles y la disponibilidad hídrica a dos niveles. La floración sólo tuvo lugar en las parcelas 

perturbadas (P), de manera que para estudiar el efecto del tratamiento sobre la floración, la 

duración del período pre-reproductivo, la biomasa de individuos reproductivos y número de 

capítulos se efectuó un “cross-nested ANOVA” como el descrito anteriormente pero 

prescindiendo del factor competencia. }  

 

Todos los análisis se realizaron por medio de modelos lineares generalizados con el 

“GLM procedure” de SAS (SAS_Institute_Inc., 1999) , utilizando la suma de cuadrados de tipo 

III para el cálculo del estadístico-F. Las comparaciones múltiples de las medias marginales se 

efectuaron con el “LSMEANS statement” del “GLM preocedure”, que permite múltiples 

comparaciones en las interacciones.  

 

Las curvas de floración se han comparado entre hábitats mediante el log-rank test (Peto 

and Pyke, 1973) con la versión 3.00 del programa GraphPad Prism  para Windows (GraphPad 

Software, San Diego, California, USA). 

 

 

Resultados 

Supervivencia  

El efecto del tipo de hábitat sobre la supervivencia de S. inaequidens es marginalmente 

significativo (Tabla 1). Sin embargo, el análisis del efecto del hábitat dentro de cada nivel de 

perturbación (F11,2 = 13.12, p < 0.01) revela que, en las parcelas con vegetación (NP), la 

proporción de individuos supervivientes en el matorral (22.03% ?  5.78, x  ?  E.S) es 

significativamente mayor que en el prado y en el encinar (LSmeans p < 0.05) (Fig. 1a), mientras 

que en las parcelas perturbadas (P) la supervivencia no difiere significativamente entre los tres 

tipos de hábitats (F11,2 = 0.14, p > 0.05)  (Fig. 1a).  

 

La perturbación tiene un efecto significativo sobre la supervivencia de S. inaequidens 

(Tabla 1). Al analizar el efecto de la perturbación dentro de cada tipo de hábitat, se observa que 

la perturbación favorece significativamente la supervivencia en el prado (F16,1 = 34.45, 
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p<0.0001) y en el encinar (F16,1 = 13.76, p > 0.01) mientras que en el matorral el efecto no es 

significativo (F12,1 = 0.67, p > 0.05) (Fig. 1a). La adición de recursos no tiene efecto 

significativo en la supervivencia de S. inaequidens  (Tabla 1). 

 

Tabla 1. Efecto del hábitat, de la perturbación y de la adición de agua sobre la supervivencia de S. 
inaequidens en noviembre 2003 y de S. peterophorus en julio 2003. La mortalidad post-reproductiva no 
se ha tenido en cuenta para el análisis de la supervivencia. 

S. inaequidens S. pterophorus 
Fuente de variabilidad 

df F P df F P 
habitat 2 3.05 0.0882 2 7.08 0.0093 
bloc(habitat) 11 1.26 0.2906 12 2.01 0.0531 
perturbación 1 25.96 <.0001 1 53.57 <.0001 
habitat*perturbación 2 2.18 0.1295 2 15.72 <.0001 
agua 1 0.31 0.5792 1 3.49 0.0699 
habitat*agua 2 0.25 0.7766 2 1.41 0.2578 
perturbación*agua 1 0.09 0.7659 1 1.79 0.1888 
habitat*perturbación*agua 2 0.00 0.9964 2 1.55 0.2267 
error 33   36   
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Figura 1. Supervivencia de Senecio inaequidens en noviembre de 2003 (a) y de S. pterophorus en julio 
2003 (b), en tres hábitats (prado, matorral y encinar) en función de la presencia (P) o ausencia (NP) de 
perturbación y de la adición (A) o no adición (NA) de agua. Las columnas corresponden a las medias ?  
error estándar de las réplicas de las parcelas.  

 

Las curvas de supervivencia indican una baja mortalidad de las plántulas durante las 

primeras 3 semanas en todos los hábitats y tratamientos (Fig. 2a). La mortalidad tiene lugar 

principalmente desde principios de junio hasta final de agosto (semanas 11 a 25) en todos los 

hábitats y tratamientos. A partir de agosto la mortalidad se estabiliza en todos los casos, aunque 

en el prado con competencia, la mortalidad es del 100%. 

 

El tipo de hábitat afecta significativamente la supervivencia de S. pterophorus (Tabla 1) 

y su efecto difiere en función del nivel de perturbación (interacción habitat*perturbación). En 
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las parcelas con vegetación (NP) la proporción de individuos supervivientes no varía en función 

del tipo de hábitat (LSmeans p>0.05) y su valor va desde el 2.22% ?  2.22 al 17.78% ?  12.95  

(Fig. 1b). En las parcelas perturbadas (P) la supervivencia es significativamente mayor en el 

prado que en el matorral y el encinar (LSmeans  p<0.0001) , con un 76.67% ?  5.60 de 

supervivientes (Fig. 1b). 

 

La perturbación en general tiene un efecto significativo sobre la supervivencia (Tabla 1), 

pero su  efecto varía en cada tipo de hábitat (interacción hábitat*perturbación, Tabla 1). La 

perturbación favorece la supervivencia tanto en el prado (LSmeans, p < 0.0001) como en el 

encinar (LS means, p < 0.001) mientras que no produce ningún efecto en el matorral (LSmeans, 

p > 0.05) (Fig. 1c).  

 

La adición de agua favorece la supervivencia pero sólo de forma marginalmente 

significativa (Tabla 1). Además, en todos los hábitats el riego adicional tiende a favorecer la 

supervivencia excepto en las parcelas no perturbadas del matorral (Fig. 1b). 

 

   
   

   
   

   
   

  s
up

er
vi

ve
nc

ia
 (%

) 

a) S. inaequidens

0 10 20 30 40
0

50

100

tiempo (semanas)
 

b)  S. pterophorus

0 10 20 30 40
0

50

100

Prado P

Matorral P

Encinar P

Prado NP

Matorral NP

Encinar NP

tiempo (semanas)
 

Figura 2. Proporción de individuos supervivientes de Senecio inaequidens desde marzo hasta noviembre, 
(a) y de S. pterophorus desde marzo hasta julio (b) en cada tipo de hábitat (prado, matorral y encinar) y en 
función de la presencia (P) o ausencia (NP) de perturbación. Debido a que la adición de agua no tiene 
efecto significativo sobre la supervivencia, los individuos sometidos a cada nivel de este tratamiento han 
sido considerados conjuntamente para la representación gráfica. 

 

Las curvas de supervivencia muestran una baja mortalidad de las plántulas en el prado 

durante las primeras 6 semanas, independientemente del nivel de perturbación (Fig. 2b). Sin, 

embargo, la supervivencia de los individuos del prado a partir de junio (semana 11) es mayor en 

las parcelas perturbadas. En el matorral, la mortalidad tiene lugar principalmente a partir de 

junio. En el encinar la mortalidad de las plántulas es mayor respecto a los otros hábitats, aunque 
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la mayor mortalidad se observa igualmente desde junio hasta el final del experimento a 

principios de agosto. Sin embargo, la supervivencia en este período es mayor en los claros del 

bosque (Fig. 2b).  

Crecimiento 

El hábitat afecta significativamente el crecimiento de S. inaequidens (Tabla 2) debido a 

que en general los individuos son mayores en el prado (LSmeans p < 0.0001, Fig. 3a). Además, 

el efecto del hábitat varía en función del nivel de perturbación (interacción hábitat*perturbación, 

Tabla 2). En las parcelas perturbadas (P) los individuos del prado son significativamente 

mayores que los del matorral y los del encinar (LSmeans p < 0.01) (Fig. 3a), mientras que en las 

no perturbadas (NP) los individuos presentan un tamaño muy reducido en todos los hábitats 

(LSmeans p > 0.05) (Fig. 3a).  

 

Tabla 2. Efecto del hábitat, de la perturbación y de la adición de agua sobre el crecimiento de S. 
inaequidens y S. pterophorus en julio 2003.  

S. inaequidens S. pterophorus 
Fuente de variabilidad 

df F P df F P 
habitat 2 36.24 <.0001 2 179.13 <.0001 
bloc(habitat) 12 2.74 0.0144 12 3.83 0.0139 
perturbación 1 381.17 <.0001 1 165.30 <.0001 
habitat*perturbación 2 175.77 <.0001 2 172.11 <.0001 
agua 1 0.28 0.5988 1 169.64 <.0001 
habitat*agua 2 0.02 0.9757 2 188.28 <.0001 
perturbación*agua 1 0.05 0.8213 1 204.40 <.0001 
habitat*perturbación*agua 3 0.96 0.4128 2 829.12 <.0001 
error 27   12   

 

La perturbación también tiene un efecto significativo sobre el crecimiento de S. 

inaequidens, pero la interacción hábitat*perturbación indica que su efecto difiere en función del 

tipo de hábitat (Tabla 2). La competencia (NP) no afecta el crecimiento de los individuos de S. 

inaequidens en el encinar (LSmeans p > 0.05), mientras que en el matorral (LSmeans p < 0.001) y 

en el prado (LSmeans p < 0.0001) el crecimiento es significativamente mayor en las parcelas 

perturbadas (P) (Fig. 3a). La adición de agua no tiene efecto significativo sobre el crecimiento de 

S. inaequidens (Tabla 2).  

 

El hábitat, la perturbación, el riego adicional y todas las interacciones de estos tres 

factores tienen un efecto significativo sobre el tamaño de los individuos de S. pterophorus en 

julio 2003 (Tabla 2). El hábitat en el que globalmente se registra el mayor crecimiento es el 

prado (LSmeans p < 0.001) (Fig. 3b). Sin embargo, a pesar de que en las parcelas perturbadas 

(P) los individuos del prado son mayores que en el matorral y que en el encinar (LSmeans p < 

0.0001), en situación de competencia (NP) es en el encinar donde los individuos experimentan 



 12 

un mayor crecimiento (LSmeans p < 0.05) (Fig. 3b). Los individuos del matorral presentan el 

tamaño más reducido en ambos tratamientos (Fig. 3b). 

 

vo
lu

m
en

 e
st

im
ad

o 
(d

m
3 )

0

2

4

6

8

10

12

14

a)  S. inaequidens  

NP     PNP     PNP     P
Prado Matorral Encinar

A

NA

b)  S. pterophorus

Prado Matorral Encinar
NP     PNP     PNP     P

Figura 3. Volumen estimado en julio 2003 de S. inaequidens (a) y S. pterophorus (b), en tres hábitats 
(prado, matorral y encinar) y en función de la presencia (P) o ausencia (NP) de perturbación y de la adición 
(A) o no adición (NA) de agua. Las columnas corresponden a las medias ?  error estándar de las réplicas de 
las parcelas. 

 

El efecto de la perturbación sobre el crecimiento de S. pterophorus varía en función del 

hábitat (interacción hábitat*perturbación (Tabla 2). La perturbación únicamente favorece 

significativamente el crecimiento de los individuos en el prado (LSmeans p < 0.0001) (Fig. 3b). 

El  aporte de agua también favorece significativamente el crecimiento en este hábitat (LSmeans 

p < 0.0001), mientras que en el matorral y en el encinar su efecto no es significativo (LSmeans, 

p > 0.05) (interacción hábitat*agua, Tabla 2, Fig. 3b). 

Floración  

La floración de S. inaequidens tiene lugar principalmente en las parcelas perturbadas (P) 

ya que sólo dos individuos del matorral florecieron en las parcelas con vegetación. Por lo tanto, 

únicamente las parcelas perturbadas se han considerado en el análisis de la floración, de la 

biomasa de los individuos reproductivos y del número de capítulos. La floración difiere entre 

hábitats de manera marginalmente significativa (Tabla 3). En el prado florecen el 100% de los 

individuos, mientras que en el matorral y en el encinar las proporciones son menores (Fig. 5a). 

El riego adicional en general no afecta significativamente la proporción de individuos que 

florecen (Tabla 3). Sin embargo, el análisis del efecto de la adición de agua dentro de cada 

hábitat revela que el agua favorece la floración en el encinar (LSmeans p < 0.05) (Fig. 5a).  
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Tabla 3. Efecto del hábitat y de la adición de agua sobre la floración, el periodo pre-reproductivo medio, 
la biomasa media de los individuos reproductivos y el número medio de capítulos de S. inaequidens. 

Floración 
Período                     

pre-reproductivo 
Biomasa individuos 

reproductivos 
Número de capítulos Fuente de 

variabilidad 
df F P df F P df F P df F P 

habitat 2 3.74 0.0577 2 1.82 0.2093 2 5.74 0.0173 2 2.16 0.1590 
bloc(habitat) 11 3.50 0.0244 11 7.81 0.0102 12 3.82 0.0564 11 5.67 0.0223 
agua 1 0.63 0.4433 1 0.60 0.4670 1 0.02 0.8862 1 3.23 0.1222 
habitat*agua 2 2.47 0.1296 2 4.74 0.0582 2 0.52 0.6181 2 0.70 0.5321 
error 11   6   6   6   

 

El análisis de la varianza muestra que la duración media del período pre-reproductivo no 

varía en función del tipo de hábitat (Tabla 3). Sin embargo, la comparación de las curvas de 

floración entre hábitats indica que el período pre-reproductivo en el prado es significativamente 

más corto que en el matorral (log-rank test p < 0.01) y en éste, a su vez, significativamente más 

corto que en el encinar (log-rank test p < 0.01) (Fig. 4). En el prado, la floración de S. 

inaequidens comienza  a finales de mayo (semana 11) mientras que en el matorral comienza un 

mes más tarde (semana 16). En el encinar florecen dos individuos entre junio y septiembre pero 

la floración de la mayoría de los individuos comienza en octubre (semana 30). 
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Figura 4. Proporción de individuos de S. inaequidens que florecen desde marzo hasta noviembre del 
2003 en cada tipo de hábitat (prado, matorral y encinar) en las parcelas perturbadas (P). Las curvas que 
presentan distintas letras son significativamente diferentes (p < 0.05) según el logr ank test. Debido a que 
la adición de agua no tiene efecto significativo sobre la floración, todos los individuos de un mismo 
hábitat se han considerado conjuntamente para la representación gráfica. 
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Figura 5. Proporción de individuos en flor en noviemebre 2003 (a), biomasa total media de los 
individuos reproductivos (b) y número medio de capítulos (c) de S. inaequidens en relación con la adición 
(A) o no adición (NA) de agua en las parcelas perturbadas. Las parejas de columnas correspondientes a 
un mismo hábitat que presentan la misma letra, no son significativamente diferentes (p > 0.05) según el 
test LSmeans. El asterisco indica efecto significativo de la adición de agua dentro de cada hábitat (p < 
0.05) según el test LSmeans. Los datos representan medias ?  error estándar de las réplicas de las parcelas. 

 

Biomasa de individuos reproductivos y producción de capítulos 

La biomasa de los individuos reproductivos de S. inaequidens varía significativamente 

entre hábitats (Tabla 3) debido a que en el prado los individuos presentan una biomasa 
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significativamente mayor que en el matorral y en el encinar (LSmeans p < 0.01) (Fig. 5b). El 

hábitat no tiene un efecto significativo sobre la producción de capítulos (Tabla 3) aunque los 

individuos del prado tienden a producir un mayor número de capítulos (Fig. 5c). La adición de 

agua no afecta significativamente la biomasa de los individuos ni la  producción de capítulos 

(Tabla 3). 

 

Discusión 

¿La capacidad invasora de S. inaequidens y S. pterophorus difiere en función del tipo de 

hábitat? 

En ausencia de perturbación y de riego adicional, la capacidad de establecimiento y 

reproducción de S. inaequidens y de S. pterophorus es limitada en cualquier tipo de hábitat. 

 

En el caso de S. inaequidens es en el matorral donde se obtienen los mejores resultados 

de supervivencia. Además, el matorral es el único hábitat en el que, en condiciones de 

competencia, florecieron dos individuos durante el primer año. El matorral probablemente 

favorece la supervivencia de S. inaequidens durante la sequía estival al mejorar las condiciones 

de humedad bajo su cubierta. El efecto de facilitación de la vegetación sobre la emergencia  

tanto de S. inaequidens como de S. pterophorus, también ha sido observado por García -Serrano 

et al. (2004) y Sans et al. (2004). La facilitación es un factor clave en la estructuración de 

comunidades (Sans et al., 1998) y particularmente en situaciones de estrés, su efecto predomina 

sobre el de la competencia (Hastwell and Facelli, 2003) de manera que la vegetación ejerce un 

papel de “planta nodriza” (Pugnaire et al., 1996; Callaway and Walker, 1997; Holmgren et al., 

1997). En ambientes mediterráneos, la importancia de los matorrales respecto a otro tipo de 

comunidades en el reclutamiento  de plántulas ha sido señalada por varios autores (Del Pozo et 

al., 1989; Callaway and Davis, 1998). En este sentido, la presencia de matorrales puede 

desempeñar un papel clave en el proceso de invasión de comunidades naturales en clima 

mediterráneo. En el caso de S. pterophorus no se ha detectado efecto de facilitación en el 

matorral. En condiciones de competencia la supervivencia de esta especie es muy reducida en 

los tres hábitats. Esto es debido  probablemente a las condiciones excepcionalmente secas del 

área de estudio y, en tales situaciones de estrés, S. pterophorus posee una muy baja capacidad 

competitiva (García-Serrano et al., 2004; Sans et al., 2004). 

  

En el encinar, que constituye la vegetación potencial en ambas áreas de estudio, tanto S. 

pterophorus como S. inaequidens encuentra dificultades para el establecimiento. Uno de los 

factores que provoca la mortalidad de los individuos durante la fase de establecimiento es la 

actividad de los jabalíes. Sin embargo existen otros factores que afectan el establecimiento en 
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este hábitat. Tras el trasplante, la hojarasca  puede cubrir las plántulas impidiéndoles realizar la 

fotosíntesis causando un primer pico de mortalidad. Diversos estudios han destacado la 

importancia de la hojarasca en el reclutamiento de plántulas en ambientes forestales y su 

consecuencia sobre la composición específica de los bosques (Gillman et al., 2004). Además la 

hojarasca puede producir simultáneamente efectos negativos al aumentar la presencia de 

predadores y en consecuencia, la mortalidad de plántulas, y positivos, al reducir la competencia 

y al retener la humedad del suelo (Bergelson, 1991; Facelli, 1994; Gillman et al., 2004). Así, la 

mayor humedad local en este hábitat, podría explicar el hecho de que en este estudio, el mayor 

crecimiento de los individuos de S. pterophorus en condiciones de competencia, se observa en 

el encinar. 

 

Sin embargo, las plántulas que sobreviven en el sotobosque experimentan un segundo 

pico de mortalidad al aumentar la temperatura y el estrés hídrico. Esto podría ser debido a la 

incapacidad de la planta para adaptarse al uso de dos recursos, agua y luz, simultáneamente, lo 

cual podría traducirse en un balance negativo entre la competencia y la facilitación y en una 

mortalidad por descompensación fisiológica (Holmgren et al., 1997; Hastwell and Facelli, 

2003). Así, en un primer momento la cubierta arbórea probablemente ejerce un efecto de 

facilitación favoreciendo la disponibilidad hídrica al mismo tiempo que la sombra produce un 

aumento de la superficie foliar. Pero en condiciones de estrés la mayor superficie de 

transpiración implica una mayor pérdida de agua al mismo tiempo que aumenta el punto de 

compensación de luz de la planta, lo que puede reducir la tolerancia a la sombra (Smith and 

Huston, 1989).  

 

En el prado, ambas especies experimentan una alta mortalidad. La vegetación del prado 

es muy competitiva debido a su densa estructura tanto aérea como subterránea. Los recursos 

disponibles para las dos especies invasoras se ven muy reducidos, especialmente durante el 

período de estrés hídrico. Además, la ausencia de sitios favorables impide el establecimiento. 

Sin embargo la capacidad de establecimiento de S. inaequidens y S. pterophorus  puede variar 

en función del grado de competitividad y disponibilidad de recursos de los prados (García -

Serrano et al., 2004). Diversos autores sugieren que los recursos disponibles para las especies 

invasoras en general, pueden depender de la composición específica de los prados, debido a que 

las especies nativas parecen inhibir el establecimiento de las exóticas de su mismo grupo 

funcional a través de la competencia por los recursos (Brown et al., 2001; Fargione et al., 2003). 

  

En general nuestros resultados indican que en condiciones de competencia con la 

vegetación natural, el establecimiento de S. inaequidens y S. pterophorus se da en la medida en 

que el tipo de comunidad proporcione sitios favorables. Éstos resultan de un balance positivo de 
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las diferentes interacciones que se dan entre las invasoras y la vegetación en cada hábitat, las 

cuales determinan el tipo (luz, agua, espacio, nutrientes) y la cantidad de recursos disponibles en 

dicho hábitat. La caracterización ecofisiológica de cada una de las especies en los distintos 

hábitats ha de permitir, en un futuro, valorar con más precisión el efecto de la disponibilidad 

hídrica y de luz sobre el establecimiento. 

¿La perturbación y la disponibilidad hídrica modifican la respuesta de cada especie en 

los distintos tipos de hábitats? 

La eliminación de la vegetación provocada por la perturbación implica una liberación de 

los recursos, que ambas especies aprovechan aumentando su establecimiento. La perturbación 

favorece la supervivencia de S. inaequidens de tal manera que todos los hábitats son 

susceptibles de ser invadidos. Además, la eliminación de la vegetación natural es necesaria para 

asegurar la reproducción de S. inaequidens (no se disponen de estos datos para S. pterophorus) 

al menos durante el primer año, y en estas condiciones S. inaequidens es capaz de reproducirse 

en todos los hábitats. Sin embargo, el crecimiento y la reproducción de S. inaequidens así como 

la supervivencia y el crecimiento de S. pterophorus aumentan en el prado perturbado. Teniendo 

en cuenta que en este estudio la perturbación es local, la mayor insolación en este hábitat 

respecto al matorral perturbado y al claro de bosque, puede explicar este resultado. 

 

El efecto positivo de la perturbación sobre la capacidad de invasión de estas dos 

especies de Senecio  ha sido demostrado por García -Serrano et al. (2004). Este resultado 

coincide con el obtenido para otras especies invasoras en medio mediterráneo. El 

establecimiento de Carpobrotus edulis en los prados sólo tiene lugar si existe perturbación por 

parte de ardillas terrestres (D'Antonio, 1993). Asímismo, el establecimiento inicial de 

Cortaderia  jubata  va asociado a las perturbaciones frecuentes en los matorrales de California 

(Lambrinos, 2000). En general la perturbación supone la eliminación de las barreras bióticas y 

abióticas  que previenen la invasión, lo cual se traduce en un mayor éxito de establecimiento de 

las especies exóticas (Hobbs and Huenneke, 1992; Jesson et al., 2000). 

 

Nuestros resultados muestran que el aporte de agua no afecta la capacidad invasora de 

Senecio inaequidens, mientras que parece jugar un papel muy importante en el establecimiento 

de S. pterophorus. El aporte de agua favorece el crecimiento de los individuos de S. pterophorus 

en el prado y, cuando existe perturbación, también favorece la supervivencia de esta especie en 

todos los hábitats. Estos resultados, así como los obtenidos por García -Serrano et al. (2004), 

indican que el éxito de invasión de S. pterophorus está condicionado por el régimen hídrico. S. 

pterophorus posee una gran capacidad de aprovechamiento del agua lo que, al aumentar la 

disponibilidad hídrica, le confiere una plasticidad que le permite mejorar su crecimiento y 
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capacidad competitiva (Sans et al., 2004). Diversos estudios han demostrado que las especies 

invasoras pueden presentar una mayor eficiencia de la utilización de agua que las nativas 

(McDowell, 2002; DeFalco, 2003) y que la habilidad de ajuste a cambios locales de la 

disponibilidad de agua puede ser un mecanismo importante que afecta la invasión en sistemas 

mediterráneos (Thébaud et al., 1996). 

Implicaciones para la gestión de los espacios naturales 

Para una gestión de los espacios naturales orientada a controlar la invasión por S. 

inaequidens y S. pterophorus, se deben integrar los conocimientos disponibles sobre la 

interacción de ambas especies con las comunidades susceptibles de ser colonizadas.El potencial 

invasor de S. inaequidens y S. pterophorus es limitado en presencia de la vegetación natural. La 

ausencia de espacio en los pastizales bien establecidos y la reducción de la luminosidad en el 

sotobosque de los encinares limitan el establecimiento de ambas especies. Sin embargo, los 

matorrales claros pueden constituir hábitats favorables para el  reclutamiento y la floración de S. 

inaequidens. Por otro lado, una mayor disponibilidad hídrica en veranos lluviosos o durante el 

otoño, puede permitir el establecimiento de S. pterophorus en prados debido a que su eficiencia 

de utilización del agua puede incrementar su capacidad competitiva. 

 

La susceptibilidad frente a la invasión por S. inaequidens y S. pterophorus de todos los 

hábitats aumenta con la perturbación. La gestión de los espacios naturales debe orientarse hacia 

una disminución de las áreas perturbadas con el fin de minimizar el establecimiento de ambas 

especies. Sin embargo, la invasión no sólo es favorecida por perturbaciones  antropogénicas 

(p.e. construcción de pistas, afluencia de visitantes, sobrepastoreo, cultivos, etc.), sino que en 

muchos casos las perturbaciones asociadas a la dinámica natural de los ecosistemas (p.e. 

incendios, actividad de animales, etc.)  también juegan un papel importante en el proceso de 

invasión. 

 

El efecto de la disponibilidad hídrica sobre el proceso de establecimiento varía en 

función de la especie. S. inaequidens mantiene la capacidad de establecimiento en condiciones 

de restricciones hídricas, mientras que el aumento de la disponibilidad hídrica incrementa la 

capacidad invasora de S. pterophorus. Sin embargo, la importancia de las precipitaciones en 

sistemas mediterráneos podría implicar diferentes respuestas de las especies en función de la 

variabilidad de las condiciones climáticas entre años o estaciones. Así, el otoño podría 

proporcionar mejores condiciones hídricas durante el establecimiento e implicar un mayor éxito 

de invasión de ambas especies. El transplante de individuos de ambas especies en los mismos 

hábitats y en diferentes épocas del año (primavera y otoño) han de permitir evaluar en un futuro 

dicha hipótesis. 
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