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Resumen 

Las invasiones de plantas exóticas constituyen un serio problema y se ha planteado como 

prioritario de abordar por la comunidad científica. Uno de los grupos de plantas invasoras 

con mayores impactos a nivel mundial está representado por la Familia Fabaceae 

(Leguminosas). En Chile, las fabáceas introducidas alcanzan 72 especies y comprenden 42 

hierbas, 8 trepadoras, 11 arbustos y 11 árboles. En este artículo se revisa por primera vez el 

estado del arte de la invasión de especies de Fabaceae en Chile, poniendo especial atención 

en dos especies ampliamente distribuidas y reconocidas como invasoras en otras partes del 

mundo: el arbusto Teline monspessulana (Retamilla) y el árbol Acacia dealbata (Aromo). 

Sedescriben sus mecanismos de invasión, patrones de distribución y sus impactos 

ecológicos. Aún existe un déficit de estudios que cuantifiquen y predigan sus impactos. 

mailto:ragarcia@udec.cl


5 
 

Esta información será fundamental para generar estrategias de manejo que reduzcan el 

impacto de estas especies.  

 

Palabras clave: plantas invasoras, Teline mosnpessulana, Acacia dealbata 

 

Abstract 

Exotic plant invasions is a serious problem worldwide. One of the most prominent groups 

of invasive plants, with large impacts worldwide is the Fabaceae Family (Legumes). In 

Chile, the exotic Fabaceae reachthe72 species, comprising 42 herbs, 8 vines, 11 shrubs and 

11 trees. In this article we review for the first time the state-of-art of Fabaceae invasion, 

paying more attention to two widely distributed and well-known invasive species: the shrub 

Teline monspessulana (French broom) and the tree Acacia dealbata (Silver wattle). We 

describe their invasion mechanisms, distribution patterns and the impacts that these species 

cause on the invaded ecosystems in Chile. We conclude that even when the studies on 

invasive Fabaceae have increased, there is still a deficit of specific studies dedicated to the 

quantification and prediction of their impacts. This information will be fundamental to 

generate appropriate management strategies that reduce the impact of invasive Fabaceae.  

 

Keywords: invasive plants, impacts, Fabaceae, Teline monspessulana, Acacia dealbata. 
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Introducción 

La invasión de plantas constituye una amenaza creciente a nivel mundial debido a que es 

una de las principales causas de pérdida de biodiversidad y daño a los servicios 

ecosistémicos (Vilá et al., 2011; Blackburn et al., 2014). Durante la última década la 

investigación se ha enfocado en determinar la biología de las especies invasoras y los 

mecanismos que facilitan la invasión, pero no se han hecho suficientes esfuerzos para 

entender los posibles impactos que las especies invasoras generan sobre los ecosistemas 

(Rundell et al., 2014; Pauchard et al.,, 2016, Kueffer 2017). 

En el campo de la ecología de las invasiones biológicas, los impactos son entendidos como 

los efectos y cambios producidos por los organismos invasores en el ambiente y que pueden 

relacionarse con su expansión y abundancia (Jaksic & Castro 2014). Las plantas invasoras 

producen numerosos impactos sobre las comunidades nativas (Mack et al., 2000; 

Simberloff et al., 2010; Vilá et al., 2011). Entre lo que descantan disminución de la 

biodiversidad, cambios en las interacciones bióticas, cambios en ciclos biogeoquímicos, 

cambios en la dinámica poblacional de las especies nativas y desplazamiento de las 

especies nativas (Ehrenfeld 2003; Castro-Diez et al., 2004; Traveset & Richardson 2006; 

Gaertner et al.,2009; Vilà et al., 2011; Pysek et al., 2012). La literatura indica que aquellas 

especies que a través del tiempo alcanzan un dominio espacial, causan cambios 

estructurales y funcionales en los ecosistemas recipientes (Vitousek et al., 1987; Chesson 

2000; Crooks 2002), incluso siendo asociados a la extinción de especies nativas (Wilcove et 

al., 1998; Ricciardi 2004).  

Bajo este contexto de los impactos de especies de plantas invasoras, uno de los grupos más 

estudiado y que mayores impactos han sido reportados a nivel mundial corresponde a la 

familia Fabaceae (Liao et al., 2008; Fuentes-Ramírez et al., 2010). La familia fabaceae 

pertenece al orden Fabales que incluye plantas leñosas y herbáceas que se caracterizan por 

presentar hojas estipuladas (generalmente compuestas), sus flores están dispuestas en 

inflorescencias, formando racimos, cimas o espigas (Matthei 1995). Esta familia presenta 

una distribución cosmopolita, con más de 700 géneros y 19.000 especies (Zuloaga et al., 

2008). Una de las principales características que distingue a esta familia es su capacidad de 

fijar nitrógeno atmosférico y fijarlo en el suelo, debido a las asociaciones simbióticas con 
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bacterias diazótrofas (p.ej. género Rhizobium. Esta característica les permite crecer en 

ambientes pobres en nutrientes y ser competitivamente exitosas, comparada con especies 

que no fijan nitrógeno (Liao et al., 2008).  

Generalmente los principales impactos de las especies de la familia Fabaceae radican en 

una disminución de la diversidad de plantas nativas (Fuentes-Ramírez et al., 2010), 

cambios en el régimen del fuego (García et al., 2012; Herrero et al., 2016), alteración de la 

dinámica poblacional (Inderjit 2005), inhibición de la germinación y crecimiento de 

especies nativas debido a efectos alelopáticos (Aguilera et al., 2015), alteraciones en las 

condiciones microambientales y la disponibilidad de nutrientes en el suelo (Kamutando et 

al., 2017), efectos competitivos por luz y humedad edáfica, alteraciones en las comunidades 

microbianas (García et al., 2012; Rodríguezet al., 2017), perturbaciones en el ciclo 

hidrológico (Gorgens & van Wilgen 2004; Pejchar & Mooney 2009). Estos impactos varían 

en una escala temporal y con el aumento de los niveles de perturbación, pudiendo llegara 

reducir la prestación de servicios ecosistémicos claves para el bienestar humano (Le Maitre 

et al., 2011).  

En Chile, existen aproximadamente 743 plantas exóticas, de las cuales cerca de un 10% 

corresponden a la familia Fabaceae (Fuentes et al., 2013). Un gran porcentaje de estas 

especies se concentran en regiones bioclimáticas de clima mediterráneo y templado; así 

como en un amplio gradiente altitudinal, concentrando su distribución en la zona centro-sur 

de Chile (Fuentes et al., 2013). Algunas de los géneros más representativos encontrados en 

Chile son Trifolium y Acacia con 24 especies. Durante los últimos años solo algunas 

especies han recibido una atención particular debido a los impactos que han generado sobre 

los ecosistemas, algunos ejemplos son Acacia dealbata Link, Ulex europeus L, Medicago 

sativaL y Teline monspessulana (L.) K. Koch, donde generan impactos tanto en el 

desplazamiento de especies nativas, inhibición del crecimiento y cambios en el régimen de 

incendios (García et al.,2012; Aguilera et al., 2015a).  

Durante los últimos años ha existido un aumento en el conocimiento de la invasión de 

especies de la familia fabaceae, debido principalmente al grave impacto que generan las 

especies de esta familia en los ecosistemas invadidos. Bajo este contexto, el objetivo de este 

trabajo es evaluar el estado del conocimiento actual de las especies de la familia Fabaceae 
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en Chile e identificar los mecanismos de invasión y los impactos que estas especies 

provocan. Se considerarán como casos de estudio, dos de las especies invasoras más 

representativas que predominan en el centro y sur de Chile que son Acacia dealbata y 

Teline monspessulana.  

Conocimiento actual sobre la invasión de Fabáceas en Chile.  

De acuerdo a la información contenida en la Base de Datos de Plantas Exóticas en Chile del 

Laboratorio de Invasiones Biológicas (Fuentes et al., 2013), en Chile se encuentran 

documentadas 743 especies de plantas exóticas, donde un 9,7 % (n=72) de estas especies 

pertenecen a la familia Fabaceae. Las hierbas son la forma de vida más predominante con 

un 58,3% del total de especies de fabáceas exóticas en Chile, donde algunos de los géneros 

más representativos son Trifolium, Medicago, Lupinus, Galega y Lotus. Las formas de vida 

arbustos y trepadoras representan más del 26,4% de las especies, donde destacan los 

géneros Vicia, Lupinus, Ulex y Cytisus. En cuanto a la forma de vida árbol, estas solo 

representan menos del 15,3% donde destacan las especies del genero Acacia. En cuanto a la 

procedencia de las especies, un 65,2% tienen su rango nativo en Europa y un 8,3% en 

África.  Otros continentes como Oceanía, Asia y América presentan individualmente menos 

de un 4%de las especies de fabáceas exóticas presentes en Chile. En cuanto a la abundancia 

(número de registros de herbario) y la riqueza (número de especies por cada región 

administrativa)de especies de esta familia, existe un patrón de distribución que se concentra 

en la zona centro-sur de Chile, correspondiendo a zonas de clima mediterráneo y templado, 

donde la Región del Biobío concentra la mayor riqueza de especies de esta familia, 

principalmente de especies de crecimiento herbáceo y arbustivo (Figura 1). Existe una alta 

concentración de poblaciones de Ulex europaeus, Teline monspessulana, Acacia dealbata y 

Cystisus scoparius en la zona centro-sur, donde se ha observado una asociación entre las 

plantaciones forestales y la llegada de estas especies exóticas, debido a  la alta perturbación 

humana que está relacionada a esta actividad forestal (Bobadilla 1989). Por otro lado, 

algunas especies han sido introducidas producto de las actividades agropecuarias. Tal es el 

caso del género Trifolium con 16 especies concentradas en la zona sur de Chile, las cuales 

han sido utilizadas para enriquecer las praderas que son utilizadas para uso ganadero, 

principalmente para la alimentación de ovinos y bovinos (Bobadilla 1989).  
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Figura 1. A) Riqueza de especies de Fabaceae presentes en cada región administrativa de 

Chile. B) Abundancia (en base al número de registros en los principales herbarios de Chile, 

Fuentes et al., 2013) por forma de vida para las especies de fabáceas distribuidas en las 13 

regiones administrativas de Chile continental. Debido a la naturaleza de los datos, se 

trabajó con los limites regionales previos a la creación de las Regiones de Arica y 

Parinacota y de Los Lagos en 2007.
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Medicago sativa fue la única especie cuya presencia ha sido registrada en el total de las 

regiones administrativas de Chile, desde los 18° a los 55° latitud sur. 

En cuanto a la investigación desarrollada sobre este grupo de especies, se encontraron 83 

artículos para las 74 especies consideradas invasoras para Chile.  67,7% de los artículos 

estaban orientados a identificar los posibles mecanismos de invasión de estas especies; un 

11,9% de los artículos estaban relacionados a los patrones de distribución de las especies de 

la familia Fabaceae; un 8,3 y 5,95% correspondían a estudios sobre los impactos de las 

especies exóticas y manejo de estas especies respectivamente. Un 84,3% de los estudios 

están enfocados en especies arbóreas y arbustivas. Cabe destacar que el 54% de las 

fabáceas exóticas registradas para Chile no han sido incluidas en ningún artículo publicado 

y su información solo está restringida a registros en herbarios. Dentro de las especies con 

mayor cantidad de trabajos publicados para Chile, destacan Ulex europeus con 16 estudios, 

Acacia dealbata con nueve estudios y Teline monspessulana con 8 estudios.  

La relación entre el proceso de invasión y el cambio climático ha sido abordado de manera 

tangencial solo en algunos estudios y solo el estudio de Hernández-Lambraño et al.,(2017) 

para U. europaeus, modela un escenario futuro de la invasión bajo las nuevas condiciones 

ambientales que esperan para Chile. En este escenario se espera un aumento significativo 

en la expansión de la invasión de U. europaeus en la zona sur de Chile principalmente 

asociado a los aumentos de temperatura (Hernández-Lambraño et al., 2017). 

Solo un pequeño grupo de especies exóticas en Chile de la familia Fabaceae han sido 

ampliamente estudiadas, principalmente leñosas. Aún existe unas 39 especies de las cuales 

se desconocen sus mecanismos de invasión, tampoco existe información sobre cuáles son 

los patrones actuales de distribución y cuál será el efecto del cambio climático sobre la 

redistribución de las especies en sus ecosistemas de introducción. Más estudios son 

necesarios para determinar si estas especies exóticas están actualmente generando algún 

impacto sobre los ecosistemas invadidos. 
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Invasión de T. monspessulana y A. dealbata, mecanismos e impactos sobre ecosistemas 

del centro-sur de Chile. 

Actualmente dos de las especies que mayores impactos causan sobre los ecosistemas del 

centro y sur de Chile son T. monspessulana y A. dealbata, ambas especies presentan 

mecanismos de invasión similares que son facilitados por los procesos antrópicos que 

afectan a estos ecosistemas, además de tener grandes impactos que se traducen tanto en 

pérdida de biodiversidad como también perdidas a nivel económico, principalmente para la 

industria forestal. A continuación, se describirá más a fondo los mecanismos asociados a la 

invasión de ambas especies, su relación con los regímenes del fuego y los principales 

impactos que estas especies generan en los ecosistemas chilenos.  

Teline monspessulana (L.) K. Koch 

Un foco importante de estudio dentro de las Fabáceas ha recaído sobre un grupo de 

arbustos invasores denominados “retamos” en donde destacan los géneros Cytisus, 

Genista,Ulex y Teline (e.g. Sheppard & Hosking 2000, Valderrabano et al., 2000, Buckley 

et al., 2003). Una de las principales características de este grupo de plantas es su habilidad 

de formar grandes bancos de semillas (Sheppard et al., 2002, Alexander & D’Antonio 

2003ª, García et al., 2010) y su capacidad de rebrote (Reyes et al., 2009) que las hace 

particularmente difíciles de remover una vez que han ocupado un nuevo sitio (Alexander & 

D’Antonio 2003b, Baesa & Roy 2008).Telinemonspessulana (Syn. Genista monspessulana; 

French Broom) es una especie de retamo originaria de Europa con una amplia distribución 

en Chile donde alcanzaun gradiente latitudinal cercano a los 1000 km. con presencia 

incluso en el Archipiélago de Juan Fernández, concentrándose en los territorios con clima 

mediterráneo y templado (Matthei 1995; Quiroz et al., 2009). Varias son las razones que 

explican la alta concentración de especies naturalizadas en la zona centro-sur de Chile, 

entre ellas, mayores niveles de perturbación antrópicas, la actividad agrícola y ganadera y 

una larga historia de asentamientos humanos (Matthei 1995; Arroyo et al., 2000; Jiménez et 

al., 2008; Figueroa et al., 2011). Así, en la Región del Biobío su invasión se concentra en la 

zona costera donde la precipitación es más abundante y se encuentra una mayor 

concentración de plantaciones forestales y asentamientos humanos, con las perturbaciones 
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asociados a dicho fenómeno antrópico (e.g., alta densidad de caminos, mayor frecuencia de 

incendios forestales (García et al., 2013). 

La invasibilidad de los diferentes usos de suelos preponderantes en la zona centro-sur de 

Chile varia ampliamente. Plantaciones forestales y áreas de matorral son más propensas a 

ser invadidas por T. monspessulana (García et al., 2013; 2014); las primeras principalmente 

por las constantes perturbaciones asociadas al cultivo intensivo de especies forestales y en 

el caso de los matorrales, que en su mayoría corresponden a áreas de bosque nativo 

fuertemente degradadas o a sitios forestales abandonados que han recobrado en parte su 

cobertura arbórea, con un alto grado de erosión y extracción de especies para la producción 

de leña y carbón. Las praderas, artificiales en su mayoría, presentan un grado menor de 

invasión principalmente debido a una densa capa de hierbas y pastos que impiden la 

germinación de las semillas de T. monspessulana y la presencia de ganado que elimina en 

parte a los individuos que son capaces de establecerse (García et al., 2012; 2013). En áreas 

de borde de bosques nativos es posible encontrar individuos reproductivos de T. 

monspessulana. Sin embargo, la gruesa capa de hojarasca y la cobertura de copas impiden 

la germinación y establecimiento de plantas en su interior(García et al., 2014). Al interior 

de cultivos agrícolas, en su mayoría anuales, la presencia de este arbusto es prácticamente 

nula, principalmente por el intenso control químico y mecánico de malezas realizado al 

interior de zonas agrícolas (García et al., 2013; 2014).  

T. monspessulanase encuentran asociada a zonas de sotobosque, bosques degradados y en 

áreas muy perturbadas donde desplaza a las especies nativas (Pauchard et al., 2008). 

Algunas de las características que hace que esta especie sea un buen colonizador de 

ambientes perturbados y de bajo contenido de nutrientes es su capacidad de fijar nitrógeno 

(García et al., 2012). La persistencia de su banco de semillas se debe principalmente a la 

presencia de una cutícula gruesa que permite a las semillas mantener su viabilidad durante 

años (Pauchard et al., 2008), esta misma característica le permite la acumulación de 

grandes bancos de semillas que contienen más de 10.000 semillas/m2 (Alexander & 

D`Antonio 2003). Las semillas de T. monspessulana se ha documentado que son capaces de 

soportar temperaturas que alcanzan los 140°C e incluso aumentan significativamente su 
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germinación cuando son expuestas a temperaturas cercanas a 100°C. Por lo que, la acción 

de incendios podría favorecer la germinación de estas especies (Garcíaet al., 2010; 2012).  

Además de las características intrínsecas de los individuos de T. monspessulana para 

adaptarse y colonizar hábitat degradados, los incendios forestales promueven la invasión de 

T. monspessulana mediante la modificación de las características del ecosistema residente 

(Garcíaet al., 2007, 2015). En la figura 2 se esquematiza el proceso general mediante el 

cual los incendios forestales e invasión de T. monspessulana generan una interacción 

positiva. Cuando estas áreas se ven afectadas por incendios forestales su susceptibilidad a la 

invasión aumenta, permitiendo la recolonización o el establecimiento de nuevas plantas de 

T. monspessulana a partir de propágulos provenientes de áreas invadidas aledañas. En el 

caso de áreas invadidas, además del recambio de las plantas adultas, existe un avance radial 

de la invasión ya que las semillas pueden encontrarse hasta a 4 m de las plantas madres 

(Zouhar 2005). La temprana producción de semillas y el rápido crecimiento de las plantas 

de T. monspessulana, le darían una ventaja competitiva que le permitiría ocupar 

rápidamente los sitios quemados y soportar incendios con periodos de retorno cada vez 

menores (García et al., 2007; 2010, 2015). 

Uno de los principales impactos sobre los ecosistemas que produce la presencia de T. 

monspessulana estaría en la propagación de incendios forestales. Debido a que al interior 

de las poblaciones de T. monspessulana se acumula gran cantidad de combustible fino, 

principalmente de diámetros pequeños (<25 mm) y con alta inflamabilidad (García et 

al.,2015). Estas características del combustible pueden generar incendios con un mayor 

impacto en el ecosistema y de mayor extensión, además de aumentar de forma significativa 

su velocidad de propagación. Sin embargo, la ignición de un fuego al interior o en zonas 

aledañas a una población de T. monspessulana sigue estando supeditada a la acción 

humana.  

Los atributos que aumentan la frecuencia y/o intensidad de los incendios forestales pueden 

ser adaptativos cuando el fuego da a las plantas inflamables una ventaja competitiva 

(Brooks et al., 2004; Schwilk &Ackerly2001). Además, esta interacción positiva fuego-

invasor podría generar cambios comunitarios para los ecosistemas nativos de Chile, ya que 

un importante número de especies de hierbas, exóticas y nativas, responden favorablemente  
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Figura 2. Esquema general del proceso de invasión de T. monspessulana en un ambiente 

con presencia de incendios forestales. Las semillas de T. monspessulana son capaces de 

soportar la acción del fuego y su germinación se ve estimulada con elevadas temperaturas, 

mientras que las especies nativas están poco adaptadas al fuego y a establecerse bajo las 

densas poblaciones de T. monspessulana.  Además, el comportamiento del fuego se vería 

modificado por la elevada carga de combustible al interior de las poblaciones del invasor y 

gran proporción de combustible fino.
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a la acción del (Gómez-González & Cavieres 2009; Gómez-González et al., 2011) y en el 

caso de las semillas de los arbustos del matorral chileno la estimulación directa del fuego es 

poco frecuente (Muñoz & Fuentes 1989; Gómez-González & Cavieres 2009).En este 

escenario, la resiliencia de estos ecosistemas dependerá largamente del grado de adaptación 

de sus especies, exóticas y nativas, a los incendios forestales (Pausas et al., 2014).  

Acacia dealbata Link  

La mayoría de las especies del género Acacia naturalizadas (comúnmente llamados 

Aromos) fueron introducidas al país con fines ornamentales a mediados del Siglo XIX 

(Philippi1881) y en la actualidad se distribuyen ampliamente en Chile continental desde la 

Región de Arica y Parinacota hasta la Región de Los Lagos (18° a 42° latitud sur). Además, 

algunas especies introducidas se encuentran presentes incluso en el archipiélago de Juan 

Fernández, en la Isla de Pascua y en las Islas Desventuradas (Matthei 1995; Zuloaga et al., 

2008; Fuentes et al., 2013). El A. dealbataes considerado una maleza forestal en el valle 

central, Cordillera de la Costa, cuencas pre-andinas y en la Cordillera de Andes. Respecto 

de su abundancia, sólo en la región del Biobío (en Chile central) se estima que su cobertura 

alcanzaría a más de 100.000 hectáreas, las que estarían constituidas en su mayoría por 

cajones ribereños asociadas a cauces fluviales, cortinas cortaviento y masas forestales 

derivadas de regeneración natural (Pinilla 2000; Pauchard & Maheu-Giroux 2007; 

Betancourt 2012). Dentro de las características más importantes que hacen que A. dealbata 

sea un exitoso invasor destacan (i) Su alta plasticidad fenotípica que le permite adaptarse a 

una amplia variedad de ecosistemas (Carr 2001; Pholman et al., 2005). (ii) A alta capacidad 

de regeneración vegetativa por medio de rebrote, especialmente luego de perturbaciones 

antrópicas (ie. Generación de incendios o cortes para obtención de madera) (Sheppard et 

al., 2006). (iii) Sus propiedades fitotóxicas, que en ocasiones se ha demostrado que inhibe 

la germinación y crecimiento de las especies acompañantes (Carballeira & Reigosa 1999; 

Lorenzo et al., 2008, Aguilera 2015a). (iv) Finalmente la correlación positiva entre las 

perturbaciones antrópicas, considerada el factor más importante que determina el éxito 

invasor de A. dealbata, la cual facilita la dispersión de la especie y su establecimiento y 

posterior expansión (Cheal 2002; Spooner 2005; Lorenzo et al., 2010). 

En Chile central, por ejemplo, en zonas de clima mediterráneo, donde los veranos son 

extremadamente secos y calurosos, A. dealbata tiene la particularidad de resistir de buena 
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forma la sequía extrema por un tiempo prolongado, presentando así una alta tasa de 

supervivencia y crecimiento en estos ambientes(Fuentes-Ramírez et al., 2011). Otorgándole 

una ventaja competitiva frente a otras especies nativas menos tolerantes a la sequía a la 

hora de competir por recursos en el suelo y espacio (Rodríguez-Echeverríaet al., 2013). Por 

otro lado, A. dealbata es capaz de establecerse en zonas de baja intensidad lumínica como 

también ambientes abierto a la luz solar como también al interior de rodales de bosque 

nativo, en ambientes de sombra y semi-sombra (Fuentes-Ramírez 2011). Estas 

características (alta supervivencia y rápido crecimiento) pueden potenciar aún más la 

invasión de A. dealbata en la zona centro-sur de Chile (Figura 3).  

Desde el punto de vista estructural, los rodales de A.dealbata están generalmente formados 

por individuos jóvenes (diámetro a la altura del pecho, DAP <15 cm), con una densidad 

media de 2.072 individuos ha-1 (Novoa 2013). Al interior de los rodales de A. dealbata se 

puede observar que los individuos adultos (de mayor altura y diámetro) tienden a estar 

ubicados más hacia el centro del rodal, actuando de esta forma como árboles semilleros. 

Por el contrario, los individuos más jóvenes (de menor altura y diámetro) tienden a 

establecerse en mayor proporción hacia el borde del rodal, actuando, así como frente de 

avance de la invasión (Novoa 2013).  

Durante los últimos años se han desarrollado metodologías para el fácil monitoreo de la 

dinámica temporal de las poblaciones de A. dealbata a una escala de paisaje mediante el 

uso de sensores remotos y fotografías aéreas, donde las poblaciones pueden ser 

identificadas debido a la intensa coloración amarilla de sus flores durante la época invernal 

(Pauchard & Maheu-Giroux 2007). Donde la especie se encuentra principalmente 

distribuida en el borde del camino (Carreteras y caminos secundarios), riveras fluviales y 

sitios sometidos a perturbaciones antrópicas o suelo erosionado (Matthei 1995, Pauchard & 

Maheu-Giroux 2007; Peñaet al., 2007). A una escala de paisaje en la zona centro-sur de 

Chile, las mayores coberturas de A. dealbata se encuentran en poblaciones cercanas a ríos y 

en poblaciones próximas a plantaciones forestales (e.g., Pinus spp. y Eucalyptus spp.), las  
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Figura 3. Esquema del proceso de invasión de Acacia dealbata y recolonización de especies 

nativas en tres micro-ambientes distintos: rodal de aromo, borde y bosque nativo, con 

énfasis en la supervivencia y crecimiento de plántulas. La probabilidad de invasión exitosa 

hacia el interior del bosque nativo es más alta que la probabilidad de recolonización de las 

especies nativas (Adaptado de Fuentes-Ramírez et al., 2011).  Además, se observa la 

variación la riqueza de especies de plantas en el gradiente Acacia-borde-bosque nativo 

(Adaptado de Fuentes-Ramírez et al., 2010).   
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cuales presentan una fuerte variación temporal en su superficie relativa, que se asocia a las 

faenas de cosecha y establecimiento de las plantaciones (Betancourt 2012). 

Acacia dealbata es una especie que puede llegar a producir grandes impactos negativos 

sobre las comunidades que han sido invadidas. Uno de los impactos primarios (y el más 

documentado a escala global) es la disminución de la diversidad de plantas en sitios 

invadidos (Holmes & Cowling 1997; Holmeset al., 2000). En Chile, también se ha 

reportado una asociación negativa entre la presencia de A. dealbata y la riqueza total de 

especies de plantas (Fuentes-Ramírezet al., 2010). Así, dentro de rodales de A. dealbata la 

riqueza de especies de plantas es menor comparada, por ejemplo, con una pradera 

antropogénica aledaña y respecto de fragmentos adyacentes de bosque nativo (Figura 3). 

Otro aspecto importante de destacar dice relación con alteraciones en el balance de 

nutrientes del suelo causado por A. dealbata (Lorenzo et al., 2010). Aunque en Chile aún 

falta mucho por dilucidar en esta materia, algunos estudios preliminares han mostrado que 

efectivamente existe una alteración de nutrientes (principalmente nitrógeno) en suelos 

invadidos por A. dealbata (García et al., 2012).  Esta alteración está dada por un aumento 

de nitrógeno (en forma de amonio NH4) en suelos invadidos, en comparación con suelos no 

invadidos de praderas y bosque nativo (García et al., 2012). Otras importantes 

características del suelo que pueden ser también alteradas son el pH (mediante la 

acidificación de suelos invadidos por Aromo, (García et al., 2012) y una disminución de la 

actividad microbiana (bacterias y hongos) del suelo (May & Attiwill 2003; Souza-Alonso et 

al., 2014), lo que puede tener eventuales consecuencias en todo el ecosistema.  

Otra de las causas asociadas a la disminución de la riqueza de especies en los sitios que 

invade A. dealbata es el efecto alelopático que esta especie presenta, en donde se ha 

observado que libera al ambiente compuestos aleloquimicos como, alcaloides, 

quinolizidínicos, glucósidos cianógenos, taninos y un amplio espectro de flavonoides y de 

otros compuestos polifenólicos (Lorenzo & Rodríguez-Echeverría, 2012; Aguilera et al., 

2015c, 2017). Presentando efectos nocivos en los principales procesos fisiológicos de las 

plantas nativas, por ejemplo, inducir cambios en la fotosíntesis neta, tasa de respiración, 

reducción de la longitud radicular (Aguilera et al., 2015a, 2015c). También se ha observado 

que genera cambios anatómicos como alterar la rizodermis, inducir alteraciones en los 

haces vascular de especies como Quillaja saponaria, cambios en la organización celular y 
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ausencia de raíces secundarias de las plantas expuesta a los compuestos liberados por A. 

dealbata (Aguilera et al., 2015d). Estos cambios fisiológicos y anatómicos son los 

principales responsables del efecto inhibitorio en cuanto a la tasa de crecimiento y 

sobrevivencia de las plántulas nativas que comparten hábitat con A. dealbata. 

Estos antecedentes refuerzan la idea de que A. dealbata y T. monspessulanaespecies con 

elevado potencial decolonización, capaces de adaptarse a múltiples condiciones de luz, 

humedad y nutrientes, lo que les permite invadir nuevas áreas con gran éxito y producir 

impactos negativos a distintas escalas espacio-temporales en ecosistemas nativos de Chile. 

Conclusiones y perspectivas futuras 

A pesar del avance significativo en el estudio de los patrones y mecanismos de las 

invasiones de plantas (a escala global), aún existe un déficit de estudios específicos 

dedicados a la cuantificación y predicción de los impactos que causan las especies de 

plantas invasoras en ecosistemas nativos. En la misma línea, resulta prioritario ampliar la 

investigación para el 54,1% de las especies de la familia Fabaceae de las cuales solo se 

conoce su presencia en Chile, lo que permitirá entender los mecanismos e impactos que 

puedan tener las especies de esta familia en Chile. En necesario avanzar hacia estudios que 

evalúen el efecto de la presión antrópica y del cambio climático sobre la dinámica 

poblacional de estas especies, con el fin de predecir futuros aumentos poblaciones y los 

impactos generados sobre los ecosistemas. Este último punto es fundamental considerando 

que muchas de las fabáceas exóticas en Chile tienen una importancia económica asociada a 

actividades silvoagropecuarias y es altamente probable que se sigan estableciendo nuevas 

poblaciones, aumentando el riesgo de invasión con impactos inciertos para los ecosistemas 

nativos. 

Dentro de las especies más abundantes y estudiadas, T. monspessulana y A. dealbata 

resumen varias de las características que hacen de esta familia un grupo con un elevado 

potencial invasor y con graves impactos a nivel mundial. Estas especies se ven favorecidas 

por el efecto de la presión antrópica, principalmente por acción del fuego y las 

perturbaciones antrópicas (i.e construcción de caminos, erosión etc.), factores que facilitan 

su dispersión, establecimiento y posterior expansión en los ecosistemas que invaden.  Bajo 
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este concepto, reducir los impactos que tiene ambas especies debería estar ligado a reducir 

la presión antrópica en los sitios con presencia de estas especies para así reducir el avance 

de la invasión.  

Finalmente es necesario avanzar hacia una etapa de ejecución de acciones concretas para 

disminuir el avance y el impacto de estas especies en los diferentes ecosistemas invadidos. 

Futuros planes de manejo y  de control para estas especies deben ser diseñados 

considerando las particularidades de cada zona y con objetivos claros, con actividades que 

aseguren el cumplimiento de los objetivos planteados, los que deben ser diferenciados entre 

los que apuntan a la erradicación de zonas de alto valor para la conservación, contención de 

la invasión o los  que busquen disminuir su interacción con otras perturbaciones  (e.g., 

incendios forestales). Tanto para el control de estas especies, como para la restauración de 

áreas invadidas, se requiere de más y mejor investigación que profundice los vínculos entre 

los impactos y las estrategias de restauración a implementar. Además, se requiere mejorar 

la comunicación entre pares científicos, gestores públicos y privados y responsables 

políticos en la toma de decisiones en ámbitos de restauración ecológica y conservación de 

la diversidad biológica. 
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