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RESUMEN

Las perturbaciones son eventos de remocion de biomasa y presentan relevancia
mundial ya que son capaces de causar cambios en la estructura y el funcionamiento
de los ecosistemas a lo largo del tiempo. El fuego es utilizado en pastizales como
herramienta de manejo con el fin de liberar espacio y mejorar la calidad de forraje
para el ganado. En esta tesis se evalud el efecto del fuego, y en algunos casos la
interaccion con el pastoreo, a distintos niveles de organizacién y a diferentes escalas
espacio-temporales, sobre la estructura vegetal de una comunidad de pastizal
dominada por Saccharum angustifolium en la region Sierras del Este de Uruguay. A
través de un estudio realizado a campo se describi6 el proceso sucesional en parches
con diferente antigiledad de quema a través de una cronosecuencia espacial. Por
medio de un estudio en laboratorio se evaluaron los efectos del golpe de calor y del
humo, a distintos niveles de intensidad de luz, sobre la germinacién de seis especies
nativas. Por medio de un experimento de campo, a lo largo de tres estaciones de
crecimiento, se analizaron los efectos de la interaccion fuego-pastoreo sobre
variables abidticas y bidticas de la vegetacion a distintos niveles de organizacion. La
quema de campo realizada de forma parcheada y asincrénica pareceria ser necesaria
para mantener la heterogeneidad a escala de paisaje y la diversidad de la comunidad

en los pastizales de Sierras del Este.

Palabras clave: pastoreo, quema de campo, Saccharum angustifolium, herbivoria

pirica, germinacion



FIRE EFFECTS ON VEGETATION AND ENVIRONMENTAL VARIABLES
IN GRASSLANDS OF THE EASTERN HILLS (SIERRAS DEL ESTE),
URUGUAY

SUMMARY

Disturbances are biomass removal events and have global relevance as they are
capable of causing changes in the structure and functioning of ecosystems over time.
Fire is employed in grasslands as a management tool to release space and improve
the quality of forage for livestock. This thesis evaluated the effect of fire, and in
some cases the interaction with grazing, at different levels of organization and at
different spatial-temporal scales, on the plant structure of a grassland community
dominated by Saccharum angustifolium in the Sierras del Este region from Uruguay.
Through a field study, the succession process was described in patches with different
time since fire through a spatial chrono-sequence. Through a laboratory study, the
effects of heat shock and smoke, at different levels of light intensity, on the
germination of six native species were evaluated. By means of a field experiment,
along three growing stations, the effects of fire-grazing interaction on abiotic and
biotic variables of vegetation at different levels of organization were analyzed. Field
burning carried out in a patchy and asynchronous manner seemed to be necessary to
maintain heterogeneity at a landscape scale and the diversity of the community in the

Sierras del Este grasslands.

Keywords: grazing, field burn, Saccharum angustifolium, pyric herbivory, germination
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1. INTRODUCCION

1.1. MARCO TEORICO

1.1.1. Papel de las perturbaciones en los ecosistemas

Las perturbaciones constituyen un fenémeno de gran relevancia a escala
mundial y son capaces de causar cambios en la estructura y el funcionamiento de los
ecosistemas a lo largo del tiempo (Chapin III er al. 2011, Gibson 2009). Las
perturbaciones han sido definidas como aquellos procesos que provocan la remocion
o dariio de la biomasa (Grime, 1979), o como eventos relativamente discretos en el
tiempo que afectan la estructura de las poblaciones, las comunidades o los
ecosistemas y generan cambios sobre los recursos, la disponibilidad de sustrato o el
ambiente fisico (Pickett y White, 1985). El impacto de los eventos de perturbacion
depende: 1- del tipo de perturbacidn, 2- de la sensibilidad del ecosistema frente a una
perturbacién y 3- de la severidad o intensidad de la perturbacién (Chapin III et al.,
2011; Figura 1). Desde procesos como la herbivoria hasta eventos como los
incendios o las erupciones volcdnicas son consideradas perturbaciones. La
sensibilidad frente a un determinado tipo de perturbacion dependera de las
propiedades del sistema (atributos de las especies, configuracién espacial de la
vegetacion, etc.) en el momento de la perturbacién (Chapin III et al,, 2011). Las
perturbaciones han sido vistas tradicionalmente como acontecimientos que inician la
sucesion vegetal primaria o secundaria (Johnson y Miyanishi, 2007). Las
perturbaciones de mayor severidad son infrecuentes, alteran la estructura y el
funcionamiento en grandes dreas y son capaces de generar dreas con comunidades
vegetales inestables en etapas tempranas de la sucesion (Chapin III ef al., 2011). El
cambio en el uso de la tierra producido por los humanos con fines productivos, es
capaz de generar perturbaciones de severidad intermedia, cambiar la matriz natural,
fragmentar el paisaje de manera abrupta, e interrumpir el intercambio bidtico entre
parches que queden aislados (Chapin IIl et al., 2011). Un ecosistema puede
mantenerse en un estado relativamente estable cuando las perturbaciones presentan
baja severidad, como son la herbivoria o el fuego (Chapin Il ez al., 2011; Figura 1).

Las é&reas perturbadas pueden presentar diferencias en la estructura y el

funcionamiento a distintas escalas espacio-temporales. A escala de paisaje, los



parches dindmicos de vegetacion pueden ser parte de ciclos que comienzan con un
evento de perturbacién y se contintian con la posterior sucesién (Chapin III et al.
2011, Pickett y White 1985). Los mosaicos de los diferentes estados se desarrollan:
1- en areas ambientalmente uniformes, donde la perturbacion es la principal fuente
de variabilidad del paisaje, 2- cuando las perturbaciones son pequefias en relacién
con el tamaiio del paisaje, y 3- cuando la tasa de recuperacion es similar al tiempo de
retorno de la perturbacién (Chapin III et al. 2011, Turner et al. 1993). Cuando las
perturbaciones son pequefas y la recuperacion es rdpida, la mayor parte del paisaje
estard en etapas de sucesion media o tardia. Aunque los parches dentro de un paisaje
pueden estar en diferentes etapas sucesionales, el paisaje en su conjunto puede estar
cerca de un estado estable (Turner et al., 1993). Un ejemplo de esto lo constituyen el
pastoreo o los incendios realizados en pastizales como herramienta de manejo, ya
que son capaces de generar mosaicos de parches dindmicos de vegetacion en
diferentes estadios sucesionales (Fuhlendorf et al. 2009, Milchunas y Lauenroth
1993, Pickett y White 1985). Algunos autores plantean que el fuego y el pastoreo son
necesarios para el mantenimiento de ecosistemas abiertos, tales como sabanas y

pastizales, al determinar estados alternativos de la vegetacién (Pausas y Bond, 2020).
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Figura 1: Porcentaje de Severidad de los diferentes tipos de perturbaciones desde un
estado estable del funcionamiento ecosistémico hasta la sucesién primaria. Tomado

de Chapin III et al. (2011)



1.1.2. El fuego como perturbacion

En diferentes ecosistemas a lo largo de todo el mundo, los incendios naturales
o antrépicos forman parte de su dindmica (Buisson et al. 2019, Cheney y Sullivan
2008, Knapp et al. 1998, Bond y van Wilgen 1996). Para que un incendio se genere
se tienen que dar ciertas condiciones, las que pueden ser resumidas en un esquema
conocido como tridngulo del fuego. Debe haber una fuente de calor para iniciar el
fuego, una cantidad suficiente de combustible (biomasa vegetal) y oxigeno. Para que
la propagacion ocurra en el espacio, la biomasa vegetal tendrd que estar lo
suficientemente seca con cierta continuidad espacial (Cheney y Sullivan, 2008). A lo
largo de la historia, los incendios han contribuido a modelar el aspecto del planeta
(Scott 2018, Scott et al. 2014). En la actualidad, aproximadamente la mitad del
planeta estd propenso a incendios (Keeley ef al., 2011) y la tercera parte esta sujeto a
incendios intensos y frecuentes (Chuvieco et al., 2009). En algunos ecosistemas del
mundo el fuego es un elemento esencial (Scott, 2018), mientras que las actividades
humanas han alterado la frecuencia y el tamafio de los incendios promoviendo
cambios de estados en los ecosistemas (Miller et al. 2019, Archibald er al. 2013,
Chapin III et al. 2011). Las quemas antrdpicas pueden ser realizadas de manera
puntual y parcheada para mantener un estado de la vegetacion, como puede ser el
caso de las quemas de campo realizadas por produtores ganaderos en diferentes
pastizales del mundo (Fuhlendorf ef al. 2009, Prober et al. 2007, Laterra et al. 1998).
Las quemas pueden ser realizadas sobre grandes extensiones con el fin de promover
un cambio en el uso del suelo, como los recientes incendios llevados a cabo en
diferentes partes del mundo. Contrariamente, la supresion del fuego puede causar
modificaciones en la estructura y el funcionamiento de la vegetacion con diferentes
consecuencias (Buisson et al., 2019). Los pastizales pueden llegar a convertirse en
arbustales (Ratajczak et al., 2014) o aumentar la presencia de arboles en caso de estar
cerca de propagulos provenientes de sistemas boscosos (Overbeck et al., 2007). En
otros ecosistemas se han observado una disminucién en la riqueza de especies
vegetales debido a la supresion del fuego (Abreu et al, 2017), e incluso las
consecuencias pueden ser catastréficas, como las ocurrida en Yellowstone Park a

fines del siglo pasado (Wallace, 2004).



En algunas regiones del planeta, la presencia del fuego es fundamental para el
mantenimiento de la vegetacion y de los servicios ecosistémicos que provee. En las
regiones con clima mediterrdneo el fuego es un elemento esencial, ya que existe un
gran desarrollo de la vegetacion durante la estacion lluviosa y las precipitaciones
superan los valores de evapotranspiracion (Rundel er al. 2018). Este bioma se
distribuye a lo largo de todo el mundo: California en Estados Unidos, regién central
en Chile, Cuenca Mediterrdnea en diversos paises europeos y norte de Africa,
Suroeste de Australia y Sudafrica (Rundel er al. 2018). Durante la estacion seca de
verano, la biomasa seca de las plantas se acumula debido a una baja intensidad de
grandes herbivoros y, como es altamente combustible, queda propensa a incendios
frecuentes e intensos (Keeley er al. 2011, de Booysen y Tainton 1984). Como
consecuencia, las plantas y los animales han desarrollado adaptaciones y estrategias
para hacer frente a los incendios recurrentes (Pausas 2019, Groom y Lamont 2015,
Keeley et al. 2011, Bond y Scott 2010). Los biomas que estin determinados por
vegetacion herbécea tienen todos los ingredientes necesarios para que exista una alta
actividad del fuego (Bond y Parr, 2010). La frecuencia de incendios es el segundo
predictor en explicar la cobertura de especies lefiosas a lo largo de un gradiente de
precipitaciones en las sabanas africanas (Sankaran et al., 2008). El Cerrado (Brasil)
es un bioma tipo sabana sujeto a incendios frecuentes (Durigan 2020, Fidelis 2020,
Bond y Parr 2010), ya que las gramineas C4 son muy productivas durante la estacion
himeda y sus restos vegetales muertos se acumulan en pie durante la estacion seca
(Bond, 2008). A diferencia de los ecosistemas mediterrdneos, en las sabanas y
pastizales el fuego generalmente no estimula la germinaciéon (Lopez-Marsico et al.
2019a, Kin et al. 2016, Fidelis et al. 2016, 2010a, Overbeck et al. 2006). La mayoria
de las especies de estos biomas persisten después del fuego por medio del rebrote
desde estructuras subterrdneas o cercanas a la superficie del suelo (Lopez-Marsico et
al. 2020, Pausas et al. 2018, Overbeck y Pfadenhauer 2007, Overbeck et al. 2005).

El fuego es capaz de remover gran cantidad de biomasa vegetal y por lo tanto
las plantas han desarrollado diferentes estrategias para persistir en ecosistemas
propensos a incendios. Pausas et al. (2004) plantearon un modelo de grupos

funcionales de respuesta de las plantas frente a eventos de incendios, basados en la



capacidad de rebrote (R) y en la persistencia de propagulos (P) (Figura 2). Algunas
especies Unicamente presentan la capacidad de rebrotar, luego de un incendio
(rebrotadoras obligadas: R+ P-). Ejemplo de este tipo de respuesta son los
alcornoques (Quercus suber), los cuales presentan una corteza dura y ancha que les
permite evitar la muerte de los tejidos internos (Pausas, 1997). Un segundo grupo
estd conformado por especies que tienen la capacidad de rebrotar y poseen semillas
que resisten o se protegen de los incendios (rebrotadoras facultativas: R+ P+). La
gran mayoria de las especies perennes de diversos ecosistemas presentan este tipo de
respuesta al fuego. Un tercer grupo estd conformado por aquellas especies que no
tienen la capacidad de rebrotar luego de ocurrido un incendio. Por lo tanto, vuelven a
formar parte de la poblacion a partir de la geminacion (germinadoras obligadas: R-
P+). Finalmente, algunas especies presentan semillas que no resisten las altas
temperaturas y s6lo vuelven a aparecer en la zona incendiada si poseen una elevada
capacidad de colonizacién (germinadoras colonizadoras: R- P-). En estos tltimos dos
casos (R- P+ y R- P-) pueden considerarse a especies, tanto anuales como perennes,

cuyas estructuras vegetativas no son capaces de tolerar un incendio.

P+
R+P+
R+
P- R+P—
P+
R-P+
F-|_
P- R-P-

Figura 2: Calsificacion de los grupos funcionales de respuesta al fuego definido por
Pausas et al. (2004). R+: rebrotadoras, R-: no rebrotadoras, P+: propagulos

persistentes y P-: propdgulos no persistentes.



1.1.3. Incendios en pastizales

Los pastizales son ecosistemas abiertos determinados por patrones climaticos y
perturbaciones, como fuego y pastoreo (Pausas y Bond 2020, Oesterheld et al. 1999,
Noy-Meir 1995, Lauenroth y Sala 1992). Los principales componentes del estrato
herbédceo son los pastos (gramineas), los cuales no desprenden sus hojas al envejecer
y se acumulan en pie (Bond y Parr 2010, Metcalfe 1960). Cuando la biomasa no es
removida por herbivoros, los pastizales se convierten en un medio propenso a
incendios (Gibson 2009, Zedler 2007, Bond y Keeley 2005). En los pastizales, los
elementos combustibles estdn suficientemente separados para permitir una buena
oxigenacion, y suficientemente cercanos para facilitar la propagacién del fuego
(Zedler, 2007). Debido a que el material combustible en general consiste de
elementos finos (laminas foliares de las gramineas), los incendios se propagan
rapidamente y son de corta duracién (Zedler 2007, Knapp et al. 1998). Si bien
algunos autores sostienen que el fuego podria haber sido determinante en la
evolucion de los pastizales, hoy en dia las quemas prescritas han reemplazado en
gran medida a los incendios naturales (Bond 2008, Knapp et al. 1998). Las quemas
prescritas son ampliamente utilizadas en pastizales de todo el mundo como
herramienta de manejo con fines productivos, asi como en planes de conservacién y
de restauracion (Knapp et al. 1998, Bond y van Wilgen 1996, Howe 1994). En sitios
que se desea recuperar o proteger areas de pastizales, el fuego y/o el pastoreo son
empleados para cambiar o para mantener la composiciéon de especies vegetales
respectivamente (Buisson et al. 2019, Borghesio 2009, Overbeck y Pfadenahauer
2007, Knapp et al. 1998).

Los efectos de las quemas prescritas sobre la comunidad vegetal han sido
estudiados en diferentes regiones de pastizales del mundo. En los Tallgrass prairie
de Estados Unidos existen trabajos de larga duracién que consideran al fuego como
un factor estructurador de estas comunidades vegetales (Collins y Calabrese 2012,
Knapp et al. 1998, Collins et al. 1995, Collins y Wallace 1990, Gibson y Hulbert
1987). Se ha propuesto que el fuego promueve un recambio en la composicién de
especies. A medida que aumenta la frecuencia de incendios disminuye el contenido

de N inorganico en el suelo y también la diversidad vegetal (Collins y Calabrese



2012, Blair 1997, Collins et al. 1995, Gibson y Hulbert 1987). En estas condiciones
las gramineas C4 prosperan y aumentan su cobertura ya que incorporan ripidamente
el N disponible y pueden reducirlo a niveles en los que las especies de otros grupos
funcionales (dicotiledéneas y gramineas C3) ya no pueden acceder (Collins et al.,
1995). La supresion del fuego en esta region puede determinar que un pastizal se
convierta en un arbustal (Ratajczak et al., 2014).

En otras regiones de pastizales del mundo, el fuego es responsable de mantener
la diversidad vegetal y la estructura de la vegetacion. En pastizales y sabanas de
Sudéfrica los incendios frecuentes, junto con el pastoreo por grandes herbivoros,
determinan que se mantenga la diversidad vegetal, asi como una dominancia de
varias especies de gramineas que conforman una matriz en un estrato basal (Kirkman
et al., 2014). A medida que disminuye la frecuencia de quemas, la riqueza de
especies se ve reducida y el paisaje pasa a estar dominado por unas pocas especies
formadoras de maciegas (Kirkman et al., 2014). En las dreas de pastizales en la
Cuenca mediterrdnea se ha propuesto que el fuego promueve cambios en la
interaccion entre las plantas (Incerti ef al., 2013). En sitios sin quemas recientes, la
competencia por luz determina la estructura de la comunidad, mientras que en sitios
recientemente quemados la facilitacion de una especie formadora de maciegas
promueve que varias especies crezcan asociadas a ella (Incerti et al., 2013). En el
sudeste de Australia, la mayoria de los pastizales que presentan gran diversidad han
tenido una historia de incendios recurrentes (Prober et al. 2007, Morgan 1998). Se ha
observado que la frecuencia de incendios puede determinar un cambio en la
abundancia de las especies dominantes (Prober et al., 2007). Los sitios
frecuentemente quemados son dominados por una graminea C4 (Themeda australis),
mientras que en los sitios con menor frecuencia de incendios ocurre un aumento en la
abundancia de una graminea C3 (Poa sieberiana). Otros autores mencionan que la
ausencia de incendios tiene consecuencias negativas sobre la diversidad vegetal ya
que limita las oportunidades de establecimientos de especies de ciclo de vida corto
(Zedler, 2007) y disminuye la riqueza de leguminosas, de especies con semillas

pequeias y/o de baja altura (Leach y Givnish, 1996).



1.1.4. Fuego en pastizales del Rio de la Plata

Los pastizales del Rio de la Plata constituyen una de las dreas de pastizales
templados sub-himedos mds extensos del mundo, Cubren cerca de 700 000 km?
entre los 28° y 38° de latitud sur entre el centro-este de Argentina, todo el territorio
de Uruguay y el sur de Brasil (Oyarzabal et al. 2020, Dixon et al. 2014, Soriano et
al. 1991). Algunos autores consideran que la parte norte de Uruguay y el sur de
Brasil representan una transicion entre pastizales templados y subtropicales (Andrade
et al. 2018, Overbeck y Pfadenhauer 2007). En los pastizales del Rio de la Plata se
han registrado cerca de 5000 especies vegetales, de las cuales las familias Asteraceae
y Poaceae son las mds representativas (Andrade et al., 2018). En esta region, los
estudios ecoldgicos acerca de los efectos del fuego provienen principalmente de los
Campos sulinos (Brasil) y de las Pampas (Argentina). Recientemente se ha avanzado
en este tema en pastizales de Uruguay.

En los Campos sulinos (Rio grande do sul, Brasil) se plantea que el fuego y el
pastoreo, han evitado que se desarrollen comunidades boscosas, que seria lo esperado
de acuerdo a las condiciones climaticas (Beal-Neves et al. 2020, Overbeck et al.
2007, 2005, Oliveira y Pillar 2004). La ausencia de quemas por un tiempo
prolongado promueve un incremento en la cobertura de arbustos y de gramineas
formadoras de maciegas (Fidelis et al. 2012, Overbeck y Pfadenhauer 2007). La gran
cantidad de biomasa seca en pie de las gramineas formadoras de maciegas
dominantes (Andropogon lateralis, Anthaenantia lanata, Elyonurus muticus)
determina que la luz no alcance el estrato basal (Overbeck y Pfadenhauer, 2007).
Esto provoca una disminucion de las hierbas arrosetadas y de las gramineas
postradas, por exclusién competitiva, y evita el establecimiento de otras especies a
partir de los bancos de yemas y de semillas (Fidelis et al. 2010a, Miiller et al. 2007,
Overbeck y Pfadenhauer 2007, Overbeck et al. 2005). Un evento de quema genera
un recambio de especies en la comunidad vegetal (Fidelis ef al. 2012, Overbeck y
Pfadenhauer 2007, Overbeck et al. 2005). Se produce un incremento en la cobertura
de grupos funcionales que se encontraban escasamente representados, como las

hierbas arrosetadas (Fidelis et al. 2012, Overbeck y Pfadenhauer 2007), y la riqueza



de especies puede incrementar (Overbeck et al., 2005) o permanecer igual (Fidelis et

al., 2012).

En la Pampa inundable (Buenos Aires, Argentina), la quema en pajonales
dominados por Paspalum quadrifarium puede generar cambios en la composicion de
especies, mejorar la calidad del forraje y aumentar la productividad primaria neta
aérea a corto plazo (Laterra et al., 1998). Ademds de abrir espacio en la vegetacion
para la accesibilidad del ganado, se plantea que el fuego promueve la invasion de
especies exdticas (Laterra et al. 2003, Juan et al. 2000, Laterra 1997). Con respecto a
la especie dominante, un incremento en la frecuencia de incendios, ademds de
provocar una disminucién de la altura de las maciegas, disminuye el tamafio de las
plantas (Vignolio et al., 2003). En la Pampa Mesopotdmica (Entre Rios, Argentina)
se ha observado que las especies de arbustos tipicas de la regién presentan diferentes
respuestas frente a los incendios (Biganzoli er al. 2009, Galindez et al. 2009).
Mientras que un evento de quema puede ser letal para una especie (Baccharis
dracunculifolia), otras especies (Baccharis medulosa, Acanthostyles buniifolius)
tienen la capacidad de rebrotar (Galindez et al., 2009). La mortalidad de
Acanthostyles buniifolius inicamente fue observada en sitios con alta densidad de
arbustos (Biganzoli et al., 2009).

En Uruguay, el fuego se emplea en algunas regiones como herramienta de
manejo para controlar especies arbustivas o pajonales (Royo Pallarés et al., 2005).
Por medio de quemas de campo, los productores ganaderos logran reducir
temporalmente la abundancia de especies de baja palatabilidad. Estas especies son
capaces de acumular gran cantidad de restos secos en pie y constituyen una
condicién indeseable para los productores ganaderos. Las quemas prescritas, en dreas
dominadas por gramineas formadoras de maciegas, promueven el rebrote tierno a
partir de las yemas vegetativas. Este rebrote de laminas foliares tiernas causa una
mejora en la calidad del forraje y promueve el consumo por parte del ganado
doméstico (Lépez-Marsico et al. 2019b, Berretta 2006, Royo Pallarés et al. 2005,
Rosengurtt 1979). Los primeros intentos de evaluar los efectos del fuego sobre la

comunidad vegetal en Uruguay datan de 1946, cuando Bernardo Rosengurtt en su



quinta contribucién dedicé unas pdginas para comentar algunas observaciones de
quemas en espartillares de Nasella charruana. Pasado el tiempo, las publicaciones en
las que se hace referencia al efecto del fuego consisten en descripciones puntuales u
observaciones en articulos de distribucién nacional (Pereira 2011, Gayo 2002,
Berretta 1993, Bayce y Del Puerto 1989, Del Puerto 1978, 1969).

Estudios realizados recientemente muestran que para el rango de
precipitaciones en el que se encuentra Uruguay existe una baja densidad de
incendios, debido a que el pastoreo por ganado doméstico es capaz de reducir la
biomasa vegetal y fragmenta la conectividad de incendios (Bernardi ef al. 2019a,
2016). A diferencia de otras regiones del mundo, el pastoreo por ganado doméstico
en nuestro pais es capaz de reemplazar al fuego como factor que determina la
existencia de estados alternativos de la vegetacion (Altesor et al. 2019, Bernardi et
al. 2019b). Se plantea que futuras investigaciones acerca de la posible expansion de
los bosques hacia dreas dominadas por pastizales supondrian el estudio de la
interaccion entre el fuego y el pastoreo (Bernardi et al.,, 2019b). Sin embargo, hasta
donde tengo conocimiento, no existen datos provenientes de un proceso de
investigacion que permitan evaluar los efectos del fuego, y su interaccion con el
pastoreo, en pastizales de Uruguay. A partir del tema de esta tesis se ha avanzado en
determinar los cambios sucesionales que ocurren en sitios bajo pastoreo que
presentan diferente antigiiedad de quema (Capitulo 2, Lopez-Marsico et al. 2020). A
su vez, se han realizado algunos avances con estudios observacionales vy
experimentales, en respuesta a factores directos e indirectos del fuego, sobre la
germinacion a partir de semillas (Capitulo 3, Lopez-Marsico et al. 2019a) o a partir

del banco de semillas (Cuello et al., 2020).

1.2. OBJETIVO GENERAL

El objetivo general de esta tesis fue evaluar los efectos del fuego, y en algunos
casos la interaccidn con el pastoreo, a distintos niveles de organizacion y a diferentes
escalas espacio-temporales, sobre la estructura vegetal de una comunidad de pastizal

dominada por Saccharum angustifolium en la region Sierras del Este de Uruguay.
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1.2.1. Objetivos especificos

1- Describir el proceso sucesional en parches con diferente antigiiedad de
quema a través de una cronosecuencia espacial (Capitulo 2).

2- Evaluar los efectos del calor y el humo, a distintos niveles de intensidad de
luz, sobre la germinacidn de seis especies nativas de la region (Capitulo 3).

3- Analizar los efectos de la interaccién fuego-pastoreo sobre sobre variables
ambientales y sobre la estructura de la vegetacion a distintos niveles de organizacién

(Capitulo 4).

1.3. ESQUEMA GENERAL DE LA TESIS

Esta tesis estd dividida en cinco capitulos. El Capitulo 1 enmarca el tema
general de la investigacion con una revision del papel de las perturbaciones, y en
particular del fuego. Se presentan antecedentes a escala global y de los pastizales del
Rio de la Plata, asi como de Uruguay en particular. Asimismo, se presenta el objetivo
general y los objetivos especificos de esta tesis. Los tres capitulos siguientes
constituyen los resultados provenientes de un proceso de investigacion original y
derivados de aproximaciones metodolédgicas diferentes. En el Capitulo 2 (publicado
en Applied Vegetation Science en 2020) se describe el proceso sucesional
desencadenado por quemas ocasionales y parcheadas en pastizales bajo pastoreo de
una comunidad vegetal dominada por Saccharum angustifolium (Comunidad V) en
Sierras del Este. En el Capitulo 3 (Publicado en Folia Geobotanica en 2019) se
presenta el estudio de las principales variables, tanto directas como indirectas del
fuego, y como podrian afectar a la germinacién de seis especies perennes nativas
(cuatro Asteraceae y dos Poaceae). En el Capitulo 4 se aborda un andlisis completo
de los efectos del fuego, y la interaccién con el pastoreo, sobre un conjunto de
variables bidticas y abidticas, a través de un experimento a campo en la regién
Sierras del Este. En el Capitulo 5 se sintetizan los resultados obtenidos, se discuten y
se contrastan con estudios a escala regional y global. Finalmente se plantean las
conclusiones generales, asi como las perspectivas que surgen de los resultados de

esta tesis.
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2.1. RESUMEN BREVE

Durante un incendio se consume la biomasa vegetal, ya que los restos secos
acumulados en pie proporcionan el combustible para la propagacién del fuego, y se
generan parches de suelo descubierto que quedan propensos a la colonizacién de
especies. En pastizales de Sierras del Este se registré la composicion y la riqueza de
especies, asi como la cobertura por especies y de seis grupos de plantas en 18
parches pertenecientes a cuatro antigiiedades diferentes de quema. También se
registré el porcentaje de suelo desnudo y de la biomasa seca en pie, asi como el
nimero de estratos vegetales. En este estudio se detectaron 168 especies de plantas
vasculares pertenecientes a 39 familias diferentes. Se determiné que la riqueza de
especies disminuy6 a medida que aument6 la antigiiedad de la quema. La cobertura
vegetal presentd un resultado exactamente opuesto al de la riqueza de especies. Este
resultado estuvo explicado principalmente por un aumento en la cobertura de la
especie dominante a medida que aumentd la antigiiedad de la quema. Se plantea un
ciclo a escala de parche adaptado de un modelo conocido como herbivoria pirica. A
escala de paisaje se determiné que hay una coexistencia de parches en diferentes
estados sucesionales. A esta misma escala se registr0 que hay una gran
heterogeneidad en cuanto a la composicion vegetal registrada en los sitios
recientemente quemados. Los pastizales pertenecientes a esta comunidad vegetal
requeririan quemas ocasionales, asincrénicas y parcheadas para generar cambios
estructurales que permitan maximizar la heterogeneidad, tanto espacial como

temporalmente.

2.2. ABSTRACT
Questions

Disturbances change the fundamental properties of grasslands on different
spatio-temporal scales. Uruguay belongs to the Rio de la Plata grasslands, and 60% is
occupied by native grasslands dominated by perennial species. In plant communities
dominated by tall tussock grasses, patchy and asynchronous field-burns are a
traditional practice among ranchers. We asked: How do the structural characteristics

of vegetation vary in patches with different time since the last fire?
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Location

Grassland of the Eastern Hills, Uruguay.

Methods

We selected 18 grazed sites in order to obtain a spatial chronosequence with
four age categories since the last fire: 6, 18, 30, and more than 60 months before
sampling. Plant composition, species richness, coverage of each species, bare soil,
and standing dead biomass were determined in plots of 25 m2. We used NMDS and
MRPP to determine differences in community composition, and the ANOVA or
Kruskal-Wallis test to compare structural variables between patches of different

burning ages.

Results

Patches of different burning age had different species composition. Species
richness, Shannon diversity index, evenness, and bare soil decreased, whereas plant
coverage, standing dead biomass, and vegetation strata increased as time since the

last fire increased.

Conclusions

Our study confirmed occasional and localized field-burns as major driver of
vegetation change and structural diversity in a grazed native grassland dominated by
a tall tussock grass. On a larger scale, we observed the coexistence of patches in
different successional stages and differences in species composition between patches
belonging to early stages. These grasslands require asynchronous burning of patches
to generate structural changes that maximize both the spatial and temporal

heterogeneity.
Keywords

Species richness, plant coverage, plant groups, grazing, burn, Saccharum

angustifolium, succession, Uruguayan grasslands.
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2.3. INTRODUCTION

Disturbances are integral and relevant phenomena worldwide which can
promote heterogeneity and change fundamental properties on different spatio-
temporal scales in grassland ecosystems (Gibson, 2009). Traditionally, disturbances
have been considered to be events that trigger the process of plant succession
(Johnson & Miyanishi, 2007). Disturbance events generate mosaics of dynamic
patches of vegetation with different successional stages (Fuhlendorf, Engle, Kerby,
& Hamilton, 2009; Milchunas & Lauenroth, 1993; Pickett & White, 1985). It is
widely recognized that fire and grazing are the main agents of disturbance, which
determine the plant diversity in open (consumer-controlled) ecosystems, such as
native grasslands (Archibald, Hempson, & Lehmann, 2019; Bond & Keeley, 2005;
Oesterheld, Loreti, Semmartin, & Paruelo, 1999; Pausas & Bond, 2020).
Furthermore, some authors argue that grazing and fire are as important as the climate
in controlling some grassland ecosystems (Koerner & Collins, 2013; Pausas & Bond,
2019).

Grazing and fire can temporarily alter the structure in various grasslands
worldwide by differentially influencing community dominance, diversity, and
resource heterogeneity (Archibald et al., 2019; Bond & Keeley, 2005; Fuhlendorf et
al., 2009; Gibson, 2009). In productive sub-humid native grasslands dominated by
perennial species, large herbivores generally increase diversity through selective
grazing (Lezama et al., 2014), and increase resource heterogeneity through trampling
and nutrient deposition (Lezama & Paruelo, 2016; Mikola et al., 2009). Conversely,
fire has been considered as a large-scale generalist ‘‘herbivore’’ that homogenizes
resources (Bond & Keeley, 2005). In tall grasslands of North America, fire can
uniformly remove aboveground biomass, and as fire frequency increases, it promotes
species turnover, and a decrease in species diversity (Collins & Calabrese, 2012;
Collins, Glenn, & Gibson, 1995; Gibson & Hulbert, 1987). Furthermore, there is a
decrease in the abundance of forbs and C3 grasses, and concomitantly, an increase in
the abundance of the fire-tolerant C4 grasses (Collins, 1992; Collins & Calabrese,

2012; Collins et al., 1995). On the other hand, fire suppression can determine

15



transitions from mesic grasslands to shrublands or woodlands (Ratajczak, Nippert,
Briggs, & Blair, 2014). In South Africa, frequent fires result in short and diverse
grasslands, weakly dominated by a group of grasses; as the frequency of fires
decreases, species richness is reduced, resulting in dominance by a few tall tussock
grasses (Kirkman et al., 2014). However, fire-grazing interaction can increase plant
diversity even further, both in North America and South Africa (Collins & Barber,
1986; Koerner & Collins, 2013). In the Mediterranean basin, it has been proposed
that fire promotes a change in the interaction between plant populations, from
competition for light in long unburned areas to facilitation in recently burned areas,
since many species benefit from growing in association with tussock grasses (Incerti
et al., 2013). Most species-rich sites in south-eastern Australia have a history of
frequent burning (Morgan, 1998). The lack of fire could have negative consequences
for local biodiversity by limiting opportunities for the establishment of smaller and
shorter-lived species (Zedler, 2007), as well as a loss of legumes, small-seeded
species, and species of low stature (Leach & Givnish, 1996).

The Rio de la Plata grasslands, distributed across eastern Argentina, southern
Brazil and the entirety of Uruguay are considered one of the most extensive
temperate sub-humid grassland areas of the world (Dixon, Faber-Langendoen, Josse,
Morrison, & Loucks, 2014; Oyarzabal, Andrade, Pillar, & Paruelo, 2020; Soriano et
al., 1991). Particularly, grasslands of Uruguay and southern Brazil belong to a wide
subtropical to temperate transition zone (Andrade et al., 2018; Overbeck &
Pfadenhauer, 2007). In the Brazilian Campos, it has been observed that in areas
recently burned, the coverage of graminoids decreases, and species richness can
increase or remain the same (Fidelis ef al.,, 2012; Overbeck, Miiller, Pillar, &
Pfadenhauer, 2005; Overbeck & Pfadenhauer, 2007). It has been observed that as
time since the last fire increases, the standing dead biomass of the dominant tussock
grasses accumulates, and prevents the establishment of other species through
competitive exclusion, which causes a decrease in species richness (Overbeck et al.,
2005). In the Argentinian flooding Pampa, the burning of tussock grass Paspalum
quadrifarium can lead to a change in species composition, an improvement in forage

quality, and a short-term increase in the aboveground productivity (Laterra et al.,
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1998). A fire event opens up space for livestock accessibility and promotes the
invasion by exotic species (Juan, Monterroso, Sacido, & Cauhépé, 2000; Laterra,
Vignolio, Linares, Giaquinta, & Maceira, 2003; Laterra, 1997). The effects of fire on
the structure of tussock grasses depend on the time since fire, and grazing (Laterra et
al., 2003).

Experimental evidence has shown that grazing modifies the structure and
functioning of the Uruguayan grasslands (Altesor, Oesterheld, Leoni, Lezama, &
Rodriguez, 2005; Altesor et al., 2006; Lopez-Madrsico, Altesor, Oyarzabal,
Baldassini, & Paruelo, 2015; Rodriguez, Leoni, Lezama, & Altesor, 2003). However,
fire effects have been poorly studied in these areas. In grasslands of the
geomorphological region Eastern Hills (Sierras del Este), field-burns can enhance the
forage quality of the tussock grass Saccharum angustifolium (Panicoideae) and
reduce its coverage (Royo Pallarés, Berretta, & Maraschin, 2005) creating open
spaces prone to colonization by other species that propagate vegetatively or by seeds
(Lopez-Marsico, Farias-Moreira, Lezama, Altesor, & Rodriguez, 2019; Cuello,
Lopez-Marsico, & Rodriguez, 2020). In addition, it has been observed that the
canopy of S. angustifolium can reduce the incidence of light reaching the lower plant
stratum by up to 83% (Lopez-Marsico et al., 2019). To our knowledge, no studies
have been conducted on the community changes as time since the last fire increases.
This study aimed to describe the post-fire successional process of a grazed
community of native grasslands dominated by S. angustifolium. This goal was
achieved through a spatial chronosequence of patches with different time since the

last fire.

2.4. METHODS
2.4.1. Study area

The Rio de la Plata grasslands cover about 700 000 km2 between latitude 28°
and 38° S, and host about 5000 plant species, represented mostly by the Asteraceae
and Poaceae families (Andrade et al., 2018). In Uruguay specifically, 60% of the
country is occupied by native original grasslands, where livestock is the main

productive activity (Baeza, Rama, & Lezama, 2019), and most of them never has
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been ploughed or sowed by exotic species. The study area is located in the Quebrada
de los Cuervos protected landscape (QCPL), and surrounding areas (78 500 ha),
which includes grasslands, shrublands, and woodlands (32°55'S, 54°26'W; Figure 1).
The management of this area is a combination of livestock production and landscape
conservation. The soils are Argisols; the average annual precipitation for the last 10
years before sampling was 1338 mm (distributed throughout the year, without
distinction between dry and wet periods), and mean annual temperature for the same
period was 17.1°C, with the maximum monthly average of 23.2°C in January, and
minimum monthly average of 10.8°C in July (INIA-GRAS, 2018). The study area is
part of the Eastern Hills, a geomorphological region that encompasses 25 000 km?2
(14.3% of the country’s surface), of which 66% are native grasslands (Baeza et al.,
2019).

Three grassland communities are recognized in this region with different
physiognomy and environmental characteristics (Lezama, Pereira, Altesor, &
Paruelo, 2019). The community II, (sparsely-vegetated grasslands Trachypogon
spicatus-Crocanthemum brasiliense) 1s associated with shallow soils, and plant
coverage between 60-80%. The community IV (densely-vegetated grasslands
Eryngium horridum-Juncus capillaceus) is associated with medium and deep soils,
and plant coverage near 100%. The community V (tall and densely-vegetated
grasslands Chascolytrum poomorphum, Paspalum pumilum) is associated with
humid or temporarily inundated soils, and plant coverage near 100%. The latter
occupies concave zones of the landscape, and the vegetation physiognomy consist of
two strata, one low, conformed by grasses and perennial herbaceous forbs (e.g.
Paspalum pumilum, Chascolytrum poomorphum, Eragrostis bahiensis, Axonopus
fissifolius, Dichanthelium sabulorum, Centella asiatica), and one tall (60 cm),
dominated by S. angustifolium, a tussock grass featuring a landscape appearance of
monospecific patches. This tussock grass accumulates a large amount of standing
dead biomass because it has little grazing value. Therefore, these zones have
historically been burned by livestock ranchers to promote the resprouting of S.
angustifolium, and improve forage for domestic livestock (Lopez-Marsico, Lezama,

& Altesor, 2019; Royo Pallarés et al., 2005). The field-burns realized by livestock
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ranchers are asynchronous depending upon the accumulation of standing dead
material, which occurs between approximately 3 to 5 years without fire. Fire spreads
quickly creating irregular patches (Bruzzone, Lopez-Mdrsico, & Gallego,
unpublished data) because the accumulation of combustible material is distributed
heterogeneously. That is due, on the one hand, to burns in different years, and on the
other hand, to the existence of patches of shallow soils that prevent the growth of S.
angustifolium. In the QCPL and surrounding areas, about 500 burned patches have
been registered in three different years, from 0.1 to 8 ha (Bruzzone et al.,
unpublished data). In the QCPL specifically, field-burns are allowed in some areas
between autumn and spring, with the endorsement of the Sistema Nacional de Areas

Protegidas authorities (Bianco & Lapetina, 2013).

2.4.2. Sampling sites

All study sites belong to the community V (according to Lezama et al., 2019)
and were burned always in winter-spring. The selection of the sampling sites was
done in three steps to obtain a spatial chronosequence with four categories of time
since the last fire: approximately 6, 18, 30, and more than 60 months before floristic
sampling performed in February of 2016. Firstly, through interviews with livestock
ranchers in the study area, zones that had not been burned for at least five years
(burned more than 60 months before sampling) were selected. Secondly, from the
image bank available on Google Earth, sites which had been burned in 2013
(approximately 30 months before sampling) were selected. Finally, through field-
trips, other sites which had been burned in 2014 (approximately 18 months before
sampling), and 2015 (approximately 6 months before sampling) were selected.
Patches within the same paddock, which belonged to the same burning age category,
were discarded. Once approximately 10 sites (larger than 1 ha) of each burning age
category were located, a maximum of 5 sites were randomly selected. One of the
burning age categories (30 months before sampling) had very small burned areas and
therefore only three sites were included. The minimum distance between the

different patches was 500 m. The 18 sites selected were georeferenced at the time of
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floristic sampling, and each site was characterized according to the position and
slope in the landscape.

In each site, species composition, richness, and coverage of each species, were
determined according to the Braun Blanquet method in a 25 m2 plot. Plants that
could not be identified in the field were herborized and identified in the laboratory.
Regarding taxonomic nomenclature, all species were carefully reviewed in online
databases TROPICOS (http://www.tropicos.org, last access: 02/03/2020) and
Instituto de Boténica Darwinion
(http://www.darwin.edu.ar/Proyectos/FloraArgentina/Especies.asp,  last  access,
02/03/2020). The species pool was classified into six plant groups (Figure 2). In our
classification, the position of the buds (Raunkiaer’s criterion) was joined with
information obtained from other studies of the Rio de la Plata grasslands (Altesor et
al., 2019, 2005; Overbeck & Pfadenhauer, 2007). First, we separated the woody
species from the herbaceous ones. Woody species were categorized as shrubs and
sub-shrubs, and herbaceous species were categorized as annuals and perennials. The
annual species include both dicots and monocots. The perennials were subdivided
into tall tussock grasses, monocotyledons, and dicotyledons. The tall tussock grasses
were distinguished from the other monocotyledons in having the greatest coverage in
this plant community, and supplying the fuel for fire propagation. From the same 25
m?2 plots the percentages of coverage of each plant group, standing dead biomass,
and bare soil were recorded. Additionally, the percentage of each vegetation stratum
was recorded. The strata were defined based on the height of the vegetation. The
basal stratum was determined by species up to 15 cm high (mostly monocots), the
second stratum was determined by species up to 100 cm high (mostly tussock
grasses), and the third stratum was determined by species greater than 100 cm high

(shrubs).
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Figure 1: Location of 18 sampling sites with burning age in Quebrada de los
Cuervos protected landscape (QCPL) and surrounding areas. The map of Uruguay

denotes the limit of the Eastern Hills geomorphological region in gray.
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Figure 2: Classification of the species pool into six plant groups. The species were
first divided into woody (shrubs and sub-shrubs) and herbaceous. The latter were
divided into annuals and perennials (dicots, monocots and tussock grasses). The

annual species and the little dicots are enlarged X 2 due to the small size.

2.4.3. Data analysis

We used Non-Metric Dimensional Scaling (NMDS) with a distance matrix
based on the Serensen’s index calculated from quantitative data, to identify the main
floristic gradients. Only species that were present in more than 10% of the sites (at
least two out of 18) were included in the multivariate analysis since infrequent
species of random occurrence can generate spurious results (McCune & Mefford,
2011). The matrix used in the analyses contained 125 species and 18 observations.
Percent of variation in the original data that was explained by the ordination was
calculated through Pearson r?, correlating the distance between the plot scores in
ordination space and the distance in the original matrix (McCune & Mefford, 2011).
To explore the relationship between the ordination and plant structural variables,
bare soil, and standing dead biomass, we computed correlations between the scores
of each plot in the first two axes of the NMDS ordination and the corresponding

values for each variable, using Pearson’s r correlation coefficient. On the other hand,
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IndVal calculated from species cover-abundance data (transformed to percentage
values) were used to identify diagnostic species for each time since the last fire. The
differences in community composition between patches of different time since the
last fire were tested using the Multiresponse permutation procedure (MRPP). MRPP
provides a statistic 6, which is the weighted mean within-groups distance and is
associated with a p-value that indicates the likelihood of getting a & equal or smaller
than that observed by chance (McCune & Mefford, 2011). These statistical analyses
were performed in the PCORD package (version 6.19).

We compared mean species richness, Shannon diversity index, evenness
(Shannon diversity index divided by the natural logarithm of species richness), and
total plant coverage among four different categories of time since the last fire using a
one-way ANOVA. Means that were significantly different at p<0.05 were separated
by Tukey post hoc. Data for bare soil, standing dead biomass, species richness, and
coverage of the plant groups, among four different categories of time since the last
fire, did not meet ANOVA assumptions and were analyzed using a Kruskal-Wallis
test. All these statistical analyses were performed in Infostat v 2016 (Di Rienzo et al.,

2016).

2.5. RESULTS

2.5.1. Species composition and heterogeneity

A total of 168 species of vascular plants belonging to 39 families were
recorded in all sampling sites (Appendix S1). Most species (73%) belonged to two
plant groups (monocots and dicots), while the other four plant groups comprised the
remaining 27% of the species. The two dominant plant families were Poaceae (46
species) and Asteraceae (42 species). Within the Poaceae, the main genera were:
Paspalum (7 species), Eragrostis (5 species), Nasella (4 species) and Chascolytrum (4
species), while within the Asteraceae the main genera were: Baccharis (8 species)
and Senecio (3 species). In contrast, 22 plant families were represented by a single

species.
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Patches of different time since last fire had different species composition
(MRPP: Observed & = 0.37; p = 0.0001). A two-axis ordination with a final stress
value of 6.63 emerged as the best solution from the NMDS analysis. The two axes
extracted represented 76.3% of the variation (Figure 3). The first axis showed a clear
temporal pattern, and was positively correlated with species richness, bare soil, and
dicots coverage, and negatively correlated with total plant coverage, standing dead
biomass, and coverage of two plant groups: tall tussock grasses and shrubs. The
second axis reflected spatial differences among recently burned sites, and was

negatively correlated with annuals coverage.
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Figure 3: Configuration of (frequency) samples of species composition in a two-
dimensional Non-Metric Multidimensional Scaling (NMDS) representation of the
Bray-Curtis distances. Sampling plots (A), boundaries (—) and centroids (+) of each
plot group are indicated. The relationship between ordination scores and direction of
explanatory variables are indicated (—>). Species richness (S), plant coverage (Cov),
bare soil (BS), standing dead biomass (SDB), coverage of the plant groups: Tussock
grasses (TG), Dicots (Di), Shrubs (Sh) and Annuals (An). Only the variables from

the secondary matrix, with an r> value larger than 0.2, were plotted.
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The indicator species were determined for each category of time since the last
fire. In the sites burned approximately 6 months before sampling, the indicator
species were two grasses (Steinchisma hians and Aristida laevis) and four dicots
(Senecio selloi, Solidago chilensis, Stenachaenium megapotamicum, and Plantago
myosuros). In the sites burned approximately 18 months before sampling, the
indicator species were two dicots (Pterocaulon balansae and Stemodia verticillata)
and one shrub (Baccharis spicata). In the sites burned approximately 30 months
before sampling, the indicator species were two grasses (Eragrostis lugens and
Schizachyrium microstachyum) and one sub-shrub (Baccharis trimera). In the sites
burned more than 60 months before sampling, the indicator species was only the tall

tussock grass dominant in the study site (Saccharum angustifolium).

2.5.2. Species richness, diversity and evenness

Species richness, Shannon diversity index, and evenness tended to decrease as
time since the last fire increased (Figure 4; Table 1). Species richness in the sites
burned 6 and 18 months before sampling were 30% higher than in the sites burned
more than 60 months before sampling, whereas the sites burned 30 months before
sampling did not differ from the sites of the other burning ages (F = 3.5; p = 0.04;
Figure 4). However, the species richness of the different plant groups showed no
difference in the time elapsed since the last fire (Table 2). The diversity in the sites
burned 6 and 18 months before sampling were between 25% and 60% higher than in
the sites burned 30 and more than 60 months before sampling (F = 11.5; p < 0.001;
Table 1). The evenness in the sites burned 6 months before sampling was 48% and
63% higher than in the sites burned 30 and more than 60 months before sampling
respectively, whereas the sites burned 18 months before sampling did not differ from

the sites of the other burning ages (F =4.1; p = 0.03; Table 1).

2.5.3. Soil coverage

The total coverage of plants in the sites burned 6 months before sampling was
between 14 % and 21% lower than in the sites of the other burning ages (F =7.5; p <

0.01; Figure 4). The tall tussock grasses coverage showed a sustained increase from
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30.2%, in the sites burned 6 months before sampling, to 79.2% in the sites burned
more than 60 months before sampling (H = 14.5; p < 0.01; Table 2). The monocots
coverage was marginally lower in the sites burned more than 60 months before
sampling than in the sites of the other burning ages (H = 6.47; p = 0.09; Table 2).
The sub-shrubs coverage was marginally higher in the sites burned 30 months before
sampling than in the sites of the other burning ages (H = 7.37; p = 0.06; Table 2).
The coverage of the three remaining plant groups did not show a different dynamic
across time since the last fire (Table 2). The bare soil was maximum in the sites
burned 6 months before sampling and it decreased as the time since the last fire
increased (H = 14.2; p < 0.01; Table 1). Conversely, the standing dead biomass
accumulation was minimum in the sites burned 6 months before sampling and
maximum in the sites burned more than 60 months before sampling (H = 13.2; p <
0.01; Table 1). On the other hand, the sites burned more than 60 months before
sampling had three vegetation strata (1- monocots and dicots, 2- tall tussock grasses
and sub-shrubs and 3- shrubs), while the other burning ages had only the first two
strata (Table 1).
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Figure 4: Mean species richness + SD ( ) and total plant coverage + SD (- - -) at
the four categories of time since the last fire in a grassland of the Eastern Hills,
Uruguay. Different letters show significant differences among sites with different

time since the last fire at p< 0.05.
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Table 1: Mean values + SD of five structural variables in sites of four different

categories of time since the last fire. Shannon diversity index (H), evenness (E), bare

soil (BS), standing dead biomass (SDB) and strata number (SN). Different letters

indicate significant differences (p<0.05) between the four categories of time since the

last fire.

Structural Time since the last fire (months)

Variables p 12 20 60
H 1.87+£0.20a 1.65+0.34a 1.33+£0.10b 1.17+£0.06b
E 0.13+0.03a 0.10£0.03ab 0.09+0.02b 0.08+0.01b
BS 150+£7.1a 44+37a 0b 0b

SDB Oa 1+£22ab 5+0bc I5+7.1c

SN 2 2 2 3
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Table 2: Mean coverage and species richness of the six plant groups + SD, in four different categories of time since the last fire.

Different letters indicate significant differences (p<0.1) between times since the last fire.

Coverage Species richness
Plant groups
Time since the last fire (months)
6 18 30 >60 6 18 30 >60

Tussock grasses 302+74c 51.0+9.6bc 733 +7.6ab 79.2+78a 12+04 12+04 1.0+£0 1.2+04
Monocots 295+17.8a 343+£20.7a 29.7+16.1a 12.1+£59b 20.2+3.7 202+33 183+£29 192+3.6
Dicots 159+18.1 10.7+8.2 35+3.1 6.6+£58 184+42 168+4.6 14.0+£87 11.8+4.0
Annuals 84+104 1.3£22 0.3+£0.1 14+£22 52+1.1 54+£09 40+20 28£19
Sub-shrubs 1.4 £0.8a 1.0 £0.9a 58+0.6b 1.6+x2.1a 3811 50£19 33+x06 28%13
Shrubs 5.1+4.7 7.1 £10.8 14+1.5 11.5£92 22404 3.0x14 27+£21 26=%1.1
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2.6. DISCUSSION

This study provides evidence about the successional process triggered by field-
burns in a native grassland dominated by a tall tussock grass and under livestock
grazing. Two main observations result from this work: temporal heterogeneity on a
small patch scale, and spatio-temporal heterogeneity on a large scale. On a patch
scale, fire removes aboveground biomass of the dominant species (S. angustifolium)
and causes a release of resources, such as space and light (Lépez-Marsico et al.,
2019; Royo Pallarés et al., 2005). The bare soil gaps that appeared are quickly
colonized by herbaceous monocots and dicots, and we observed that species richness,
diversity index and evenness decreased as time since the last fire increased. There
was also a species turnover, and an accumulation of standing dead biomass as time
since the last fire increased. On a large scale, asynchronous field-burns generate a
mosaic of patches of different ages. In addition, differences in species composition
between patches belonging to the same stage decreased as time since the last fire
increased.

According to the structural changes in the vegetation through spatial
chronosequence, we propose a model that represents a patch-scale cycle (Figure 5),
based on the Pyric-Herbivory model (Fuhlendorf et al., 2009). The cycle starts with a
burning event and goes through different stages as time since the last fire increases.
After a burning event, areas of bare soil are prone to be colonized by different
species which explains the aforementioned marked turnover of species, as in other
grasslands worldwide (Kirkman et al., 2014; Koerner & Collins, 2013; Overbeck &
Pfadenhauer, 2007). The existence of a large regional species pool, which is locally
variable, leads to a high variability among patches (Appendix S1). The tall tussock S.
angustifolium resprouts, thus improving the forage quality and promoting their
consumption by livestock. It has been demonstrated that after fire, herbivores are
attracted to burned areas (Fuhlendorf & Engle, 2004; Laterra et al., 2003). In
Uruguayan grasslands, grazing drastically increases the local diversity (Altesor et al.,
2005; Rodriguez et al., 2003). The selective herbivory on recently burned patches
could explain why it is that species richness does not decrease until at least 30

months have passed since the fire event. After that time, the forage quality of S.
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angustifolium decreases and their consumption is avoided, resulting in an increase of
their coverage. The patch-scale cycle ends when S. angustifolium becomes dominant
and a large amount of standing dead biomass accumulates again; the species richness
decreases and the patches homogenize. Under these conditions, after approximately
five years since the last fire, livestock ranchers usually burn the patch again which
restarts the cycle.

On a large scale, two processes promote spatial heterogeneity: the temporal
dynamics generated by asynchronous burning, and the differential colonization of
recently burned patches. The successional processes, which occur simultaneously,
generate dynamic mosaics of vegetation patches of different stages. The ordination
shows that differences in species composition, as well as in other structural variables
of the plant community, occur as time since the last fire increases. In addition, the
habitat patchiness generated by occasional and localized burns may be increased by
selective grazing (Adler, Raff, & Lauenroth, 2001), which in turn, may promote a
heterogeneous mosaic of shifting patches (Fuhlendorf et al., 2009). The other process
1s mediated by differences in spatial colonization, a sort of rescue-effect (Brown &
Kodric-Brown, 1977). Fire removes aboveground biomass of competitively
dominant species, and bare soil patches are colonized through vegetative propagation
from neighboring sites, by germination of a bank or seed rain, or through resprouting
from a bud bank (Lopez-Marsico et al., 2019; Cuello et al., 2020). These multiple
colonization events could explain various spatial dynamics in patches of the same
burning age. The high number of indicator species found in the recently burned
patches reflects the spatial heterogeneity at this stage of plant succession.

We observed that, when no field-burns are performed for more than 60 months,
the tussock grasses group became dominant, and replaced the other monocots.
Although species richness of monocots was not affected by the time since the last
fire, they remained stable until 30 months since last fire, and then declined by less
than half in the oldest burned sites. It is likely that, the light reduction results in a
competitive effect on the monocots. A study in South African grasslands showed a
decline in grasses richness as fire frequency decreased (Kirkman et al., 2014). In our

study, total species richness decreased as time since the last fire increased, though no
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single plant group can explain this decline. Furthermore, we observed that a third
plant stratum of the shrub Acanthostyles buniifolius appeared in sites that had been
burned more than 60 months before sampling. This species is widely distributed in
Uruguayan grasslands (Altesor et al., 2005, 2006; Fernindez & Altesor, 2019;
Fernandez, Lezama, & Rodriguez, 2019; Fernandez, Texeira, & Altesor, 2014) with
no apparent dependence on fire. In some mesic grasslands, encroachment results
from overgrazing and reduced fire frequency (Gibson, 2009; Ratajczak et al., 2014).
However, in Uruguayan grasslands, encroachment has been observed both in
ungrazed, and in unburned sites (Altesor et al., 2006; Bernardi, Holmgren, Arim, &

Scheffer, 2016).

2.6.1. Implications

In this study, we registered some consequences which burning, as part of the
traditional management practice among livestock ranchers, has on the vegetation
structure. Prescribed burns, carried out at different times and places, are conducted to
improve forage quality and decrease the coverage of the tussock grass S.
angustifolium. Our results show that this management practice could prevent
homogenization of vegetation by maintaining diversity, both on a small, and on a
large scale. Similar results have been observed in studies where biomass is only
removed by domestic livestock (Ferreira et al., 2020; Rodriguez et al., 2003). Other
authors have recently shown that, in the same plant community, burned areas under
livestock grazing are more productive than unburned and ungrazed areas (Gallego,
Paruelo, Baeza, & Altesor, 2020). Therefore, we propose that these grasslands,
dominated by a tall tussock grass, require asynchronous burning of patches in order
to generate structural changes, which maximize the spatial and temporal

heterogeneity, as well as the aboveground productivity.
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Figure 5: Diagram showing a cycle of structural changes in a native grassland
dominated by tall tussock grasses under livestock grazing, after a field-burn event in
Eastern Hills, Uruguay, based on Pyric-Herbivory model proposed by Fuhlendorf et
al., (2009). The patch-scale cycle starts when the biomass and standing dead biomass
of S. angustifolium is burned and the grazing pressure increases. Areas of bare soil
are colonized by different species, promoting an increase in species richness within
the first 6 months after the fire. The plants of S. angustifolium keep resprouting and
standing dead biomass begins to accumulate. The forage quality of S. angustifolium
decreases and their consumption is avoided, resulting in an increase of their
coverage. The cycle ends when S. angustifolium becomes dominant again, and a
large amount of standing dead biomass is accumulated; the species richness and bare
soil decreases. Under these conditions, the livestock ranchers burn again and the
cycle is restarted. The number of cows represents the grazing pressure in each
moment of the cycle. S = species richness, SDB = standing dead biomass, and BS =

bare soil.
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2.9. APPENDIX
2.9.1. Appendix S1: List of species sampled in a Uruguayan grassland. The plant family and the plant functional type to which each

species belongs are described. The life cycle (perennial or annual) and origin (native or exotic) are also shown.

Species Plant family Plant functional type Perennial/Annual Native/Exotic
Acanthostyles buniifolius Asteraceae Shrub P N
Achyrocline alata Asteraceae Subshrub P N
Achyrocline satureioides Asteraceae Subshrub P N
Acmella decumbens Asteraceae Dicot p N
Adiantopsis chlorophylla Pteridaceae P N
Agalinis communis Orobranchaceae Subshrub P N
Agrostis montevidensis Poaceae Monocot P N
Aloysia chamaedryfolia Verbenaceae Shrub P N
Andropogon ternatus Poaceae Monocot P N
Andropon selloanus Poaceae Monocot P N
Aristida laevis Poaceae Monocot P N
Aristida venustula Poaceae Monocot p N
Aspilia montevidensis Asteraceae Dicot P N
Axonopus fissifolius Poaceae Monocot P N
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Baccharis glutinosa
Baccharis megapotamica
Baccharis ochracea
Baccharis sp.

Baccharis sp. 2
Baccharis spicata
Baccharis trimera
Bacharis articulata
Borreria dasycephala
Bothriochloa laguroides
Bouchetia anomala

Briza minor

Bromidium hygrometricum

Buchnera longifolia
Buddleja sp.
Bulbostylis sp.
Carex bonariensis
Carex phalaroides

Carex sororia

Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Rubiaceae
Poaceae
Solanaceae
Poaceae

Poaceae

Orobranchaceae

Scrophulariaceae

Cyperaceae
Cyperaceae
Cyperaceae

Cyperaceae

Dicot
Shrub
Subshrub
Subshrub
Subshrub
Subshrub
Subshrub
Shrub
Dicot
Monocot
Dicot
Monocot
Monocot
Dicot
Shrub
Monocot
Monocot
Monocot

Monocot
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Centella asiatica
Chaetogastra gracilis
Chaptalia exscapa
Chaptalia piloselloides
Chascolytrum poomorphum
Chascolytrum rufum
Chascolytrum subaristatum
Chascolytrum uniolae
Chevreulia acuminata
Chevreulia sarmentosa
Chromolaena sp.
Chromolaena hirsuta
Chromolaena squarrulosa
Cinnagrostis alba

Cirsium vulgare

Cliococca selaginoides
Condea undulata

Conyza bonariensis

Conyza monorchis

Apiaceae

Melastomataceae

Asteraceae
Asteraceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae
Poaceae
Asteraceae
Linaceae
Lamiaceae
Asteraceae

Asteraceae

Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Dicot
Dicot
Shrub
Shrub
Subshrub
Monocot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot

Dicot
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Conyza primulifolia
Conyza sumatrensis
Crocanthemum brasiliense

Cuphea glutinosa

Cyclospermum leptophyllum

Cynodon dactylon
Cyperus reflexus
Cyperus sesquiflorus
Danthonia montevidensis
Daphnopsis racemosa
Desmanthus virgatus
Desmodium incanum
Dichanthelium sabulorum
Dichondra sericea
Dodonaea viscosa
Eleocharis sp.

Eragrostis purpurascens
Eragrostis bahiensis

Eragrostis lugens

Asteraceae
Asteraceae
Cistaceae
Lythraceae
Apiaceae
Poaceae
Cyperaceae
Cyperaceae
Poaceae
Thymelaeaceae
Fabaceae
Fabaceae
Poaceae
Convolvulaceae
Sapindaceae
Cyperaceae
Poaceae
Poaceae

Poaceae

Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Shrub
Dicot
Dicot
Monocot
Dicot
Shrub
Monocot
Monocot
Monocot

Monocot
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Eragrostis nessii
Eragrostis sp.
Erechtites hieraciifolius
Eryngium eburneum
Eryngium horridum
Evolvulus sericeus
Facelis retusa
Fimbristylis complanata
Galactia gracillima
Galactia marginalis
Galianthe fastigiata
Galium bigeminum
Galium hirtum

Galium richardianum
Gamochaeta americana
Glandularia peruviana
Glandularia selloi
Gratiola peruviana

Gymnopogon sp.

Poaceae
Poaceae
Asteraceae
Apiaceae
Apiaceae
Convolvulaceae
Asteraceae
Cyperaceae
Fabaceae
Fabaceae
Rubiaceae
Rubiaceae
Rubiaceae
Rubiaceae
Asteraceae
Verbenaceae
Verbenaceae
Plantaginaceae

Poaceae

Monocot
Monocot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Dicot
Dicot
Subshrub
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot

Monocot
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Habenaria sp.
Heimia apetala
Herbertia lahue
Hydrocotyle sp.
Hypericum campestre
Hypericum connatum
Hypochaeris radicata
Hypoxis decumbens
Jaegeria hirta
Juncus capillaceus
Juncus imbricatus
Juncus pallescens

Juncus uruguensis

Krapovickasia flavescens

Mecardonia procumbens

Melica rigida
Mikania cordifolia
Mnesithea selloana

Myrsine sp.

Orchidaceae
Lythraceae
Iridaceae
Araliaceae
Hypericaceae
Hypericaceae
Asteraceae
Hypoxidaceae
Asteraceae
Juncaceae
Juncaceae
Juncaceae
Juncaceae
Malvaceae
Plantaginaceae
Poaceae
Asteraceae
Poaceae

Primulaceae

Monocot
Shrub
Monocot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Dicot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Dicot
Dicot
Monocot
Dicot
Monocot

Shrub
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Nassella juerguensii
Nassella neesiana
Nassella pauciciliata
Nassella sp.
Neocabreria serrulata
Nierembergia calycina
Nothoscordum sp.
Oxalis lasiopetala
Paspalum denticulatum
Paspalum dilatatum
Paspalum notatum
Paspalum plicatulum
Paspalum polyphyllum
Paspalum pumilum
Paspalum quadrifarium
Pavonia glechomoides
Pfaffia tuberosa
Piptochaetium montevidense

Piptochaetium stipoides

Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Asteraceae
Solanaceae
Amaryllidaceae
Oxalidaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Poaceae
Malvaceae
Amaranthaceae
Poaceae

Poaceae

Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Shrub
Dicot
Monocot
Dicot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Monocot
Tussock grass
Dicot
Dicot
Monocot

Monocot
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Plantago myosuros

Polygala sp.

Psidium salutare
Pterocaulon balansae
Pterocaulon polystachyum
Rhynchosia sp.
Rhynchospora megapotamica
Richardia humistrata
Rumohra adiantiformis
Saccharum angustifolium
Schinus lentiscifolius
Schizachyrium microstachyum
Schizachyrium tenerum
Scoparia montevidensis
Scutellaria racemosa
Senecio brasiliensis

Senecio pterophorus

Senecio selloi

Setaria parviflora

Plantaginaceae
Polygalaceae
Myrtaceae
Asteraceae
Asteraceae
Fabaceae
Cyperaceae

Rubiaceae

Dryopteridaceae

Poaceae
Anacardiaceae
Poaceae
Poaceae
Plantaginaceae
Lamiaceae
Asteraceae
Asteraceae
Asteraceae

Poaceae

Dicot
Dicot
Subshrub
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot

Dicot

Tussock grass
Shrub
Monocot
Monocot
Dicot

Dicot

Dicot

Dicot
Subshrub

Monocot
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Setaria vaginata

Sida rhombifolia
Sisyrinchium sp.

Solanum sp.

Solidago chilensis
Spermacoe eryngioides
Sporobolus indicus
Steinchisma hians

Stemodia verticillata
Stenachaenium campestre
Stenachaenium megapotamicum
Stylosanthes leiocarpa
Stylosanthes montevidensis
Symphyotrichum squamatum
Tragia geraniifolia

Tridens brasiliensis

Turnera sidoides

Verbena montevidensis

Vernonia echioides

Poaceae
Malvaceae
Iridaceae
Solanaceae
Asteraceae
Rubiaceae
Poaceae
Poaceae
Plantaginaceae
Asteraceae
Asteraceae
Fabaceae
Fabaceae
Asteraceae
Euphorbiaceae
Poaceae
Turneraceae
Verbenaceae

Asteraceae

Monocot
Subshrub
Monocot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Monocot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Dicot
Monocot
Dicot
Dicot

Dicot
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Wahlenbergia linarioides

Zygostigma australe

Campanulaceae

Gentianaceae

Dicot
Dicot
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3.1. RESUMEN BREVE

El fuego puede actuar de forma directa como indirecta, a través de diferentes
seflales sobre la germinacion. En este capitulo se evalu¢ el efecto de algunas sefales
directas, como el golpe de calor y el humo, y una sefal indirecta, como es la
intensidad de luz sobre la germinacion de seis especies nativas de la region Sierras
del Este, en Uruguay. Por medio de un experimento de laboratorio, las seis especies
seleccionadas (4 Asteraceae y 2 Poaceae) fueron sometidas a los siguientes
tratamientos: temperatura (tres niveles) y humo (dos niveles), bajo dos intensidades
de luz. Los efectos directos relacionados al fuego (golpe de calor y humo) no
estimularon la germinacién de ninguna de las especies consideradas. L.a mayoria de
las especies, cuando se expusieron a golpe de calor a 100°C o a humo, mostraron un
menor porcentaje de germinacion o un retraso en el tiempo medio de germinacion
con respecto al tratamiento control. Sin embargo, las semillas sobrevivieron a la
exposicion a altas temperaturas, lo que indicaria que pueden tolerar un incendio. Se
evidencié que la intensidad de luz es un factor clave para la expresion de los
tratamientos evaluados. Las semillas respondieron a los tratamientos de golpe de
calor y humo cuando se simul6 el ambiente de alta intensidad de luz que se genera en
el momento de un incendio. Los resultados obtenidos contribuyen al creciente
conjunto de evidencias que indican que las sefales del fuego no estimulan la

germinacion en pastizales sudamericanos.

3.2. ABSTRACT

Fire is a widespread disturbance that affects plant individuals and populations.
In fire-prone environments, like Mediterranean-type ecosystems, many species are
stimulated to germinate by fire-related cues, such as heat and smoke. However, little
is known about the effect of fire on seed germination of species from herbaceous
communities, like temperate grasslands. In this study we assessed the germination
response to direct (heat-shock and smoke) and indirect (light intensity) fire-related
cues, of five herbaceous and one shrubby species that occur in natural grasslands of
eastern Uruguay. All species are native and belong to the Poaceae (2 species) and

Asteraceae (4 species) families. Seeds were subjected to smoke and heat-shock
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treatments (50°C, 100°C) under two light intensities (high-light and low-light). We
found that direct fire-related cues did not stimulate germination in any studied
species. Most species showed a reduced percentage of germination or a delayed
mean germination time, relative to the control, when exposed to heat-shock at 100°C
or smoke. However, seeds survived to high temperatures, indicating that they can
tolerate a fire event. Light was found to be a key germination cue. Treated seeds
responded to fire-related cues mainly when we simulated the high-light environment
after fire. Our results contribute to the growing body of evidence that many species
from South American grasslands do not rely on recruitment by seeds after a fire
event, but rather on the ability to resprout by means of subterranean or protected

basal buds.

Key-words: heat-shock, smoke, high-light, seed germination, prescribed burning,

Uruguay.
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3.3. INTRODUCTION

Fire is a widespread disturbance that affects plant individuals and populations.
After a burning event, plants may persist by vegetative regeneration (“resprouters”),
by seed recruitment (“seeders”), or by combining both strategies (Pausas et al. 2004;
Paula and Pausas 2008; Le Stradic et al. 2015; Zupo et al. 2016). Many grassland
taxa are hemicryptophytes or geophytes (Raunkiaer 1934), and bear their
regenerative buds at or below the soil surface. On the other hand, seeders rely on
regeneration from seeds for post-fire recovery (Pausas et al. 2004; Paula and Pausas
2008). Typically, seeders allocate most of their resources to above-ground growth,
and establish rapidly after fires (Verdd 2000).

To achieve a successful establishment, seeds must survive during fire, and
germination may be stimulated by some fire-related cues, such as heat-shock and
smoke (Keeley and Fotheringham 2000; Dayamba et al. 2008; Fidelis et al. 2016).
Heat-shock can break dormancy by physiologically affecting the embryo or by
physically affecting the pericarp (Baskin and Baskin 2014), and plant-derived smoke
or aqueous smoke extracts promote germination in many plant families (Van Staden
et al. 2000; Dayamba et al. 2008). Another important effect of burning is the removal
of above-ground biomass and litter, resulting in an increase in light intensity at
ground level (Hulbert 1988; Keeley and Fotheringham 2000). Seeds of some plant
species require light for germination, especially those with small seeds (Milberg et
al. 2000; Zhang et al. 2017), and the reduction of above-ground plant biomass after a
fire may trigger the germination of these species. Also, canopy consumption changes
light quality (low-red/far-red ratio) and daily soil temperature fluctuations,
promoting germination in some species (Santana et al. 2013). However, no general
trends arise from studies that tested the interaction of light with heat-shock and
smoke (Long et al. 2011; Koo et al. 2015; Tavsanoglu et al. 2017).

The response of seeds to fire-related cues has been extensively investigated in
fire-prone environments, such as Mediterranean shrublands (Bond and Keeley 2005;
Keeley et al. 2012) and savannas (Dayamba et al. 2008; Fichino et al. 2016; Ramos
et al. 2016), but to a lesser extent in herbaceous communities, like temperate

grasslands (Ortega and Laterra 2003; Overbeck et al. 2006; Le Stradic et al. 2015).
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The Rio de la Plata grasslands is one of the largest areas of natural temperate sub-

2 across eastern

humid grasslands of the world, covering more than 700,000 km
Argentina, Uruguay and southern Brazil (Soriano et al. 1991). Although the history
of fire in the Rio de la Plata grasslands is largely unknown, some studies from
Argentina and Brazil have addressed its current effect. In southern Brazil, fire and
grazing prevent the development of forests, which would be expected according to
the humid climatic conditions of the region (Overbeck and Pfadenhauer 2007). In the
Flooding Pampa, winter and spring burns of grasslands dominated by the tussock
grass Paspalum quadrifarium Lam. (Panicoideae) favor the establishment of alien
species (Laterra 1997; Laterra et al. 2003; Ortega and Laterra 2003). Additionally,
other studies have analyzed the effect of heat and smoke on seed germination of
species that thrive in these grasslands (e.g. Overbeck et al. 2006; Fidelis et al. 2010,
Fidelis et al. 2016; Kin et al. 2016). In broad terms, fire-related cues did not stimulate
seed germination of the species tested, suggesting a different pattern to that observed
in some fire-prone environments like Mediterranean systems. To our knowledge, no
studies have been conducted on the effect of fire on the germination of Uruguayan
grassland species.

The aim of the present study was to assess the germination response to direct
(heat-shock and smoke) and indirect (light intensity) fire-related cues, of five
herbaceous and one shrubby species that occur in natural grasslands of eastern
Uruguay. The species belong to the Poaceae (2 species) and Asteraceae (4 species)
families. All species are native perennials (Fig. 1d-i) and five of them thrive well in
burned areas (the grasses Erianthus angustifolius and Aristida laevis (Nees) Kunth
(Aristidoideae), the composite forbs Pterocaulon balansae Chodat and
Stenachaenium megapotamicum Baker, and the shrub Acanthostyles buniifolius
(Hook. ex Arn.) R.M. King & H. Rob.). Accordingly, we expected a positive to
neutral effect of the fire-related cues on the germination of these species. The
composite forb Solidago chilensis Meyen is observed mostly thriving in unburnt

areas, so we expected an opposite response in comparison to the other species.
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3.4. MATERIAL AND METHODS
3.4.1. Study system

The Rio de la Plata grasslands host about 5000 species, of which 8 % are
endemic, being Asteraceae, Poaceae and Fabaceae, the families with the largest
number of species (Andrade et al. 2018). The entire region is considered a
continuous plain, but hills or mesa relief, with a maximum elevation of 500 m above
the plain, occur in some areas (Soriano et al. 1991). In Uruguay, 60 % of the territory
is occupied by natural grasslands (Baeza et al. in press), and grazing by livestock is
the main productive activity. The geomorphologic region Sierras del Este
encompasses an area of 25,000 km? (14.3 % of the country’s surface), and consists of
a set of elevations with a SW-NE direction, being the region with the highest energy
relief of the country (Fig. 1a). Three grassland communities are recognized in this
region: the densely-vegetated grasslands (associated with medium and deep soils),
the sparsely-vegetated grasslands (associated with shallow soils) and the tall and
densely-vegetated grasslands (associated with humid or temporarily inundated soils)
(Lezama et al. in press). The latter are dominated by the tall tussock grass Erianthus
angustifolius Ness (Panicoideae) (Fig. 1c). The tussock growth-form consists of
bunch like tufts sometimes more than a meter high, in which the hard, old, withered
leaves are intermingled with the fresh, young, green leaves (Walter 1979). The
tussocks are of little grazing value, and for this reason prescribed burning is used to
reduce their cover (Royo Pallarés et al. 2005)(Fig. 1b). The large amount of dry
standing dead matter and litter that accumulates over many growing seasons provides
the necessary combustible fuel for fire ignition and spread. Prescribed burning not
only enhances the forage quality of E. angustifolius plants, but may also create open
spaces prone to be colonized by other species that propagate vegetatively or by seeds

(Lépez-Marsico, personal observation).
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Fig. 1 a- Geographic location of the geomorphological region Sierras del Este
(Uruguay). The gray area denotes the limit of the region, and the star shows the
location of seed collection in Paisaje Protegido Quebrada de los Cuervos. About 65
% of the Sierras del Este region is covered by natural grasslands. b- Prescribed fire
in the study area. c- Landscape view of a tall-dense grassland dominated by
Erianthus angustifolius. d-i- Inflorescences and/or infructescences of the six studied
species, growing in the study area: Erianthus angustifolius (d), Aristida laevis (e),
Stenachaenium megapotamicum (f), Pterocaulon balansae (g), Acanthostyles

buniifolius (h) and Solidago chilensis (1).
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3.4.2. Seed collection

Mature achenes and caryopses (hereafter referred to as “seeds’) were harvested
manually from plants growing in grasslands that had not been burned for at least 5
years, in the protected area Paisaje Protegido Quebrada de los Cuervos,
Departamento de Treinta y Tres (32°55' S, 54°26' W; Fig. 1a). The mean annual
precipitation in the region is 1318 mm and the annual temperature averages 17°C
(INTA-GRAS 2018). Seeds were harvested from 8-10 randomly selected individuals
widely distributed over the area, and stored in paper bags at room temperature until

the start of the experiment.

3.4.3. Seed processing and treatments

About 30 % of the collected seeds were discarded because they exhibited
conspicuous signs of damage, easily detected by visual inspection (Table 1). An
additional 1200 seeds of each species was set apart for length and width
measurements (n=100), 1000-fresh mass estimation, and initial viability assessment
(4 replicates of 25 seeds each; Table 1). Seed length and width were measured under
a binocular stereo microscope, fresh seed mass was estimated using a precision
balance (0.01 g) and viability was assessed with the tetrazolium test. Seeds were
dissected longitudinally, immersed in a 1 % 2,3,5-triphenyl-tetrazolium chloride
solution and left in the dark at room temperature (15-20°C) for 24 hours. Embryos
and cotyledons were then examined carefully for staining (Table 1).

The remaining seeds were used for germination experiments. Four treatments
were performed in order to assess the effects of fire-related cues on seed
germination: 1- control (C; no heat-shock and no smoke), 2- smoke (S), 3- heat-
shock of 50°C (H50) and 4- heat-shock of 100°C (H100). The selected temperatures
are within the range of temperatures used by Overbeck et al. (2006) which are
supposed to cover the thermal conditions potentially encountered by seeds during
fire, in grasslands similar to the eastern grasslands of Uruguay. Heat treatments were
applied to the seeds for a period of two minutes using a preheated oven. For the
smoke treatment, seeds were placed into a 60x40x30 cm plastic chamber, and

fumigated with smoke derived from burning 50g of dry biomass of E. angustifolius
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in a bee smoker. Once the chamber was saturated with smoke, it was left sealed for
five minutes.

Control and treated seeds were placed on two layers of moist filter paper in
sterilized Petri dishes (4 replicates of 25 seeds per species and treatment). The long
awns of the lemma of A. laevis were cut off before placing the seeds into the dishes.
Petri dishes were sealed, labeled and placed in a germination chamber with a 12/12 h
light/dark and 25°/20°C regime, simulating the environmental conditions of eastern
Uruguay during spring (INIA-GRAS 2018). The four treatments were repeated 40
days later, using a lower light intensity during the incubation period. High-light and
low-light intensities were achieved by turning on 12 or 3 white light tubes (cool
daylight, 36W each) of the germination chamber, respectively. The high-light
incubation aimed to reproduce the light intensity after a burning event. The low-light
incubation reduced incident light by 73 % (from 300 to 80 luxes with 12 and 3 light
tubes, respectively) and simulated the interception of light by the canopy of E.
angustifolius (83 %; from 538 + 192 to 89 + 30 luxes above and below the canopy,
respectively, n = 10; unpublished data). Incident light was measured using a digital
lux meter (Tondaj LX1010B). Field data was registered in spring, at around midday.

Seed germination (protrusion of the radicle through the seed coat) was
recorded daily during the first week, and later every two or three days. Emerging
seedlings and seeds covered with fungal mycelium were removed from the Petri

dishes. The experiments lasted a maximum of 30 days.
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Table 1 Main characteristics of six native species of Uruguayan grasslands, and time of seed collection

Species Seed Seed Plant Life form Bud position Seed Seed 1000 Damaged Initial
collection dispersal family length width seed seeds (%) viability
date period +SD +SD weight +SD (1) (%) = SD
(mm) | (mm) (gr) (2)
Erianthus April 2015 | February- Poaceae Tussock Hemicryptophyte 231+ 0.69 + L16 178494 81.0 %
. R =X
angustifolius June grass 0.12 0.07 11.3
Aristida laevis January December- Poaceae Caespitose Hemicryptophyte 9.57 0.40 +
1.36 21.6+4.0 | 95082
2015 March grass 0.66 0.04
Stenachaenium April 2015 | March-May | Asteraceae Forb Geophyte (rhizome) | 3.60 0.87 + 69.5 +
0.55 29.2+6.4
megapotamicum 0.24 0.07 14.2
Pterocaulon April 2015 | February- | Asteraceae Forb Hemicryptophyte 0.79 + 0.20 +
0.03 212458 | 245+50
balansae May 0.05 0
Solidago April 2015 | February- | Asteraceae Forb Geophyte (thizome) | 1.47 £ 030+ 0.10 526461 49.5
. .0x+0.
chilensis May 0.25 0.07 12.6
Acanthostyles April 2015 | March-May | Asteraceae Shrub Nanophanerophyte 230+ 037+ 755+
0.24 24.6+6.5
buniifolius (xylopodium) 0.18 0.05 13.8

Notes: (1) Collected seeds exhibiting conspicuous signs of damage easily detected by visual inspection, and discarded from the experiment. Five replicates of

100 seeds per species were analyzed under a stereomicroscope.

(2) According to the tetrazolium test. Four replicates of 25 seeds per species were analyzed. Non-viable seeds were incorporated into the experiment since they

appeared undamaged externally.
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3.4.4. Data analyses

Percentage of germination (%G), Mean germination time (MGT), and the
Standard deviation of germination time (SDwmgr) were calculated for each species

(Ranal and Santana 2006):

Seeds germinated at the end of the experiment
bolz = % 100
Total number of seeds

MGT_ZM/Z

S5DmeT = me(t: MGT)* X(Z ni—1)

i=1

where n;; number of seeds germinated in the day i; #;: days from the start of the
experiment to the i, day, and k: last day of germination.

As most germination variables did not meet the assumption of normality,
even when transformed, nonparametric Kruskal-Wallis tests were performed for each
species separately in order to investigate for significant differences among
treatments. The interaction between light and direct fire-related cues (heat-shock,
smoke) was analyzed using the adjusted rank transform test (Sawilowsky 1990). All

tests were performed using InfoStat (Di Rienzo et al. 2016).

3.5. RESULTS

Direct fire-related cues (heat-shock and smoke) did not stimulate germination
in any studied species. When significant differences were found, the species had a
reduced percentage of germination or delayed their mean germination time, relative
to the control. Otherwise, a neutral effect was observed. Heat-shock at 100°C and
smoke (applied separately) were the only treatments that influenced the germination

of the species. Light was found to be a key germination cue (Fig. 2 and 3).

3.5.1. High-light experiment

Grass species were only affected by heat, while most composites were affected
both by heat and smoke (Fig. 2 and 3). When exposed to 100°C, seeds of A. laevis

and S. megapotamicum did not germinate, while those of S. chilensis and A.
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buniifolius experienced a germination decrease from 46 % to 14 % (H =10.1; p =
0.02) and from 63 % to 7 % (H = 11.5; p < 0.01) relative to the control, respectively
(Fig. 2). In addition, heat-shock at 100°C increased the MGT of E. angustifolius by
49 % (H = 9.8; p = 0.02; Fig. 3), and nearly tripled the MGT of A. buniifolius (H =
11.9; p < 0.01; Fig. 3) and the SDwmgcr of S. chilensis (H = 11.4; p < 0.01),
respectively. Smoke reduced the %G of S. megapotamicum from 77 % to 26 % (H =
13.2; p <0.01) and that of S. chilensis from 46 % to 25 % (H = 10.1; p = 0.02) (Fig.
2), and delayed the MGT of A. buniifolius and the two latter species (p < 0.01; Fig.
3).

3.5.2. Low-light experiment

Heat-shock at 100°C was the only treatment that affected germination, and
only in two species: A. buniifolius and P. balansae. The seeds of A. buniifolius
reduced their %G from 88 % to 51 % (H = 9.7; p = 0.02; Fig. 2), while their MGT
nearly tripled (H = 9.3; p = 0.03; Fig. 3). The %G of P. balansae decreased from 25
% t0 3 % (H=9.9; p=0.02; Fig. 2). The SDmct was not affected by the treatments.

3.5.3. Interaction between light and fire-related cues

For most species, significant interactions between light and heat were found
(Table 2). All germination variables measured on A. laevis, S. megapotamicum and S.
chilensis, and MGT of E. angustifolius were affected by heat-shock at 100°C only
under high-light conditions. Conversely, heat-shock at 100°C reduced the %G of P.
balansae only at low-light.

The effect of the interaction between light and smoke was significant only for
%G and MGT (Table 2). When seeds were exposed to smoke, the %G of E.
angustifolius and P. balansae increased at high-light but decreased at low-light,
relative to the control. S. megapotamicum, A. buniifolius and marginally, S. chilensis

reduced the %G and increased the MGT only at high-light.
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Table 2 Effect of the interaction between light and direct fire-related cues (heat-

shock and smoke) on the germination of six native species of Uruguayan grasslands.

Values are the results of factorial ANOV As on adjusted ranked data. Only interaction

effects are presented since the adjusted rank transform test (ART) removes the main

effects. %G= Percentage of germination;

MGT=Mean germination time;

SDmcgr=Standard deviation of mean germination time

Light x Temperature Light x Smoke

Species df F P df F P
Erianthus angustifolius %G 2 013 0.88 1 7.72  0.0167
MGT 2 51.66 <0.0001 1 377 0.0761
SDmre 2 1.70 0.2105 1 248 0.1415
Aristida laevis %G 2 1248  <0.0001 1 060 0.4539
MGT 2 101 <0.0001 1 045 0513
SDmre 2 4.80 0.0214 1 065 04344
Stenachaenium megapotamicum %G 2 3763 <0.0001 I 3679 <0.0001
MGT 2 7.15 0.005 I 2358 0.0004
SDmre 2 7.01 0.0056 1 001 0.9266
Pterocaulon balansae %G 2 1379 0.0002 1 922 0.0103
MGT 2 043 0.6545 1 0.08 0.7812
SDmrc 2 0.40 0.6736 1 001 0.9248
Solidago chilensis %G 2 10.76  0.0008 1 435 0.0590
MGT 2 4027 <0.0001 1 36.57 <0.0001
SDmre 2 1492 0.0002 1 004 0.8517
Acanthostyles buniifolius %G 2 1.89 0.1799 I 922 0.0103
MGT 2 1.67 0.2161 1 29.88 0.0001
SDmre 2 1.89 0.1792 1 023 0.6362
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Fig. 2 Percentage of seed germination (mean = SE) of six native species from
Uruguayan grasslands subjected to smoke, heat-shock and control, under high-light
and low-light conditions: C (control, no heat-shock and no smoke), S (smoke, 5
minutes), H50 (heat-shock at 50°C, 2 minutes) and H100 (heat-shock at 100°C, 2
minutes). Statistical significance (p < 0.05) between treatments and control is shown
as an asterisk above the bars. Four replicates of 25 seeds per species and treatment

were employed. Germination tests were performed at 25°/20°C under a 12-h

photoperiod, and lasted 30 days
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Fig. 3 Mean germination time (mean + SE) of six native species from Uruguayan
grasslands subjected to smoke, heat-shock and control, under high-light and low-
light conditions: C (control, no heat-shock and no smoke), S (smoke, 5 minutes),
H50 (heat-shock at 50°C, 2 minutes) and H100 (heat-shock at 100°C, 2 minutes).
Statistical significance (p < 0.05) between treatments and control is shown as an
asterisk above the bars. Four replicates of 25 seeds per species and treatment were
employed. Germination tests were performed at 25°/20°C under a 12-h photoperiod,

and lasted 30 days
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3.6. DISCUSSION

Contrary to our expectation, we found that species that thrive well in burned
areas of eastern Uruguay did not exhibit an improvement on their germination
performance when seeds were exposed to high temperatures or smoke. Conversely,
most of them had a reduced percentage of germination in the different experimental
treatments. The only species that was not affected on the germination percentage was
E. angustifolius, the dominant tussock grass of the community. On the other hand,
the prediction that the forb S. chilensis (which do not prosper in burned areas) would
be negatively affected by fire cues was confirmed. The lack of species stimulated to
germinate by fire-related cues was also reported for grassland species from southern
Brazil and central Argentina (Overbeck et al. 2006; Fidelis et al. 2010; Fidelis et al.
2016; Kin et al. 2016), for herbaceous species from rocky grasslands of south-eastern
Brazil (Le Stradic et al. 2015) and also from Brazilian savannas (Fichino et al. 2016;
Ramos et al. 2016). These results contrast with those reported for Mediterranean-type
ecosystems, where both heat and smoke promote germination in a wide range of
species (e.g. Dixon et al. 1995; Keeley and Fotheringham 1998; Moreira et al. 2010;
Keeley et al. 2012). In addition, the treatments delayed the mean germination time of
four species, and increased the germination dispersal over time in one of them. In
certain environments, like deserts, extended germination over time is considered a
beneficial trait (Venable and Lawlor 1980). However, in fire-prone ecosystems, fast
germinating and growing species are at an advantage, since fire creates an
environment free of competitors and promptly releases plenty plant-bound nutrients,
which are ready to be colonized (Le Stradic et al. 2015; Carthey et al. 2018).

The near absence of species stimulated to germinate by fire-related cues in
South American grasslands may lie in the predominance of resprouters in these
communities, which do not rely on regeneration from seeds (Overbeck and
Pfadenhauer 2007). Resprouting confers tolerance to fire and can be considered a
functional trait (i.e. phenotypic trait that influences fitness, Reich et al. 2003).
Resprouting ability is determined by the development, protection, and resourcing of a
viable bud bank (Clarke et al. 2013). The six studied species can be considered to be

resprouters, as they possess subterranean bud-bearing organs (rhizomes, xylopodia)
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or, in the case of the grasses, meristems which are protected by closely packed leaf
sheaths at the soil surface (Gibson 2009). It has been hypothesized that since
resprouters are already able to persist in fire-prone ecosystems, they have been
subjected to lower selective pressure to acquire traits allowing or enhancing post-fire
recruitment (Paula and Pausas 2008). A pertinent question that emerges from the
South American data is whether the fire regime (historical and/or current) is a
selective force that promotes resprouting. Since resprouting is a widespread trait in
angiosperms (Bond and Keeley 2005), and basal meristems and belowground
nutrient reserves are also associated with grazing and/or aridity tolerance
(Coughenour 1985), only phylogenetic analyses can evaluate the adaptive value of
resprouting in response to fire (Bond and Keeley 2005).

Light was found to be a key germination cue for the studied species. Although
most of the control seeds were insensitive to light intensity, treated seeds responded
to fire-related cues mainly under high-light conditions. In other words, heat and
smoke reduced the germination percentage of four out of six species when we
simulated the full light conditions of a post-fire environment, but had a neutral effect
in most of them when we simulated the light intensity under the canopy of E.
angustifolius. This would mean that seeds that lie beneath the canopy of the tussock
grasses in adjacent unburned patches, would keep their germination parameters
unchanged, even when the area of influence of smoke and heat extends beyond the
actual burned area, affecting at least the closest neighbors. The effect of the
interaction of light and other fire-related cues remains elusive. In smoke-responsive
species, smoke can promote or inhibit germination. From the thousands of smoke
compounds, a group of closely related small organic compounds (i.e. karrikins) have
been isolated and proved to stimulate germination (Flematti et al. 2015), while other
related compounds show an antagonistic effect against the most active karrikin,
KAR; (Burger et al. 2018). On the other hand, plants respond to high temperatures or
heat stress by turning on the heat-shock genes. The products of the heat-shock genes
are the heat-shock proteins or HSPs, which prevent irreversible protein aggregation
(Waters 2013). Some studies indicate that both karrikins and HSPs may interact with

light. Merritt et al. (2006) found that exposure to smoke replaces the light
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requirement for the germination of five Australian composites. Likewise, Koo et al.
(2015) found that administering a heat-shock treatment to tobacco seeds releases
their dependence on light for germination. On the contrary, Long et al. (2011)
reported that the effect of light on the germination of eight Brassicaceae weed
species was independent of the effect of smoke. However, the exact ecophysiological
mechanisms underlying the interactions are still unknown, and more studies are
needed to predict their consequences.

Even when the seeds of most species were negatively affected by the fire-
related cues, all survived the different treatments. The survival of seeds exposed to
high temperatures constitutes a physiological resistance to heat (Overbeck et al.
2006), and should be considered as an important trait in flammable ecosystems
(Fidelis et al. 2016). The most striking result was observed in the germination of A.
laevis and S. megapotamicum in the heat-shock treatment at 100°C. Under the high-
light incubation, seeds did not germinate, but their germination did not differ from
the control under low-light conditions. Our results are consistent with those reported
by Overbeck et al. (2006) for seeds of A. laevis, which did not germinate at
temperatures > 110°C, under a 16/8 h light/dark photoperiod, reinforcing the
importance of our findings about the effects of the interaction of light with the fire-

related cues on the germination response of these species.

3.7. CONCLUSIONS

To our knowledge, this is the first study that analyzes the effect of fire-related
cues on the germination of Uruguayan grassland species. We found that heat and
smoke do not enhance germination in any species (regardless of whether or not they
thrive in burned areas), but instead germination is reduced in most of them. Our
results contribute to the growing body of evidence that many species from South
American grasslands do not rely on recruitment by seeds after a fire event, but rather
on the ability to resprout by means of subterranean or protected basal buds.
Resprouters might still benefit from rapid post-fire germination if it allows greater
total recruitment (Carthey et al. 2018), but for this to happen, species must generate a

fire-resistant seed bank. As most species tested in our study tolerate temperatures of
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100°C, it is likely that they can survive a fire event. Another important finding was
that fire-related treatments were more deleterious when we simulated the high-light
environment after fire, emphasizing the strong interaction between direct and indirect
effects of fire. Finally, our research may also provide useful information for
conservation purposes. Natural grasslands in Uruguay have been largely devoted to
livestock grazing since European settlement about 400 years ago, but during the last
two decades a large proportion (close to 10 %) switched to agriculture (mainly
soybean) and afforestation (MGAP-DIEA 2011). In this scenario of accelerated
change, a better understanding of the germination requirements of native species may
improve restoration plans of highly degraded landscapes (Jiménez-Alfaro et al.

2016).
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4.1. RESUMEN

En este capitulo se aborda un andlisis completo de los efectos del fuego, y la
interaccién con el pastoreo, sobre un conjunto de variables bidticas y abidticas a lo
largo de tres estaciones de crecimiento. En un drea perteneciente al Paisaje Protegido
Quebrada de los Cuervos se realiz6 un experimento con todas las cobinaciones de los
factores fuego y pastoreo, con tres réplicas (12 parcelas de 300 m?). Durante el
incendio que dio origen al experimento se realizé una caracterizacién del fuego en
funcidn de la intensidad, la efectividad y la temperatura mdxima. La temperatura del
suelo aumenté un 40% luego del fuego y la humedad del suelo no sufrié
modificaciones. La remocién de biomasa provocada por el fuego posibilité que el
ganado doméstico pueda consumir el rebrote tierno de la especie dominante
(Saccharum angustfolium) y gener6 modificaciones a lo largo del tiempo en la
temperatura, humedad y compactacion del suelo. El fuego, al consumir la biomasa de
la especie dominante provocé una disminucién de su cobertura. Esto determiné que
se generen parches de suelo desnudo y permitié un recambio en la composicion de
especies y un incremento en la riqueza y en la cobertura de grupos de plantas que se
encontraban escasamente representados. Luego de la quema experimental se generd
una particion de maciegas y por tanto aumenté el nimero de maciegas de S.
angustifolium. A su vez, se registré una disminucion en la cobertura basal y del dosel
y en las parcelas que fueron quemadas y clausuradas se cuatriplicé el nimero de
cafias florales con respecto a los otros tratamientos. Con el transcurso del tiempo, la
mayoria de las variables retornaron a los valores previos a la quema. El pastoreo
present6 una menor influencia sobre las variables y sus efectos se notaron al final del
experimento. Este experimento proporciona un gran conjunto de datos que permiten
entender algunos procesos que ocurren luego que los productores ganaderos realizan
las quemas de campo y son inmediatamente pastoreados. Este capitulo se plantea con
un formato tipo manuscrito, ya que serd enviado para su publicacion en una revista

internacional revisada por pares.
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4.2. SUMMARY

This chapter offers a complete analysis of the effects of fire, and the interaction
with grazing, on a set of biotic and abiotic variables over three growing seasons. In
an area of the Quebrada de los Cuervos Protected Landscape, an experiment with all
the coverings of the factors fire and grazing was carried out, with three replications
(12 plots of 300 m2). A characterization of the fire was made according to the
intensity, effectiveness and maximum temperature. The soil temperature increased by
40% after the fire and the soil humidity was not modified. The removal of biomass
caused by the fire made it possible for domestic cattle to consume the tender resprout
of the dominant species (Saccharum angustfolium) and generated modifications over
time in temperature, humidity and soil compaction. Fire, by consuming the biomass
of the dominant species, caused a decrease in its coverage. This caused patches of
bare soil to be generated and allowed a change in the composition of species and an
increase in the species richness and coverage of groups of plants that were poorly
represented. After the experimental burning, a partition of clumps was generated and
therefore the number of S. angustifolium clumps increased. At the same time, there
was a decrease in the basal coverage and the canopy, and in the plots that were
burned and closed, the number of flower stems quadrupled with respect to the other
treatments. As time passed, most of the variables returned to the pre-burn values.
Grazing had less influence on the variables evaluated and its effects were noted at the
end of the experiment. This experiment provides a large set of data that allows us to
understand some processes that occur after livestock ranchers carry out field burns
and are immediately grazed. This chapter is presented in a manuscript format, as it

will be submitted for publication in an international peer-reviewed journal.
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4.3. INTRODUCCION

La herbivoria y el fuego son considerados como los principales agentes
perturbadores de los ecosistemas abiertos como las sabanas y los pastizales, ya que
ambos reducen la biomasa aérea a lo largo de grandes dreas (Pausas y Bond 2019,
Bond y Keeley 2005, Noy-Meir 1995). Estas perturbaciones han sido capaces de
mantener la diversidad y la fisionomia de los pastizales a lo largo del tiempo, ya que
al consumir preferentemente algunas especies evitan que se vuelvan dominantes en la
comunidad y permiten el establecimiento de un gran conjunto de especies en los
parches generados (Pausas y Bond 2019, Veldman er al. 2015, Gibson 2009). La
herbivoria afecta la estructura y el funcionamiento ecosistémico a través del consumo
de biomasa vegetal, el pisoteo y la deposicion de nutrientes por medio de heces y
orina (Mikola et al. 2009, Lezama y Paruelo 2016, OIff y Ritchie 1998). El fuego
también consume biomasa vegetal y modifica la dindmica de nutrientes a través de la
volatilizacién durante la combustién y la posterior deposicion en forma de cenizas
(Bond y Keeley 2005, Knapp et al. 1998, Bond y van Wilgen 1996). Algunos autores
consideran al fuego como un “herbivoro global” extremadamente efectivo debido a
su baja selectividad (Bond y Keeley, 2005). A su vez, se han establecido similitudes
entre estas dos perturbaciones acerca de los efectos que generan sobre la estructura y
el funcionamiento de la vegetacion, aunque sus causas y consecuencias puedan ser
diferentes (Bond y Keeley 2005, Knapp et al. 1998, Bond y van Wilgen 1996).

Existe un gran nimero de antecedentes a escala mundial acerca de los efectos
del fuego y el pastoreo en pastizales, actuando de manera conjunta o separada
(Ferreira et al. 2020, Lopez-Marsico et al. 2020, Altesor et al. 2019, Kirkman et al.
2014, Collins y Calabrese 2012, Fidelis et al. 2012, Fuhlendorf et al. 2009, Gibson
2009, Overbeck et al. 2005, Laterra et al. 2003, Knapp et al. 1998, Westoby et al.
1989). El fuego es capaz de modificar la temperatura y la humedad del suelo donde
se reestablecera la comunidad vegetal luego de su pasaje (Knapp et al. 1998, Weaver
1935). El pastoreo, y de forma indirecta el pisoteo, contribuyen a que ciertas
variables del suelo (temperatura, humedad y compactacion) puedan modificarse al
compararse con un sitio excluido de pastoreo (VanderWeide et al. 2014, Zhao et al.

2011, Pifieiro et al. 2009, Altesor et al. 2006, Taboada y Lavado 1988).

78



El fuego y el pastoreo son capaces de alterar la estructura en pastizales, a lo
largo del mundo, a distintos niveles jerarquicos de organizacion y a diferentes escalas
temporales (Archibald ef al., 2019). En los Tallgrass prairie de Estados Unidos la
accion conjunta de fuego y pastoreo promueve un aumento de la diversidad de las
comunidades vegetales (Knapp et al. 1998, Collins y Barber 1985). Se ha
documentado que el fuego promueve un aumento en la cobertura de las gramineas
que determinan la matriz de los pastizales, mientras que el pastoreo promueve un
aumento en la cobertura de especies ruderales (Collins, 1987). Se ha propuesto un
modelo denominado “herbivoria pirica” en el que cada perturbacion (fuego y
pastoreo) es dependiente de la otra y puede resultar en un paisaje dindmico de
parches cambiantes, tanto espacial como temporalmente (Fuhlendorf ef al., 2009). En
Sudéfrica, el fuego permite mantener la diversidad en los pastizales, ya que evita la
dominancia de especies formadoras de maciegas (Kirkman etz al., 2014). A su vez, en
ausencia de fuego el pastoreo permite un incremento de la riqueza de especies,
mientras que en sitios quemados anualmente la riqueza de especies disminuye con el
pastoreo (Koerner y Collins, 2013). En pastizales templados de Australia se ha
propuesto que existen estados estables alternativos; uno dominado por especies
postradas sujeto a pastoreo y otro dominado por gramineas erectas sujeto a incendios
recurrentes (Leonard et al., 2010). Se ha observado que el pastoreo puede reducir la
probabilidad de incendios unicamente cuando la comunidad vegetal estd dominada
por especies palatables para el ganado (Leonard et al., 2010). En esa misma region,
otros autores, observaron que el pastoreo por ganado doméstico ha promovido un
incremento en la riqueza de especies exOticas anuales y sustituido la matriz
dominada por gramineas perennes no palatables, y formadoras de maciegas, por una
matriz dominada por gramineas perennes postradas y tolerantes al pastoreo (Prober y
Thiele 1995, Prober et al. 2000).

El fuego y el pastoreo también presentan efectos directos e indirectos sobre las
plantas individuales. Entre los efectos directos se cuentan la mortalidad de
individuos, la estimulacién de rebrotes a partir de estructuras de reserva, la
germinacion de determinadas especies, la modificacién en la tasa de macollaje y la

promocion o inhibicion del desarrollo de estructuras reproductivas (Fidelis et al.
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2019, Biganzoli et al. 2009, Hartnett 1989, Hulbert 1988, Daubenmire 1968). Varios
autores en diferentes pastizales del mundo han registrado que la mortalidad de
plantas adultas debido al fuego es minima, aunque puede afectar a los estados de
desarrollo mds tempranos de algunas especies (Morgan y Salmon 2020, Dodonov et
al. 2014, Strong et al. 2013, Vignolio et al. 2003, Garnier y Dajoz 2001, Vinton y
Hartnett 1992). Un estudio sobre individuos de una graminea (Hyparrhenia
diplandra), realizado en la zona oeste de Africa, registré que la quema promueve un
incremento en la produccién de estructuras reproductivas y que el tratamiento de
exclusion del fuego promovi6 la transicién a clases de tamafio mayores (Garnier y
Dajoz, 2001). Al interactuar con el pastoreo, se pueden incrementar las diferencias en
las categorias de tamafo, la altura, la cobertura, asi como en las tasas de producciéon
de estructuras reproductivas. En un estudio realizado en la Pampa inundable
(Argentina) se observd que al aumentar la frecuencia de incendios, en sitios bajo
pastoreo, las plantas de Paspalum quadrifarium presentaron menor estatura, menor
cobertura basal y produjeron menos semillas por plantas (Vignolio et al, 2003). Sin
embargo, en Tallgrass prairie (Estados Unidos), Vinton y Hartnett (1992) no
encontraron diferencias en el nimero de individuos florecidos de dos especies de
gramineas estivales (Andropogon gerardii y Panicum virgatum) cuando fueron

sometidas a defoliacién, quema, o a la interaccion de ambos factores.

4.3.1. Caracterizacion de los incendios

Algunos descriptores del fuego han sido empleados para caracterizar a los
incendios en varios tipos de ecosistemas. La intensidad es uno de los descriptores
mas ampliamente utilizados para analizar los efectos del fuego sobre la comunidad
vegetal (Trollope et al., 2002). Para su estimacion es necesario conocer la biomasa
vegetal consumida, el calor liberado durante la combustion y la tasa de propagacion
(Cheney y Sullivan, 2008). La intensidad también determina la eficiencia de la
quema, es decir el porcentaje de biomasa vegetal que se consume durante una quema.
En general, la combustién nunca es completa, por lo que la eficiencia de la quema
raramente alcanza el 100% (Cheney y Sullivan, 2008). La temperatura mdxima y la

duracion también son importantes descriptores, ya que pueden tener implicancias
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sobre la sobrevivencia de las plantas, debido a que la exposicién continua a
temperaturas superiores a 60°C puede ser letal para los tejidos vegetales (Whelan,
1995). Este umbral de temperatura es superado en la mayoria de los incendios en

pastizales (Fidelis ef al. 2010; Cheney y Sullivan 2008).

4.3.2. Respuestas de las plantas de pastizales a fuego v pastoreo

Las especies que se encuentran en una comunidad de pastizales luego de una
perturbacion, provienen principalmente del rebrote de las especies que conformaban
la matriz vegetal previo a la perturbacion (Benson ef al., 2004). En los pastizales, la
mayoria de las especies de gramineas, y de otras familias de plantas, presentan sus
yemas de rebrote al ras (hemicriptéfitas) o dentro del suelo (gedfitas) (Raunkiaer,
1934), por lo que son capaces de rebrotar luego de un evento de fuego o pastoreo
(Overbeck y Pfadenhauer 2007, Daubenmire 1968). Las especies estoloniferas y
rizomatosas han presentado gran interés ya que constituyen un banco de yemas
(Dalgleish y Hartnett 2009, Benson et al. 2004) que se lo relaciona con la resiliencia
de las comunidades vegetales en respuesta a distintas perturbaciones (Hartnett et al.
2006, Collins y Wallace 1990). Las plantas formadoras de maciegas presentan un
“sistema de proteccion”, determinado por un manojo de vainas muy comprimidas
que protegen a las yemas de renuevo, las cuales quedan expuestas luego que la
biomasa aérea es removida (Pilon et al. 2020, Pausas y Paula 2020, Prober et al.
2007, Bond y van Wilgen 1996, Walter 1979). Todas estas caracteristicas le
confieren a las gramineas una ventaja frente a especies de otras familias de plantas ya
que pueden rebrotar rdpidamente luego de la remocioén de los restos secos en pie
(Bond y van Wilgen, 1996).

Recientemente se ha propuesto una forma de categorizar a las especies de una
comunidad, basada en la presencia de determinados atributos que responden a
perturbaciones, tales como el fuego y la herbivoria (Archibald et al., 2019; Figura 1).
Esta propuesta tiene como ejemplo a las gramineas y se basa en un conjunto de
filtros en los que la presencia de determinados atributos evaluados antes, durante o
después de un incendio o pastoreo puede diferenciar a las especies en evasoras,

resistentes o tolerantes. Los autores proponen que aquellas especies que no son
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atractivas para ser consumidas, por fuego o pastoreo, presentan atributos asociados a
la evasion. En cambio, las plantas que son capaces de mantener viable a las yemas de
rebrote en la porcidén aérea, durante un incendio o un evento de pastoreo, presentan
atributos asociados a la resistencia. Las especies cuya porciéon aérea es
completamente consumida, pero son capaces de mantener sus yemas de rebrote en la
porcidn subterrdnea, presentan atributos asociados a la tolerancia a nivel individual.
La mayoria de las especies que se encuentran en los pastizales pueden rebrotar
a partir de estructuras de reserva, aunque algunas especies dependen de la
germinacion como mecanismo de propagacion. Incluso varias especies perennes, que
rebrotan luego de una perturbacién, pueden germinar debido a la liberacién de
espacio provocada por el fuego o el pastoreo (Lopez-Marsico et al. 2019a, Arcamone
y Jaureguiberry 2018, Pausas y Keeley 2009, Overbeck et al. 2006). De acuerdo con
la propuesta de Archibald er al. (2019), algunas especies pueden ser consumidas por
el fuego o pastoreadas y no pueden rebrotar desde estructuras vegetales aéreas ni
subterrdneas aunque mantienen sus semillas viables. Este tipo de especies presentan
atributos asociados a la tolerancia a nivel poblacional (Figura 1). Las especies que no
pueden rebrotar ni germinar luego de un incendio o pastoreo, pero que pueden arribar
desde dreas cercanas, son mencionadas como especies con atributos asociados a la
tolerancia a nivel de paisaje. Finalmente, aquellas especies que no toleran ninguna de
las situaciones anteriormente mencionadas son extinguidas localmente de la
comunidad (Archibald et al., 2019; Figura 1). Por lo tanto, si bien la biomasa aérea
de las plantas en los pastizales estd propensa a ser consumida, tanto por pastoreo
como por fuego, la posterior regeneracion dependerd de una combinacidén de
estrategias de respuestas que presenten las especies en un espacio y tiempo

determinado (Gashaw y Michelsen 2002, Read et al. 2000).
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Figura 1: Modelo que describe el papel de distintos atributos asociados a estrategias
de evasion, resistencia y tolerancia frente al fuego y la herbivoria. Se describen a
distintos niveles jerarquicos (individuo, poblacién y paisaje). Esquema tomado de

Archibald et al. (2019).

4.3.3. Estudios en pastizales del Rio de la Plata

En los pastizales del Rio de la Plata existen antecedentes acerca del efecto del
pastoreo y la quema actuando de manera conjunta. En los Campos sulinos (Brasil) se
ha observado que existen especies que son resistentes al pastoreo y que pueden
aumentar su frecuencia de aparicién bajo este tipo de perturbacién (Ferreira et al.
2020, Boavista et al. 2019). En sitios que presentan una baja intensidad de pastoreo
se promueve una heterogeneidad desde el punto de vista de la distribucion vertical de
la vegetacion (Fischer et al., 2019). Por su parte, en areas recientemente quemadas la
cobertura de hierbas arrosetadas y graminoides aumenta (Fidelis et al. 2012,
Overbeck y Pfadenhauer 2007, Overbeck er al. 2005), mientras que la riqueza de
especies puede incrementarse (Overbeck et al., 2005) o permanecer igual (Fidelis et
al., 2012). En estos Campos sulinos, a medida que aumenta el tiempo desde la ultima
quema, se acumula la biomasa seca en pie de las gramineas dominantes formadoras

de maciegas (Andropogon lateralis, Anthaenantia lanata, Elyonurus muticus)
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(Overbeck y Pfadenhauer, 2007). Esto evita el establecimiento de otras especies, a
través de la exclusién competitiva, y causa una disminucion en la riqueza de especies
(Overbeck et al., 2005). En la Pampa inundable (Argentina), los efectos del pastoreo
han sido registrados al comparar sitios pastoreados con sitios excluidos de ganado. El
pastoreo promueve una vegetacion de baja altura, dominada por especies invernales,
con una comunidad mads rica y diversa, debido principalmente a un incremento en la
riqueza de hierbas exdticas (Rusch y Oesterheld 1997; Facelli et al. 1989). La quema
de pajonales dominados por Paspalum quadrifarium puede llevar a un cambio en la
composicion de especies, a una mejora en la calidad forrajera y a un incremento a
corto plazo en la productividad aérea (Laterra et al., 1998). En esa region, el fuego
genera parches accesibles para el ganado y también abre espacio para la invasion de
especies exoticas (Laterra ef al. 2003, Juan et al. 2000, Laterra 1997). Por lo tanto,
los efectos del fuego sobre la estructura del pajonal dependen de la interaccion previa
entre fuego y pastoreo (Laterra et al., 2003).

El estudio de las perturbaciones en pastizales de Uruguay ha sido
principalmente enfocado a evaluar los efectos del pastoreo sobre distintos atributos
estructurales y funcionales de la vegetacion, a diferentes niveles jerarquicos y a
distintas escalas espacio-temporales. En Uruguay, el 60% del pais es actualmente
ocupado por pastizales (Baeza et al., 2019) y el pastoreo por ganado doméstico ha
sido, histéricamente, la principal actividad productiva. El pastoreo por ganado
doméstico determina que la vegetacion presente generalmente una altura menor a 10
cm, formada por una matriz de gramineas postradas (estivales y con metabolismo
fotosintético C4) y hierbas arrosetadas (Lezama et al. 2019, Altesor et al. 2005, 1998,
Rodriguez et al. 2003, Rosengurtt 1946). El pastoreo consiste, no sélo, en la
remocion selectiva de biomasa vegetal, sino también en el impacto del pisoteo y la
deposicién de heces y orina (Lezama y Paruelo, 2016). La supresién del pastoreo
determina la ocurrencia de cambios en la estructura y en el funcionamiento. En
primer lugar, el aspecto de la vegetacion luce diferente que un sitio bajo pastoreo,
debido a la presencia de mayor nimero de estratos de vegetacion y al incremento en
cobertura, riqueza y altura de especies lefiosas (Altesor et al. 2006; 2005). Los restos

secos en pie se acumulan, y por tanto se reduce la incidencia de la luz que llega al
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suelo (Altesor et al. 2006; 2005). Esto genera un recambio en la composicién de
especies del estrato basal, favoreciendo a las especies erectas con metabolismo Cs
(Rodriguez et al., 2003). Concomitantemente ocurre una disminucion en la riqueza
de especies y en la productividad primaria neta, tanto aérea como subterrdnea
(Loépez-Marsico et al. 2016, 2015, Altesor et al. 2006, 2005, Rodriguez et al. 2003).
En lo que refiere a los efectos del fuego sobre los pastizales de Uruguay,
existen algunos antecedentes histéricos puntuales en referencia a su empleo como
herramienta de manejo (Berretta 1993, Rosengurtt 1946). Recientemente se han
realizado algunas publicaciones que evalian aspectos del fuego sobre el
funcionamiento ecosistémico a nivel de paisaje. Se plantea que en Uruguay existe
una baja conectividad de la vegetacion propensa al fuego, debido a que el pastoreo es
la perturbacion mads influyente en el consumo de biomasa (Bernardi et al. 2019;
2016). A partir del trabajo iniciado con esta tesis se realizaron estudios
observacionales y experimentales de la germinacién de seis especies comunes en
respuesta a factores directos e indirectos con el fuego (Capitulo 3; Lopez-Marsico et
al. 2019a) y de la germinacion a partir del banco de semillas del suelo (Cuello et al.,
2020). A su vez, se ha avanzado en determinar los cambios sucesionales que ocurren
en sitios con distinta antigiiedad de quema (Capitulo 2; Lépez-Marsico et al. 2020).
Sin embargo, hasta donde tengo conocimiento, no existen resultados acerca de los
efectos conjuntos del fuego y el pastoreo sobre el ecosistema predominante en

nuestro pais.

4.3.4. Planteo del problema, objetivo, hipétesis v predicciones

En la region geomorfologica Sierras del Este, la especie Saccharum
angustifolium (localmente conocida como paja estrelladora) es capaz de ocupar
grandes superficies en dreas concavas de laderas bajas y medias del paisaje (Gallego
et al. 2020; Lopez-Marsico et al., 2020) y forma parte de la Comunidad V (Lezama
et al., 2019). La especie S. angustifolium es una graminea estival formadora de
maciegas, con metabolismo fotosintético C4. Las plantas adultas de esta especie
presentan hojas duras (poco palatables), las cuales son rechazadas por el ganado,

mueren y se acumulan en pie (Lopez-Marsico et al. 2020, Rosengurtt 1979). Cuando
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su cobertura supera el 50% del 4rea su presencia representa un problema para los
productores ganaderos al reducir la superficie efectiva de pastoreo (Lépez-Marsico et
al. 2019b, Royo Pallarés et al. 2005, Berretta 1993). Por medio de quemas puntuales
y parcheadas, generalmente menores a 0,5 ha (Bruzzone, 2019), los productores
ganaderos logran reducir la cobertura aérea de la especie dominante. A su vez, las
quemas promueven una mejora en la calidad del forraje, a través del rebrote tierno, el
cual es consumido por el ganado doméstico (Berretta, 2006, Royo Pallarés et al.
2005, Rosengurtt 1979). En el capitulo 2 (Lopez-Marsico et al., 2020) se evaluo la
sucesion luego de un evento de quema a través de una cronosecuencia en el espacio
en sitios pastoreados. La posibilidad de controlar ambas perturbaciones (fuego y
pastoreo) a través de un experimento de campo, permitird analizar posibles

dinamicas alternativas.

4.3.4.1. Objetivo

El objetivo de este capitulo fue evaluar las trayectorias temporales de distintos
estados alternativos derivados de la accion del fuego y el pastoreo, asi como de la
interaccion entre ambos en un pastizal dominado por S. angustifolium en la regiéon

Sierras del Este.

A través de un experimento de campo con cuatro tratamientos: pastoreado y
quemado (PA-Q), pastoreado y no quemado (PA-NQ), clausurado y quemado (CL-
Q), clausurado y no quemado (CL-NQ), se plantearon los siguientes objetivos
especificos:

1- Analizar los cambios sobre variables abidticas.

2- Analizar los cambios sobre variables bidticas a distintos niveles

jerdrquicos.
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Se plantea una hipétesis acompaflada de predicciones relacionadas a las
variables bidticas a nivel poblacional y comunitario. Los factores abidticos fueron

considerados como descriptores de los tratamientos.

4.3.4.2. Hipotesis

Las quemas de campo y el pastoreo por ganado doméstico generan espacio y
favorecen la llegada de mayor radiacién solar al suelo por medio de diferentes
mecanismos. Las quemas de campo son eventos puntuales de mayor intensidad que
remueven principalmente los restos secos acumulados en pie y la biomasa verde de
las maciegas de S. angustifolium, dando inicio a un proceso sucesional por medio de
la generacion de parches de suelo desnudo. El pastoreo es una perturbacion continua,
selectiva y de baja intensidad que promueve la coexistencia de especies al evitar la
exclusiéon competitiva por parte de S. angustifolium de las especies que crecen al ras
del suelo. El consumo de los rebrotes de S. angustifolium por parte del ganado,
mientras los tejidos vegetales permanecen tiernos, puede enlentecer la dindmica

sucesional generada por el fuego.

4.3.4.3. Predicciones

Las predicciones se plantean a distintos niveles jerdrquicos y siempre en
comparacion con la situacion de referencia que corresponde al tratamiento sin
quemas recientes y que se encuentra bajo pastoreo (NQ-PA).

Prediccion 1.1- Nivel Poblacién. Luego de un evento de quema, tanto en las
parcelas pastoreadas como en las excluidas del pastoreo habrd un incremento en el
numero de maciegas de S. angustifolium por metro lineal. Habra un cambio en la
estructura de tamafios de la poblacién de S. angustifolium, ya que la cobertura basal,
la cobertura del dosel y la altura de las maciegas serdn menores en comparacion a los
valores previos a la quema. El numero de cafias florales de S. angustifolium
aumentara en la primera etapa reproductiva posterior a la quema. Se espera que en
las parcelas excluidas de pastoreo haya una reversion rdpida, en todas las variables,
hacia los valores que tenian previo a la quema, mientras que en las parcelas

pastoreadas esa reversion podra ocurrir mas lentamente.
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Predicciéon 1.2- Nivel Poblacién. En las parcelas que fueron excluidas del
pastoreo, y que no han sido quemadas recientemente, se mantendrd el nimero de
maciegas de S. angustifolium por metro lineal. Habrd un cambio paulatino en la
estructura de tamaiios de la poblacién de S. angustifolium, ya que la cobertura basal y
la cobertura del dosel serdn mayores en comparacién a los valores previos a la
exclusion del pastoreo. La altura y el nimero de caiias florales de las maciegas de S.
angustifolium permanecerdn iguales en comparaciéon a los valores previos a la
exclusion del pastoreo.

Prediccion 2.1- Nivel Comunidad. Luego de un evento de quema, las parcelas
que son excluidas del pastoreo registrardn un aumento en la riqueza de especies. Se
promoverd un cambio en la composicion de especies, ya que serdn favorecidas
aquellas que puedan rebrotar o establecerse luego de la quema. Con el paso del
tiempo aumentard la cobertura de S. angustifolium y de otros grupos de plantas
representados por especies de alto porte, se promoveré la presencia de un solo estrato
alto de vegetacion, mientras que disminuird la riqueza y la cobertura de las especies
con crecimiento vegetativo al ras del suelo.

Prediccion 2.2- Nivel Comunidad. Luego de un evento de quema, las parcelas
que son pastoreadas registrardn un aumento en la riqueza de especies. Se promovera
un cambio en la composicion de especies y serdn favorecidas aquellas que puedan
rebrotar o establecerse luego de la quema. Con el paso del tiempo, se intercalaran en
el espacio dos estratos, uno basal dominado por especies con crecimiento vegetativo
al ras del suelo (crecientes en pastoreo) y uno mds alto dominado por S.
angustifolium. La riqueza de especies permanecera con altos valores.

Prediccion 2.3- Nivel Comunidad. En las parcelas que fueron excluidas del
ganado, y que no han sido quemadas recientemente, se registrard una disminucién
paulatina de la riqueza de especies con el paso del tiempo. Se promoverd un cambio
en la composicion de especies y seran favorecidas aquellas de alto porte. Con el paso
del tiempo disminuird la riqueza y la cobertura de las especies con crecimiento
vegetativo al ras del suelo que se encontraban en los intersticios de las maciegas de

S. angustifolium. La acumulacién de restos secos en pie aumentard y la cobertura
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vegetal se distribuird en un estrato dominado por S. angustifolium, a la vez que podra

aparecer un estrato mas alto determinado por especies lefiosas.

4.4. MATERIALES Y METODOS
4.4.1. Sitio de estudio

La regién geomorfoldgica Sierras del Este cubre 2,5 millones de hectareas, de
las cuales el 65 % corresponde a pastizales naturales (Baeza et al., 2019). En esta
region también se destaca la presencia de diferentes tipos de matorrales y bosques
(Gautreau y Lezama, 2009). Los pastizales de la regién presentan una elevada
heterogeneidad floristica, habiéndose descripto tres comunidades y ocho sub-
comunidades diferentes (Lezama et al, 2019). La comunidad II (pastizales ralos:
Trachypogon spicatus - Crocanthemum brasiliense) asociada a suelos superficiales,
la comunidad IV (pastizales densos: Eryngium horridum - Juncus capillaceus)
asociada a suelos profundos, y la comunidad V (pastizales densos y altos:
Chascolytrum poomorphum - Paspalum pumilum) asociada a suelos himedos o
temporalmente inundados de las zonas bajas del paisaje. La especie Saccharum
angustifolium (Ness) Trin.), conocida localmente como paja estrelladora, es una
graminea cespitosa de baja calidad forrajera (Rossengurtt, 1979) y ocupa grandes
superficies, generalmente en las zonas coOncavas del paisaje (Gallego, 2013)

pertenecientes a la comunidad V.

El sitio de estudio se encuentra localizado dentro del 4rea nicleo del Paisaje
Protegido Quebrada de los Cuervos (PPQC) (Figura 2). Las quemas prescritas estan
permitidas en algunas zonas del PPQC, entre otofio y primavera (Bianco y Lapetina,
2013), con el correspondiente aval de las autoridades del Sistema Nacional de Areas
Protegidas (SNAP). Los suelos dominantes son de tipo Argisol; la precipitacién
promedio anual acumulada para los 10 afios previos al montaje del experimento fue
de 1318 mm (distribuida a través del afio, sin periodos de sequia o lluviosos
determinados) y la temperatura promedio anual para el mismo periodo fue de 17 °C,
con un méaximo mensual promedio de 23 °C en enero y un minimo mensual

propmedio de 11 °C en julio (INIA-GRAS, 2018). El sitio de estudio se encuentra
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especificamente en el Potrero 4 (lat. 32°55'S, long. 54°26'W), que presenta una
superficie de 180 ha y que estd dividido en dos. Pertenee al Instituto Nacional de
Colonizacién y actualmente es administrado por la Cooperativa Agraria Quebrada de
los Cuervos. El sitio estd ubicado sobre una ladera media-baja, sin rocas ni piedras en
superficie. Al momento del inicio del experimento, el sitio de muestreo se encontraba
bajo un régimen de pastoreo continuo de baja carga (0,35 UG/ha) y sin ocurrencia de

quemas, al menos en los cinco afios previos.

A

0 - 150 300 Km

Figura 2: Localizacién geogréfica del sitio de estudio (estrella) dentro de la region

geomorfoldgica Sierras del Este (gris) en Uruguay.

4.4.2. Diseno experimental

Se montd un experimento con un disefio de bloques parcialmente al azar en un
area dominada por S. angustifolium (Figura 3), en una de las mitades del Potrero 4.
El experimento fue montado en primavera, debido a que es la época del afio en la que
los productores ganaderos de esta region realizan la mayor cantidad de quemas
(observacion personal). Se instalaron tres bloques, con una distancia superior a los
100 m entre ellos. Cada bloque comprendi6 cuatro parcelas de una superficie de 300

m? (“parcelas”, de aqui en mas) las cuales estuvieron separadas por senderos corta
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fuegos de 10 m de ancho. Cada parcela constituyé un tratamiento que surgié de la
combinacion de los dos niveles de los factores pastoreo y quema. Por lo tanto, los
cuatro tratamientos fueron: pastoreado no quemado (PA-NQ), clausurado no
quemado (CL-NQ), pastoreado quemado (PA-Q) y clausurado quemado (CL-Q). En
cada bloque se quemaron dos parcelas, mientras que las restantes dos permanecieron
sin quemar. De forma cruzada con la quema, dos parcelas fueron sujetas a pastoreo y
las otras dos fueron excluidas de pastoreo (Figura 3). Para el montaje del
experimento se contd con el apoyo de productores ganaderos de la zona, asistentes de
campo, compaiieros del Grupo de Ecologia de Pastizales y autoridades del SNAP, asi
como con mochilas con agua y chicotes matafuego, provistos por el Destacamento de
Bomberos de Treinta y Tres, para evitar la posible propagacion del fuego a zonas
linderas. Luego de instalado el experimento, todo el Potrero 4 continué con un
régimen de pastoreo rotativo con ganado vacuno (15 dias de pastoreo en una mitad
15 dias en la otra mitad), con la misma carga ganadera, a excepcion de los sitios

clausurados.

4.4.3. Caracterizacion de la quema

El 7 de octubre de 2014 se realizé la quema en las seis parcelas, de forma
individual y a favor del viento, entre las 9 y las 11:30 hs. Fue caracterizada "in situ" a
través de los siguientes descriptores: temperatura méxima, velocidad del viento y
tiempo de quema de cada parcela. La temperatura méixima se registr6 con un
termémetro infrarrojo (Nicety ST530A) y fue medida en 10 maciegas de S.
angustifolium en cada parcela. Este termometro registra un méximo de 600°C, por lo
que cuenado este valor fue superado, se computé el maximo valor. La velocidad del
viento fue registrada con un anemémetro de mano (Nicety AM802) en dos instancias
en el momento de quema de cada parcela. El tiempo de quema de las parcelas fue
medido con un cronémetro de precision. Previo a la quema y cinco minutos después
que cada parcela fue quemada, en 10 puntos se registrd la temperatura y la humedad
del suelo. La temperatura del suelo se registré en la porcion superficial del suelo con
el termdémetro infrarrojo y la humedad del suelo con un medidor de pincho (Extech

MO750) a una profundidad de 10 cm. A su vez, se seleccionaron aproximadamente
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10 maciegas de tamafio medio de S. angustifolium en cada parcela, y se registr6 el
tiempo transcurrido en quemarse completamente por medio de un cronémetro de
precisiéon. Previo a la realizacién de la quema se cosechd la biomasa aérea de
maciegas de S. angustifolium en dos cuadrantes de 4 m?, representativos de cada
parcela. Al dia siguiente de la quema, en cada parcela quemada se cosechd la

biomasa aérea remanente de maciegas de S. angustifolium en otros dos cuadrantes de

4 m2.
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Figura 3: Disefio experimental ubicado en el Paisaje Protegido Quebrada de los
Cuervos. El experimento consistié de tres bloques (gris) con parcelas internas de 300
m? (verde: no quemadas; negro: quemadas). Las lineas punteadas en rojo indican las
parcelas que fueron clausuradas al ganado y la flecha indica la direccién de la

pendiente hacia la zona baja del paisaje (Cafiada).

4.4.4. Obtencion de los datos v procesamiento de las muestras

La temperatura y la humedad del suelo fueron registradas, en 10 puntos en cada
parcela, en cinco fechas luego de iniciado el experimento (Tabla 1). Estas
mediciones fueron realizadas siempre a mediodia, por ser el momento de mayor
radiacion incidente. La temperatura se registré en la porcidn superficial del suelo por

medio de un termémetro infrarrojo, mientras que la humedad se registr6 con un
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medidor de pincho a una profundidad de 10 cm. A su vez, se realizaron colectas de
tres volimenes de suelo de 10 cm de profundidad y 2 cm de didmetro en cada parcela
(36 muestras), para obtener valores de densidad aparente. Esta variable es utilizada
como indicador de la compactacién del suelo en los diferentes tratamientos. Las
muestras se obtuvieron en dos fechas: 1- luego de seis meses y 2- luego de 24 meses
de realizada la quema experimental (Tabla 1). Cada volumen de suelo fue dividido
en dos fracciones iguales (0-5 y 5-10 cm de profundidad). Posteriormente, a cada
fecha de muestreo, los volumenes de suelo fueron secados en estufa durante 48 hs a
100 °C.

Dentro de cada parcela se ubicaron tres transectas fijas de 10 m de longitud
distanciadas aproximadamente 4 m entre ellas (Figura 4). Previo al inicio del
experimento (setiembre de 2014) y en seis muestreos posteriores (hasta octubre de
2016), se registr6 el nimero de maciegas de S. angustifolium que entraban en
contacto con las transectas, su cobertura basal y del dosel (Figura 5; Tabla 1). Luego
de la quema experimental se registro la altura de las maciegas de S. angustifolium en
seis fechas (Figura 5; Tabla 1). En marzo de 2015 se registrd el nimero de cafias
florales en los mismos individuos que se registré la cobertura basal y del dosel
(Figura 5; Tabla 1), ya que esta especie es estival tardia y tiene el periodo de
dispersion de semillas entre febrero y junio (Lopez-Marsico et al. 2019a).

Los relevamientos de vegetacion fueron realizados en tres parcelas fijas de 2m?
(“parcelas fijas”, de aqui en mds) dentro de cada parcela (Figura 4) en diferentes
fechas: en setiembre de 2014, es decir previo a la realizacion de la quema
experimental y posteriormente con una frecuencia anual desde enero de 2015 hasta
enero de 2017 (Tabla 1). En todas las fechas de muestreo, dentro de las parcelas fijas,
se registré la composicién y riqueza de especies, y de manera visual, se registro el
porcentaje de cobertura de S. angustifolium. En la dltima fecha de relevamiento
(enero de 2017) se obtuvieron los datos de cobertura de cada especie en las parcelas
fijas por medio del método de Braun-Blanquet (Mueller-Dombois y Ellenberg,
1974). En todas las fechas de relevamiento se registré la cobertura por grupo de
plantas en cada una de las parcelas. Los seis grupos de plantas empleados en este

estudio fueron los siguientes: lefiosas (arbustos y subarbustos), maciegas (ademds de
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S. angustifolium aparece Paspalum quadrifarium), graminoides erectas (ademads de la
familia Poaceae, incluye Cyperaceae y Juncaceae), gramineas postradas, hierbas

erectas, hierbas postradas y/o arrosetadas. También se registraron valores de suelo

desnudo y restos secos acumulados en pie.
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Figura 4: Detalle de una parcela de 300 m” en la que se observan las tres transectas

de 10 m y las tres parcelas fijas de 2 m>.
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Figura 5: Dibujo de una maciega de Saccharum angustifolium en el que se observan
algunas de las variables estimadas durante el experimento (cobertura basal, cobertura

del dosel, altura y n° de cafas florales). Dibujo realizado por Manuel Ferron.
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4.4.5. Analisis de los datos

La intensidad de la quema fue calculada por medio de la ecuacién: I = ¢ x b x
v, donde c es el calor térmico de la biomasa combustible, b es la biomasa consumida
y v es la velocidad de propagacion del fuego (Fidelis et al. 2010, Morgan 1999).
Dado que el calor térmico de la biomasa combustible no estdi medido para estos
pastizales, fue utilizado un valor de 15500 J-g'! (tomado de Griffin y Friedel, 1984).
La biomasa consumida fue obtenida de la diferencia entre las cosechas previas y
posteriores a la quema, en los cuadrantes de 4m”. La velocidad de propagacién del
fuego fue medida en funcién del tiempo que demord en quemarse cada parcela.
Todas las muestras vegetales fueron secadas a 70°C por un periodo de 48 hs y
pesadas para estimar la biomasa vegetal seca. La estimacion de la eficiencia de la
quema surgid de la diferencia entre la biomasa inicial y la biomasa que quedd sin
quemar, ambas cosechadas en cuadrantes adyacentes de 4m?. Las diferencias en la
respuesta inmediata a la quema en la temperatura y en la humedad del suelo fueron
evaluadas a través de un test de t. La densidad aparente fue calculada de acuerdo a la
siguiente formula: d = m/v, donde m es el peso seco de la muestra de suelo y v es el
volumen de suelo colectado.

Las variables bidticas (riqueza de especies, cobertura total, nimero de
maciegas, cobertura basal y del dosel y altura de maciegas de S. angustifolium) y
abidticas (temperatura y humedad del suelo) fueron analizadas por medio de un
ANOVA de medidas repetidas, con los tratamientos y las fechas de muestreo como
variables independientes. El nimero de inflorescencias fue registrado exclusivamente
al cabo de la primera estacion de crecimiento (marzo de 2015), por lo que en este
caso se realiz6 un ANOVA de una via. En todos los casos se realiz6 el test pos hoc
de Tukey para determinar, en caso de que hubiese, las diferencias en cada momento
de muestreo. En el caso de la cobertura por grupo de planta, los valores fueron
transformados al arcsen (raiz) y fueron analizados por medio del test paramétrico
Kruskal Wallis, ya que no se cumplian los supuestos para realizar un ANOVA. Se
realizaron regresiones simples entre los valores de cobertura de maciegas y la riqueza
de especies observada en cada parcela fija. Se consideraron los valores de los cuatro

relevamientos en forma conjunta, para cada afio por separado y por tratamiento. Los
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andlisis estadisticos fueron realizados con los programas Past 4.01 (Hammer et al.,
2001) e Infostat (Di Rienzo et al., 2016).

Los datos floristicos fueron analizados a escala de parcela, integrando los
valores de las tres parcelas de 2m? De esta forma se obtuvo una matriz de 48
parcelas/afio (12 parcelas monitoreadas durante 4 afos de muestreo) y 160 especies.
Los datos floristicos iniciales (primavera 2014, datos cualitativos, previos a la
aplicacion de los tratamientos) y finales del experimento (verano 2017, datos
cuantitativos), fueron analizados mediante procedimientos de multirespuesta por
permutacion (la sigla en inglés es MRPP) (McCune y Mefford, 2011). A partir de los
datos cuantitativos del verano de 2017 se identificaron las especies indicadoras de
cada tratamiento a través de andlisis de especies indicadoras (Indval). A su vez, se
analizaron en forma conjunta los veranos 2015 — 2017 (datos cualitativos), fueron
analizados a través de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS, sigla en
inglés). Todos los andlisis multivariados mencionados se llevaron a cabo con el

software PCORD (version 6. McCune y Mefford, 2011).
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Tabla 1: Fechas en las que fueron realizados los muestreos en el campo, antes, durante (fecha de quema marcada en negrita) y después de

comenzado el experimento de quema y pastoreo en un pastizal de Sierras del Este, Uruguay.

Fechas de Maciegas de Saccharum angustifolium Relevamiento de Suelo

muestreo N° de Cobertura | Cobertura Altura N° de caiias vegetacion Temperatura | Humedad Densidad
maciegas basal dosel florales aparente

23/09/2014 X X X X

07/10/2014 X X

25/11/2014 X X X X X

11/01/2015 X

27/01/2015 X

25/03/2015 X X X X X X X

22/04/2015 X X X

13/07/2015 X X X X X X

14/10/2015 X X X X

1/12/2015

12/01/2016 X

3/02/2016 X

21/05/2016 X X X X

26/10/2016 X X X X X

25/01/2017 X
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4.5. RESULTADOS

4.5.1. Caracterizacion de la quema

Antes de iniciar el experimento, las maciegas de S. angustifolium presentaban
una cobertura superior al 80 % en las parcelas experimentales (Tabla 2). La biomasa
acumulada de S. angustifolium era superior a 1000 g.m (Tabla 2). En el momento de
iniciar la quema, la velocidad del viento fue superior a 12 m.s!' (Tabla 2). La
intensidad de la quema experimental fue variable entre las distintas parcelas, con un
rango entre 178 a 610 KW.m' (Tabla 2). Las maciegas individuales de S.
angustifolium (n=52) ardieron durante aproximadamente un minuto (Tabla 2). La
biomasa de S. angustifolium luego de la quema fue inferior a 200 g.m™2, por lo que la
eficiencia de la quema fue superior al 82 % (Tabla 2). La temperatura mdxima de las
llamas super6 los 500°C, aunque en el 30 % de las mediciones super6 los 600°C que
era el valor maximo que registraba el termometro empleado. En la porcién
superficial del suelo, la temperatura se incrementd un 40 % luego de realizada la
quema (T= 7,87; p < 0,01; Tabla 2). En cambio la humedad del suelo, tomada a 10
cm de profundidad, no se vio modificada, al menos de manera inmediata con la

quema (T=0,83; p= 0,43; Tabla 2).

Tabla 2. Valores medios + desvio estdndar de las variables estimadas antes, durante
e inmediatamente después de una quema experimental realizada en un pastizal de
Sierras del Este, Uruguay. NC = No corresponde.

Variables Pre quema Quema Post quema
Cobertura S. angustifolium (%) 81,8+74 NC NC
Biomasa de S. angustifolium (g.m>) 1071 + 388 NC 190 + 61
Velocidad del viento (m.s™) NC 12,7 +2,7 NC
Intensidad del fuego (KW.m™") NC 330 + 152 NC
Velocidad de propagacion fuego (m.s™) NC 0,025 £ 0,009 NC
Tiempo de quema de S. angustifolium (s) NC 52,3+6,0 NC
Eficiencia de la quema (%) NC 82+25 NC
Temperatura de las llamas (°C) NC 539 + 31 NC
Temperatura al ras del suelo (°C) 14,6 +1,7 NC 20,5 +0,7
Humedad del suelo (%) 12,2 +0,8 NC 11,8 £0,9
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4.5.2. Variables abiéticas post-quema

La temperatura, medida en la porcion superficial del suelo, presentd diferencias
significativas entre los distintos tratamientos a lo largo del tiempo (interaccién
significativa F= 8,0; p< 0,001; Figura 6). Los tratamientos en los que se realiz6 la
quema experimental mantuvieron la temperatura superficial, al menos seis meses,
por encima de los valores de los tratamientos no quemados. En invierno (julio de
2015), luego de nueve meses de iniciado el experimento, todos los tratamientos
presentaron valores similares, ademds de ser los mds bajos en toda la serie temporal
registrada. En el segundo periodo de méximo crecimiento luego de iniciado el
experimento (enero 2016), la temperatura del suelo del tratamiento PA-NQ pasé a

tener valores superiores y significativamente mas altos que CL-NQ (Figura 6).
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Figura 6: Valores promedios = 1 EE de la temperatura superficial del suelo
registrada a lo largo de cinco fechas, desde 45 dias (Nov 2014) hasta 15 meses (Ene
2016) luego de iniciado el experimento que evalud la interaccién fuego-pastoreo en
un pastizal de la region Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado
y no quemado), PA-NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y
PA-Q (pastoreado y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas
entre Q y NQ (Nov 2014, Mar 2015 y Abr 2015) y entre los cuatro tratamientos (Ene
2016) con p valor < 0,05.
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La humedad del suelo, medida a 10 cm de profundidad, presenté diferencias
significativas entre los distintos tratamientos a lo largo del tiempo (interaccién
significativa F= 6,6; p< 0,001; Figura 7). Los tratamientos en los que se realizé la
quema experimental presentaron menores valores de humedad a los cinco (marzo de
2015) y seis meses (abril de 2015) de iniciado el experimento. Al cabo de 9 meses

(julio 2015) los valores de todos los tratamientos se volvieron a equiparar (Figura 7).
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Figura 7: Valores promedios + 1 EE de la humedad del suelo registrada a lo largo de
cinco fechas, desde 45 dias (Nov 2014) hasta 9 meses (Jul 2015), luego de iniciado el
experimento que evalud la interaccion fuego-pastoreo en un pastizal de la region
Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-
NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado
y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas entre Q y NQ con

p valor <0,05.

La densidad aparente fue 9 % mayor en los tratamientos quemados que en los
no quemados, Unicamente en abril de 2015 y en el rango de profundidad 0-5 cm (F=
9,1; p= 0,017). Para el rango de profundidad de 5-10 cm en abril de 2015 y para los
dos rangos de profundidad evaluados en octubre de 2016 no se registraron

diferencias significativas entre los tratamientos.
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4.5.3. N° de maciegas, cobertura, altura v niumero de caiias florales de S.

angustifolium

Antes de iniciar el experimento (setiembre 2014) se registraron 0,80 + 0,08

maciegas de S. angustifolium por metro lineal. El nimero de maciegas de S.
angustifolium presentd diferencias significativas a lo largo del tiempo (F= 12,6;
p<0,01; Figura 8). Luego de iniciado el experimento, independientemente del
tratamiento, el valor maximo fue registrado en octubre de 2015 (1,47 + 0,15
maciegas.m!) y el valor minimo en noviembre de 2014 (0,87 + 0,17 maciegas.m™).
En dos fechas muestreadas, las parcelas quemadas presentaron mayor ndmero de
maciegas de S. angustifolium (27% en marzo de 2015 y 20% en mayo de 2016) que
las parcelas no quemadas (Figura 8). Por su parte, el factor pastoreo no produjo

cambios en el nimero de maciegas de S. angustifolium.
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Figura 8: Valores promedio + 1 EE del nimero de maciegas de Saccharum
angustifolium por metro lineal previo al comienzo del experimento (Set 14) y en seis
fechas posteriores luego de iniciado el experimento que evalud la interaccién fuego-
pastoreo en un pastizal de la region Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ
(clausurado y no quemado), PA-NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y
quemado) y PA-Q (pastoreado y quemado). Las letras diferentes indican diferencias

significativas entre Q y NQ con p valor < 0,05.
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La cobertura basal de las maciegas de S. angustifolium al inicio del
experimento (setiembre 2014) fue de 32,3 + 2,3 cm y presentd diferencias
significativas a lo largo del tiempo (F=9,6; p<0,01; Figura 9a). Luego de iniciado el
experimento, independientemente del tratamiento, el valor maximo fue registrado en
octubre de 2016 (27,71 £ 3,19 cm) y el valor minimo en julio de 2015 (19,83 + 6,63
cm). La aplicaciéon de los tratamientos determind cambios significativos en esta
variable (F=12,7; p<0,01), debido a una reduccién de 40% en la cobertura basal de
las maciegas en los tratamientos quemados en comparacion con los no quemados. En
todas las fechas muestreadas, luego de iniciado el experimento, las parcelas
quemadas presentaron menores valores de cobertura basal que las parcelas no
quemadas, a excepcion del ultimo muestreo realizado (octubre de 2016) (Figura 9a).

La cobertura del dosel de las maciegas de S. angustifolium al inicio del
experimento (setiembre 2014) era de 64,5 + 5,9 cm. La respuesta frente a los
tratamientos fue diferente a lo largo del tiempo (interaccién significativa F=5,5;
p<0,01; Figura 13b). Luego de iniciado el experimento, independientemente del
tratamiento, el valor maximo fue registrado en octubre de 2016 (69,40 £ 11,48 cm) y
el valor minimo en octubre de 2015 (44,66 + 11,14 cm). En todas las fechas
muestreadas, luego de iniciado el experimento, las parcelas quemadas presentaron
menores valores de cobertura del dosel que las parcelas no quemadas (Figura 9b). En
julio de 2015, la reduccién en la cobertura del dosel de las parcelas quemadas con
respecto a los parcelas no quemadas fue mayor en las parcelas pastoreadas que en las
clausuradas (interaccion significativa; F=5.39; p=0,049; Figura 13b).

La altura de las maciegas de S. angustifolium respondio a los tratamientos
diferencialmente a lo largo del tiempo (interaccion significativa F=5,4; p<0,01;
Figura 10). Luego de iniciado el experimento, independientemente del tratamiento, el
valor maximo fue registrado en mayo de 2016 (78,12 £ 21,30 cm) y el minimo en
octubre de 2015 (51,55 £ 15,20 cm). En las fechas muestreadas, desde cinco hasta 24
meses de iniciado el experimento, las parcelas del tratamiento PA-Q presentaron
menor altura de las maciegas (entre 38 y 66 %) que los otros tratamientos (Figura

10). El nimero de caiias florales, en la primera estacion de crecimiento post-quema,
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fue diferente entre los distintos tratamientos (F=17,8; p<0,01; Figura 11), debido a

que en CL-Q fue entre 2,5 y 7,8 mayor que en los restantes tratamientos.
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Figura 9: Valores promedio = 1 EE de la cobertura basal (a) y del dosel (b) de
maciegas de Saccharum angustifolium previo al comienzo del experimento (Set 14) y
en seis fechas posteriores luego de iniciado el experimento n un pastizal de la region
Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-
NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado
y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas entre Q y NQ con

p valor < 0,05, a excepcion de Jul 15 que hay interaccion entre los tratamientos.
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Figura 10: Valores promedio + 1 EE de la altura de maciegas de Saccharum

angustifolium en cinco fechas posteriores al inicio del experimento que evalud la
interaccion fuego-pastoreo en un pastizal de la region Sierras del Este, Uruguay.
Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-NQ (pastoreado y no
quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado y quemado). Las

letras diferentes indican diferencias significativas con p valor < 0,05.
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Figura 11: Valores promedio = 1 EE del niimero de inflorescencias de maciegas de
Saccharum angustifolium en las parcelas luego de cinco meses de iniciado el
experimento que evalud la interaccion fuego-pastoreo en un pastizal de la regién
Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-
NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado
y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas con p valor <

0,05.

4.5.4. Composicion vegetal

La composicion de especies registrada en setiembre de 2014, es decir antes de
iniciado el experimento, no presentaba diferencias significativas (MRPP= -0,0004;
p= 0,51). A partir de la aplicacién de las quemas y las clausuras al pastoreo, la
composicion floristica de los tratamientos presentd diferentes trayectorias en el plano
de dos ejes de la ordenacion (Figura 12). El eje 1, que explica el 37,8% de la
varianza, se relaciona con los cambios de composicion durante el tiempo
transcurrido. El eje 2, que explica el 21,4% de la varianza, discrimina
fundamentalmente entre los tratamientos quemado y no quemado. El tratamiento de
referencia (PA-NQ) se mantuvo bdsicamente en los mismos valores en el eje 2
durante los tres afnos relevados, mientras que los restantes tratamientos mostraron un
patrén similar (ascienden en el eje 2 conforme avanza el tiempo). El tratamiento PA-

Q sigue una trayectoria similar al tratamiento CL-Q con un afio de retraso (Figura
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12). La composicién de especies del altimo afio (cuantitativo 2017), difiere entre los
tratamientos en forma significativa (MRPP= 0,11; p= 0,01). La comparacién
pairwise muestra, por un lado, que el tratamiento de referencia PA-NQ difiere de los
otros tres tratamientos. Por otro lado, difieren también los tratamientos CL-NQ de
PA-Q. En 2017 las especies indicadoras en el tratamiento CL-NQ fueron un arbusto
(Acanthostyles buniifolius) y una graminea erecta (Cinnagrostis alba), en PA-NQ
fueron cuatro hierbas, tres postradas (Cyclospermum leptophyllum, Plantago
myosuros 'y Richardia humistrata) y una erecta (Stenachaenium megapotamicum), en
CL-Q fue una graminea (Schizachyrium microstachyum) y en PA-Q fueron una
graminea postrada (Axonopus fissifolius), una hierba de baja altura (Polygala sp.) y

una graminea erecta decumbente (Setaria vaginata).
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Figura 12: Representacion en dos dimensiones de la ordenacién escalamiento
multidimensional no métrico (NMDS) de la matriz floristica con datos de presencia-
ausencia previo al inicio del experimento (2014) y durante tres veranos consecutivos,
desde 2015 a 2017 en los cuatro tratamientos CLNQ (clausurado y no quemado),
PANQ (pastoreado y no quemado), CLQ (clausurado y quemado) y PAQ (pastoreado
y quemado) realizados en parcelas de 300 m? en un pastizal de Sierras del Este,

Uruguay.
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4.5.5. Riqueza y cobertura vegetal en los distintos tratamientos

La riqueza de especies presenté un promedio de 9,5 + 2,7 especies/m? en las
parcelas fijas, previo al inicio del experimento en setiembre de 2014. Luego de
iniciado el experimento, y evaluado durante tres estaciones de crecimiento
consecutivas, se registraron diferencias significativas debido a los tratamientos (F=
4,9; p= 0,046; Figura 13). La riqueza de especies en las parcelas que fueron
quemadas, fue 30 % mayor que en las no quemadas. Estas diferencias son explicadas
por los primeros dos afios de crecimiento luego de iniciado el experimento. En las
parcelas quemadas la riqueza de especies fue 42 % y 35 % mayor que las parcelas no
quemadas en enero de 2015 y febrero de 2016 respectivamente (Figura 13). Al cabo
de la tercera estacion de crecimiento (enero de 2017), las diferencias en la riqueza de
especies desaparecieron. El factor pastoreo por si s6lo no present6 efecto sobre la

riqueza de especies.
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Figura 13: Valores promedios + 1 EE de la riqueza de especies vegetales previo al
comienzo del experimento (Set 14) y en tres fechas posteriores luego de iniciado el
experimento que evalud la interaccion fuego-pastoreo en un pastizal de la regién
Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-
NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado
y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas entre Q y NQ con

p valor < 0,05.
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Figura 14: Relacion entre la riqueza de especies y la cobertura de maciegas de S.
angustifolium (%) para los cuatro muestreos realizados en los cuatro tratamientos
entre setiembre de 2014 y enero de 2017 (a), para cada afio por separado (b) y para
cada uno de los tratamientos por separado (c) en un pastizal de la regién Sierras del Este,

Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-NQ (pastoreado y no
quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado y quemado).

La riqueza de especies, medida en las parcelas fijas a lo largo de todo el
periodo de muestreo disminuyé a medida que aumento la cobertura de maciegas de
S. angustifolium (y= -0,23x + 39,67; R?=0,32; F=21,9; p< 0,001; Figura 14a). Este
mismo patron se observo al considerar los distintos momentos de muestreo de forma
separada (Set-2014: y=-0,27x + 35,27, R%=0,65; F= 18.3; p= 0,0016; Ene-2015: y=
-0,28x + 40,38; R?= 0,69; F= 22,1; p= 0,0008; Feb-2016: y= -0,28x + 45,26; R’>=
0,50; F=10,2; p= 0,0097; Ene-2017: y=-0,32x + 50,73; R%>=0,47; F=8.8; p=0,014;
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Figura 14b). Al considerar los tratamientos por separado se observé que en los
tratamientos que fueron quemados la riqueza de especies disminuyé a medida que
aumento la cobertura de maciegas (PA-Q: y= -0,25x + 42,24; R%= 0,40; F= 6,7; p=
0,027; CL-Q: y=-0,22x + 41,00; R%=0,33; F=4.8; p= 0,05), mientras que los que no
se quemaron no siguieron ese patréon (PA-NQ: y=-0,11x + 30,35; R%= 0,04; F= 0,5;
p=0,51; CL-NQ: y=-0,04x + 24,98; R?=0,03; F=0,29; p= 0,60; Figura 14c).

La cobertura vegetal presenté un promedio de 83,6 + 2,9 % en las parcelas,
previo al inicio del experimento en setiembre de 2014. Los restos secos acumulados
en pie acumularon 16,4 + 2,9 %, mientras que no se registro porcion de suelo
desnudo. Previo a la aplicacion de los tratamientos, los restos secos, el suelo desnudo
y la cobertura de los grupos de plantas, no presentaban diferencias entre las parcelas
(Tabla 3). Luego de iniciado el experimento, y evaluado durante tres estaciones de
crecimiento, se registraron diferencias significativas en la cobertura vegetal debido al
tiempo (F= 17,4; p= 0,01; Figura 15). La quema produjo una disminucién de los
restos secos acumulados en pie (H= 8,32; p= 0,024) y un incremento de dreas de
suelo desnudo (H= 8,94; p= 0,017; Tabla 3). Luego de tres meses de iniciado el
experimento, la quema produjo una reduccién, aproximadamente a la mitad, en la
cobertura de maciegas (H= 8,44; p= 0,038) y mas de tres veces en la cobertura de
lefiosas, (H= 7,44; p= 0,044), principalmente debido a una reduccion total en el
tratamiento PA-Q. Se registr6 un incremento marginal en la cobertura de
graminoides erectas (H= 6,28; p= 0,097), principalmente en el tratamiento CL-Q y
un incremento marginal en la cobertura de hierbas postradas (H= 6,28; p= 0,076;
Tabla 3), principalmente en el tratamiento PA-Q. En la segunda estacion de
crecimiento (2016) los restos secos permanecieron con registros inferiores en las
parcelas quemadas con respecto a las no quemdas (H= 8,32; p= 0,023), mientras que
el suelo desnudo fue superior en las parcelas quemadas que en las no quemadas (H=
8,51; p= 0,021). La cobertura de maciegas no mostrd diferencias en la cobertura
entre parcelas quemadas y no quemadas, aunque se mantuvo una menor cobertura de
lefiosas en el tratamiento PA-Q con respecto a las parcelas no quemadas (H= 7,21;

p=0,039). La cobertura de las hierbas postradas present6 diferencias marginalmente
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significativas explicado por valores mayores en el tratamiento PA-Q con respecto a
las parcelas clausuradas (H= 6,27; p= 0,068). Finalmente, en este afio se registraron
diferencias marginales en la cobertura de gramineas postradas (H= 5,05; p= 0,098)
debido a un mayor valor en el tratamiento PA-Q con respecto a CL-NQ (Tabla 3). En
la tercera estacion de crecimiento, luego de iniciado el experimento (enero de 2017),
se mantuvieron las diferencias, aunque en este caso marginales, en el porcentaje de
restos secos (H= 7,67; p= 0,053), debido a que las parcelas no quemadas ain son
mayores que las del tratamiento CL-Q (Tabla 3). Se registraron diferencias
marginales en la cobertura de lefiosas (H= 5,86; p= 0,096) debido a valores mayores
en las parcelas clausuradas con respecto al tratamiento PA-Q (Tabla 3). Finalmente,
en ese afo el grupo de las gramineas postradas presenté diferencias marginales (H=
7,24; p= 0,057) debido a un mayor porcentaje de cobertura en el tratamiento PA-Q
con respecto al CL-NQ (Tabla 3).
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Figura 15: Valores promedios + 1 EE del porcentaje de cobertura vegetal previo al
comienzo del experimento (Set 14) y en tres fechas posteriores luego de iniciado el
experimento que evalud la interaccion fuego-pastoreo en un pastizal de la region
Sierras del Este, Uruguay. Tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-
NQ (pastoreado y no quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado
y quemado). Las letras diferentes indican diferencias significativas entre Q y NQ con

p valor < 0,05 (Ene 15) y entre PA y CL con p valor < 0,1 (Ene 17).

109



Tabla 3: Valores promedio de cobertura de los diferentes grupos de plantas (Maciegas, gramineas postradas, graminoides erectas,
hierbas postradas, hierbas erectas y lefiosas), restos secos y suelo desnudo + EE en las diferentes fechas de muestreo (setiembre 2014,
enero 2015, febrero 2016 y enero 2017) para cada uno de los tratamientos: CL-NQ (clausurado y no quemado), PA-NQ (pastoreado y no
quemado), CL-Q (clausurado y quemado) y PA-Q (pastoreado y quemado) en un sitio de pastizal de la regién Sierras del Este, Uruguay. Las letras

diferentes indican diferencias significativas con p<0,1 entre tratamientos para el mismo afio.

Tratamientos Fecha Maciegas Gramineas postradas Graminoides erectas Hierbas postradas Hierbas erectas  Lefiosas  Restos secos Suelo desnudo

Set-14 743 + 35 00 = 00 21 + 13 03 + 03 03 + 03 67 + 38 163 = 15 00 + 00
PA-NQ Ene-15 694 + 59 00 = 00 46 + 21la 14 = 14 03 = 03 85 + 23b 159 * 1,6b 00 = 00a
Feb-16 679 + 55 14 + 1l4ab 72 + 48 1,7 + 13ab 06 =+ 03 57 + 14b 155 + 14b 00 + 00a
Ene-17 709 + 4.1 45 + 25ab 09 * 00 17 + 17 34 + 12 95 + 25ab 92 + 26b 00 + 00
Set-14 69,6 + 3,7 03 + 03 36 + 27 2,1 £ 12 03 + 03 60 + 1,5 181 + 26 00 + 00
CL-NQ Ene-15 664 + 1,9 00 = 00 45 + 2]la 43 + 0,ab 14 + 14 73 + 16b 160 + 33b 00 + 00a
Feb-16 658 + 8.1 00 + 00a 31 % L1 00 = 00a 43 + 0,1 112 + 69 156 + 1,1b 00 + 00a
Ene-17 672 + 63 00 * 00a 21+ 12 1,5 £ 15 58 + 16 11,9 * 74b 115 + 1,7b 00 * 00
Set-14 758 + 25 06 + 03 09 + 00 15 = 15 18 + 13 35 + 14 161 + 15 00 + 00
PA-Q Ene-15 414 + 43a 50 + 29 23 + 13a 298 + 50b 00 * 00 00 + 00a 00 * 00a 215 = 43b
Feb-16 593 + 125 158 + 7.7b 09 + 00 140 + 47b 06 + 03 00 = 00a 00 % 0,0a 94 + 03b
Ene-17 724 + 59 95 + 28b 22+ 13 48 + 28 16 + 16 29 + 26a 63 + 15ab 03 + 03
Set-14 703 + 3,5 19 + 14 22 + 13 03 + 03 34 + 29 67 + 38 153 + 13 00 + 00
CLQ Ene-15 40,1 + 82a 48 + 27 224 + 14b 13,0 + 10,2ab 03 + 03 48 + 32ab 0,0 + 00a 145 + 29b
Feb-16 64,7 + 144 03 = 03ab 139 + 90 30 = 3,0a 30 £ 30 38 + 16ab 00 = 00a 112 + 1,8b
Ene-17 736 + 35 09 + 00ab 58 + 14 00 + 00 17 + 13 135 + 27b 44 + 0,1a 00 + 00
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4.6. DISCUSION

En este capitulo se presentan datos obtenidos de un experimento a campo, en el
que se evaluaron variables bidticas y abidticas en respuesta al fuego y al pastoreo de
forma separada e interactuando. Los efectos de la quema fueron mds importantes, en
términos de las modificaciones en la estructura de la comunidad y de las variables
ambientales, que los efectos del pastoreo. De acuerdo a lo planteado en la hipétesis,
el fuego en estos pastizales actia de manera intensa y puntual removiendo biomasa
vegetal. En este capitulo, tal cual era esperado, se aportan evidencias que permiten
determinar los efectos inmediatos del fuego en todas las variables evaluadas, tanto
bidticas como abidticas. El pastoreo actia de manera continua y con una intensidad
menor en cuanto a la remocion de biomasa. Sus efectos fueron observados en la
cobertura vegetal y en la altura de las maciegas de S. angustifolium. A lo largo del
proceso sucesional, la vegetacion fue ocupando los espacios generados por el fuego y
el nimero de maciegas, al igual que la temperatura y la humedad del suelo se
revirtieron en la siguiente estacion fria. Mientras tanto, otras variables como la
cobertura vegetal total, asi como la cobertura del dosel y la altura de las maciegas de
S. angustifolium mantuvieron diferencias debido a los tratamientos a pesar del
tiempo. Este conjunto de variables podrian determinar que los cambios registrados en
la composicién de especies, debido a la quema inicial, se mantengan al cabo de tres

estaciones de crecimiento.

4.6.1. Caracterizacion de la quema

Los descriptores para caracterizar los incendios aportan informacion relevante
acerca del comportamiento de las quemas que se realizan por parte de los
productores ganaderos en la regién Sierras del Este. La quema experimental fue
realizada en la estaciéon de mayor frecuencia de quemas prescritas en la zona de
estudio, por lo que esta caracterizacion aporta informacion inexistente para pastizales
de Uruguay. A su vez, puede ser insumo para las autoridades del Area Protegida en
el que se encuentra el sitio de estudio. Las caracterizaciones de los incendios de
forma experimental son realizadas con cierta frecuencia en todo el mundo (Fidelis et

al. 2010, Cheney y Sullivan 2008, Trollope et al. 2002, Whelan 1995). La intensidad
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de la quema es uno de los principales descriptores evaluados y los valores
presentados en este capitulo se encuentran dentro del rango de los valores registrados
para pastizales y sabanas de Sudamérica (Fidelis er al, 2010). Los principales
determinantes de la intensidad de la quema son la biomasa consumida y la velocidad
de propagacion del fuego. Sin embargo, existen otros descriptores, como la cobertura
de S. angustifolium, el tiempo de quema de cada maciega y la velocidad del viento,
que pueden tener implicancias sobre la intensidad al estar relacionados con la
biomasa acumulada y con la tasa de propagacion del fuego. En el sitio de estudio la
cobertura de S. angustifolium estuvo en el entorno del 80% y presentaba una gran
acumulacién de restos secos en pie antes de comenzar con el experimento, por lo
cual existia una gran proximidad entre las maciegas. Por lo tanto, las quemas
ocurridas en Sierras del Este pueden clasificarse como incendios superficiales,
rapidos, con corto tiempo de residencia. En pastizales de Brasil, en los que también
se emplea el fuego como herramienta de manejo, la cobertura vegetal estd dada por
un conjunto de especies cespitosas (Overbeck er al. 2007, 2006). En general esas
especies presentan una menor envergadura que S. angustifolium, por lo que la
intensidad registrada en un estudio realizado con quema experimental en verano
(Fidelis et al., 2010) fue menor que la de este estudio.

La temperatura mixima alcanzada durante un incendio es un descriptor que
depende del material vegetal combustible y es de gran importancia su cuantificacion
cuando se realiza una quema experimental. La temperatura a la altura del dosel de las
maciegas de S. angustifolium superd los 600 °C en el 30% de los registros y se
encuentran en el rango superior para pastizales a escala regional (Fidelis et al., 2010)
y mundial (Cheney y Sullivan 2008, Morgan 1999, Silva et al. 1990). Las altas
temperaturas alcanzadas durante un incendio son capaces de causar la muerte del
tejido vegetal, si es que las plantas estdn expuestas durante un tiempo prolongado al
fuego. Las especies formadoras de maciegas, como es el caso de S. angustifolium,
presentan vainas que crecen muy proximas unas a otras y evitan la oxigenacion
necesaria para hacer la combustioén (Zedler, 2007). La eficiencia de la quema fue del
82%, por lo que el restante 18% pertenecié a la parte basal de las maciegas, donde

las vainas no fueron consumidas por el fuego. Este tipo de estructuras vegetales
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actian como un mecanismo de defensa para evitar la muerte de las yemas de renuevo
y para rebrotar rdpidamente luego de un incendio (Pilon et al. 2020, Zedler 2007).
Sin embargo, al ras del suelo pareceria no haber alcanzado las altas temperaturas
registradas a la altura del dosel, ya que en la superficie del suelo, luego de cinco
minutos de haber pasado el fuego, se registré un incremento de 6 °C. Esto puede
deberse a que la velocidad de propagacion del fuego es muy rdpida y por tanto no
llega a calentarse el suelo, sumado a las notables caracteristicas del suelo como

amortiguador de temperatura (Tangney et al. 2020, Dayamba et al. 2010).

4.6.2. Variables abioticas post-quema

Luego de la quema experimental se registré un incremento en la temperatura y
en la compactacion del suelo. Las parcelas que fueron quemadas presentaron
aumentos de la temperatura del suelo durante la primera estaciéon de crecimiento.
Estos resultados se encuentran dentro de lo esperado, de acuerdo a otros estudios en
pastizales, ya que en las dreas quemadas el suelo queda expuesto durante un
determinado tiempo a una mayor radiacion solar incidente (Fidelis y Blanco 2014,
Vermeire et al. 2005, Bremer y Ham 1999). En el experimento, también se registrd
que la densidad aparente del suelo fue mayor en las parcelas quemadas que en las no
quemadas, luego de seis meses de iniciado, aunque luego de dos afios se igualaron
los valores. Esta respuesta al fuego ha sido registrada en otros estudios y se ha
observado que las cenizas, que se depositan luego de un incendio, pueden
impermeabilizar y compactar el suelo (O’Dea y Guertin, 2003). Sin embargo, la
compactacion del suelo no estuvo asociada a un efecto del pastoreo, tal como ha sido
registrado en un estudio realizado en pastizales de la region centro-sur de Uruguay
(Lezama y Paruelo, 2016).

La humedad del suelo también presenté diferencias entre los tratamientos
quemado y no quemado, aunque en este caso las diferencias ocurrieron Unicamente
en las medidas tomadas a fines de verano y a principios de otofio de 2015.
Posiblemente esto responda a un momento de bajas precipitaciones registradas en ese
periodo, en un momento del afio en el que la temperatura aun es elevada y por tanto

la tasa de evapotranspiracion puede ser alta (Anexo 1). A su vez, la presencia de
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biomasa seca en pie, acumulada en las parcelas no quemadas, es capaz de evitar que
la radiacion solar impacte directamente sobre el suelo (Bremer y Ham, 1999) y por lo
tanto pudo haber mantenido una mayor humedad en el suelo que las parcelas
quemadas. Llegado el invierno los valores de temperatura y humedad del suelo se
igualaron en todos los tratamientos, debido a que el rango térmico en esta estacion es

menor.

4.6.3. N° de maciegas, cobertura, altura y niimero de caiias florales de S.

angustifolium

El factor determinante de cambios en el nimero de maciegas, cobertura basal y

del dosel, altura y nimero de cafas florales de S. angustifolium, fue la quema
realizada al inicio del experimento, tal como era esperado de acuerdo a las
predicciones. Si bien no se hizo un seguimiento individual a lo largo del tiempo, las
maciegas de S. angustifolium resistieron la quema. Algunos autores han determinado
que los individuos mas jovenes, o de menor tamafio, son mds propensos a la muerte
por efecto directo o indirecto del fuego (Vignolio et al. 2003, Garnier y Dajoz 2001).
Sin embargo en nuestro experimento, posiblemente debido al largo tiempo que no se
realizaban quemas, todos los individuos observados correspondian a estados de
tamafio grande (la cobertura del dosel fue de 64,5 cm de didmetro en promedio), ya
que presentaban una gran cantidad de restos secos acumulados en pie. Luego de la
quema se generd una division de maciegas, tal como ha sido observado en otros
estudios (Incerti et al., 2013), y determiné el incremento de maciegas en
comparacion con las parcelas que no fueron quemadas. Asimismo, se registré una
disminucion en la cobertura basal y del dosel.

La altura de las maciegas también se redujo a consecuencia de la quema,
aunque en este caso, el pastoreo jugd un rol fundamental en mantener a las maciegas
de S. angustifolium con una baja estatura. El ganado, al consumir los rebrotes de las
maciegas de S. angustifolius, no permitid que las laminas foliaren se expandan
completamente, y durante el tiempo evaluado (dos afios) en el tratamiento Q-PA, la
altura de las maciegas fue inferior que en los otros tratamientos. En la regién de los

pastizales del Rio de la Plata también se ha registrado que al aumentar la frecuencia
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de incendios, en sitios bajo pastoreo, disminuye la altura de plantas de Paspalum
quadrifarium (Vignolio et al, 2003). La quema experimental en nuestro
experimento, ademds de remover la biomasa aérea de las maciegas, generé una
notoria reduccién del volumen de cada una. Cuando el rebrote no fue consumido por
el ganado (CL-Q), las plantas rdpidamente produjeron ldminas foliares de gran
longitud y las maciegas fueron creciendo en altura. El incremento de la actividad
fotosintética luego de un incendio ha sido registrado para Andropogon gerardii en
los Tallgrass prairie (Knapp, 1985). A su vez, el incremento en la tasa de crecimiento
luego de un incendio ha sido observado en varias gramineas formadoras de maciegas
(Silva et al., 1991). Esto posiblemente determind que la mayoria de las plantas bajo
este tratamiento asignaran energia a la generacion de estructuras de reproduccién a
fines de verano. Los resultados de este capitulo también son coincidentes con los
registrados en una graminea C4 (Hyparrhenia diplandra) del norte de Africa (Garnier
y Dajoz, 2001). La especie S. angustifolium produce sus inflorescencias entre febrero
y mayo (Rosengurtt, 1979), por lo que las quemas realizadas en primavera le otorgan
el tiempo suficiente para que se produzcan cafias florales en el siguiente verano-
otofo. En el caso en que los rebrotes tiernos fueron consumidos por el ganado (PA-
Q), las plantas apostaron al reemplazo de las hojas defoliadas y por tanto,
generalmente, no se produjeron inflorescencias en este tratamiento en la primera

estacion de crecimiento.

4.6.4. Composicion vegetal

La quema experimental y el pastoreo, ademds de consumir la biomasa vegetal
aérea, generan parches de suelo desnudo que quedan propensos para la colonizacién
de especies que se encuentran en el pool de especies local y regional. En nuestro sitio
experimental se registré un recambio de especies debido a los tratamientos. Si bien el
sitio de estudio se encontraba bajo pastoreo, antes del inicio del experimento,
presentaba una gran dominancia de S. angustifolium. Existian intersticios entre las
maciegas en los que la altura de la vegetacion estaba determinada por hierbas bajas o
arrosetadas y gramineas postradas. La exclusion de estos sitios fue reduciendo la

proporcién de estos intersticios y permitid la apariciéon de especies invernales con
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metabolismo Cs, que presentaban baja frecuencia en las parcelas bajo pastoreo.
Algunos autores han observado que los principales cambios en la composicién de
especies ocurren en las primeras estaciones de crecimiento, luego de haber
clausurado sitios que se encontraban bajo pastoreo (Ferreira et al. 2020, Rodriguez et
al. 2003). En las parcelas que fueron quemadas, tanto las que fueron pastoreadas
como las que fueron excluidas del ganado, también se registr6 un recambio de
especies. Las parcelas que fueron pastoreadas y quemadas presentaron un patrén
similar a las que fueron clausuradas de ganado y quemadas, aunque con un afio de
retraso. En pastizales no pastoreados y sujetos a quemas frecuentes del sur de Brasil,
se ha observado que un evento de quema promueve un recambio en la composicién
de especies, al relajarse la exclusion competitiva que era ejercida por una graminea
C4 formadora de maciegas (Overbeck et al., 2005). A medida que avanza el tiempo,
la comunidad vuelve a una situacion similar a la previa al incendio y las especies que
habian colonizado el sitio pueden desaparecer localmente, o permanecer en estado
latente a la espera de un proximo evento de quema (Overbeck y Pfadenhauer, 2007).
Este mismo patron fue observado en pastizales de Sierras del Este en Uruguay
sujetos a quemas frecuentes bajo pastoreo continuo (Capitulo 2, Lépez-Marsico et al.
2020). Todas estas diferencias debido a los tratamientos determinaron que las
especies indicadoras, luego de tres estaciones de crecimiento a partir del inicio del
experimento, fueron diferentes.

Las especies de plantas pueden emerger y establecerse en un sitio luego de un
evento de perturbacién (fuego o pastoreo) por medio de diferentes estrategias de
crecimiento. Las especies perennes presentan yemas subterrdneas (geodfitas) o al ras
del suelo (hemicriptoéfitas) y pueden rebrotar a partir de ellas luego de una remocién
de biomasa (Archibald er al. 2019, Fidelis et al. 2014, Pausas et al. 2004). La
mayoria de las especies de hierbas de baja altura y gramineas, tanto postradas como
erectas, que se establecieron en las parcelas quemadas en nuestro experimento, son
especies perennes. En pastizales del sur de Brasil, se observd que la frecuencia de
aparicion de las hemicriptofitas se redujo a medida que aumenté el tiempo desde un
incendio (Overbeck y Pfadenhauer, 2007). Por otra parte, luego de un incendio, se

dan todas las condiciones para la germinacion de las especies que se propagan por
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semillas (Archibald er al. 2019, Pausas et al. 2004, Laterra et al. 2003). Estas
especies pueden encontrarse en el banco de semillas del suelo y algunas pueden
haber llegado al sitio a través de diferentes mecanismos de dispersion. Estudios
realizados con semillas en pastizales de Uruguay y del sur de Brasil, han registrado
que las altas temperaturas no favorecen la germinacion de algunas especies comunes
de las familias Poaceae, Apiaceae y Asteraceae, aunque tampoco las perjudican
(Capitulo 3, Lopez-Marsico et al. 2019a, Overbeck, et al. 2006). El hecho de no
afectar negativamente la germinacion podria constituir una ventaja competitiva frente
a otras especies que pueden ser perjudicadas por los efectos del fuego. Un estudio
reciente, realizado sobre el banco de semillas en la misma comunidad que nuestro
sitio experimental, mostr6 que varias especies germinaron unicamente en sitios
recientemente quemados (Cuello ef al., 2020). Si bien esas especies presentaron una
baja densidad de aparicién, al expandir los resultados a escala de paisaje podria
constituir una referencia méds que apoya la importancia de las quemas parcheadas
para el mantenimiento de la diversidad. En definitiva, la composicion de especies
que puedan colonizar un parche, luego de una quema, va a depender de un conjunto
de variables bidticas y abidticas. Entre estas variables se pueden mencionar al humo,
el golpe de calor, las modificaciones en las concentraciones de nutrientes,
temperatura y humedad de suelo, asi como la intensidad y calidad de la luz que
llegara al suelo (Lopez-Marsico et al., 2019a).

Las diferencias en la composicion de especies observadas en el experimento
pueden depender de las adaptaciones de las plantas a crecer bajo las diferentes
combinaciones de pastoreo y quema. Las caracteristicas de las plantas que son
consideradas como adaptaciones para reducir la herbivoria, como por ejemplo la
presencia de hojas duras, fibrosas y con bajo contenido de humedad, las hacen més
propensas a ser consumidas por parte del fuego (Archibald et al, 2019).
Contrariamente, las especies de hojas tiernas y con alto contenido de humedad,
preferidas por los grandes herbivoros domésticos, reducen la probabilidad de
consumo por parte del fuego (Archibald et al. 2019, Knapp et al. 1998). Sin
embargo, la ausencia de perturbaciones puede determinar cambios importantes en la

composicion de especies. La ausencia de pastoreo puede determinar la desaparicion
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de especies formadoras de la matriz del estrato basal, en tanto que la supresion de
incendios puede determinar que la comunidad tienda a la arbustizacion, mds ain en
sitios como el de este experimento, que estd cerca de un sistema boscoso. Asimismo,
la existencia de un incendio en un sistema sin quemas recientes puede provocar

grandes dafios, incluso en especies que son tolerantes a quemas con cierta frecuencia.

4.6.5. Riqueza y cobertura vegetal en los distintos tratamientos

El factor determinante de cambios en la riqueza de especies y cobertura de
varios grupos de plantas fue la quema al inicio del experimento, tal como era
esperado de acuerdo a las predicciones. La quema de las parcelas de 300 m?
promovié un incremento en la riqueza de especies que se mantuvo durante dos
estaciones de crecimiento (veranos de 2015 y 2016), mientras que produjo una
notaria disminucién de la cobertura de maciegas de S. angustifolium Ginicamente en
la primera estacion de crecimiento. La liberacion de espacio debido al consumo de la
biomasa aérea de S. angustifolium por parte del fuego, y la mayor incidencia de
radiacion sobre el suelo, permitié que muchas especies del pool de especies regional
pudieran colonizar el parche quemado. La misma respuesta de incremento de la
riqueza se registré en pastizales de Sudafrica, mientras que un patrén opuesto se
observo en pastizales de Estados Unidos (Kirkman et al. 2014, Koerner y Collins
2014, Koerner et al. 2013, Collins y Calabrese 2012). En este ultimo caso se debe a
que al aumentar la frecuencia de incendios, la riqueza de especies disminuye debido
a que unas pocas gramineas Cs cubren rdpidamente los espacios liberados y excluyen
competitivamente a las demas (Knapp et al., 1998). En la region de los pastizales del
Rio de la plata, el patron observado es similar al que se registr6 en Sierras del Este,
ya que la riqueza de especies generalmente se vio incrementada luego de un incendio
y la cobertura vegetal logra recuperarse luego de un afio (Overbeck y Pfadenhauer
2007, Overbeck et al. 2005). En nuestro sitio, la cobertura vegetal también se
recuper$ rdpidamente, principalmente debido a la alta tasa de rebrote de la especie
dominante y de la ocupacion de los parches de suelo desnudo por parte de hierbas y
gramineas. Por el contrario, Fidelis et al. (2012) no registraron incrementos en la

riqueza de especies debido al fuego en un trabajo experimental con tamafos de
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parcelas mas pequefias que las evaluadas en esta tesis. Un estudio reciente sobre
banco de semillas mostré que la riqueza de especies y la densidad de plantulas
emergidas de un sitio recientemente quemado fue superior que los registrados en un
sitio no quemado (Cuello et al., 2020). En nuestro estudio, el efecto de la quema
mantuvo mayores valores de riqueza de especies hasta la segunda estacién de
crecimiento (17 meses después de la quema), mientras que en la tercera estacion de
crecimiento (28 meses después de la quema) ya no se registraron diferencias. Una
respuesta muy similar fue reportada en el Capitulo 2, con un estudio a través de una
cronosecuencia espacial de sitios con diferente antigiiedad de quema (L6pez-Marsico

et al., 2020).

El pastoreo actué de manera continua y sus efectos comenzaron a notarse al
cabo del tiempo en los valores de cobertura vegetal. No hubo efecto del pastoreo
sobre la riqueza de especies y esto quedd evidenciado ya que la riqueza de las
parcelas pastoreadas y excluidas de ganado fue similar, independientemente de si
fueron quemadas o no. Estudios realizados en la region de los pastizales del Rio de la
Plata han mostrado un incremento en la riqueza y un aumento en la cobertura de
especies de baja altura en respuesta al pastoreo (Ferreira et al. 2020, Altesor et al.
2006, 2005, Rusch y Oesterheld 1997). El sitio de estudio se encontraba bajo
pastoreo con baja carga ganadera al momento de iniciar el experimento. De acuerdo
a la informacién provista por productores ganaderos del drea, las zonas de pajonales
de toda la regién tienen una histérica tradiciéon de quemas. Sin embargo, en funcién
de la gran cobertura (> 80%) y de la cantidad de restos secos de S. angustifolium que
se encontraban acumulados en pie antes del inicio del experimento, posiblemente
hacia un tiempo prolongado que no se practicaban quemas en este sitio particular
(observacion personal). Por lo tanto, a escala de parcela, las maciegas de S.
angustifolium podrian estar actuando como pequefias exclusiones para el ganado y
por tanto se necesitard una mayor carga ganadera para que cambie la estructura entre
sitios pastoreados y clausurados sin quemas. Un estudio realizado de forma conjunta
en pastizales de Sudafrica y Estados Unidos mostré que la presencia del pastoreo

unicamente generaba un incremento en la diversidad en los sitios que eran quemados
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frecuentemente (Koerner y Collins, 2014). Sin embargo, al cabo de la tercera
estacion de crecimiento recién se notd en nuestro estudio el efecto del pastoreo sobre
la cobertura vegetal. Esto puede ser explicado por un incremento de la cobertura de
arbustos (pertenecientes a un tercer estrato de la vegetacién) en las parcelas
clausuradas en contraste a un incremento en la cobertura de gramineas postradas en
las parcelas pastoreadas y quemadas. Este patrén ha sido comprobado también en
una zona cercana dentro del Area Protegida, la cual lleva mas de 30 afios de
exclusiéon de fuego y pastoreo. En ese caso, al estar mds cerca de propagulos
provenientes de un bosque de quebrada se ha observado un notorio avance de
especies lefiosas. Este cambio de estado, hacia uno completamente dominado por
especies lefiosas y con gran acumulacion de restos secos, determina que el drea, en
caso de ser incendiada, presentard una intensidad destructiva para la flora y fauna
que habitan. Al igual que han planteado otros autores para otras regiones Serranas
(Brazeiro et al. 2018, Bernardi et al. 2016), nuestros datos ponen de manifiesto que
la presencia del fuego y el pastoreo determinan la continuidad temporal de los

pastizales.

4.6.6. Consideraciones finales

El sitio de estudio en el que se llevo a cabo el experimento forma parte de la
region geomorfoldgica Sierras del Este, en la cual la ganaderia sobre campo natural
es el principal uso de la tierra. Las quemas de campos en dreas dominadas por S.
angustfolium ha sido una préctica tradicional e histérica de manejo por parte de los
productores ganaderos. A lo largo de este capitulo se proporciona un conjunto de
datos originales que apuntan a registrar los efectos combinados del pastoreo y el
fuego sobre variables bidticas y abidticas. El pastoreo por ganado doméstico actia de
manera continua consumiendo biomasa vegetal en grandes superficies. El fuego
actia de forma esporadica, puntual y en pequefios parches a lo largo del paisaje. La
ausencia de pastoreo puede generar un aumento en la cobertura de la especie
dominante (Saccharum angustifolium), mientras que la ausencia de fuego puede
ademds llevar a la aparicién de un tercer estrato (arbustizacién). La ausencia de

perturbaciones podria determinar un cambio de estado, hacia uno completamente
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dominado por una especie muy propensa a producir incendios de alta intensidad y
con ausencia de especies pertenecientes al estrato bajo, como las hierbas arrosetadas
y las gramineas postradas. Sin embargo, la presencia de los dos tipos de
perturbaciones actuando de manera simultinea puede permitir que la riqueza de
especies, y de grupos de plantas con diferentes estrategias de respuesta, sea

mantenida a lo largo del tiempo.
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4.8. ANEXO

4.8.1. Anexo 1: Climodiagrama en el que se muestra la precipitaciéon acumulada
mensual y la precipitacion media mensual desde octubre de 2014 hasta diciembre de
2016. Datos tomados de la estacion experimental Palo a Pique (Treinta y Tres) del

Instituto Nacional de Investigaciéon Agropecuaria.
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5. DISCUSION GENERAL Y CONCLUSIONES

En esta tesis se presentan resultados acerca de los efectos del fuego obtenidos

por medio de diferentes abordajes, enfocando distintos niveles jerdrquicos y escalas
espacio-temporales. En el capitulo 2, a través de una cronosecuencia en el espacio, se
construyé un modelo que representa la dindmica de los parches de vegetacion
quemados bajo pastoreo. A mayor escala, se describié el mosaico de parches de
diferentes edades generado por quemas puntuales y asincrénicas. En el capitulo 3, a
través de un experimento de laboratorio, se analiz6 el efecto de las sefales
relacionadas con el fuego, directa e indirectamente, sobre la germinacién de un
conjunto seleccionado de especies nativas. Finalmente, en el capitulo 4, se
expusieron los resultados de un experimento a campo que permiti0 analizar la
interaccion entre las dos grandes perturbaciones de los pastizales: el fuego y el
pastoreo. Los resultados mds destacados se resumen en un diagrama (Figura 1)

La utilizacién de quemas prescritas por parte de los ganaderos esta
ampliamente difundida en los sistemas pastoriles de las Sierras del Este,
particularmente en la comunidad V (Lezama et al. 2019) dominada por maciegas
altas de Sacharum angustifolium. Esta tesis proporciona nuevas y robustas evidencias
experimentales y observacionales sobre los efectos de estas pricticas de manejo
sobre un conjunto de variables bidticas y abidticas. Los incendios antrépicos operan
a escala del socioecosistema (Pausas y Keeley, 2019), en este caso el sistema de
ganaderia en pastizal natural. A su vez, genera dindmicas que mantienen los servicios
ecosistémicos provistos por el pastizal e impiden el cambio de estado de la
vegetacion. Ahondar en la comprension de los efectos del fuego, ademas de aportar
conocimientos novedosos en Uruguay, tiene implicancias importantes para la

conservacion productiva de nuestros pastizales.
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Figura 1: Diagrama que resume los principales resultados obtenidos a través de
experimentos de laboratorio y de campo, asi como de observaciones a campo. Se
indica el nivel jerarquico de los resultados y el tiempo de respuesta desde la quema o

su simulacion en laboratorio.

5.1. Aporte de la tesis a los estudios de fuego en pastizales

El uso del fuego como herramienta de manejo es un tema controvertido y los
estudios cientificos acerca de su impacto sobre la estructura de la vegetacion son aun
escasos en los pastizales del Rio de la Plata. En toda esta region, el fuego es
empleado por los productores ganaderos y junto con el pastoreo contribuyen a
mantener a los pastizales como matriz dominante del paisaje (Lopez-Maérsico et al.
2020a, Overbeck et al. 2007, Laterra et al. 1998). Las quemas son realizadas de
incremento de la

manera asincrénica y parcheada, lo que promueve un

heterogeneidad a escala de paisaje y permiten que se mantenga una alta diversidad en
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la comunidad vegetal. Esta heterogeneidad estd dada por un mosaico de parches
adyacentes que se encuentran en diferentes estados sucesionales post quema
(Capitulo 2, Lépez-Marsico et al. 2020). A su vez, los parches recientemente
quemados pueden ser muy diferentes entre si en cuanto a la composicidn de especies.
En el capitulo 2 (Lopez-Madrsico et al., 2020a) se plantea un ciclo desde que un
parche es quemado hasta que pasan al menos 60 meses desde una quema. Este ciclo
es una adaptaciéon a escala local del modelo denominado ‘“herbivoria pirica”
propuesto para los Tallgras en Estados Unidos (Fuhlendorf et al., 2009). El ciclo
muestra como un incendio, al remover la biomasa verde y los restos secos en pie,
genera parches de suelo desnudo y permite un incremento en la riqueza de especies.
Con el paso del tiempo la cobertura vegetal de la especie dominante comienza a
cubrir los parches de suelo desnudo y, al evitar la llegada de luz al estrato basal, la
riqueza de especies disminuye al cabo de 60 meses.

Algunos factores directos e indirectos ocasionados por un incendio pueden ser
fundamentales para la vida de una planta. Algunas especies presentan estructuras de
reserva que pueden aportar la energia suficiente para rebrotar luego de un incendio.
Sin embargo, la presencia en la comunidad de otras especies dependerd de la
germinacion a partir del banco de semillas o de la llegada de nuevos propagulos
(Archibald er al. 2019, Pausas et al. 2004). En esta tesis se avanzé en la
descomposicion de algunos factores del fuego, tanto directos (golpe de calor y humo)
como indirectos (intensidad de la luz) que pueden tener incidencias sobre la
germinacion de semillas individuales de seis especies diferentes pertenecientes a la
comunidad V. En el capitulo 3 (Lopez-Marsico et al., 2019a) se registré que las
especies no fueron afectadas positivamente por los factores relacionados al fuego.
Estos resultados son coincidentes con los registrados en otros pastizales de
Sudamérica (Fidelis er al. 2016, 2010a, Kin et al. 2016, Overbeck et al. 2006). De
hecho, la germinacién fue afectada negativamente por alguno de los tratamientos en
todas las especies, a excepcion de S. angustifolium, la especie dominante en la region
de estudio. En este capitulo también se observo que los efectos directos inicamente
afectaron negativamente a algunas especies cuando fueron expuestas a mayor

intensidad de luz. Si bien todas las especies que fueron tratadas experimentalmente
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son perennes, y tienen la capacidad de rebrotar luego del pasaje del fuego, con estos
resultados se reconoce que, luego de un incendio, estas especies pueden
potencialmente establecerse a partir de semillas.

Esta tesis también aporta datos acerca de la caracterizacion de una quema
experimental y genera informacion sobre la temperatura, humedad y densidad del
suelo luego de un incendio experimental. En el capitulo 4 se proporcionan datos de la
intensidad, la efectividad y la temperatura mdxima que las llamas pueden alcanzar
durante un evento de quema experimental. Hasta el momento, de acuerdo a mi
conocimiento, no existian datos de caracterizacion de quemas en pastizales de
Uruguay. La intensidad de la quema se encuentra dentro del rango superior para este
tipo de ecosistemas en comparacion con otros estudios realizados en pastizales del
Rio de la Plata (Fidelis et al., 2010b). Las llamas superaron los 600°C en este tipo de
quemas, mientras que una maciega de tamafio medio de S. angustifolium se
consumié completamente en menos de 1 minuto. El calor que se genera en las
inmediaciones de las maciegas y la voracidad de consumo de la biomasa vegetal
puede ser determinante en la residencia del calor post incendio. La base de las vainas
de las maciegas de S. angustifolium fue lo dnico que qued6 en pie. Esto es
fundamental para especies que presentan este tipo de crecimiento ya que constituye
un sistema de proteccion de las yemas de rebrote. Una vez que las yemas quedan
expuestas a la incidencia directa de la radiacion solar, son estimuladas a crecer a una
tasa elevada. Se registr6 un incremento del 40% en la temperatura al ras del suelo,
mientas que no fue afectada, al menos inmediatamente, la humedad del suelo. La
densidad del suelo aumenté en los primeros centimetros a causa del fuego. Una
mayor compactacion del suelo puede tener consecuencias negativas para la
germinacion y la posterior exploracion de las raices por parte de las pldntulas.

En el Capitulo 4 se aborda un andlisis completo de los efectos del fuego, y la
interaccion con el pastoreo, sobre ciertas variables de la estructura de la vegetacion.
La composicion mostré un arreglo diferente de especies en los diferentes
tratamientos luego de iniciado el experimento. Al cabo de la tercera estacion de
crecimiento aun se mantuvieron diferencias, evidenciadas por la presencia de

especies indicadoras de cada uno de los tratamientos. El fuego fue el factor que
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presentd mayor impacto sobre las distintas variables evaluadas, aunque en algunas
ocasiones se registré interaccion con el pastoreo. La quema produjo una disminucién
en la cobertura de la especie dominante. Esto permitié un incremento inmediato en la
riqueza de especies y en la cobertura de grupos de plantas que se encontraban
escasamente representados. Luego de la quema experimental se generd una particion
de maciegas y por tanto aument$ el nimero de maciegas de S. angustifolium. A su
vez, se registré una disminucién en la cobertura basal y del dosel y en las parcelas
que fueron quemadas y clausuradas se cuatriplicé el nimero de cafias florales con
respecto a los otros tratamientos. Este experimento proporciona un gran conjunto de
datos que permite entender algunos procesos que ocurren luego que se realizan las
quemas de campo y son inmediatamente pastoreados. En definitiva, el abordaje de
los efectos del fuego a diferentes niveles jerarquicos permitié entender mecanismos

que pueden explicar patrones observados a nivel de la comunidad.

5.2. Implicancias para el manejo

Los productores ganaderos de la region geomorfoldgica Sierras del Este, que
tienen representada a la comunidad V, generalmente recurren al fuego como
herramienta de manejo. Especificamente en la zona de la Quebrada de los Cuervos,
la quema de pajonales de S. angustfolium forma parte de una tradiciéon entre los
productores ganaderos que se ha trasmitido de generacion en generacion. Esta
especie es dominante en laderas bajas y medias del paisaje, y en estado adulto
presenta una baja palatabilidad, lo cual le confiere una respuesta de evasion al
pastoreo por ganado doméstico. El fuego es empleado con el doble propdsito de 1-
reducir temporalmente la cobertura de la especie dominante y 2- “tiernizar el
campo”. En el primer caso, aumenta el drea efectiva de pastoreo por un determinado
tiempo, ya que los parches de suelo descubierto que quedan en los intersticios de las
maciegas son rdpidamente colonizados por un gran conjunto de especies herbiceas.
En el segundo caso, se busca promover el rebrote tierno de S. angustifolium, el cual
en ese estadio rejuvenecido es consumido por el ganado.

La frecuencia con que se realizan las quemas depende de varios factores, como

ser la cobertura de la especie dominante en el establecimiento, el tiempo en que se
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realizé la dltima quema, eventos extremos de precipitaciones o sequias, humedad
ambiental, etc. A pesar de la presencia del ganado doméstico, S. angustifolium
vuelve a ser dominante una vez que las ldminas foliares se endurecen y, cada 3 a 5
afios, los productores recurren al fuego. Ese tiempo es suficiente para que se acumule
el “combustible” necesario, proporcionado por la generacién de restos secos que
quedan en pie y que no son removidos por el ganado. Se registr6 que luego de un
incendio existe un recambio en la composiciéon de especies, un incremento en la
riqueza de especies y en la cobertura de gramineas postradas. Con el paso de tiempo
las maciegas de S. angustifolium se vuelven dominantes. La presencia de una espesa
cobertura, de mds de 60 cm de altura, termina excluyendo competitivamente a las
especies herbdceas que ocuparon el suelo descubierto post incendio. Las quemas de
forma asincronica y parcheada parecerian ser necesarias para mantener la

heterogeneidad y la productividad en estos campos pertenecientes a la comunidad V.

5.3. ; Oué puede pasar si la quema es suprimida por un tiempo prolongado?

La intensidad de la quema experimental, si bien es baja con respecto a ecosistemas
con presencia de especies lefiosas, se encuentra dentro del rango superior para
ecosistemas dominados por especies herbdceas y en comparacién con los escasos
estudios de la region (Fidelis ef al., 2010b). El sitio de estudio en el que se realizo el
experimento presentaba una gran acumulacién de biomasa seca en pie, producto de
un tiempo prolongado sin quemas. La gran continuidad espacial de maciegas de S.
angustfolium seguramente determiné que el fuego se propagara rdpidamente y que
alcanzara temperaturas superiores a los 600 °C. En pastizales del sur de Brasil se ha
observado que la recuperacion de la cobertura del suelo fue mds lenta en sitios en los
que las quemas habian sido excluidas que en sitios con quemas frecuentes (Fidelis et
al., 2012). La supresion de incendios puede tener consecuencias perjudiciales para
muchas especies que estdn adaptadas a vivir en espacios abiertos (Ratajczak et al.,
2014). Ademas de producir una disminucion en la riqueza de especies, se genera un
incremento de suelo sin cobertura vegetal, bajo la sombra de las grandes maciegas de
S. angustfolium. En nuestro sitio experimental, el tratamiento CL-NQ condujo a la

aparicion de un tercer estrato determinado por una especie arbustiva (Acanthostyles
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buniifolius) frecuente en pastizales de Uruguay. Este proceso de arbustizacion puede
conducir a un cambio de estado de la vegetaciéon de dificil retorno después de un
tiempo prolongado, tal cual como ha sido observado en otras comunidades de
pastizales de Uruguay (Altesor et al., 2019). Un incendio bajo esta situacién puede
incrementar la accién de los procesos erosivos y la concomitante pérdida de la
estructura y los nutrientes del suelo. En funcién de los resultados obtenidos a lo largo
de esta tesis, el empleo del fuego con una frecuencia determinada parece ser
necesario para mantener la heterogeneidad, la riqueza de especies y “resetear el

sistema” cuando S. angustifolium se vuelve dominante.

5.4. Perspectivas y consideraciones finales

Los resultados derivados de esta tesis son una primera aproximacion al estudio
de los efectos, directos e indirectos, del fuego y su inevitable interaccién con el
pastoreo en una regiéon eminentemente ganadera. Un aspecto fundamental para
determinar el efecto de los incendios es la caracterizacion de los mismos. Seria
interesante hacer una caracterizacion mds completa en futuras quemas
experimentales y evaluar el tiempo de residencia del calor en la porcién superficial
del suelo. Asimismo, es necesario estudiar el comportamiento de los nutrientes, tanto
de la porcién aérea de la vegetacion, como del suelo, luego de eventos repetidos de
incendios en estos campos.

La especie ubicua en los establecimientos de la zona de la Quebrada de los
Cuervos, Saccharum angustifolium, presenta altos valores de cobertura dentro de una
de las comunidades de pastizal de la zona. En los capitulos 2 y 4 se registro la
notable capacidad que tiene esta especie para rebrotar luego de un incendio y para
aumentar su cobertura rdpidamente. De acuerdo a los resultados observados en el
capitulo 3, esta especie presenta ademds un poder de germinacién superior al 80% y
los tratamientos que simularon los efectos de un incendio (golpe de calor y humo) no
redujeron el porcentaje de germinacion. Si bien pareceria tratarse de una “stper
planta”, de forma natural se encuentra circunscripta a la comunidad V en términos de
especie dominante, ocurriendo en forma de maciegas aisladas en las restantes

comunidades. La mayoria de los estudios realizados en pastizales de Uruguay han
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sido abordados desde los niveles jerarquicos comunidad o ecosistema, mientras que
esta especie ofrece un buen ejemplo para poder realizar estudios a nivel poblacional
y de organismo. Esta especie tiene una alta tasa de crecimiento y se le puede hacer el
seguimiento del ciclo de vida en un corto tiempo. También podria estimarse la tasa
de crecimiento y de elongacién foliar, una vez que la planta es quemada, para
determinar el tiempo que demora en proveer forraje al ganado. Asimismo, como se
ha observado en esta tesis, las quemas tienen la capacidad de fraccionar las maciegas
y/o disminuir su cobertura, por lo que en un drea no muy extensa podrian coincidir
sitios con diferente antigiiedad de quema y por tanto, pertenecientes a diferentes
categorias de tamano. En el tratamiento CL-Q del experimento se incrementd el
numero de inflorescencias a escala de parcela, por lo tanto podrian evaluarse otros
aspectos relacionados con la cantidad de cariopses producidos y la viabilidad de los
mismos.

El experimento presentado en el capitulo 4 fue montado en 2014 y anualmente
se continda a través del relevamiento de censos de vegetacion en las parcelas fijas de
2m?. En 2018 se realizé un nuevo evento de quema y se planea seguir haciéndolo con
una frecuencia de quemas de cuatro afos. Por lo tanto, esta continuidad temporal del
experimento podrd contribuir al mejor entendimiento de la interaccién del fuego y el
pastoreo en esta comunidad vegetal a largo plazo. Seria interesante registrar el efecto
que presentan estas perturbaciones sobre el banco de yemas, ya que parte de la
resiliencia de esta comunidad es explicada justamente por las yemas que se
encuentran al ras o bajo el suelo. Al igual que han reportado otros investigadores de
la region, la gran mayoria de las especies que logran emerger y establecerse luego de
una perturbacion provienen del rebrote de las especies que forman la matriz de los
pastizales. Por otra parte, el experimento podria ampliarse con quemas
experimentales realizadas en diferentes estaciones del afio. El momento en el que se
realiza una quema podria determinar cambios en la composicion de especies,
particularmente en la proporcidon de especies estivales e invernales. Esta tesis deja
instalado un experimento para darle continuidad a largo plazo e indudablemente abre
posibilidades a nuevas preguntas, a futuros estudios y a la formacién de nuevos

investigadores.
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El fuego y el pastoreo pueden impactar de diferente manera sobre la
productividad primaria neta (PPN). En Uruguay y en la regién de los pastizales del
Rio de la Plata existen antecedentes en los que el pastoreo promueve un incremento
en la PPN, tanto aérea como subterrdanea (Lopez-Marsico et al. 2020b, 2016, 2015,
Lezama et al. 2014, Altesor et al. 2005). Se ha propuesto que la interaccion entre las
dos perturbaciones es mds importante que la suma de cada una por separado
(Fuhlendorf y Engle, 2004). Por lo tanto, en dreas con distinta antigiiedad de quema
(o frecuencia de quema), la disponibilidad de agua en el suelo no seria el unico factor
que estaria limitando la PPN, sino que responderia a multiples factores bidticos y
abidticos. A partir de esta tesis queda como desafio registrar el impacto de la
interaccion entre estos dos tipos de perturbaciones sobre la PPN y sobre otros

aspectos del funcionamiento ecosistémico.
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