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Resumen

La prevencién de las invasiones bioldgicas es la forma mas efectiva de reducir sus impactos
negativos. Si bien se ha avanzado mucho en la identificacidn de atributos que favorecen la
invasidn de plantas se conoce poco sobre los mecanismos detrds de estos atributos. Esto limita
nuestra capacidad de predecir y prevenir las invasiones. En esta tesis proponemos evaluar
mecanismos detras de atributos que favorecen la invasién de plantas. Nos enfocamos en dos
mecanismos que, si bien se ha sugerido que cumplen un rol importante en las invasiones
bioldgicas, no se han evaluado en detalle como posibles causas del grado de invasividad de
diferentes especies de plantas. La depredacién de semillas es una de las principales barreras para
el establecimiento de plantas y la preferencia de los consumidores por diferentes tipos de semillas
puede crear un filtro selectivo para la invasién de plantas. De esta manera, en primer lugar
evaluamos la depredacidn de semillas como filtro selectivo al establecimiento de Pinaceae que
difieren en su capacidad invasiva. A su vez, se espera que las plantas mds invasoras sean menos
dependientes de mutualismos y existe evidencia que la ausencia de mutualistas puede impedir la
invasion de plantas. En este sentido, el mutualismo entre plantas y hongos micorricicos cobra
especial importancia debido a que la gran mayoria de las especies de plantas no pueden sobrevivir
sin hongos micorricicos apropiados. Asi, en segundo lugar estudiamos como afecta la interaccion
entre dispersidn de semillas, depredacion de semillas y disponibilidad de inéculo de hongos
micorricicos en el éxito del establecimiento de Pinus ponderosa. Ademas, evaluamos la
dependencia de 34 especies del género Pinus al mutualismo con ectomicorrizas. Finalmente,
estudiamos la relacién entre la capacidad (y necesidad) que tienen las plantas de formar un
mutualismo con hongos micorricicos y su éxito en la naturalizacion (establecimiento de una
poblacién viable) fuera de su area de distribucidn nativa. Los resultados de este proyecto

muestran que los depredadores de semillas prefieren consumir las Pinaceae mas invasoras, lo que
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indica que este mecanismo no favorece el establecimiento de dichas especies. Por otro lado,
considerando su interaccion con la dispersion de semillas, la depredacién de semillas puede
explicar por qué algunas Pinaceae no se establecen fuera del area plantada. También encontramos
evidencia que las especies de Pinus que dependen mas del mutualismo con micorrizas son mas
invasoras, indicando que la formacién de mutualismos es un posible mecanismo que favorece la
invasion de plantas. A su vez, las plantas que pueden formar micorrizas, pero a su vez pueden vivir
sin ellas son las que mds se establecen fuera de su rango nativo. Los resultados de esta tesis
destacan la importancia de las interacciones negativas (depredacion) y las interacciones positivas
(mutualismos) como mecanismos que vinculan atributos de plantas con el éxito en el

establecimiento y en la invasidn de especies no nativas.

Abstract

Preventing biological invasions is the most effective way to reduce their negative impacts.
Although there has been great progress identifying invasive traits we still know very little about
the mechanisms behind these traits. This limits our ability to predict and prevent invasions. In this
thesis we propose to evaluate the mechanisms behind the traits of invasive plants. Here we focus
on two mechanisms that have been proposed to have a key role in biological invasions, but have
not been studied in detail as possible drivers of plant species invasiveness. Seed predation is one
of the major barriers for plant establishment and seed consumer’s preference may create a
selective filter for plant invasion. Therefore, we first evaluate seed predation as a selective filter
for Pinaceae establishment that differ in their invasiveness. Further, invasive plants are expected
to be less dependent on mutualisms and evidence shows that the lack of mutualists can hinder
plant invasions. In this regard, the mutualistic interaction between plants and mycorrhizal fungi is

key since the great majority of plant species cannot survive without appropriate mycorrhizal fungi.
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Then, we study how seed dispersal, seed predation, and mycorrhizal fungal inoculum availability
affect the success of Pinus ponderosa establishment. In addition, we evaluate the dependence of
34 species of the Pinus genus on the mutualism with ectomycorrhizal fungi. Finally, we study the
relationship between the capacity (and requirement) of plants to form a mutualism with
mycorrhizal fungi and their naturalization (establishment of a viable population) success outside
their native range. The results of this project show that seed predators prefer to consume the
more invasive Pinaceae, indicating that this mechanism does not favor the establishment of such
species. On the other hand, considering its interaction with seed dispersal, seed predation may
explain why some Pinaceae do not establish outside the planted area. We also find evidence that
Pinus species that depend more on the mutualism with mycorrhizal fungi are more invasive,
indicating that the formation of mutualisms may be a mechanism that favors plant invasion. In
turn, plants that can form a mutualism with mycorrhizal fungi but can also live without them show
the highest naturalization success outside their native range. The results of this thesis highlight the
importance of negative interactions (predation) and positive interactions (mutualisms) as
mechanisms that link plant traits to the successful establishment and invasion of non-native

species.
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Capitulo 1: Introduccion general

Junto con la destruccidn de habitat y el cambio climatico, las invasiones bioldgicas representan
una de las causas mas importantes del cambio global (Diaz et al. 2020). Los impactos negativos
gue generan representan un costo de miles de millones de ddlares anuales a nivel global (Pimentel
et al. 2005; Simberloff 2013). De especial importancia son las invasiones de plantas, que generan
grandes impactos en diversos ecosistemas alrededor del mundo (Levine et al. 2003; Vila et al.
2011). La prevencion es la forma mas eficaz de reducir los impactos de las invasiones bioldgicas
(Simberloff 2013). Desafortunadamente, la prevencién es un objetivo dificil de alcanzar.

Nuestra capacidad de prevenir invasiones bioldgicas esta limitada por nuestro
conocimiento de este proceso. Necesitamos identificar las especies invasoras antes de permitir su
ingreso a una nueva region. Si bien se ha avanzado mucho en la identificacién de atributos que
promueven la invasion de plantas (PySek y Richardson 2007; van Kleunen et al. 2010), nuestro
conocimiento sobre los mecanismos detrads de estos atributos todavia es muy limitado. Mientras
no podamos establecer una relacién causal entre un atributo y la capacidad invasiva de una
especie, es posible que estemos enfocados en atributos que simplemente correlacionan con
invasividad (i.e. no la confieren) (van Kleunen et al. 2010). De esta manera no solo es importante
identificar los atributos de especies invasoras sino también los mecanismos por los cuales dichas
especies son tan exitosas fuera de su rango nativo.

Se han propuesto numerosas mecanismos que podrian explicar por qué algunas especies
se vuelven invasoras (Catford et al. 2009). Por ejemplo, la introduccion de ciertas especies en
mayor nimero (mayor presion de propdagulos) (Lockwood et al. 2005), la liberacién de enemigos

naturales (Keane y Crawley 2002), la ocurrencia de disturbios (Sher y Hyatt 1999) y la existencia de



nichos vacios (Hierro et al. 2005) podrian favorecer la invasion de algunas especies. Algunos de

estos mecanismos tienen mayor grado de apoyo de evidencia empirica que otros (Jeschke 2014).

Para que una especie se vuelva invasora fuera de su rango nativo debe superar una serie
de barreras a lo largo de tres etapas: introduccion, establecimiento e invasién (Figura 1.1)
(Blackburn et al. 2011; Richardson et al. 2000b). Diferentes procesos influyen sobre el éxito de las
especies no-nativas en cada una de las etapas de este proceso de invasion (Dawson et al. 2009;
Milbau and Stout 2008; Moodley et al. 2013; Moodley et al. 2016; Rojas-Sandoval and Acevedo-
Rodriguez 2015; Theoharides and Dukes 2007; Williamson 2006). Asi, es posible identificar
atributos y mecanismos que favorecen el establecimiento, asi como atributos y mecanismos que

favorecen la invasiéon de plantas introducidas.

No nativas
< r >
1
' Introducidas
< T >
. . 1 1
Estado invasivo ! ! Naturalizadas
| 1< :
1 1
: : i Invasoras
—>
— : | !
— \ 1 1
1 1 1
Etapa invasion . Establecimientg :.
— 1 1 1

Figura 1.1: Diferentes etapas del proceso de invasidn y las correspondientes estados invasivos
propuestos segun el marco conceptual de Blackburn et al. (2011)

La depredacidn de semillas es uno de las principales barreras para el establecimiento de
plantas (Janzen 1969; Hulme 1994; Larios 2017). Existe evidencia que la depredacidn de semillas
tiene un efecto importante sobre la invasidn de plantas no nativas (Hulme 1998; Moles et al. 2003;
Nufiez et al. 2008; Connolly et al. 2014). La preferencia de los depredadores por determinados

tipos de semillas puede crear un filtro selectivo, reduciendo el establecimiento de las especies mas
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consumidas, e indirectamente favoreciendo a las especies menos preferidas (Hulme and Borelli
1999; Pearson et al. 2011; Connolly et al. 2014; Muschetto et al. 2015; Larios et al. 2017). De esta
manera, es posible que la depredacidn de semillas nos ayude a explicar por qué algunas especies
son mas exitosas durante el proceso de invasion.

III

La hipdtesis de la “maleza ideal” postula que las plantas invasoras dependen menos de
mutualismos (Baker 1965). En concordancia con esta hipdtesis, algunos estudios sugieren que las
especies que dependen mas de polinizadores (Burns et al. 2011, Pysek et al. 2011, Rodger

et al. 2013, Razanajatovo et al. 2016), dispersores de semillas (Richardson et al. 2000a) y
asociaciones micorricicas (Vogelsang et al. 2004, Vogelsang y Bever 2009) son menos invasoras.
Sin embargo, no hay estudios que cuantifiquen la dependencia de mutualismos a lo largo de un
gradiente de invasividad de plantas. Esta dependencia de mutualismos podria ser un mecanismo
por el cual algunas especies de plantas se vuelven invasoras mientras que otras no.

La familia Pinaceae es un sistema de estudio ideal para evaluar los mecanismos detras de
los atributos que favorecen el establecimiento y la invasién de plantas porque incluye numerosas
especies que han sido plantadas a gran escala en todo el mundo, algunas de las cuales se han
convertido en invasoras y otras no (Richardson et al. 1994; Simberloff et al. 2010; Essl et al. 2011;
Richardson and Rejmanek 2011). Existe evidencia que la depredacion de semillas puede reducir
selectivamente el establecimiento de pinaceas fuera de su rango nativo (Nufiez et al. 2008). A su
vez, las especies de esta familia forman un mutualismo obligado con hongos ectomicorricicos
(Mlkola et al 1970, Koele et al. 2012), y la ausencia de dichos hongos puede impedir la invasion de
pindceas (Nufiez et al 2009). Varios estudios han identificado atributos que favorecen el
establecimiento (McGregor et al. 2012; Perret et al. 2019) y la invasién (Richardson et al. 1990;

Rejmanek and Richardson 1996; Grotkopp et al. 2002; Richardson and Rejmanek 2004, Rejmanek

et al. 2005) de especies en esta familia. Si bien se han identificado correlaciones consistentes entre
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diferentes atributos y la capacidad de invasién de pindaceas, es necesario conocer los mecanismos
detras de estos atributos para entender mejor las causas de las invasiones bioldgicas. Sin embargo
son escasos los estudios que han evaluado los mecanismos por los cuales algunas especies de esta
familia se han establecido exitosamente o se han vuelto invasoras fuera de su rango nativo (pero
vease Grotkopp et al. (2002) y Bellingham et al. (2004)).

En esta tesis proponemos evaluar mecanismos detras de atributos de establecimiento y
mecanismos detrds de atributos de invasién de plantas. Pare esto nos centramos en la
depredacién de semillas y en el mutualismo entre plantas y hongos micorricicos como procesos
clave en el establecimiento y la invasion de plantas. De esta manera, en el Capitulo 2 evaluamos la
depredacién de semillas como filtro selectivo al establecimiento de Pinaceae que difieren en su
capacidad invasiva. En general se espera que las semillas mas grandes sean mds consumidas
debido a su alto contenido energético (MacArthur and Pianka 1966; Hofmann et al. 1995; Blate et
al. 1998). De esta manera esperamos encontrar que las especies de semilla mas pequefia (las
especies mas invasoras (Rejmanek y Richardson 1996)) sean menos consumidas por depredadores
nativos. Contrariamente a lo esperado, mostramos que los consumidores de semillas prefieren las
semillas mds pequefias, evidencia que la depredacion de semillas no es un proceso que favorezca
el establecimiento de las especies de semilla pequeia. Los resultados de este estudio fueron

publicados en la revista Oecologia (Moyano et al. 2019a).

En el capitulo 3 estudiamos como afecta la interaccidn entre diferentes procesos el éxito
del establecimiento de Pinus ponderosa, una especie ampliamente plantada en Patagonia pero no
invasora en dicha regién. A lo largo de un gradiente de dispersién de semillas de P. ponderosa,
evaluamos la depredacidn de semillas y la disponibilidad de hongos ectomicorricicos (mutualistas
obligados de especies de la familia Pinaceae). A su vez, mediante un ensayo en cdmara de cultivo

estudiamos el efecto la disponibibilidad de hongos ectomicorricicos sobre el crecimiento y
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supervivencia de plantulas de P. ponderosa. Encontramos que los depredadores nativos consumen
la totalidad de semillas dispersadas a distancias mayores de 25 m desde el limite de la plantacion
de P. ponderosa. A su vez, la disponiblidad de indculo de hongos ectomicorricicos disminuye a
medida que aumenta la distancia desde la plantacién de P. ponderosa. Sin embargo, esta menor
disponibilidad de indculo no afecta el crecimiento ni la supervivencia de plantulas de P. ponderosa,
en los primeros 200 m desde el limite de la plantacion. De esta manera, la depredacidn de semillas
parece ser el mecanismo limitante en el establecimiento de P. ponderosa por fuera de los limites
de las plantaciones forestales. Este trabajo fue publicado en la revista Neobiota (Moyano et al.

2019b).

En el capitulo 4 evaluamos, mediante un meta-analisis, la dependencia de 34 especies del
género Pinus al mutualismo con ectomicorrizas. Estudios previos han concluido que las especies
invasoras tienen una menor dependencia de mutualismos. Contrario a lo esperado (Richardson et
al. 2000a), nuestro trabajo muestra que las especies mas invasoras dependen mas del mutualismo
con micorrizas. Este resultado refleja la importancia de las interacciones positivas como
mecanismo que explica el éxito de algunas especies fuera de su rango nativo. Los resultados de

este estudio fueron publicados en la revista Ecology (Moyano et al. 2020b).

En el capitulo 5 estudiamos la relacion entre la capacidad (y necesidad) que tienen las
plantas de formar un mutualismo con hongos micorricicos y su éxito en el naturalizacién
(establecimiento de una poblacién viable) fuera de su area de distribucidn nativa. Para este
capitulo ampliamos nuestro sistema de estudio al conjunto de plantas vasculares con el objetivo
evaluar como afecta la dependencia de micorrizas a la capacidad de invasidn de las plantas, mas
alla de la familia Pinaceae. Para 1981 especies de plantas comparamos la capacidad de

naturalizacién entre diferentes condiciones micorricicas: no micorricicas (nunca forman
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micorrizas), micorricicas facultativas (pueden formar micorrizas pero también vivir sin ellas) y
micorricicas obligadas (necesitan formar micorrizas para sobrevivir). A su vez, dentro de las plantas
micorricicas obligadas estudiamos el éxito de naturalizacién para diferentes tipos micorricicos:
arbusculares, ectomicorricicas, ericoides, orquioides y duales (aquellas que forman tanto
micorrizas arbusculares como ectomicorrizas). En las micorrizas arbusculares las hifas del hongo
penetran las células de la raiz de la planta, formado vesiculas y arbusculos. En las ectomicorrizas
las hifas no penetran las células de la raiz. En las micorrizas orquioides el hongo penetra las células
de la raiz de las orquidaceas formando bobinas. Finalmente, en las micorrizas ericoides el hongo
penetra las células de la raiz de las ericaceas para formar ovillos (Smith y Read 2008). Los
resultados de este trabajo muestran que las plantas micorricicas facultativas se naturalizan en un
mayor nimero de regiones que las plantas micorricicas obligadas, y éstas ultimas se naturalizan
mas que las plantas no micorricicas. Este resultado muestra que la flexibilidad de poder vivir sin
micorrizas junto con la capacidad de aprovechar este mutualismo, cuando estd disponible,
favorecen la naturalizacion de plantas. Ademas, encontramos que las plantas micorricicas
arbusculares y las duales son los tipos micorricicos con el mayor éxito en la naturalizacién fuera de
su rango nativo. Posiblemente la baja especificidad de hongos micorricicos arbusculares aumenta
la disponibilidad de hongos micorricicos apropiados para estas plantas fuera de su area de
distribucién nativa. Los resultados de este trabajo fueron publicados en la revista Ecography

(Moyano et al. 2020a).
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Capitulo 2: La depredacion de semillas no explica el éxito de la invasion de pinos

La seccion que sigue es una version levemente modificada de un articulo publicado en Oecologia:

Moyano J, Chiuffo MC, Nuiiez MA, Rodriguez-Cabal MA (2019) Seed predation does not explain

pine invasion success. Oecologia 189: 981-991

El uso de “nosotros” en este capitulo se refiere a mis co-autores y yo. Como primer autor yo era

responsable de este articulo.
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2.1 Resumen

Por qué algunas especies de plantas no nativas invaden y otras no es una pregunta central en
ecologia. El éxito de la invasién de plantas se ha asociado con atributos de las especies. Sin
embargo, tenemos un conocimiento limitado de los mecanismos que relacionan estos atributos
con el potencial de invasidn. Los patrones generales de resistencia biética por depredacion de
semillas pueden proporcionar un mecanismo que ayude a separar las plantas invasoras de las no
invasoras. La depredacion de las semillas es una barrera importante contra el establecimiento de
muchas especies de plantas. Por lo tanto, puede crear un filtro selectivo contra el establecimiento
de plantas no nativas basado en los atributos relacionados con la tasa de depredacién de semillas.
En dos experimentos de cafeteria de depredacion de semillas en un ecosistema de estepa de la
Patagonia (Argentina) proporcionamos semillas de 16 especies de la familia Pinaceae (no nativas)
cubriendo una variacién de 300 veces en el peso de la semilla, una variacién de 200 veces en el
volumen de la semilla y una variacion de 75 veces en la dureza de la semilla. Semillas de menor
peso y volumen fueron mas removidas que semillas mas pesadas y mas grandes. La dureza de la
semilla no fue un predictor significativo, mientras que el volumen de la semilla fue el mejor
predictor de la preferencia de los depredadores. Sin embargo, para las especies de esta familia el
tamafio pequefio de la semilla es el predictor mas importante de la capacidad de invasién:
especies de semilla pequena son mas invasoras. Nuestros resultados muestran que la depredacién
de la semilla no limita el éxito de la invasidn de las pindceas. En nuestro sistema, las especies que
tienen semillas mas pequenias (es decir, mas invasoras) son consumidas preferentemente por los
depredadores de semillas. El peso de la semilla no fue el mejor predictor de las tasas de granivora,
a pesar de ser el atributo de la semilla en el que se han centrado la mayoria de los estudios.

Nuestra capacidad para predecir futuras invasiones y comprender el éxito de las mismas podria
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beneficiarse de otros estudios que se centren en los mecanismos que subyacen a los atributos de

especies invasoras.

2.2 Introduccién

Tras varias décadas de investigacion en el campo de las invasiones bioldgicas, la pregunta de por
gué algunas especies de plantas invaden y otras fallan sigue sin respuesta (van Kleunen et al.
2015). De las muchas especies de plantas introducidas en una nueva regién, de forma
intencionada o accidental, sélo una pequeiia proporcion (1%) se convierte en invasora (Caley et al.
2008; Williamson y Fitter 1996). Aunque Simberloff (2013) afirmo que la influencia del contexto y
la idiosincrasia es frecuentemente tan importante que dificulta nuestra capacidad de predecir la
identidad de futuras plantas invasoras, otros estudios han tratado de dilucidar qué atributos
separan a las especies de plantas invasoras de las no invasoras. Por ejemplo, Rejmanek y
Richardson (1996) encontraron que un pequefio tamafio de la semilla, un corto periodo juvenil y
un corto intervalo entre afios de semillazén estan asociados con las especies lefiosas invasoras.
Grotkopp et al. (2002) encontraron que, para pinos, una mayor tasa de crecimiento relativo, un
mayor area foliar especifica, un menor peso de semillas y un corto periodo entre generaciones
favorecia la capacidad de invasion. Sin embargo, todavia no conocemos los mecanismos que
vinculan estos atributos con el potencial de invasidn, y sin una relacidn causal entre los atributos y
la capacidad de invasién podriamos estar enfocados en los atributos que sélo estan

correlacionados con la capacidad de invasién y no con la causa (van Kleunen et al. 2010).

El éxito de la invasidn de las plantas se ha asociado a la capacidad de superar la resistencia
bidtica impuesta por la comunidad nativa (Connolly et al. 2014; Nuiiez et al. 2008). Entre los

componentes de la resistencia bidtica, la depredacion de las semillas desempefia un papel
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fundamental como filtro para el establecimiento de las plantas (Hulme 1994; Janzen 1969; Larios
et al. 2017). Los depredadores de semillas pueden crear una presién selectiva sobre las diferentes
especies de plantas de una comunidad alimentandose de un grupo especifico de especies y, por
consiguiente, reduciendo su reclutamiento (Connolly et al. 2014; Hulme y Borelli 1999; Larios et al.
2017; Muschetto et al. 2015; Pearson et al. 2011). La depredacion de semillas puede ocurrir antes
o después de la dispersion de las mismas, pero esta ultima, llevada a cabo en gran medida por
pequenos mamiferos generalistas, es la fuente mas importante de resistencia bidtica a las
invasiones de plantas (Connolly et al. 2014; Hulme 1998; Moles et al. 2003; Nufiez et al. 2008). Los
pequefios mamiferos tienden a preferir semillas grandes (Brewer 2001; Gdmez 2004; Nufiez et al.
2008; Pearson et al. 2011; Wang y Ives 2017). Una explicacién de este patron de preferencia es
gue podria ser mas eficiente para un depredador de semillas buscar unas pocas semillas grandes
en lugar de muchas semillas pequenfias (Blate et al. 1998; Hoffmann et al. 1995; MacArthur y
Pianka 1966). Si bien la mayoria de los estudios se centran en el peso de la semilla para
caracterizar el tamafio de la semilla, el volumen de la semilla también podria influir sobre la
preferencia de los mamiferos pequefios, ya que algunos pueden estar limitados por el tamafio de
sus aparatos bucales (Rey et al. 1997; Wheelwright 1985; Wheelwright 1993; Zhang y Zhang 2008).
La resistencia a la fractura de la cubierta las semillas (en adelante, la dureza de las semillas)
también puede influir en la preferencia de los mamiferos pequenos (Fricke y Wright 2016; Moles
et al. 2003), ya que puede ser necesaria mucha energia para romper la cubierta y masticar algunas
semillas (Zhang y Zhang 2008). La resistencia especifica de las semillas (la relacién entre la dureza
de la semillay el peso de la semilla) (Fricke y Wright 2016) estd relacionada con la cantidad de
energia que un pequeiio mamifero tendria que invertir por cada gramo de alimento obtenido

(Blate et al. 1998; Hoffmann et al. 1995; MacArthur y Pianka 1966). Por lo tanto, los experimentos
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gue incluyen una amplia gama de atributos de las semillas pueden ayudar a dilucidar cudl de estos

atributos podria explicar mejor los patrones de invasiéon de las plantas.

La familia Pinaceae es un sistema de estudio ideal para identificar los atributos de especies
invasoras porque incluye muchas especies que han sido ampliamente plantadas en todo el mundo,
con especies que se han vuelto invasoras y especies que no (Essl et al. 2011; Richardson y
Rejmanek 2011; Richardson et al. 1994; Simberloff et al. 2010). Pinaceae es uno de los taxones
mas invasivos a nivel mundial, con especies como Pinus radiata (pino de Monterrey), que es nativo
de América del Norte y se ha convertido en invasor en pastizales, fynbos y estepas en ocho
regiones diferentes del mundo (Rejmanek y Richardson 2013). A su vez, esta familia incluye
aproximadamente 250 especies, que abarcan una gama muy amplia de atributos morfolégicos
(Chave et al. 2009; McGregor et al. 2012; Niinemets 2010; Richardson 2006; Rueda et al. 2017).
Ademas, muchos estudios sobre Pinaceae han demostrado que el tamafio de la semilla es uno de
los mejores predictores de su capacidad invasiva: las especies de Pinaceae con semillas pequefiias
son mas invasoras (Grotkopp et al. 2002; Rejmanek y Richardson 1996; Richardson et al. 2000a;
Richardson et al. 1990; Richardson y Rejmanek 2004). Una hipdtesis detras de este patrdn es que
las especies de Pinaceae de semillas pequefias producen mas semillas, lo cual contribuye a un
mayor crecimiento poblacional y una mayor distancia de dispersién, aumentando su distribucion
mas rdpidamente (Rejmanek 1996). Sin embargo, si existe un vinculo mecanicista entre la
intensidad de depredacion de las semillas y la capacidad de invasién en las Pinaceae, deberia
basarse en una relacién directa entre el tamafio de la semilla y la tasa de depredacién en esta
familia: las semillas mas pequefias, al ser menos consumidas, sobrevivirian de manera

desproporcionada en comparacién son semillas grandes, contribuyendo a su éxito de invasidn.
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En este estudio, evaluamos la seleccidn ejercida a través de la depredacion de semillas
sobre los atributos de semillas de Pinaceae. Especificamente, utilizamos 16 Pinaceae no nativas,
gue mostraron una variacién de 300 veces en el peso de la semilla, una variacién de 200 veces en
el volumen de la semilla y una variacion de 75 veces en la dureza de la semilla, en un ecosistema
de estepa en el noroeste de la Patagonia para responder a dos preguntas relacionadas: a) ¢ Actua
la depredacion de la semilla como un filtro que explica el éxito y el fracaso de la invasion de
Pinaceae? b) ies el peso de la semilla el atributo que mejor explica el patrén de preferencia de la
depredacién de semillas? Esperabamos que las especies de Pinaceae con semillas mas grandes
(volumen de semillas) y mds pesadas (mayor peso de semillas) fueran mas consumidas vy, por lo
tanto, fueran menos invasoras. También esperabamos que las semillas mas duras serian mas
consumidas porque las semillas mas grandes y mas pesadas tienen mayor dureza (Fricke y Wright
2016) y aunque los depredadores requieren mas energia para romperlas, su recompensa seria

mayor (Blate et al. 1998; Hoffmann et al. 1995; MacArthur y Pianka 1966).

2.3 Materiales y Métodos

2.3.1 Sitio de estudio

Este estudio se llevd a cabo en un ecosistema de estepa en el noroeste de la Patagonia, Argentina
(40°59'53"S; 71° 05' 13" O; 750 m.s.n.m.). La precipitacién media anual es de 580 mmy la
temperatura media anual es de 8,6°C (Estacién meteoroldgica en el drea de estudio, Estancia San
Ramon). La cobertura vegetal es de aproximadamente el 60%, y esta dominada por los pastos

perennes Pappostipa speciosa y Festuca pallescens (Anchorena y Cingolani 2002). Los animales de
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este ecosistema incluyen muchos mamiferos pequefios como Abrothrix longipilis, Abrothrix
olivaceaus, Eligmodontia morgani, Oligoryzomys longicaudatus, Phyllotis xanthopygus cuya dieta
incluye semillas, frutos e insectos (Pardifas y Teta 2013; Pearson 1995; Pearson 1983). El
ecosistema de estepa cubre una gran parte de la Patagonia y es uno de los ecosistemas mds
susceptibles a las invasiones de Pinaceae (Richardson et al. 1994; Simberloff et al. 2010). Las
plantaciones de Pinaceae han reemplazado grandes dreas de este ecosistema nativo (Schlichter y
Laclau 1998) y se han convertido en una fuente de semillas para las invasiones. En la region de
estudio para Pinaceae no existe evidencia de dispersion secundaria de semillas por animales

(Chiuffo et al. 2018; Nufiez et al. 2008).

2.3.2 Estado invasivo de las especies

Utilizamos tres categorias para definir el estado invasivo de cada especie, basadas en un estudio
global de Pinaceae invasoras realizado por Essl et al. (2010) (Tabla 2.1). Clasificamos las especies
sin registro de invasién como "No invasivas", las especies con registros de invasién en una o dos
regiones del mundo como "Algo invasivas" y las especies con registros de invasidn en tres o mas
regiones como "Invasivas". Aqui definimos regién como un area con clima similar, que cubre entre
25.000 y 500.000 km?, siguiendo la definicién de Essl et al. (2010). Un criterio similar fue utilizado
por Grotkopp y otros (2004) para definir el estado de invasién de Pinus. También definimos el
estado invasivo en nuestra regidn de estudio para las especies que se plantan localmente a gran
escala para comprobar que era coherente con el estado invasivo a nivel global (CIEFAP 2017). En
este caso, el estado de invasién de cada especie se definid de acuerdo con estudios regionales. Se
clasificaron las especies que no han invadido desde las plantaciones como "No invasivas", las

especies que sdlo rara vez han invadido desde las plantaciones como "Algo invasivas" y las
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especies que han invadido frecuentemente desde las plantaciones como "Invasivas" (Franzese et

al. 2017; Raffaele et al. 2016; Sarasola et al. 2006).

2.3.3 Experimentos de cafeteria

Para evaluar el papel de la depredacién de semillas en la invasién de Pinaceae no nativas,
realizamos dos experimentos de tipo cafeteria utilizando semillas de 16 especies no nativas
pertenecientes a 4 géneros diferentes de la familia Pinaceae y una conifera nativa, Austrocedrus
chilensis (familia Cupressaceae) (Tabla 1). Un experimento de tipo cafeteria consiste en ofrecer
una variedad de alimentos para evaluar un patrén de preferencias (Abbott 1962; Lobo et al. 2009;
Martell 1979). Elegimos A. chilensis porque es el Unico drbol nativo que crece y se regenera en
este ecosistema de estepa. Esto nos permitié comparar las caracteristicas de las semillas y la
depredacién de una especie nativa con una coleccién de especies no nativas. Obtuvimos las
semillas de las diferentes especies en viveros comerciales o recolectando conos de las
plantaciones de la Isla Victoria (Simberloff et al. 2002) (Tabla 1). Almacenamos las semillas a 5°C
antes de los experimentos. Realizamos estos experimentos durante el pico de producciény
dispersién de semillas de Pinaceae y A. chilensis en la Patagonia (mayo-junio de 2017, otofio
austral) (Krugman y Jenkinson 2008). Utilizamos guantes descartables de latex para manipular las
semillas con el fin de evitar que éstas tuvieran olor humano. Como la preferencia de las especies
de depredadores de semillas podria verse influida por efectos asociativos (Holt y Kotler 1987),
llevamos a cabo dos experimentos diferentes. En el primer experimento ("Palitos mono-especie"),
se pegaron diez semillas de la misma especie a dos palitos de madera (dos conjuntos de cinco

semillas) y se colocaron en orden aleatorio dentro de una parcela de 2 m? (un total de 34 palitos y
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170 semillas por parcela). Con este diseiio experimental tratamos de evitar la susceptibilidad
asociativa entre especies, es decir, cuando la semilla de una especie atrae al depredador y éste
continla comiéndose el resto de las semillas sdlo por proximidad, borrando todos los efectos de
preferencia (Holt y Kotler 1987). En el segundo experimento ("Palitos multi-especies") se pegd una
semilla de cada una de las 17 especies a uno de dos palitos en orden aleatorio y se colocé dentro
de una parcela de 2 m2 (20 palitos y 170 semillas por parcela). Con este disefio experimental, los
depredadores pudieron encontrar todos los diferentes tipos de semillas y elegir entre ellas.
Fijamos los palitos al suelo con estacas metalicas para evitar que los depredadores de semillas los
removieran y pegamos las semillas a los palitos con un pegamento no téxico y sin olor. Como las
semillas se pegaban a un palito y no hay evidencia de dispersién secundaria de semillas por
animales en este sistema, consideramos la remocion de las semillas como una prueba de la
depredacién de las semillas (Nufiez et al. 2008). Evaluamos la depredacion de las semillas 1, 2, 8,
15y 29 dias después de instalar los experimentos. Ademas, monitoreamos las semillas usando
camaras trampa (Bushnell ® Trophy Cam Infrarrojo) para registrar los depredadores de semillas
tanto diurnos como nocturnos. Cada sistema de cdmaras consistia en una cdmara totalmente
automadtica combinada con un detector de movimiento infrarrojo pasivo. Instalamos un total de 5
camaras frente a los depdsitos de semillas (es decir, el 25% de las parcelas fueron monitoreadas) y

las colocamos a 1 m de las semillas.

Tabla 2.1: Especies incluidas en los experimentos y su peso de semilla, volumen de semilla, dureza
de semilla, dureza especifica de semilla, origen, estado invasivo a nivel mundial, estado invasivo en
la region de estudio y superficie plantada en la regidn de estudio. En el caso de la conifera nativa
no se define el estado invasivo porque nos centramos aqui en las coniferas invasivas no nativas. El
estado invasivo en la region de estudio no esta definido para las especies que no estdn plantadas a
gran escala localmente porque no hay suficiente informacién sobre el comportamiento invasivo de
estas especies localmente. Los datos de la superficie plantada a nivel regional se obtuvieron de un
censo forestal regional (CIEFAP 2017). El desvio estandar se indica entre paréntesis. El asterisco (*)
indica la conifera nativa.
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Dureza especifica Estado invasivo Estadoinvasivo  Area plantada

Especie Peso(mg) Volumen (uL) Dureza(N) (N/me) Origen semilla (Global) (Region estudio) (Region estudio)
Austrocedrus chilensis*  3.5(0.09) 5.4(0.53) 4.4(1.30) 1.26(0.38) Rodal nativo - - -
Pinus contorta 7(0.27) 8.4(1.31) 11.3(2.39) 1.61(0.35) Vivero comercial Invasora Invasora 4979
Larix decidua 8.4(0.23) 12.1(0.65) 33(8.16) 3.93(1.04) Plantacion forestal  Algo invasora - -
Pseudotsuga menziesii  13.2(0.22) 19.3(1.16) 7.8(3.42) 0.59(0.25) Vivero comercial Invasora Invasora 1309
Pinus halepensis 24.6 (1.13) 29(1.63) 14.9 (4.08) 0.61(0.16) Vivero comercial Invasora - -
Pinus radiata 30.1(2.16) 30.9(2.02) 26 (15.56) 0.86(0.53) Vivero comercial Invasora Invasora 1089
Abies nobilis 30.9(1.28) 51(1.79) 4.6 (3.23) 0.15(0.10) Plantacion forestal  Noinvasora - -
Pinus taeda 33.1(1.50) 32.6(2.27) 18.7(3.57) 0.56 (0.13) Vivero comercial No invasora No invasora 103
Abies concolor 39.3(2.24) 67(2.28) 9.9(8.57) 0.25(0.21) Plantacion forestal  Noinvasora - -
Pinus elliottii 45.6 (1.64) 54.5(2.42) 38.2(11.01) 0.84(0.23) Vivero comercial Invasora - -
Pinus pinaster 56.6(2.14) 58 (4.83) 40.2 (17.53) 0.71(0.31) Vivero comercial Invasora - -
Pinus ponderosa 59.6 (7.59) 73.5(6.58) 54.8 (14.36) 0.92(0.27) Vivero comercial Algoinvasora  Algoinvasora 98927
Abies magnifica 94.8 (5.54) 198 (8.37) 50.4 (11.50) 0.53(0.12) Plantacion forestal  Noinvasora - -
Pinus jeffreyi 97.8(2.61) 129.3(6.13)  64.9(11.36) 0.66(0.12) Vivero comercial No invasora No invasora 701
Pinus canariensis 138.2(6.38) 159 (15.06) 69.2 (34.73) 0.50(0.25) Vivero comercial Algo invasora - -
Pinus cembro 278.1(9.02) 385(17.16)  120.0(21.18) 0.43 (0.08) Plantacion forestal  Noinvasora - -
Pinus pinea 1087.2 (74.56) 1083 (122.48) 337.5(58.74) 0.31(0.04) Vivero comercial Algo invasora - -

2.3.4 Atributos de semilla

2.3.4.1 Tamaiio de semilla - Para evaluar la importancia del tamafio de la semilla en los patrones
de depredacion para las especies de coniferas seleccionadas, utilizamos dos atributos diferentes:
el peso y el volumen de semilla. Con el objetivo de medir el peso promedio de semilla por especie,
utilizamos una balanza de precisién para pesar diez muestras de 100 semillas. Para estimar el
volumen medio de las semillas individuales, pusimos muestras de 100 semillas en tubos de ensayo

de 10 mL (para las semillas mas pequefias) o muestras de 50 semillas en tubos de ensayo de 20 mL
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(para las semillas mas grandes) que contenian agua y medimos la variaciéon del nivel de agua (Amin
et al. 2004; Anandu et al. 2018; Dutta et al. 1988; Leopold 1983; Oje y Ugbor 1991). Las
mediciones de volumen se realizaron en menos de 10 segundos para evitar que las semillas

absorbieran agua (Amin et al. 2004). Se repitié este procedimiento diez veces para cada especie.

2.3.4.2 Dureza de semilla - Para medir la dureza de las semillas, comprimimos semillas
individuales entre placas metalicas planas a una velocidad constante de 0,5 mm por minuto
(Maquina universal de pruebas Instron 5567). Medimos la fuerza (Newtons) con una célula de
carga que mide hasta 1000 N y usamos estos datos para evaluar el punto en el que cada semilla se
rompid (punto de rotura). Repetimos este procedimiento diez veces para cada especie. Obtuvimos
la dureza de la semilla (fuerza maxima) como la fuerza maxima ejercida sobre la semilla antes de
que se rompiera. También obtuvimos la dureza especifica de la semilla como la relacién entre la

dureza de semillay el peso de semilla (Fricke y Wright 2016).

2.3.5 Andlisis estadisticos

Para evaluar si la depredacion de semillas seguia un patrén de preferencia segun los atributos de
la semilla, utilizamos modelos de regresidn lineal generalizados (GLM). Calculamos la depredacién
de semillas como la proporcidn de semillas que se habian consumido en cada fecha de
seguimiento (1, 2, 8, 15y 29 dias) (Orrock et al. 2015). Para determinar si el tipo de experimento
("Palitos mono-especie" vs. "Palitos multi-especie") tenia un efecto significativo en la depredacion

de semillas, utilizamos este factor como variable predictiva. Para evaluar el efecto de los atributos
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de la semilla también incluimos como variables predictivas el peso, el volumen, la durezay la
dureza especifica de la semilla. Incluimos la interaccidn entre el tipo de experimento y cada
atributo de la semilla para evaluar si la relacidn entre la depredacion de la semilla y los atributos
de la semilla era diferente entre los dos tipos de experimentos. Repetimos los analisis descriptos
anteriormente incluyendo sélo las especies de Pinus para evaluar los patrones de preferencia
dentro de un solo género. Asumimos una distribucion binomial, utilizando GLMs y la funcidn de
enlace logit. Analizamos cada fecha de monitoreo por separado. Nos interesaba comparar el poder
de prediccidn de cada atributo de la semilla porque cada atributo tiene una importancia biolégica
diferente con respecto a la depredacién de la semilla. A este respecto, evaluar estos atributos de
la semilla seria una contribucién novedosa e importante de nuestro estudio. Probamos los cuatro
atributos de la semilla (peso de la semilla, volumen de la semilla, dureza de la semilla y dureza
especifica de la semilla) como factores independientes. Sin embargo, debido a que estaban
altamente correlacionados (coeficientes de correlacion de Spearman: peso de la semilla vs.
volumen de la semilla = 0,98, peso de la semilla vs. dureza de la semilla = 0,87, volumen de la
semilla vs. dureza de la semilla = 0,82) o una variable compuesta (dureza especifica de la semilla)
no incluimos diferentes atributos de la semilla en el mismo modelo, sino que construimos
diferentes modelos de regresidn para cada atributo (regresiones simples). Utilizamos una
transformacion logaritmica del peso de la semilla, el volumen de |la semilla y la dureza de la semilla
para aumentar la linealidad de las regresiones (James 2016). Utilizamos el analisis de la devianza
para evaluar la cantidad de variacién total explicada por cada una de las variables predictivas
(pseudo r?) (Nagelkerke 1991) utilizando el paquete "BabylorEdPsych" (Beaujean 2012). Para
comparar la depredacion de semillas entre las diferentes categorias de estado invasivo (Tabla 1)
construimos modelos logisticos con el estado invasivo como variable categérica predictiva.

Ademads, para comparar la depredacion de semillas entre los diferentes géneros construimos
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modelos logisticos con el género como una variable categdrica predictiva. Para todos los analisis

utilizamos el software estadistico R 3.4.0 (R Core Team 2018).

2.4 Resultados

Las especies de este estudio abarcaron una amplia gama de atributos de la semilla, con un peso
medio de la semilla de cada especie que oscild entre 3.5 y 1087 mg, un volumen de la semilla de
5.4 2 1083 pl y una dureza de la semilla de 4.4 a 137.5 N (Tabla 2.1). Encontramos que la
depredacién de la semilla disminuye a medida que aumentan el peso y el volumen de la semilla
(Figura 2.1y Figura S2.1). Especificamente, la depredacidn de semillas fue mayor para las especies
con las semillas mas pequenfias (tanto en términos de peso como de volumen). Quince dias
después de establecer los experimentos, Pinus contorta, |la especie de semilla mas pequefia, fue
consumida el doble que la especie con la semilla mas grande, Pinus pinea (Figura 2.1). La
depredacién de las semillas tendié a disminuir con el aumento de la dureza de las semillas (p =
0.060 a los 8 dias), pero esta relacidn no fue significativa. Ademas, la depredacion de semillas
aumenté con la dureza especifica (cociente entre dureza de semilla y peso de semilla). La especie
con la mayor dureza especifica, Larix decidua, fue consumida 3 veces mas que la especie con la
menor dureza especifica, Abies nobilis. El volumen de la semilla fue el atributo de la semilla que
mejor predijo la depredacién de semillas (mayor R%; Figura 2.1). Las tres especies de Abies son la
excepcion a este patrdn, ya que fueron depredadas mucho menos que otras especies de similar
peso y volumen (Figura 2.1y Figura S2.1). La especie nativa, Austrocedrus chilensis, fue consumida
al mismo nivel que otras especies (no nativas) con semilla de similar peso y volumen. La relacion
entre la depredacion de semillas y los atributos de las semillas fue mas fuerte a los 8 y 15 de

comenzado el experimento, probablemente porque en las fechas 1y 2 la depredacidn era todavia
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muy baja (8.85%), mientras que en la fecha 29 la depredacién de semillas ya era demasiado alta

(87.24%), por lo que algunas especies ya habian sido completamente depredadas (Tabla 52.1).
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Figura 2.1: Regresion logistica entre la depredacién de semillas y a) el peso de la semilla, b) el
volumen de la semilla, c) la dureza de la semilla y d) la dureza especifica de la semilla para el

disefio experimental "Palitos mono-especie" a los 15 dias de la instalacidn del experimento. Cada

género se indica con una forma diferente: Pinus (circulo @), Pseudotsuga (diamante ‘), Abies
(cuadrado M), Larix (tridngulo A ), Austrocedrus (tridngulo invertido v). Los puntos indican
valores medios y la medida de la variabilidad es el error estandar. Las lineas de regresion, los
valores de R? y p sélo se muestran para las regresiones significativas (p < 0.05)

El patrén de preferencia de depredacién de semillas fue el mismo entre los dos tipos de
experimentos ("Palitos mono-especie" vs. "Palitos multi-especie"). Elegimos mostrar sélo los
resultados del disefio experimental de " Palitos mono-especie" (Figura 2.1) porque es menos
susceptible a los efectos asociativos, que podrian confundir el patrén de preferencia de los
depredadores de semillas. Los resultados del otro disefio experimental ("Palitos multi-especie"),

gue no difieren de los mostrados aqui, estan disponibles en el Material Suplementario (Tabla
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S2.1). No encontramos un efecto significativo del tipo de experimento en la depredacién de las
semillas para ninguna fecha ni ningun atributo de las semillas, excepto la dureza especifica de las
semillas en la fecha 15 (Tabla S2.2). Ademas, la relacién entre la depredacion de semillas y los
atributos de la semilla es la misma para ambos experimentos, excepto por la dureza especifica de
las semillas en las fechas 8 y 15 (Tabla S2.1). Esto significa que, en casi todos los casos, el patrén de
preferencia de semillas se mantuvo constante, ya sea que todas las especies se agruparan en un
solo palito o se separaran en palitos diferentes. En las fechas 8, 15 y 29 del experimento la
depredacién de semillas fue mayor para las especies "invasoras" que para las especies "algo
invasoras" (p < 0.005; Figura 2.2 y Tabla S2.3). En las mismas fechas la depredacion de semillas fue
mayor para las especies "algo invasoras" que para las especies "no invasoras" (p < 0.005; Figura
2.2 y Tabla S2.3). Ademas, la depredacion de semillas fue significativamente menor para las
especies de Abies que para las especies pertenecientes a cualquier otro género en las fechas 8, 15
y 29 (p < 0.005; Figura 2.3 y Tabla S2.4). Las cdmaras trampa registraron sélo pequefios mamiferos
consumiendo semillas. No se detectaron aves comiendo semillas. En nuestros videos, fue posible
identificar a los roedores nativos Oligoryzomys longicaudatus y Eligmodontia morgani como los

principales consumidores de semillas.

28



_a) 8 dias

o
0.6 a

0.0 w : x
_b) 15 dias

081 @

Depredacion semillas (Proporcion)
[EEY
o

Estado invasivo

Figura 2.2: Depredacion de semillas a) 8 y b) 15 dias después de la instalacion del experimento
para diferentes estados invasivos de las especies incluidas: "invasora", "algo invasora" y "no
invasora". Los puntos indican los valores medios y la medida de la variabilidad es el error estandar.

Letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) entre estados invasivos.
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Figura 2.3: Depredacién de semillas a) 8 y b) 15 dias después de la instalacién del experimento
para los diferentes géneros incluidos: Abies, Austrocedrus, Larix, Pinus y Pseudotsuga. Los puntos
indican valores promedio y la medida de variabilidad es el error estandar. Diferentes letras indican
diferencias significativas (p < 0.05) entre los géneros.

Cuando sélo incluimos las especies de Pinus en los analisis, los resultados fueron muy
similares en cada fecha de monitoreo (Tabla S2.1). La depredacién de semillas disminuyd a medida
que el peso, el volumen y la dureza de las semillas aumentaron. Ademas, la depredacion de
semillas aumentd a medida que la dureza especifica de las semillas aumentd. Una diferencia es
gue cuando sdlo se consideran las especies de Pinus, la relacion entre la depredacidn de semillas y
la dureza de las mismas se vuelve significativa. Otra diferencia es que el peso, el volumen y la
dureza de la semilla tienen un poder de prediccion muy similar cuando sélo se consideran las
especies de Pinus (Tabla S2.1). El patron de preferencia de depredacion de semillas fue el mismo

entre los dos tipos de experimentos, con muy pocas excepciones (Tabla S2.2).
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2.5 Discusion

Contrario a nuestras predicciones, nuestros resultados muestran que la depredacion de semillas
no limita el éxito de la invasién de Pinaceae en la Patagonia. Los depredadores de semillas
prefieren depredar semillas pequefias (peso y volumen de semilla), que tienden a ser de las
especies mas invasoras (Rejmanek y Richardson 1996). Ademas, la depredacion de semillas fue
mayor para las especies clasificadas como invasoras segun los registros mundiales de invasién (Essl|
et al. 2010). Ademas, las especies con mayor dureza especifica de semilla también tienden a ser
preferidas por los consumidores de semillas. Entre los atributos de la semilla evaluados en este
estudio el volumen de la semilla es el que mejor explica la preferencia de los depredadores de
semillas, mientras que la dureza de semilla fue un mal predictor de la preferencia cuando

consideramos a las coniferas en su conjunto.

El volumen de la semilla fue el mejor predictor de la preferencia de los depredadores de
semillas, incluso cuando la mayoria de los estudios se centran en el peso de la semilla como
indicador de la preferencia de los depredadores. La teoria predice que los depredadores eligen
entre semillas con diferente peso de semilla dependiendo de la cantidad de nutrientes y energia
gue se puede obtener de una sola semilla (Blate et al. 1998; Hoffmann et al. 1995; MacArthur y
Pianka 1966; Wang et al. 2014). En este contexto, se espera un mayor consumo de semillas mas
pesadas. De hecho, las semillas de las especies de Pinaceae varian ampliamente en cuanto a su
contenido de nutrientes y calorias (Grodzinski y Sawicka-Kapusta 1970; Long 1934), que es el
beneficio que perciben los consumidores de semillas. Sin embargo, contrario a nuestras
expectativas, los depredadores de semillas prefirieron las semillas de menor peso, lo que significa

un menor beneficio por semilla. Una posible explicacién de este patréon es que el peso de tejido
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defensivo de la semilla aumenta con el peso de la semilla (Moles et al. 2003). Ademas, el peso de
la semilla puede correlacionar con otros atributos de la semilla que tienen una mayor influencia en
el comportamiento selectivo de los depredadores de la semilla. Por ejemplo, el peso de la semilla
estd positivamente correlacionada con el volumen de la semilla para las especies incluidas en
nuestro estudio (coeficiente de correlacion de Spearman =0.98). Contrario a nuestras
predicciones, los depredadores de semillas prefirieron especies con menor volumen de semillas.
Una posible explicacion es que el tamafio de sus aparatos bucales limita las opciones de dieta de
los depredadores de semillas en este sistema (Rey et al. 1997; Wheelwright 1985; Wheelwright
1993; Zhang y Zhang 2008). Si la comunidad de depredadores de semillas estaba compuesta por
muchas especies diferentes, como en nuestra region de estudio (Pardifias y Teta 2013; Pearson
1995; Pearson 1983), entonces podemos esperar alguna variacion en el tamafio de sus partes
bucales y algunas especies probablemente tendran bocas demasiado pequefias para comer
semillas muy grandes. El consumo de semillas para las especies de semillas mas grandes, Pinus
pinea y P. cembro, fue de aproximadamente el 60% al final del experimento. Esto muestra que al
menos algunas especies de depredadores de semillas fueron capaces de consumir las semillas de
estas especies, pero es probable que muchos otros sélo pudieron comer semillas mas pequeiias.
Los modelos que incluyen el volumen de semillas fueron los de mayor poder predictivo (Figura 2.1
y Tabla S2.1), lo que sugiere que este atributo (que explica hasta el 23% de la depredacidn de las
semillas) es un mejor predictor de la preferencia de los depredadores que el peso de semilla (que
explica hasta el 17% de la depredacion de las semillas), el atributo de la semilla que se estudia
habitualmente (Brewer 2001; Connolly et al. 2014; Gémez 2004; Jansen et al. 2002; Nufiez et al.

2008; Pearson et al. 2011; Wang y Ives 2017).

La dureza de las semillas resulté un mal predictor de la preferencia semillas. Este resultado

muestra que la dureza de las semillas puede tener una importancia secundaria como atributo que
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explica la depredacidn de las semillas. Aunque Fricke y Wright (2016) argumentan que comer
semillas mas duras requeriria mas energia, reduciendo el beneficio neto para el depredador, no
encontramos pruebas concluyentes que la dureza de las semillas por si sola genere la preferencia
de los depredadores de semillas para las especies incluidas en nuestro estudio. En este sentido, la
dureza de la semilla no fue un fuerte impulsor por si mismo, pero relacionado al peso de la semilla
(dureza especifica de la semilla) encontramos un aumento en la influencia de este atributo en la
depredacién de semillas. Los depredadores prefirieron las semillas con una mayor dureza
especifica. A este respecto, Fricke y Wright (2016) encontraron que la alta dureza especifica es una
ventaja de las semillas pequefias porque se requiere mas energia por gramo para romperlas y esta
defensa mecdnica no implica una inversion adicional. Sin embargo, nuestros resultados
proporcionan pruebas que una mayor dureza especifica puede no aportar ninguna ventaja a las
semillas pequefias, lo que pone en duda la importancia de ese atributo. Aunque algunos estudios
so6lo han examinado el peso de la semilla (Brewer 2001; Connolly et al. 2014; Gomez 2004; Jansen
et al. 2002; Nufiez et al. 2008; Pearson et al. 2011; Wang y Ives 2017; pero véase Moles et al.
2003), nuestra evaluacion de diferentes atributos de la semilla nos permitié encontrar diferentes
explicaciones alternativas de por qué se prefieren algunas especies a otras. Ademas, en el caso de
la dureza de la semilla y la dureza especifica, la evaluaciéon de diferentes atributos de la semilla nos
permitid probar la hipdtesis sobre los patrones de preferencia de las semillas propuesta por Fricke

y Wright (2016).

Considerar las diferencias entre los géneros puede ayudar a entender la depredacion de
las semillas dentro de la familia Pinaceae. Por un lado, las tres especies de Abies sufrieron niveles
muy bajos de depredacidn (Figura 2.3), y no caen dentro de los patrones de preferencia ni del
peso ni del volumen de la semilla (Figura 2.1y Figura S2.1). Al igual que en estudios anteriores, las

semillas de Abies fueron menos preferidas por los mamiferos pequefios en comparacidn con otras
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especies de Pinaceae (Abbott 1962; Di Pierro et al. 2011; Lobo et al. 2009; Rubino et al. 2012). Este
patron podria explicarse por los altos niveles de compuestos secundarios que se encuentran en las
semillas de Abies, por ejemplo, terpenos como el limoneno (Bucyanayandi et al. 1990; Ibrahim et
al. 2011; Rubino et al. 2012). Lobo et al. (2009) incluso sugirieron que la depredacion de las
semillas después de la dispersidn no afectaria a la regeneracion de las especies de Abies porque
los depredadores de semillas las evitan. Estos resultados sobre Abies ponen de relieve el hecho
que la seleccidn de semillas por parte de los depredadores no puede entenderse simplemente por
variables como el tamafio de las semillas, incluso cuando se trabaja dentro de una familia de
plantas. Por otra parte, cuando se consideran sdlo las especies de Pinus, la depredacién de las
semillas se predijo bastante bien ya sea por el peso, el volumen o la dureza de la semilla. El hecho
gue la dureza de la semilla se convirtiera en un buen predictor de la depredacién de la semilla se
debe probablemente a la ausencia de las especies de Abies en este conjunto de datos. El
considerar un solo género mejord nuestra capacidad de predecir la depredacidon de las semillas
(Tabla S2.1) pero también podria limitar la posibilidad de predecir la depredacion de las semillas
para otros taxones invasores (por ejemplo, usar la dureza de las semillas como predictor de la
depredacidén de las semillas para las especies de Abies podria ser inadecuado). Por otra parte, las
semillas de la especie nativa, Austrocedrus chilensis, a pesar de pertenecer a una familia de plantas
diferente, se consumian tanto como las semillas de las especies de Pinaceae de similar peso,
volumen y dureza de semilla comparables. En este sentido, la preferencia de depredacién de
semillas no era diferente entre esta especie nativa y las especies de coniferas no nativas. Es
posible que los depredadores de semillas en este sistema seleccionen su alimento en funcion de
propiedades fisicas (peso, volumen, dureza) o quimicas (compuestos secundarios), pero no estén

particularmente adaptados al consumo de semillas de plantas nativas.
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El patrén de preferencia de las semillas no fue modificado por el tipo de experimento. Los
efectos asociativos pueden tener diferente magnitud segun el recurso, los depredadores y la
escala considerada (Barbosa et al. 2009; Emerson et al. 2012; Ostoja et al. 2013a; Ostoja et al.
2013b). En estudios anteriores se han encontrado pruebas de resistencia asociativa (Hay 1986;
Holt 1977; Ostoja et al. 2013a; Ostoja et al. 2013b; Pfister y Hay 1988; Tahvanainen y Root 1972),
proceso por el cual la depredacién de semillas de una especie disminuye con la presencia de
semillas de otras especies. Otros han encontrado pruebas del proceso opuesto, la susceptibilidad
asociativa (Emerson et al. 2012; Hjalten et al. 1993; Holt y Kotler 1987). Nuestros resultados
muestran que ninguno de estos procesos ocurre en este sistema. La falta de susceptibilidad
asociativa en nuestro sistema puede explicarse por la incapacidad de los depredadores para
consumir semillas grandes, incluso en la proximidad de las semillas mas preferidas (Rey et al. 1997;
Wheelwright 1985; Wheelwright 1993; Zhang y Zhang 2008). En conjunto, nuestros resultados
sugieren que ambas metodologias ("Palitos mono-especie" y "Palitos multi-especie") son

apropiadas para examinar la depredacion selectiva de semillas en nuestro sistema.

El marcado patrdn de preferencia de semillas que encontramos en este estudio sugiere
gue existe un filtro selectivo para el establecimiento de especies no nativas. Segun este patron, las
especies con semillas pequefias (bajo peso y volumen) son preferidas por los mamiferos pequefios
en este sistema y su reclutamiento podria verse limitado por la depredacién. Es interesante que la
mayoria de los trabajos sobre caracteristicas invasoras han encontrado pruebas de que las
especies con semillas mas pequenias tienden a ser mas invasoras (Grotkopp et al. 2002; Hamilton
et al. 2005; Moodley et al. 2013; Rejmanek y Richardson 1996). Ademas, las especies clasificadas
como invasoras seguln los registros histéricos de invasidn son preferidas por los depredadores de
semillas (Figura 2.2). La aparente contradiccion entre el estado invasivo de las especies y nuestros

resultados podria indicar que hay otros mecanismos detrds del potencial invasor de las especies
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con semillas pequeias, como la fecundidad natural (es decir, las semillas producidas por arbol por
afio) (van Kleunen et al. 2010), incluso hasta el punto que los depredadores nativos pueden
saciarse, y la disponibilidad de semillas es mas que suficiente para el reclutamiento. El alto nivel de
consumo de semillas que encontramos aqui (aproximadamente el 90%) pone de relieve la
importancia del nimero de semillas como estrategia para escapar de la depredacién. Para las
especies con mayor fecundidad hay una mayor probabilidad de que al menos una pequefia
proporcion de semillas no sean depredadas, por lo que el establecimiento serd mas probable para
estas especies. Podria ser que nuestro disefio experimental no haya captado el diferente grado de
disponibilidad de semillas de diferentes tamafios, sobreestimando la disponibilidad de semillas
pequefias que naturalmente tenderian a ser enterradas rapidamente en el suelo (donde el acceso
seria mas dificil para los consumidores). Otra posibilidad es que hemos subestimado otras fuentes
de depredacion de las semillas, como las aves y los insectos. Sin embargo, la importancia de los
pequeios mamiferos en la depredacidn de semillas de Pinaceae estd en consonancia con un
estudio anterior realizado en la misma region (Nuiez et al. 2008). Se ha informado que los
invertebrados son importantes consumidores de semillas en este sistema, pero para semillas
mucho mas pequefias (siendo las semillas mas pesadas 100 veces mas livianas que las semillas mas

pesadas en nuestro estudio) (Pirk y Lopez de Casenave 2017).

El efecto de la depredacion de las semillas en el reclutamiento de plantas podria ser
compensado mediante diferentes mecanismos (Crawley 2000; Garren y Strauss 2009; Ortega et al.
2012; Swope y Parker 2010). Por ejemplo, el reclutamiento puede estar limitado por el micrositio,
en lugar de estar limitado por la disponibilidad de semillas (Louda 1983). Ademas, una alta
mortalidad denso-dependiente de las plantulas puede reducir los efectos de la depredacién de las
semillas (Crawley 1997). Por ultimo, cuando crecen en altas densidades, las plantas adultas

tienden a crecer menos y a producir menos semillas (Wood y Andersen 1990). En este sentido, el
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efecto de la depredacién de las semillas a nivel de la poblacién puede no ser lo suficientemente
fuerte como para explicar el comportamiento invasivo de las diferentes especies de plantas. Por
otro lado, el acopio de semillas por roedores podria resultar en dispersion secundaria de semillas
de Pinaceae, pero hasta ahora no se ha encontrado evidencia de dispersion secundaria de semillas

de dichas especies en esta region (Nufiez et al. 2008, Chiuffo et al. 2018).

En conclusidn, encontramos que la depredacion de semillas no es un mecanismo que

ayude a explicar el éxito de las especies invasoras de Pinaceae (o Pinus). Las especies que tienen
semillas mds pequefias (peso y volumen de la semilla), y que son altamente invasoras en todo el
mundo, son mas consumidas por los depredadores de semillas. Ademas, el peso de la semilla, el
atributo de la semilla en el que se centran la mayoria de los estudios (Brewer 2001; Connolly et al.
2014; Gémez 2004; Jansen et al. 2002; Nuiiez et al. 2008; Pearson et al. 2011; Wang y lves 2017)
no fue el mejor predictor de la preferencia de los depredadores de semillas, cuando consideramos
las coniferas en su conjunto. Considerando otros atributos de la semilla, como el volumen de la
semilla, mejoré nuestra capacidad de predecir la depredacion de semillas. La dureza de la semilla
resulté ser un mal predictor de la depredacidn de semillas de Pinaceae, pero casi tan bueno como

el peso o el volumen de la semilla de Pinus. En conjunto, este estudio ayuda a entender los

mecanismos detrds del establecimiento de plantas no nativas en la estepa patagdnica.
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Capitulo 3: La interaccion entre presion de propagulos, depredacion de semillas y

hongos ectomicorricicos en la invasion de plantas

La seccion que sigue es una version levemente modificada de un articulo publicado en Neobiota:

Moyano J, Chiuffo MC, Policelli N, Nufiez MA, Rodriguez-Cabal MA (2019) The interplay between
propagule pressure, seed predation and ectomycorrhizal fungi in plant invasion. NeoBiota 42: 45-

58

El uso de “nosotros” en este capitulo se refiere y mis co-autores y yo. Como primer autor yo era

responsable de este articulo.
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3.1 Resumen

Hay muchas hipodtesis que pretenden explicar el éxito de las invasiones bioldgicas, pero la
evaluacion de hipotesis aisladas puede limitar nuestro entendimiento del proceso de invasion.
Aqui evaluamos la interaccidn entre la presidon de propdgulos, la depredacion de semillas y la
disponibilidad de mutualistas en el éxito de la invasién de una especie de pino, Pinus ponderosa.
Evaluamos los efectos independientes e interactivos de la presién de propdgulos y la depredacion
de las semillas a distancias crecientes desde una plantacion de P. ponderosa. Ademas, debido a
gue los pinos son mutualistas obligados con hongos ectomicorricicos (EM) y las invasiones de
pinos fallan en ausencia de sus simbiontes EM, evaluamos la disponibilidad de hongos EM a través
de un bioensayo de cdmara de crecimiento. En este bioensayo medimos la colonizacién de las
raices por los hongos EM con muestras de suelo recogidas a diferentes distancias de la plantacion.
Encontramos que la presidon de los propagulos supera la depredacién de las semillas sélo en el
limite de la plantacidén de pinos, mientras que la depredacién de semillas supera la presidn de los
propagulos a 25 m y a mayores distancias de la plantacién. También encontramos que la
colonizacidn de las raices por EM disminuye con la distancia desde la plantacién. Sin embargo,
hasta 200 m desde la plantacién se colonizaron las raices de los pinos, lo que sugiere que los
hongos EM pueden no ser limitantes para la invasion a la escala de este experimento. En conjunto,
nuestros resultados demuestran que la depredacidn de las semillas puede estar limitando la
invasién de P. ponderosa en la regidon de estudio, ya que la presion de propagulos sélo supera la
depredacién de las semillas en el limite de la plantacion. Aqui proporcionamos pruebas de cdmo
una fuerte resistencia bidtica puede suprimir una invasion, independientemente de la variacién en

la presidn de propagulos y la disponibilidad de mutualistas.
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3.2 Introduccion

Durante décadas los ecélogos han tratado de explicar por qué algunas poblaciones de especies
introducidas se convierten en invasoras mientras que otras no (Elton 1958; Lockwood et al. 2013).
Existen numerosas hipdtesis que tratan de explicar los mecanismos que subyacen a las invasiones
bioldgicas (Catford et al. 2009). La hipdtesis de la presion de propdagulos postula que el aumento
del nimero de individuos liberados en una region en la que no son nativos aumenta la
probabilidad de éxito de la invasion (Lockwood et al. 2005). Esta hipdtesis parece estar mas
respaldada por pruebas empiricas que la mayoria de las demas hipdtesis propuestas en la biologia
de las invasiones (Blackburn et al. 2015; Lamarque et al. 2011; Simberloff 2009) y, por lo tanto,
puede ser la hipotesis con mas consenso (Jeschke 2014). Otra hipdtesis importante es la hipdtesis
de la resistencia bidtica (Elton 1958), que establece que los competidores, depredadores,
herbivoros y patégenos de la comunidad residente reducen la probabilidad de invasién (Levine et
al. 2004). La depredacidon de semillas es uno de los principales filtros para el establecimiento de
plantas (Hulme 1994; Janzen 1969; Larios et al. 2017) y, por consiguiente, una importante barrera
a las invasiones de plantas (Connolly et al. 2014; Nufiez et al. 2008; Pearson et al. 2011). Los
estudios sobre la interaccion entre la presidén de los propagulos y la resistencia bidtica
determinaron que la influencia de la presidn de los propagulos en el éxito de la invasidon es mas
importante para los altos niveles de resistencia bidtica (Jones et al. 2017; von Holle y Simberloff

2005).

Junto con la resistencia bidtica y la presidn de propagulos, la ausencia de mutualistas es

una de las limitaciones mas importantes para la invasion de plantas no nativas (Dickie et al. 2017;
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Traveset y Richardson 2014). Mas de un tercio de las plantas lefiosas invasoras forman
interacciones mutualistas con simbiontes micorricicos, mas de dos tercios forman interacciones
con dispersores de semillas y la gran mayoria son polinizadas por animales (Traveset y Richardson
2014). Si una planta posee un mutualismo obligado, la ausencia de los mutualistas en la regidn
donde la planta es introducida actuard como un fuerte filtro para el éxito de la invasién (Dickie et
al. 2017; Traveset y Richardson 2014). Aunque se reconoce la importancia de los diferentes
mecanismos en los procesos de invasion, la mayoria de los estudios sobre invasiones bioldgicas se
centran en una unica hipdtesis sin considerar la posible interaccién entre los diferentes
mecanismos. En consecuencia, no se comprende cémo interactuan los diferentes procesos para

determinar el éxito o el fracaso de la invasidn (Pearson et al. 2018).

Los pinos son un sistema ideal para estudiar el papel de la presidn de propdgulos, la
depredacién de semillas y la ausencia de mutualistas en su éxito de invasion. El papel de la presién
de propagulos puede estudiarse facilmente porque los pinos producen un gran nimero de
semillas que tienen dispersion anemofila (viento) cubriendo grandes distancias, aunque la mayor
proporcién cae cerca de la planta parental, creando un gradiente de presién de los propagulos
(Nathan et al. 2011). El papel de la resistencia bidtica, a través de la depredacién de semillas,
puede evaluarse facilmente ya que las semillas de los pinos no nativos son muy consumidas por
los depredadores de semillas generalistas nativos (Chiuffo et al. 2018; Nufiez et al. 2008). Ademds,
los pinos forman un mutualismo obligado con hongos ectomicorricicos (EM) (Koele et al. 2012) y Ia
invasiéon de pinos fracasa en ausencia de sus simbiontes EM (Nufiez et al. 2009), por lo que el
efecto de la ausencia de mutualismos puede evaluarse directamente. Ademas, los hongos EM se
dispersan desde la fuente de la invasidn, creando un gradiente de abundancia decreciente de

simbiontes fungicos (Collier y Bidartondo 2009; Hayward et al. 2015; Horton 2017).
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El objetivo de este estudio fue probar la importancia relativa de tres mecanismos (presion
de propagulos, depredacion de semillas y ausencia de mutualistas) en la invasion de Pinus
ponderosa en el norte de la Patagonia argentina. Aqui, evaluamos la depredacion de semillas en
un gradiente de disponibilidad de semillas que asemeja al patrén natural de dispersion de semillas
a diferentes distancias de una plantacion de P. ponderosa. Ademas, para comprobar si la ausencia
de mutualistas del suelo altamente co-evolucionados podria explicar el fracaso de la invasién de
pinos, realizamos un bioensayo en cdmara de crecimiento con indculo de suelo obtenido
distancias cada vez mayores de la plantacién de pinos. Especificamente, hicimos la siguiente
pregunta: équé es mas importante para determinar el éxito de la invasion de P. ponderosa, la
presion de propagulos, la depredacion de las semillas, la disponibilidad de simbiontes EM o la
interaccion entre estos mecanismos? La evaluacién de la importancia relativa de los diferentes
mecanismos de invasion es clave para identificar las causas de las invasiones de plantas. Ademas,
la evaluacién de la interaccidn entre los diferentes mecanismos ayuda a comprender como
interactuan los diferentes procesos para determinar el éxito o el fracaso de la invasion (Pearson et

al. 2018).

3.3 Metodologia

3.3.1 Sitio de estudio

Desarrollamos este experimento en un ecosistema de estepa en el norte de |la Patagonia (40° 59"
53"S; 71° 05' 13" O) porque este tipo de ecosistemas se encuentra entre los mas frecuentemente

invadidos por pinos no nativos (Richardson et al. 1994). En la Patagonia, grandes zonas de estepa
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han sido sustituidas por plantaciones de pino durante las ultimas décadas (CIEFAP 2017), y esas
plantaciones ahora son fuente de semillas para las invasiones. P. ponderosa es la especie mas
plantada en la regidn, cubriendo mds del 90% de la superficie forestal (CIEFAP 2017). Sin embargo,
P. ponderosa sélo es raramente invasora en esta region (Sarasola et al. 2006). La depredacion de
semillas post-dispersion de pinos en este sistema es llevada a cabo en gran medida por los
roedores nativos Oligoryzomys longicaudatus y Eligmodontia morgani (Chiuffo et al. 2018). No hay
evidencia de dispersién secundaria de semillas de P. ponderosa por parte de los animales de la
region de estudio (Chiuffo et al. 2018; Nufiez et al. 2008). En el sitio de estudio, la precipitacion
media anual es de 580 mm, concentrada durante el otofio y el invierno (marzo-septiembre), y la
temperatura media anual es de 8,6° C (estacion meteoroldgica de la estancia San Raman). La
cobertura vegetal es de aproximadamente el 60%, siendo Pappostipa speciosa y Festuca
pallescens las especies vegetales dominantes (Anchorena y Cingolani 2002). La plantacion de P.
ponderosa estudiada tiene una edad aproximada de 40 afios, cubre una superficie cercana a las 15
ha y tiene una densidad de aprox. 300 individuos/ha. El ambiente aledafio a la plantacion es un
pastizal de estepa en buenas condiciones generales, sin ningln uso productivo (ademas del

forestal) desde la instalacidn de la mencionada plantacion de P. ponderosa.

3.3.2 Presion de propdgulos vs. depredacion de semillas

Para evaluar los efectos de la presién de propdagulos y la depredacidn de semillas en la
supervivencia de las mismas, colocamos 18 transectas cada 50 metros orientadas segun la
direccion de los vientos predominantes (paralelas entre si) y perpendiculares a una plantacién de

P. ponderosa. En cada transecta, instalamos parcelas a 0, 25, 50, 75, 100, 150 y 200 m desde el
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limite de la plantacion. La distancia mdxima de muestreo fue definida seglin la maxima distancia
de invasion de pinos en sitios similares. Para separar los efectos de la distancia de la plantaciony
la disponibilidad de semillas, utilizamos dos disefios experimentales diferentes con diferentes
densidades de semillas (variables y fijas). En el experimento de "Densidad variable" simulamos la
dispersién natural de las semillas en nueve transectas. El propésito del experimento de "Densidad
variable" es evaluar la proporcion de la dispersién de semillas que es consumida por los
depredadores de semillas a diferentes distancias de la plantacién de pinos. Dado que no se
dispone de datos sobre la produccién y la dispersién de semillas en nuestro lugar de estudio,
obtuvimos datos de la bibliografia. Para ello nos basamos en datos de 7 estudios, cubriendo 18
sitios a lo largo del rango nativo de P. ponderosa (lo cual incluye una gran variedad de ambientes)
en rodales de entre 30 y 90 afos de edad, cubriendo un periodo de medicion de entre 3 y 24 afios
para cada sitio (Barrett et al. 1979; Krannitz y Duralia 2004). Concretamente, utilizamos datos
sobre el porcentaje de semillas que alcanzan diferentes distancias desde el borde de una
plantacién de P. ponderosa y construimos el modelo de regresidon que mejor describiera la
variacion de la dispersién de semillas con la distancia de la plantacion. Para ajustar este modelo de
dispersién utilizamos una funcién exponencial negativa la cual es apropiada para describir la
dispersién de semillas por viento (Clark et al. 2005; Lustenhouwer et al. 2017). Basdandonos en este
modelo de dispersion colocamos 100, 50, 30, 16, 10, 6 y 2 semillas por m?a 0, 25, 50, 75, 100, 150
y 200 m de la plantacion respectivamente (Figura 3.1). En el experimento "Densidad fija"
colocamos 20 semillas por m? a 0, 25, 50, 75, 100, 150 y 200 m de la plantacion en cada una de las
nueve transectas. Elegimos poner 20 semillas por m? porque representa un valor intermedio entre
la media (30 semillas/m?) y la mediana (16 semillas/m?) de la lluvia de semillas en todos los niveles
de distancia. El propdsito del experimento "Densidad fija" es evaluar el efecto de la distancia

desde la plantacidn de pinos sobre la depredacion de semillas. Pegamos las semillas a palitos de
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helado con un adhesivo sin olor no téxico y fijamos los palitos al suelo con estacas para evitar que
los depredadores de semillas se los llevaran. Usamos guantes de latex descartables para manipular
las semillas con el fin de evitar que éstas tengan olor humano. Consideramos que la remocién de
las semillas era una prueba de depredacidon de las semillas (Chiuffo et al. 2018; Nuiiez et al. 2008).
En total, colocamos 2013 semillas y 1473 palitos. Realizamos este estudio durante el otofio (mayo
2017) que es el periodo en que las semillas de pino estan disponibles de forma natural (Krugmany
Jenkinson 2008) y en el que la abundancia de roedores tiende a alcanzar su maximo nivel
(Guthmann et al. 1997). Evaluamos la remocidn de las semillas 30 dias después de instalar el

experimento.

3.3.3 Ausencia de mutualistas

Para comprobar si la ausencia de hongos EM esta limitando la invasidn de P. ponderosa,
realizamos un bioensayo en cdmara de crecimiento. Recogimos ~100 cm? de suelo de cada una de
las siete distancias (0, 25, 50, 75, 100, 150 y 200 m) de la plantacidn en cada una de las nueve
transectas de "Densidad variable" utilizados para el experimento de campo. Los suelos se
recogieron a finales del otofio de 2017, justo después del pico de la temporada de fructificacién de
los hongos. Se excavaron muestras de suelo de cada sitio utilizando una cuchara esterilizada con
etanol, colocadas en sobres de monedas, y se almacenaron a 4°C para ser utilizadas al dia
siguiente después de la recoleccidn. Quitamos pequeiias rocas y raices gruesas y usamos estos
suelos para inocular nuestros tratamientos. Como sustrato para todas las macetas (inoculadas y
controles) utilizamos una mezcla de tierray arena a 50:50 que habia sido esterilizada en autoclave

dos veces (Wolf y Skipper 1994). Para los tratamientos distribuimos al azar los suelos de diferentes
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distancias con el fin de inocular las macetas de 12 cm de profundidad en bandejas de plastico
esterilizadas con etanol. Para detectar la inoculacién inadvertida de hongos EM en la cdmara de
crecimiento, localizamos al azar 12 macetas llenas sdlo con la mezcla de tierra y arena esterilizada.
Utilizamos un total de 75 macetas (nueve por cada una de siete distancias y 12 estériles)
distribuidas aleatoriamente en cinco bandejas que se rotaban una vez a la semana dentro de la
camara de crecimiento para evitar los efectos de la heterogeneidad micro ambiental de luz y
temperatura dentro de la cdmara. En cada maceta sembramos cuatro semillas de P. ponderosa.
Las semillas de P. ponderosa las obtuvimos en el Instituto Nacional de Tecnologia Agropecuaria
(INTA - Estacion Experimental del Bolsén). Realizamos un tratamiento de pre-germinacién en agua
fria durante 48 horas. Las semillas flotantes (semillas vanas) fueron descartadas y el resto se
almacenaron a 2-5 °C durante tres semanas (Krugman y Jenksinson 2008). Antes de ser
sembradas, esterilizamos las semillas en una solucién de hipoclorito de sodio al 1%. Durante el
experimento se afiadid agua ad libitum, y no se afiadieron nutrientes a las macetas. Laluz y la
temperatura se mantuvieron constantes. Utilizamos un ciclo de 12 horas de luz y 12 horas de
oscuridad. La temperatura fue de 25 °C durante los periodos de luz y de 10 °C durante los periodos
de oscuridad. Sélo se dejé en la maceta la primera planta que emergio, el resto se corté a nivel del
suelo evitando la alteracién del mismo. Durante el periodo de crecimiento se registré la
supervivencia (numero de plantulas vivas/total de plantulas) para cada distancia y para los
controles estériles. Después de seis meses del inicio del experimento cosechamos las plantas.
Medimos la altura del brote. Enjuagamos cuidadosamente las plantulas limpias de tierra adherida,
las separamos en componente aéreo y raices, y las colocamos en un sobre para ser secadas en un
horno a 65°C durante 2 dias. Medimos la biomasa de las fracciones de componente aéreo vy raiz,
secas, por separado utilizando una balanza electrdnica con una precision de 0,0001 g. Antes del

secado, examinamos cuidadosamente el sistema de raices de cada plantula de P. ponderosa bajo
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un microscopio de diseccion para determinar el grado de colonizacién ectomicorricica (basado en
caracteristicas morfoldgicas). Se colocaron las raices en una placa de petri y se registrd el nimero

de puntas de raices finas colonizadas y no colonizadas por hongos ectomicorricicos.

3.3.4 Andlisis estadistico

Para evaluar el efecto de las diferentes variables predictivas sobre la depredacion de las semillas,
utilizamos regresiones logisticas. Calculamos la depredacidn de semillas, la variable respuesta,
como la proporcion de semillas que se habian consumido (Orrock et al. 2015). Para determinar si
la distancia de la plantacién y el tipo de transecta tenian un efecto significativo sobre la
depredacién de semillas, los consideramos como factores fijos. Debido a que nuestro disefio
experimental incluia unidades experimentales anidadas en transectas, utilizamos la “transecta”
como factor aleatorio (Bolker et al. 2009). Para evaluar si la relacion entre la depredacién de
semillas y la distancia a la plantacidn diferia entre las transectas de “Densidad fija” y las transectas
de “Densidad variable”, incluimos en nuestros modelos la interaccion entre las variables
"distancia" y "tipo de transecta". Para comparar la depredacion de semillas entre diferentes
niveles de distancia construimos modelos logisticos con la depredacién de semillas como variable
respuesta y el nivel de distancia como variable categdrica fija. Luego comparamos la depredacién
de la semilla de cada nivel de distancia con todos los niveles de distancia restantes. Para comparar
la presion de los propagulos con la depredacion de semillas en cada nivel de distancia también
construimos modelos logisticos con la depredacion de la semilla como una variable categoérica fija.
En este caso incluimos un nivel de distancia "ficticio" con un 100% de depredacion de la semilla

(proporcion igual a 1) para representar la presion de propagulos. Luego comparamos la
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depredacién de semillas de este nivel de distancia "ficticio" con la depredacidn de semillas en los
niveles de distancia 0, 25, 50, 75, 100, 150 y 200 m de la plantacién de pinos. Las diferencias
significativas indicarian que la presion de propagulos es mas alta que la depredacion de la semilla,
mientras que ninguna diferencia significativa indicaria que la depredacion de la semilla es tan alta
como la presién de propdgulos. Para todos nuestros modelos asumimos una distribucién binomial,
utilizando modelos mixtos lineales generalizados (GLMM) basados en la aproximacion de Laplace y
una funcion de enlace logit (paquete Ime4, funcién glmer) (Bates et al. 2015). Utilizamos el andlisis
de la devianza para evaluar la cantidad de variacidn total explicada por cada uno de los factores

fijos (pseudo R?).

Para evaluar el efecto del inéculo micorricico de distancias cada vez mayores desde la
plantacién, analizamos cada variable respuesta (supervivencia, altura del tallo, biomasa 'y
colonizacidn de las raices) por separado. Para las variables de respuesta con distribucién binomial
(supervivencia y colonizacién de raices) utilizamos el ajuste GLMM por maxima probabilidad y una
funcién de enlace logit (paquete Ime4, funcion gimer) (Bates et al. 2015). Para aquellas variables
con una distribucion binomial que presentaban sobredispersion, incluimos un efecto aleatorio a
nivel de observacion para modelar la sobredispersion (Harrison 2014). Para las variables respuesta
con distribucion normal (altura de los tallos y biomasa) utilizamos un modelo lineal de efectos
mixtos ajustado por la maxima verosimilitud residual (REML) (paquete nlme, funcién Ime)
(Pinheiro et al. 2017). En todos los casos incluimos en el modelo la "distancia" como factor fijoy la
"transecta" como factor aleatorio. Para abordar el efecto de la colonizacidn de las raices en el
crecimiento de las plantas, comparamos la biomasa aérea (biomasa seca de tallos y hojas) de las
plantulas colonizadas con las no colonizadas mediante ANOVA (a = 0.05). Todos los analisis se

realizaron con el software estadistico R 3.4.0 (R Core Team 2018).
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3.4 Resultados

3.4.1 Presion de propdgulos vs. depredacion de semillas

Encontramos que la depredacion de semillas fue mayor a partir de los 25m de la plantacion (p =
0.0080, Figura 3.1, Tabla 3.1y 3.2). La presion de propagulos fue mayor que la depredacion de la
semilla sélo en el borde de la plantacién (0 m) y la depredacidn de las semillas superd la presion de
propagulos a distancias de 25 m y mas lejos de la plantacion (Tabla 3.3). La depredacién de
semillas fue entre un 30 y un 40 % mas baja en el borde de la plantacién que en las distancias de
25 m y mas lejos de la plantacién (Figura 3.1). Ademas, no encontramos ningun efecto del tipo de
transecta (“Densidad fija” vs. “Densidad variable”) sobre la depredacion de semillas (p = 0.2756).
La relacion entre la depredacion de semillas y la distancia de la plantacién fue la misma para
ambos tipos de transectas, como lo demuestra la ausencia de interaccién entre “distancia” y “tipo
de transecta” (p = 0.4648). Con las transectas de “Densidad fija” ofrecimos un 25, 100, 230% y
900% mas de semillas de las que estarian disponibles naturalmente a 75, 100, 150 y 200 m de la
plantacidn, respectivamente, pero aun asi los depredadores de semillas consumieron el 97, 98, 88

y 100% de las semillas ofrecidas, respectivamente.

Tabla 3.1. Parametros de la regresion logistica para la depredacién de semillas de P. ponderosa a
una distancia cada vez mayor de la plantacién. a) Efectos fijos de la distancia de la plantacién, el
tipo de transecta y la interaccién entre la distancia y el tipo de transecta. Los efectos significativos
(p <0.05) se muestran en negrita. b) Efectos aleatorios de la transecta (n =9). Se muestra el valor
promedio de los interceptos.
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a)

Efectos fijos Estimador Error Estandar z p
Distancia 0.036 0.0134 2.656 0.0080
Tipo de transecta -0.849 0.7791 1.090 0.2756
Distancia * Tipo de transecta -0.015 0.0203 0.731 0.4648

b)

Efectos aleatorios Intercepto promedio  Desvio estandar
Transecta 1.475 0.000
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Figura 3.1: Dispersién de semillas (linea sdlida gris) y depredacidn de semillas (puntos negros y
linea sélida negra) de P. ponderosa a una distancia creciente desde la plantacién. Los puntos
muestran los valores medios (+ EE) de depredacidn de semillas para cada distancia.

Tabla 3.2. Comparaciones por pares de los niveles de depredacion de semillas entre diferentes
distancias de la plantacidn de pinos. Las diferencias significativas (p < 0.05) se muestran en negrita.
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Comparacién por pares p

Ovs25m 0.0396
Ovs50m 0.0397
Ovs75m 0.0312
Ovs 100 m 0.0291
Ovs 150 m 0.0441
Ovs 200 m 0.0438
25vs 50 m 0.4273
25vs75m 0.5187
25vs 100 m 0.6585
25vs 150 m 0.9311
25vs 200 m 0.4090
50vs 75m 0.8348
50vs 100 m 0.6705
50vs 150 m 0.3914
50 vs 200 m 0.9541
75vs 100 m 0.8175
75vs 150 m 0.4724
75 vs 200 m 0.7925
100vs 150 m 0.6011
100 vs 200 m 0.6359
150vs 200 m 0.3758

Tabla 3.3. Comparaciones por pares entre la presion de los propagulos y la depredacién de
semillas para cada nivel de distancia de la plantacion de pinos. Las diferencias significativas (p <
0.05) se muestran en negrita.

Comparacién por pares Distancia (m) p
0 0.0438
25 0.4090
Presién de propagulos 50 0.9541
S 75 0.7925
depredacion de semillas 100 0.6359
150 0.3758

200 1.0000




3.4.2 Ausencia de mutualistas

La colonizacidn de las raices por hongos EM disminuyé con la distancia de la plantacion (p =
0.0139, Figura 3.2, Tabla 3.4). La media de la colonizacién de las raices por hongos EM en el borde
de la plantacién de pinos fue de aproximadamente el 90%, mientras que disminuyd a
aproximadamente al 40% en la distancia mas lejana a la plantacién evaluada aqui (200 m). Sin
embargo, no encontramos diferencias en el crecimiento de las plantulas (altura de los tallos y
biomasa) o en la supervivencia con la distancia a la plantacidn (p altura = 0.6387; p biomasa =
0.9911; p supervivencia = 0.4830). Cuando agrupamos todos los niveles de distancia y
comparamos las plantulas colonizadas por hongos EM (con un rango de 10% a 100% de
colonizacion de raices) con las plantulas no colonizadas (correspondientes al suelo estéril y con 0%
de colonizacidn de raices) encontramos diferencias en la biomasa de las plantulas que favorecian a
las plantulas colonizadas (p = 0.0400, Figura 3.3). Finalmente, las raices de las plantulas que
crecian en suelos estériles no fueron colonizadas por los hongos EM, lo cual demuestra que no

hubo inoculacién inadvertida en la camara de crecimiento.
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Figura 3.2. Colonizacién de apices radiculares por hongos EM en el bioensayo de la cdmara de
crecimiento (en negro) y supervivencia de las semillas de la depredacion de P. ponderosa en el
experimento de campo (en gris) a una distancia cada vez mayor de la plantacién. Los puntos
muestran los valores medios (+ EE) para cada distancia.

Tabla 3.4. Parametros de la regresién logistica para la colonizacién de las raices por hongos EM a
una distancia cada vez mayor de la plantacién de pinos. a) Efectos fijos de la distancia de la
plantacién. Los efectos significativos (p < 0.05) se muestran en negrita. b) Efectos aleatorios de la
transecta (n =9), y la observacién incluida debido a la sobredispersién. Se muestran los promedios
de los interceptos.

a)

Efectos fijos Estimador Error estandar z p
Distancia -0.012 0.0050 -2.460 0.0139

b)

Efecto aleatorio Intercepto promedio  Desvio estandar
Transecta 2.064 0.396
Observacion 2.027 1.554
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Figura 3.3. Biomasa aérea media (+ SE) de las plantulas colonizadas (n=41; barra negra) y no
colonizadas por hongos EM (n=3; barra gris) después de seis meses de crecimiento.

3.5 Discusion

Nuestros resultados proporcionan evidencia empirica que la depredacién de semillas puede ser el
mecanismo bidtico mds importante que limita las invasiones de P. ponderosa en este sistema. Los
depredadores de semillas consumieron cerca del 95% de las semillas dispersadas fuera de la
plantacién de pinos, limitando asi la disponibilidad de semillas. La presion de propagulos vario en
un amplio rango, desde 100 semillas/m? en el borde de la plantacion hasta 2 semillas/m? a una
distancia de 200 m de la plantacidn, sin embargo, sélo en el borde de la plantacidn la presién de
propagulos superd a la depredacion de las semillas. A distancias de 25 m y mas lejos de la
plantacidn de pinos, la depredacidn de semillas superé la presién de propdagulos. Esto es
particularmente claro cuando consideramos la depredacién de semillas en las transectas de

densidad fija: a distancias de la plantacién superiores a 75 m la depredacion de semillas fue entre
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un 25% y un 900% mds alta que la presion de propagulos. Este patréon de supervivencia de las
semillas no depredadas sugiere que el reclutamiento anual de las plantulas de P. ponderosa se
limita a los primeros 25 m de la fuente de la semilla. En conjunto, estos resultados proporcionan
evidencia de como la resistencia bidtica de los enemigos naturales generalistas puede impedir una

invasion.

En este estudio, encontramos que la probabilidad de depredacion de las semillas de pino
aumenta a partir de los 25 m desde la plantacién (Figura 3.1). Esto encaja con el patrén de
reclutamiento de plantulas descrito por McCanny (1985). Esta mortalidad de semillas con denso-
dependencia inversa puede explicarse por la saciedad del depredador (Janzen 1971), cuando los
depredadores se sacian por las mayores densidades de semillas cerca de las plantas adultas
(Augspurger y Kitajima 1992). La saciedad de los depredadores cerca de la plantacién de pinos
tiene sentido cuando se considera el gradiente de disminucién de la disponibilidad de semillas con
el aumento de la distancia de la plantacion (Figura 3.1). Una explicacién alternativa es que la
actividad de los depredadores nativos es menor cerca de las plantaciones de pinos porque es un
tipo de habitat muy diferente de la estepa. La baja cobertura de la vegetacidn del sotobosque en
las plantaciones de pinos (Paritsis y Aizen 2008) significa que los pequeiios mamiferos (principales
depredadores de las semillas de pino en esta region) (Chiuffo et al. 2018; Nufiez et al. 2008) tienen
pocos habitats protegidos para refugiarse de los depredadores. Por lo tanto, los pequefios
mamiferos reducirian el riesgo de ser depredados al pasar menos tiempo buscando alimento en el
sotobosque de las plantaciones de pinos que en la vegetacién adyacente de baja estatura. El
patron de depredacion de semillas observado puede no reflejar la probabilidad de establecimiento
e invasion de P. ponderosa porque hay muchos otros factores y procesos involucrados entre la
supervivencia de las semillas y el éxito de la invasidn, como las condiciones abidticas y biéticas que

afectan germinacion de las semillas y la emergencia y supervivencia de plantulas (Blackburn et al.
55



2011; Carrillo-Gavildn y Vila 2010; Richardson et al. 2000b). Sin embargo, si los depredadores de
semillas son capaces de consumir la mayor parte de la produccién de semillas de una poblacién de
plantas, entonces su probabilidad de convertirse en invasores se reduciria en gran medida
(Pearson et al. 2012), especialmente si se consideran los filtros adicionales antes del éxito de la
invasion (Blackburn et al. 2011; Carrillo-Gavilan et al. 2012; Richardson et al. 2000b). Solo
encontramos semillas dispersadas naturalmente en el limite de la plantacidn (distancia cero de las
transectas) y en densidades (sem/m?) comparables con nuestras parcelas mas cercanas a la
plantacién. Por esta razén, creemos que esta disponibilidad natural de semillas sélo podria haber
afectado el consumo de semillas de nuestro experimento en la distancia cero, reduciendo el
consumo de semillas en nuestras parcelas ubicadas en el limite de la plantacidn. Si ese fuera el
caso, entonces es posible que hayamos subestimado el consumo de semillas en el limite de la
plantacién. De esta manera, el consumo de semillas “real” seria mayor al que nosotros estimamos
en el campo, reforzando nuestro principal resultado que indica que la depredacién de semillas

esta limitando el establecimiento de P. ponderosa.

Nuestros resultados también muestran que la abundancia de hongos EM no esta limitando
la supervivencia y el crecimiento de las plantulas de pino en el rango de distancia evaluado.
Encontramos un gradiente de disminucidn progresiva de la colonizacién de las raices con el
aumento de la distancia de la plantacion (Figura 3.2), lo cual es consistente con los resultados de
otro estudio en sitios de pastizales aledafios a plantaciones de P. ponderosa en la misma region
(Salgado Salomon et al. 2011). Sin embargo, este gradiente de colonizacion de raices no afecté la
supervivencia o el crecimiento de las plantulas. Otros estudios han encontrado importantes
efectos de la abundancia y composicidon de hongos EM en el establecimiento de plantulas de pino
(Hayward et al. 2015; Nufiez et al. 2009; Urcelay et al. 2017) pero trabajando con rangos de

distancia mds amplios. Por ejemplo, Nufiez et al. (2009) encontraron efectos de los hongos EM en



el establecimiento de plantulas de P. ponderosa trabajando con una distancia de 1000 m de la
plantacién. Los niveles mas bajos de colonizacidn de las raices a mayores distancias de la
plantacién de pinos pueden tener un efecto significativo en el crecimiento de las plantulas. En este
sentido, encontramos que sélo cuando las plantulas no estaban colonizadas (0% de colonizacidn
de raices) su crecimiento se veia afectado negativamente (Figura 3.3). Sin embargo, si la
supervivencia de semillas a la depredacién esta limitada a partir de una distancia de 25 m de la
plantacion (Figura 3.2), la importancia de las limitaciones a mayores distancias puede no ser
fundamental para explicar la invasion en los primeros cientos de metros de las plantaciones, pero
puede ser extremadamente importante para eventos raros pero potencialmente claves de
dispersion a larga distancia. Otra posibilidad es que la duracién del bioensayo no haya sido lo
suficientemente larga como para mostrar el efecto de la colonizaciéon de las raices en el
crecimiento de las plantulas. Por ejemplo, Nufiez et al. (2009) encontraron efectos de la
colonizacidn de raices de P. ponderosa en el crecimiento de las plantulas en un experimento de
invernadero que durd 9 meses. Sin embargo, en una cdmara de crecimiento el efecto de los
hongos EM sobre el crecimiento de las plantulas de pino deberia ser claro a los 6 meses, como se
ha demostrado en otros estudios de igual (Hazard et al. 2017) o menor duracidn (Alberton y
Kuyper 2009). Por lo tanto, nuestros resultados sugieren que la disponibilidad de hongos EM no
estd limitando la invasién de P. ponderosa en nuestro sistema de estudio, sino que la comunidad
de depredadores de semillas estd detrds del patrén observado de bajos niveles de invasion para P.

ponderosa.

Nuestro estudio muestra que la resistencia bidtica puede ser extremadamente importante
en las invasiones de plantas, incluso mas importante que la presién de propagulos (asumiendo que
nuestras estimaciones de la produccién y dispersién de semillas de P. ponderosa reflejan la

presién de propdgulos en este sistema) y la ausencia de mutualistas. Por el contrario, una revision
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de las hipétesis en ecologia de invasiones encontré mas evidencia empirica para la hipdtesis de la
presidon de propdagulos que para la hipdtesis de la resistencia bidtica (Jeschke 2014). En nuestro
sistema de estudio y considerando una presion de propagulos estimada, la resistencia bidtica
supera la presion de propagulos fuera de la plantacién, limitando en gran medida la invasion de P.
ponderosa. Por lo tanto, nuestro estudio destaca el papel de la resistencia bidtica en las invasiones

de plantas.
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Capitulo 4: Arboles altamente invasores son mas dependientes de mutualimsos

La seccion que sigue es una version levemente modificada de un articulo publicado en Ecology:

Moyano J, Rodriguez-Cabal MA, Nufiez MA (2020) Highly invasive tree species are more

dependent on mutualisms. Ecology 101: e02997

El uso de “nosotros” en este capitulo se refiere y mis co-autores y yo. Como primer autor yo era

responsable de este articulo.
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4.1 Resumen

Se ha propuesto que las especies invasoras deberian depender menos de los mutualismos, porque
su propagacion se veria entonces menos limitada por la disponibilidad de mutualistas. Probamos
esta idea con el género Pinus, cuyo grado de invasidn se conoce a nivel de especie, estando ésta
alta y negativamente relacionada al tamafio de la semilla, y que forma asociaciones mutualistas
obligadas con hongos ectomicorricicos (EM). La dependencia micorricica se define como el grado
en que una planta necesita los hongos micorricicos para mostrar el maximo crecimiento. En este
sentido, utilizamos la respuesta de crecimiento de la planta a los hongos micorricicos para estimar
la dependencia micorricica. Evaluamos la respuesta de las especies de Pinus a los hongos EM
utilizando 1206 contrastes publicados sobre 34 especies, y comparamos estos datos con datos
sobre la capacidad de invasion de las especies de Pinus. Sorprendentemente, encontramos que el
crecimiento de las especies con semillas mas pequefias se beneficié mas de los hongos mutualistas
EM, lo que indica una mayor dependencia a los mutualismos de las especies mas invasoras. Una
mayor dependencia de los hongos EM podria formar parte de una estrategia en la que las especies
de semillas pequefias producen mas semillas que pueden dispersarse mas lejos, y se establecen
solo si se ven facilitadas por hongos EM. Por el contrario, las especies de semillas grandes
mostraron una menor dependencia de los hongos EM, lo que puede explicarse por su mayor
contenido de reservas en semillas que les confieren mayor tolerancia a las condiciones de estrés
durante el establecimiento. Sin embargo, la dispersidn limitada de las semillas mas grandes puede
restringir la propagacién de estas especies. Presentamos pruebas contundentes en contra de la
hipotesis en la ecologia de que las especies que dependen mds de los mutualistas son menos
propensas a la invasion, y sugerimos que en ciertas circunstancias una mayor dependencia de los
mutualistas puede aumentar la capacidad de invasion.
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4.2 Introduccion

Predecir qué especies tienen mas probabilidades de invadir cuando se introducen en una nueva
regidn representa un gran desafio para la ecologia moderna. Sin embargo, sigue siendo dificil
comprender por qué algunas especies de plantas se convierten en invasoras mientras que otras no

lo son (Seebens et al. 2016; van Kleunen et al. 2015). La hipdtesis de la "maleza ideal" postula que
las especies de plantas invasoras deberian depender menos de las interacciones mutualistas
(Baker 1965). Varios estudios han sugerido que las especies de plantas que dependen mas de los
mutualismos son menos propensas a invadir (Richardson et al. 2000a). Por lo tanto, se propone
gue las especies de plantas que dependen mas de los polinizadores (Burns et al. 2011; Pysek et al.
2011; Razanajatovo et al. 2016; Rodger et al. 2013), de los dispersores de semillas (Richardson y

otros 2000) y de las asociaciones micorricicas (Vogelsang y Bever 2009; Vogelsang et al. 2004) son

menos invasoras.

Si bien hay casos en que las interacciones con mutualistas pueden facilitar la invasién de
plantas (Milton et al. 2007, Padrén et al. 2011, Rezd€ova et al. 2020), la dependencia de
mutualistas generalmente limita la invasidn de plantas (Richardson et al. 2000a). Es posible que no
haya dependencia entre las plantas y mutualistas, en cuyo caso la invasion de esas plantas no esta
limitada por la presencia de esos mutualistas (Baker 1965; Rodger et al. 2013). Por ejemplo, las
especies altamente invasoras Atriplex spp. y Hakea spp. en Sudafrica (Henderson 2007) y Brassica
spp. en América del Norte (Oduor et al. 2015) son plantas no micorricicas (Traveset y Richardson
2014). También muchas plantas invasoras se autopolinizan, entre ellas Alliaria petiolata, Bromus

tectorum, Carpobrotus edulis, Hypericum perforatum y Mesembryanthemum crystallinum
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(Richardson et al. 2000a). Algunas plantas pueden depender facultativamente de los mutualismos,
por lo que pueden seguir estableciéndose e invadiendo en ausencia de sus mutualistas (Traveset y
Richardson 2014). Por ejemplo, el 90% de las plantas lefiosas invasoras no dependen
exclusivamente de dispersores animales (Traveset y Richardson 2014). Por ultimo, algunas plantas
dependen en gran medida de mutualistas y sélo invaden en presencia de ellos (Richardson et al.
2000a). Por ejemplo, de las 60 especies de Ficus introducidas en Florida sélo 3 se han convertido
en invasoras, y sélo después de la introduccién de sus avispas polinizadoras altamente especificas
(McKey y Kaufmann 1991; Nadel et al. 1992; Ramirez 1988). Si bien muchos estudios han
respaldado este patrén general de mayores limitaciones para la invasion de especies de plantas
con menor dependencia de los mutualismos, ningun estudio ha cuantificado aun la dependencia

de los mutualismos a lo largo de un gradiente de capacidad de invasidn de plantas.

El género Pinus es un sistema de estudio ideal para evaluar la dependencia de las plantas
invasoras a los mutualismos. Muchas especies de este género han sido ampliamente plantadas en
todo el mundo, algunas de las cuales se han convertido en invasoras y otras no (Nufiez et al. 2017;
Richardson y Rejmanek 2011; Simberloff et al. 2010). Ademas, se han estudiado intensamente las
invasiones de Pinus (Richardson 2006), y se ha desarrollado una métrica para cuantificar la
capacidad de invasion entre las diferentes especies de pinos (indice Z) (Rejmanek et al. 2005;
véase también Rejmanek y Richardson 1996). Ademas, las especies de pinos forman interacciones
mutualistas obligadas y muy especificas con hongos EM (Koele et al. 2012; Mikola 1970), que es la
asociacién micorricica del 60% de los arboles del mundo, en términos de nimero de individuos
(Steidinger et al. 2019). El grado en que las especies de Pinus necesitan hongos EM para producir
el maximo crecimiento se define como dependencia micorricica (Gerdemann 1975; Janos 2007). A
este respecto, la respuesta del crecimiento de Pinus a los hongos EM puede utilizarse para medir

la dependencia micorricica (Menge et al. 1978; Moora 2014; Plenchette et al. 1983; Tawaraya
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2003). Ademas, al trabajar con especies del mismo género se reducen al minimo los efectos
derivados de la distancia filogenética. Aqui nos centramos en la etapa de plantulas porque: (1) las
especies de pinos varian mucho en su respuesta de crecimiento a los hongos EM en la etapa de
plantulas (Karst et al. 2018), (2) es la etapa mas vulnerable en el ciclo de vida de una planta (Baskin
y Baskin 1998; Fenner y Thompson 2005; Harper 1977), y (3) los patrones de crecimiento en la
etapa de plantulas son muy buenos predictores de los patrones de crecimiento en la madurez para

las especies lefiosas (Cornelissen et al. 1998).

Aqui, probamos la hipétesis de que las especies de Pinus con mayor capacidad de invasion
dependen menos de los mutualismos con hongos EM. Definimos la capacidad de invasiéon como el
potencial de una especie para aumentar su abundancia y/o distribucion cuando se introduce en
una nueva regién (Pysek y Richardson 2007). Para probar esta hipétesis, compilamos una base de
datos de 1206 contrastes sobre 34 especies de Pinus que evaluaron el crecimiento de las plantulas,
con o sin inoculacién de hongos EM (la respuesta micorricica). Utilizando modelos lineales
evaluamos la relacién entre la capacidad de invasién de las especies de Pinus, medida segun
Rejmanek et al. (2005), y la respuesta del crecimiento de las plantulas a la inoculacidn de hongos
EM. El peso de la semilla estda entre los atributos de la planta con mas evidencia que muestra una
correlacidn con la capacidad de invasién de la planta (Hamilton et al. 2005; Moravcova et al. 2010;
Novoa et al. 2016; PySek et al. 2015; Rejmdanek 2000). Para comprender mejor la relacién entre la
capacidad de invasién y la dependencia de mutualismos, evaluamos la relacién entre el peso de la

semilla y el efecto de los hongos EM en el crecimiento de las plantulas.

4.3 Metodologia
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Cuantificamos la respuesta de las especies de Pinus a las micorrizas (Janos 2007; Smith et al. 2009)
siguiendo el método de Veresoglou et al. (2018): comparando el crecimiento de las plantulas de
Pinus con y sin hongos EM. Aunque la respuesta de las especies a las micorrizas se evalla en
condiciones altamente controladas, esta respuesta podria utilizarse como estimacion de la
dependencia de las plantas a las micorrizas (Gerdemann 1975; Menge et al. 1978; Moora 2014;
Plenchette et al. 1983; Tawaraya 2003). Para ello se utilizamos los datos de estudios publicados

para realizar un meta-analisis conforme a las directrices de PRISMA (Moher et al. 2009).

Construimos nuestra base de datos de estudios publicados comenzando con una base de
datos mundial de respuesta de las plantas a los hongos micorricicos (MycoDB), que contiene
estudios en los que se cultivaron plantas con hongos micorricicos o sin ellos y se midié el
crecimiento resultante de las plantas (Chaudhary et al. 2016). MycoDB contiene 444 contrastes de
58 articulos centrados en especies de Pinus (Figura 4.1). En marzo de 2019 realizamos una
busqueda bibliografica en la base de datos de Scopus utilizando las palabras clave "pinus" O
"pine*" Y "inocul*" Y "mycorrhiz*" O "ecotmyc*". Evaluamos los resultados obtenidos con esta
busqueda y las referencias en ellos para identificar 112 articulos que cumplian los siguientes
requisitos: 1) comparacién de la biomasa de plantulas de Pinus medida después de crecer con o
sin inoculacidn de hongos EM vy, 2) el estudio no estaba incluido en MycoDB. Los articulos que no
incluian tratamientos de control (sin inoculacién de hongos EM) no se incluyeron, ya que las
comparaciones no eran posibles. Para cada estudio se obtuvo informacidn sobre la biomasa de
plantulas con y sin inoculaciéon de hongos EM. Cuando estaban disponibles, se extrajeron datos de
la biomasa total de la planta (aérea + subterranea), y si dichos datos no estaban disponibles, se
incluyd sélo la biomasa aérea. Si un experimento contenia la manipulacién de un factor aparte de
la inoculacién de hongos (por ejemplo, fertilizacion del sustrato, edad de las plantulas en el

momento de la inoculacidn), los resultados se incluian en nuestra base de datos como contrastes
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separados dentro del mismo experimento, siguiendo los mismos criterios que los autores de

MycoDB (Chaudhary et al. 2016).

'
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Figura 4.1: Diagrama de flujo que muestra el nimero de estudios identificados, examinados,
seleccionados e incluidos en nuestro meta-analisis. Adaptado de Moher et al. (2009)
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También extrajimos, de cada experimento, datos sobre las co-variables que esperdbamos
gue influyeran en la respuesta de las plantulas de Pinus a los hongos EM: 1) si el experimento se
realizé en el campo o en condiciones controladas (invernadero o camara de crecimiento), 2) la
duracidn del experimento, 3) si el sustrato fue fertilizado o no, 4) si las plantulas de Pinus fueron
inoculadas con una sola especie de hongos o con multiples especies de hongos, 5) la edad de las
plantulas de Pinus cuando fueron inoculadas y, 6) si el experimento tuvo lugar en el drea de
distribucién nativa o introducida de las especies de Pinus. Digitalizamos los datos disponibles en
graficos utilizando el Web Plot Digitizer 4.1 (Rohatgi 2018). En combinacién con los contrastes
anteriores de MycoDB, la base de datos final que obtuvimos consiste en 1206 contrastes de 170
articulos. De estos, 346 contrastes se realizaron en el campo y 860 tuvieron lugar bajo condiciones

controladas (ya sea en un invernadero o en una cdmara de crecimiento).

Calculamos un tamafio de efecto (TE) para cada estudio usando la respuesta logaritmica:

(1) TE =In (EMp/EMa)

donde EMp es la biomasa de las plantulas en presencia de hongos EM y EMa es la biomasa de las
plantulas en ausencia de hongos EM. Calculamos un tamafio de efecto medio para cada especie de
Pinus utilizando un promedio no ponderado de todos los contrastes de cada especie, siguiendo a
(Karst et al. 2018). Un tamafio del efecto positivo indica que las plantulas de Pinus se benefician de
la presencia de hongos EM, mientras que si el tamaio del efecto es negativo las plantulas se ven
afectadas negativamente por los hongos EM. Ademas, el valor absoluto del tamario del efecto es
un indicador de la magnitud de la respuesta de las pldntulas a la presencia de hongos EM, ya sea
positiva o negativa. Por lo tanto, algunas especies de Pinus pueden tener una respuesta fuerte
mientras que otras pueden tener una respuesta débil incluso cuando en ambos casos las plantulas
se benefician de la inoculacidn de hongos EM (es decir, ambas respuestas son positivas).
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Para cada especie de Pinus incluida en la base de datos (Tabla 4.1) obtuvimos informacién
sobre los atributos de historia de vida de diferentes fuentes (Committee-for-Compilation-of-
Chinese-Tree-Species-Manuals 1978; Grotkopp et al. 2004; Krugman y Jenkinson 2008; McGregor
et al. 2012; Yang et al. 2018; Zhao et al. 2011). Nos interesaban los diferentes atributos que
predicen la capacidad invasiva (peso de la semilla, periodo juvenil e intervalo entre afios de
semillazén) y por lo tanto se utilizaron para calcular un indice de invasién (el indice Z) (Rejmanek
et al. 2005; véase también Rejmanek y Richardson 1996). El indice Z se calcula para cada especie

de Pinus de la siguiente manera:
(2) indice Z = 23.39 — 0.63 * VPS — 3.88 \/P] — 1.09 % IS

donde PS es el peso de la semillas, PJ es el periodo juvenil y IS es el intervalo entre afios de
semillazén para cada especie de Pinus. Una especie con una indice Z negativo se consideraria no
invasora, mientras que una especie con un indice Z positivo se consideraria invasora. Por ejemplo,
segun una base de datos mundial de arboles y arbustos invasores, el 90 % de las especies de Pinus
gue se han convertido en invasoras en todo el mundo tienen una puntuacion Z positiva (Rejmanek
y Richardson 2013). Asimismo, cuanto mas alto sea el valor del indice Z positivo, mas invasora sera
una especie (Rejmanek et al. 2005). En este sentido, seglin una base de datos recientemente
compilada de ocurrencias mundiales de especies de Pinus naturalizadas (Perret et al. 2019) el
indice Z esta positiva y altamente correlacionado con el nUmero de ocurrencias naturalizadas para
las 34 especies incluidas en nuestra base de datos (p < 0.0001; R? = 0.38). Por otro lado, valores
mas bajos de peso de semillas corresponden a una mayor capacidad de invasidn para las especies
de Pinus (Grotkopp et al. 2002; Grotkopp et al. 2004; Rejmdanek 1996; Rejmanek y Richardson
1996; Rejmanek et al. 2005; Richardson et al. 1990; Richardson et al. 1994). También extrajimos

datos sobre la longitud del ala de la semilla de McGregor et al. (2012) para obtener la relacion
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entre el peso de la semilla y la longitud del ala de la semilla, definida como el indice de carga del
ala de la semilla (Richardson et al. 1990). Este rasgo es un buen indicador de la eficacia de la
dispersién de la semilla por el viento y, por lo tanto, puede ayudar a comprender por qué algunas

especies de Pinus se propagan mas rapidamente (Rejmdanek 1996; Richardson et al. 1990).

Tabla 4.1: Las especies de Pinus incluidas en nuestro estudio y peso de la semilla (mg), capacidad
de invasion (indice Z: cuanto mas alto es el indice Z, mas invasiva es una especie. Se espera que las
especies con puntuaciones Z inferiores a cero no sean invasoras), indice de carga del ala de semilla
(mg/mm, a mayor valor del indico menor capacidad de dispersién por viento), tamafio medio del
efecto de la inoculacién con hongos EM en el crecimiento de las plantulas, nimero de contrastes y
desvio estandar del tamafio del efecto.
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indice de carga Tamafio ,
Especie Pes.o indice Z del ala de del Contrastes Desvio
semilla . estandar
semilla efecto

Pinus ayacahuite 53.1 7.4 1.30 0.46 3 0.19
Pinus banksiana 35 11.3 0.23 0.23 133 0.37
Pinus caribaea 16.0 1.4 0.61 -0.02 39 0.30
Pinus clausa 6.0 11.0 0.23 0.37 2 0.13
Pinus contorta 3.5 13.0 0.16 0.57 36 0.59
Pinus densiflora 8.7 1.6 0.48 0.16 29 0.59
Pinus echinata 10.9 6.5 0.64 0.18 6 0.24
Pinus elliottii 34.7 5.1 1.33 0.41 32 0.52
Pinus greggii 14.1 5.5 0.88 0.49 10 0.33
Pinus halepensis 19.1 8.9 0.66 0.09 40 0.34
Pinus jeffreyi 111.8 2.5 3.61 0.06 15 0.24
Pinus koraiensis 522.0 -9.7 522.02 0.04 13 0.07
Pinus lambertiana 220.0 -14.9 7.10 -0.11 10 0.13
Pinus massoniana 9.5 10.0 0.43 0.74 25 0.51
Pinus muricata 10.0 9.8 0.48 0.36 20 0.79
Pinus nigra 18.6 2.0 0.81 0.15 10 0.11
Pinus oocarpa 15.2 6.8 1.17 0.21 7 0.14
Pinus palustris 88.7 -6.4 2.16 -0.08 4 0.06
Pinus patula 8.4 7.7 0.44 0.77 31 0.90
Pinus pinaster 49.0 7.8 1.89 0.00 183 0.48
Pinus pinea 755.0 -16.0 377.52 -0.06 49 0.23
Pinus ponderosa 38.0 0.1 1.23 0.15 52 0.50
Pinus pseudostrobus 22.2 6.6 0.85 0.70 21 0.58
Pinus radiata 33.1 9.6 1.58 0.65 75 0.62
Pinus resinosa 8.8 -0.9 0.42 0.26 24 0.50
Pinus rigida 7.3 8.4 0.33 0.72 10 0.25
Pinus strobus 17.2 5.9 0.66 0.67 10 0.45
Pinus sylvestris 6.9 8.5 0.33 0.13 206 0.76
Pinus tabuleoformis 36.0 9.5 3.27 0.36 31 0.28
Pinus taeda 25.4 2.8 1.21 0.26 41 0.22
Pinus tecunumanii 12.8 6.9 1.28 0.18 7 0.15
Pinus thunbergii 14.0 9.9 0.82 0.48 4 0.23
Pinus virginiana 8.1 11.5 0.39 0.34 2 0.34
Pinus wallichiana 49.9 1.2 1.61 0.36 26 0.14




Para cuantificar la importancia de la capacidad de invasién de las especies de Pinus
(utilizando el indice Z o el peso de la semilla como estimadores de invasividad) y otras co-variables
como los potenciales impulsores del efecto de los hongos EM sobre el crecimiento de las
plantulas, utilizamos modelos de regresién lineal (funcién Im) (Chambers et al. 1990; Wilkinson y
Rogers 1973). Ademas, para evaluar la relacion entre la capacidad de dispersion de las especies de
Pinus y la respuesta de las plantulas a los hongos EM, utilizamos el indice de carga del ala de
semilla como variable predictiva (una alternativa a la capacidad de invasion de las especies), junto
con otras co-variables. Probamos la independencia de todas las variables predictoras a través de la
multicolinealidad, utilizando el factor de inflacion de la varianza (VIF) (funcidon VIF) (Fox y Weisberg
2010). Ninguna de las variables mostré multicolinealidad (todos los valores del VIF estaban por
debajo de 2), por lo que incorporamos todas ellas en nuestros modelos. Sin embargo, es
importante aclarar que nunca incluimos el indice Z, el peso de la semilla o el indice de carga del ala
de la semilla en el mismo modelo, ya que el indice Zy el indice de carga del ala de la semilla se
calculan en base al peso de la semilla. Comprobamos la normalidad de nuestros modelos
analizando visualmente la distribucién de los residuos de cada modelo (Figura S4.1a y S4.2a).
Evaluamos la homogeneidad de la varianza comprobando la ausencia de patrones entre los
residuos del modelo y los valores ajustados (Quinn y Keough 2002) (Figura S4.1b & S4.2b).
Ademas, ninguno de los puntos de datos de nuestro conjunto de datos mostraba una distancia de
Cook superior a 1, lo que indicaba la ausencia de casos influyentes (Cook y Weisberg 1982) (Figura

S4.1c & S4.2¢).

Para comprobar si hay una sefial filogenética en nuestra variable respuesta utilizamos el
arbol filogenético construido por McGregor (2012) y estimamos la C media de Abouheif (Abouheif
1999; Pavoine et al. 2008) (funcion abouheif.moran del paquete adephylo) (Jombart y Dray 2008).

Para evaluar si existe un sesgo de publicacidon en nuestra base de datos utilizamos una prueba de
70



correlacidn de rango no paramétrica, la rho de Spearman, una potente prueba para analisis que
incluyen mas de 75 contrastes (Begg y Mazumdar 1994). Segun esta prueba, una correlacion
significativa entre el tamano del efecto y el tamafio de la muestra indicaria un sesgo de
publicacion. También construimos un grafico de embudo para observar como la distribucién de los
tamafios de los efectos cambia con el tamafio de la muestra. Por ultimo, incluimos el tamafio de la
muestra (es decir, el nUmero de réplicas) de cada contraste como variable predictiva en los
modelos de regresién multiple para tener en cuenta un posible sesgo de publicacién. Realizamos

todos los analisis estadisticos utilizando el programa estadistico R v.3.5.1 (R Core Team 2019).

4.4 Resultados

El efecto de la inoculaciéon con hongos EM sobre el crecimiento de las plantulas de Pinus aumentd
con el incremento de la invasividad de Pinus (R?=0.37; p = 0.0001; Figura 4.2a) y disminuyé con el
incremento del peso de la semilla (R? = 0.24; p = 0.0030; Figura 4.2b). Incluso sin considerar las
cuatro especies con indice Z claramente negativo, las especies con mayor capacidad de invasion
mostraron una mayor respuesta de crecimiento a los hongos EM (R? =0.16; p = 0.0288; Figura
4.3). Esta respuesta de crecimiento oscild entre casi 0% para las especies de semillas grandes con
baja capacidad de invasidn y casi 100% de aumento de la biomasa para las especies de semillas
pequeias con alta capacidad de invasidn. La respuesta de crecimiento de las plantulas a los
hongos EM disminuyé con la carga del ala de las semilla (R? = 0.20; p = 0.0072; Figura 4.4). Incluso
cuando se eliminaron los datos de las especies de Pinus con valores extremos de este atributo, la
dependencia de las especies a los hongos EM auln disminuyé con una mayor carga del ala de la

semilla (R =0.16; p = 0.0244; Figura 4.5).
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Figura 4.2: a) Regresion lineal entre el tamafo del efecto medio (+ EE) de la inoculacién con
hongos ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y la capacidad de invasidn de las especies
(indice Z) para 34 especies de Pinus. Cuanto mas alto es el indice Z, mas invasiva es una especie. Se
espera que las especies con puntuaciones Z inferiores a cero no sean invasoras. b) Regresion lineal
entre el tamafio de efecto medio (+ EE) de la inoculacién con hongos EM sobre el crecimiento de
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plantulas, y el peso de la semilla para 34 especies de Pinus. Cuanto menor sea el peso de la
semilla, mas invasiva es una especie. Cada punto representa una especie de Pinus diferente.
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Figura 4.3: Regresion lineal entre el tamafio del efecto medio (+ SE) de la inoculacion con hongos
ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y la capacidad de invasion de las especies (indice
Z) para 30 especies de Pinus. Cuanto mas alto es el indice Z, mas invasiva es una especie. Cada
punto representa una especie de Pinus diferente.

Tamafio del efecto de hongos

ectomicorricicos sobre

la biomasa de plantulas

1.0

o
)]
|

o
o
|

©
[&)]
L

y =0.3142 - 0.1551x

p = 0.0072
% } i R?=0.20

0 1 2 3

indice de carga del ala de semilla (log)

Figura 4.4: Regresion lineal entre el tamafio del efecto medio (+ SE) de la inoculacidn con hongos
ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y el indice de carga del ala de la semilla (relaciéon
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entre peso de la semilla y la longitud del ala) para 34 especies de Pinus. Cuanto mds bajo es el
indice de carga del ala de la semilla, mas lejos puede dispersarse la semilla por el viento. Cada
punto representa una especie de Pinus diferente.

Al tener en cuenta las condiciones de cada experimento (experimento de campo o en
condiciones controladas, duracién del experimento, fertilizacién, inoculacién de una sola especie
de hongos o de multiples especies de hongos, edad de las plantulas cuando se inoculany
ubicacidn del experimento en el drea de distribucidn nativa o introducida de las especies de Pinus)
encontramos un efecto significativo de muchas co-variables. La respuesta de las plantulas a los
hongos EM aumenté con la duracidn del experimento (Figura 4.6) y con la inoculacion de multiples
especies de hongos (Figura 4.7). Por otro lado, la respuesta micorricica de las especies disminuyé
con la fertilizacion del suelo (Figura 4.8) y la edad de las plantulas en el momento de la inoculacion
(Figura 4.9). Sin embargo, la respuesta de crecimiento de las plantulas no se vio afectada por el
hecho de que el experimento se llevara a cabo en condiciones controladas o en el campo (Tabla
4.2). Por ultimo, el efecto de la ubicacién del experimento en el area de distribucién nativa o
introducida de las especies de Pinus sobre la respuesta del crecimiento de las plantulas a los
hongos EM no mostré resultados concluyentes (Tabla 4.2). Cuando utilizamos el indice Z como
estimador de la capacidad de invasién de las especies de Pinus, encontramos que la respuesta en
crecimiento de las plantulas aumentd en el rango nativo (Tabla 4.2a). Sin embargo, cuando
utilizamos el peso de la semilla o el indice de carga del ala de la semilla como estimador para la
capacidad de invasién no encontramos ningun efecto significativo de la ubicacion del experimento

sobre la respuesta en crecimiento de las plantulas (Tabla 4.2b y 4.2c).
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Figura 4.5: Regresion lineal entre el tamafio del efecto medio (+ SE) de la inoculacidn con hongos
ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y el indice de carga del ala de la semilla (relacion
entre peso de la semilla y la longitud del ala) para 32 especies de Pinus. Cuanto mas bajo es el
indice de carga del ala de la semilla, mas lejos puede dispersarse la semilla por el viento. Cada
punto representa una especie de Pinus diferente.
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Figura 4.6: Regresion lineal entre el tamafio del efecto de la inoculacién con hongos
ectomicorricios sobre la biomasa de plantulas, y la duracién del experimento para los 1206
contrastes incluidos en nuestra base de datos.
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Figura 4.8: Tamafio del efecto de la inoculacién con hongos ectomicorricicos (media + 95% Cl)
sobre la biomasa de plantulas para los contrastes que fueron fertilizados (n = 712) y los contrastes
gue no fueron fertilizados (n = 494).
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Figura 4.9: Regresion lineal entre el tamafio del efecto de la inoculacién con hongos
ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y la edad de las plantulas en el momento de la
inoculacidn para los 1206 contrastes incluidos en nuestra base de datos.

Tabla 4.2: Parametros de la regresién lineal multiple incluyendo la capacidad de respuesta en
biomasa de plantulas de Pinus como variable respuesta y las siguientes variables predictivas: tipo
de experimento (de campo o de laboratorio), duracién del experimento, fertilizacion (si o no),
inoculacidn (una o varias especies de hongos), edad de la plantula en el momento de la
inoculacidn, rango (nativo o introducido) y a) indice Z; b) peso de la semilla; c) indice de carga del
ala de la semilla. Los efectos significativos (p < 0,05) se muestran en negrita.

a)
Variable Estimate SE t p value
Tipo experimento_lab 0.048 0.039 1.219 0.2230
Duracién experimento 0.008 0.002 4.049 <0.0001
Fertilizacion_si -0.152 0.034 -4.406 <0.0001
Inoculacién_una sp -0.240 0.053 -4.499 <0.0001
Edad inoculacién -0.023 0.008 -2.854 0.0044
Rango_Nativo 0.094 0.037 2.550 0.0109
indice Z 0.013 0.003 4951 <0.0001

b)
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Variable Estimate SE t p value
Tipo experimento_lab 0.055 0.040 1.370 0.1710
Duracién experimento 0.007 0.002 3.700 <0.0001
Fertilizacion_si -0.167 0.034 -4.849 <0.0001
Inoculaciéon_una sp -0.242 0.054 -4.506 <0.0001
Edad inoculacidn -0.024 0.008 -3.018 0.0026
Rango_nativo 0.052 0.038 1.378 0.1683
Peso semilla -0.093 0.030 -3.089 0.0021
c)
Variable Estimate SE t p value
Tipo experimento_lab 0.050 0.040 1.271 0.2039
Duracién experimento 0.007 0.002 3.522 0.0004
Fertilizacion_si -0.165 0.034 -4.802 <0.0001
Inoculacién_una sp -0.247 0.054 -4.612 <0.0001
Edad inoculacién -0.025 0.008 -3.095 0.0020
Rango_nativo 0.067 0.037 1.803 0.0716
indice carga ala -0.076 0.023 -3.302 0.0010

* En los casos de variables categdricas con dos niveles (experimento de campo - experimento de
laboratorio; si fertilizacion - no fertilizacién; inoculacién una especie - inoculacion de multiples
especies de hongos; rango introducido - rango nativo) los niveles de referencia son: experimento
de campo, sin fertilizacion, inoculacién de multiples especies de hongos y rango introducido.

Teniendo en cuenta las condiciones experimentales de cada estudio, el efecto de los
hongos EM sobre el crecimiento de las plantulas de Pinus ain aumenta con la invasividad de Pinus
(p <0.0001; Tabla 4.2a), y disminuye con el peso de la semillas (p = 0.0021; Tabla 4.2b) y la carga
del ala de la semilla (p = 0.0068, Tabla 4.2c). No encontramos evidencia que la relacion filogenética
entre especies influya sobre el efecto de los hongos EM sobre el crecimiento de las plantulas (C
media de Abouheif = 0.116, p = 0.159) (Miinkemdiller et al. 2012). Por otro lado, encontramos

evidencia de un sesgo de publicacién en nuestra base de datos (Spearman's rho =-0.13; p <
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0.0001), dado por una sobrerrepresentacién de los tamafos de efecto positivo en pequefios
tamafios muestrales (Figura 4.10). Sin embargo, al incluir el tamafio muestral (es decir, el nUmero
de repeticiones) como variable predictiva en nuestros modelos, para tener en cuenta este sesgo

de publicacién, nuestros resultados no se modificaron (Tabla S4.1).
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Figura 4.10: Regresidn lineal (linea sélida) entre el tamafio del efecto de la inoculacion con hongos
ectomicorricicos sobre la biomasa de plantulas, y el nimero de réplicas del contraste para los 1206
contrastes incluidos en nuestra base de datos. La linea de puntos tiene un intercepto y pendiente
iguales a cero.

4.5 Discusion

Contrario a las predicciones tedricas, nuestros resultados muestran que las especies de Pinus que
son mas invasoras dependen mas de mutualistas. Los hongos EM generaron mayor crecimiento de
las plantulas para las especies de Pinus que son mas invasoras (mayor indice Z y menor peso de
semillas). La interaccidn entre las plantas y los hongos micorricicos beneficia a las plantas, en
términos de mayor absorcién de agua y nutrientes, pero también tiene sus costos, en términos de
una proporcion de asimilacién de carbono destinada a los hongos y no al crecimiento de las
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plantas (Johnson et al. 1997; Johnson y Graham 2013). Una posibilidad es que el equilibrio entre
los beneficios y los costos de este mutualismo varie entre las especies de Pinus con diferente peso
de la semilla. Las semillas mas grandes tienden a tener niveles mas altos de reservas y a producir
plantulas mas grandes, que en general tienen raices mas profundas, aumentando la absorcion de
agua y nutrientes sin necesidad de simbiontes (Baker 1972; Buckley 1982; Gross 1984; Harper et
al. 1970; Jakobsson y Eriksson 2000; Stock et al. 1990). En consecuencia, estas plantulas pueden
estar menos limitadas por la absorcion de las raices y menos beneficiadas por los hongos EM. Las
especies de pinos son plantas micorricicas obligadas (Koele et al. 2012) y como tales requieren
asociaciones con hongos apropiados para sobrevivir (Brundrett y Tedersoo 2018; Smith y Read
2008). Sin embargo, nuestros resultados sugieren que las especies de semillas grandes pueden
persistir durante largos periodos de tiempo en zonas con nulo o bajo inéculo micorricico, ya que

sus plantulas pueden sobrevivir mas tiempo esperando a los hongos micorricicos.

Maximizar el crecimiento en presencia de hongos EM podria ser un mecanismo que ayude
a explicar por qué las especies de Pinus de semillas pequefias son mas invasoras. El tamafio de la
semilla es probablemente el rasgo con mas evidencia que muestra una relacién con la capacidad
de invasion de la planta: las especies de semillas mas pequefias son mas invasoras (Hamilton et al.
2005; Moravcova et al. 2010; Pysek et al. 2015; Rejmanek 2000). Segun el compromiso entre
tamafio de la semilla y nimero de semillas, las especies pueden producir muchas semillas
pequeiias o unas pocas semillas grandes (Henery y Westoby 2001; Jakobsson y Eriksson 2000;
Moles y Westoby 2006). Las especies con semillas pequefias tienden a tener una mayor
fecundidad (semillas producidas por adulto y por afio), lo que forma parte de una estrategia
destinada a producir suficientes propagulos para asegurar que al menos algunas semillas
encuentren micrositios adecuados para el crecimiento de las plantulas (Jakobsson y Eriksson

2000). Las semillas mds pequefias tienden a producir plantulas mas pequefias, que son mas
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susceptibles a condiciones estresantes, como la baja disponibilidad de agua y los bajos niveles de
nutrientes (Baker 1972; Buckley 1982; Leishman y Westoby 1994; Moles y Westoby 2004). Sin
embargo, facilitadas por el mutualismo con hongos EM estas plantulas son mas capaces de
sobrevivir y crecer en estas condiciones estresantes (Rapparini y Pefiuelas 2014). De esta manera,
la estrategia de producir mas semillas y asociarse con hongos EM promoveria el establecimiento
de un mayor nimero de plantulas que la estrategia de las especies que producen semillas mas

grandes (y en menor cantidad).

La capacidad de dispersidn de una planta también puede estar relacionada con su
dependencia del mutualismo con micorrizas. Un reciente meta-analisis demostrd que las
adaptaciones para la dispersidn a larga distancia son mads frecuentes en las plantas micorricicas
gue en las no micorricicas (Correia et al. 2018). En nuestro estudio obtuvimos un gradiente, desde
una gran dependencia (especies de semillas pequefias con una baja carga de ala de la semilla)
hasta una baja dependencia (especies de semillas grandes con una alta carga de ala de la semilla).
Este gradiente puede estar asociado con la capacidad de dispersidn de las especies de Pinus que
difieren en la carga alar de las semillas, donde las especies de semillas pequefias con alas de
semillas relativamente grandes se dispersan mas lejos, por medio del viento, que las especies de
semillas grandes con alas de semillas relativamente pequefias (Greene y Johnson 1993; Groom
2010; Zhu et al. 2015). La capacidad de dispersién de las diferentes especies de Pinus puede influir
en su capacidad de invasion, limitando la dispersion de las especies de semillas grandes con alas
de semillas relativamente pequefias (Rejmanek 1996). Por ejemplo, Pinus pinea, una de las
especies con la mayor carga alar dentro del género, fue introducida en ~1750 en Sudafrica pero
nunca se convirtié en invasora (van Wilgen y Richardson 2012), posiblemente porque la dispersion
de las semillas era muy limitada y las plantulas sélo se encontraban en el sotobosque de las

plantaciones (van Wilgen y Siegfried 1986). Nuestro estudio muestra que las especies que se
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dispersan a mayores distancias dependen mas de los hongos EM. Esto es contrario a lo que
esperabamos, porque la disponibilidad de adecuado indculo micorricico disminuye con la distancia
del arbol madre (Collier y Bidartondo 2009; Hayward et al. 2015; Horton 2017; Nufiez et al. 2009).
Sin embargo, cuando los vectores bidticos adecuados aumentan la dispersidon micorricica, la
disponibilidad de in6culo de hongos EM puede no limitar la distancia para el establecimiento de
Pinus (Nufiez et al. 2013; Wood et al. 2015). En este contexto, la asociacidn positiva entre la
dispersioén de las semillas y la dependencia de hongos EM puede ser ventajosa para ampliar el
rango de distribucién de la poblacion de plantas (Correia et al. 2018). Ademas, la capacidad de
dispersarse a mayores distancias puede reducir la competencia entre individuos, aumentando la
probabilidad de supervivencia de cada plantula individual (Janzen 1970, Terborgh 2013, Olsson et
al. 2019) vy, por lo tanto, contribuyendo al crecimiento de la poblacién (Law et al. 2003) y a su

rapida expansion (Clark et al. 2001).

En concordancia con estudios anteriores, nuestros resultados muestran que la respuesta
del crecimiento de las plantulas de Pinus a los hongos EM aumentd con la duracion del
experimento (Lekberg y Helgason 2018) y la inoculacién de multiples especies de hongos (Dalong
et al. 2011; Perry et al. 1989). Por otra parte, la respuesta en crecimiento de las plantulas
disminuyd con la fertilizacidn del suelo, al igual que lo encontrado por Browning y Whitney (1992)
y Diaz et al. (2010). Esto podria deberse a que en suelos de altos niveles de nutrientes la ventaja
gue aportan las micorrizas, aumentando la absorcién de nutrientes, ya no es relevante. No
encontramos resultados concluyentes en cuanto a la respuesta de las especies a la inoculacién con
hongos EM en el rango nativo en comparacién con el rango introducido. A este respecto, no
encontramos pruebas de una menor dependencia micorricica de Pinus en su rango introducido, a

diferencia de lo que se ha encontrado en otros trabajos (Pringle et al. 2009; Seifert et al. 2009).

82



Los indicadores indirectos de la capacidad de invasion de las especies son muy Utiles, pero
no se espera que ninguno de ellos prediga todas las invasiones exitosas y fallidas. En las invasiones
bioldgicas intervienen muchos factores, lo que hace que sean extremadamente dificiles de
predecir (Seebens et al. 2016; van Kleunen et al. 2015). En el caso de Pinus, algunos de los factores
gue impulsan las invasiones no estan relacionados con la capacidad de invasion de las especies,
sino con factores biogeograficos o humanos (Essl et al. 2010; McGregor et al. 2012). No obstante,
los atributos invasores han demostrado ser buenos predictores del éxito de la invasién. Por
ejemplo, todas las especies de Pinus con un indice Z positivo (es decir, clasificadas como invasoras)
gue se han introducido en nuevas regiones se han convertido en invasoras fuera de su area de
distribucién nativa (Grotkopp et al. 2004). Ademas, seglin una base de datos mundial de arboles y
arbustos invasores, el 90% de las especies de Pinus que se han convertido en invasoras en todo el
mundo han sido clasificadas como invasoras segun el indice Z (Rejmdanek y Richardson 2013).
Ademds, de acuerdo a una base de datos recientemente compilada de ocurrencias especies de
Pinus naturalizadas, el indice Z esta alta y positivamente correlacionado con el nimero de sitios
donde cada especie se ha naturalizado (p < 0,0001; R?> = 0,38) (Perret et al. 2019). Sin embargo,
algunas de las especies de Pinus consideradas no invasoras no han sido ampliamente introducidas
fuera de su area de distribuciéon nativa (Essl et al. 2010; McGregor et al. 2012), lo que da lugar a
una reduccion del nimero de oportunidades de invasion (Lockwood et al. 2005). Reconocemos
que esta aproximacion a la capacidad de invasién de los pinos no es un predictor perfecto del éxito
de la invasidn, pero la consideramos un indicador util de la probabilidad de que una especie se

convierta en invasora cuando se introduce en una nueva region.

Nuestros resultados muestran que las especies de Pinus que son mas invasoras responden
mas al mutualismo con hongos EM, y este patrén puede permanecer consistente a través de otros

taxones. Por ejemplo, el mismo patrén de disminucidn de la respuesta a las micorrizas con
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aumento del peso de la semilla se encontrd para especies pertenecientes a muchas familias de
plantas en un bosque tropical (Janos 1980), para especies de la familia Ericaceae (Allsopp y Stock
1992) y para especies de la subclase Rosidae (Allsopp y Stock 1995). Por otro lado, Reinhart et al.
(2017) no encontraron pruebas que la capacidad de invasién de las plantas estuviera asociada con
la capacidad de respuesta micorricica para las familias Poaceae y Asteraceae. Ademas, los
resultados de nuestro estudio pueden tener implicaciones no sélo para el mutualismo entre
plantas y hongos micorricicos sino también para otros tipos de mutualismos como la polinizacién o
la dispersién de semillas. Sin embargo, no todos los tipos de mutualismos tendran el mismo
impacto en las invasiones de plantas (Richardson et al. 2000a; Traveset y Richardson 2014). Por
ejemplo, muchas plantas pueden sobrevivir y reproducirse en ausencia de sus dispersores de
semillas (aunque algunas especies de plantas requieren pasar por tracto digestivo de un dispersor
para que la semilla germine), mientras que para muchas plantas la reproduccién se vera muy
afectada en ausencia de polinizadores, y la mayoria de las plantas ni siquiera sobreviviran sin los
hongos micorricicos apropiados (con excepcién de las plantas no micorricicas y las micorricicas
facultativas, que sdlo representan el 15% de todas las plantas terrestres; Brundrett y Tedersoo
2018). Es necesario seguir investigando para evaluar la relacién entre la capacidad de invasion de

las plantas y la dependencia de los polinizadores y los dispersores de semillas.

En conclusidn, presentamos evidencia concreta que cuestiona la hipdtesis que las especies
con mayor capacidad de invasidn dependen menos de los mutualismos. Nuestros resultados
muestran que las especies invasoras capitalizan mejor los beneficios de los mutualismos que las
especies no invasoras de mismo género. Nuestro trabajo destaca la importancia de las
interacciones entre plantas y hongos micorricicos para explicar el éxito y la propagacién de las
especies no nativas. Este resultado puede ayudar a explicar la alta prevalencia de mutualismos

como las micorrizas en plantas terrestres donde el 92% de todas las plantas estdn asociadas con
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hongos micorricicos (Brundrett y Tedersoo 2018). Depender en gran medida de los mutualismos
para la colonizacidn de nuevas areas tiene claramente costos asociados, pero esos costos parecen

ser superados por los beneficios obtenidos.
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Capitulo 5: Los patrones de naturalizacion de plantas muestran que las plantas
micorricicas facultativas tienen mas probabilidades de éxito fuera de su area de

distribucion nativa

La seccion que sigue es una version levemente modificada de un articulo publicado en Ecography:

Moyano J, Dickie IA, Rodriguez-Cabal MA, Nufiez MA (2020) Patterns of plant naturalization show
that facultative mycorrhizal plants are more likely to succeed outside their native Eurasian ranges.

Ecography 43: 648-659

El uso de “nosotros” en este capitulo se refiere y mis co-autores y yo. Como primer autor yo era

responsable de este articulo.
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5.1 Resumen

La naturalizacién de una especie introducida es una etapa clave durante el proceso de invasion.
Por lo tanto, la identificacidn de los atributos que favorecen la naturalizacién de las especies no
nativas puede ayudar a comprender por qué algunas especies tienen mas éxito cuando se
introducen en nuevas regiones que otras. La capacidad y la necesidad de una planta de formar un
mutualismo con hongos micorricicos, junto con los tipos de asociaciones formadas, pueden
desempenar un papel central en el éxito de la naturalizacion de las diferentes especies de plantas.
Para comprobar la relacién entre el éxito de la naturalizacién de las plantas y sus asociaciones
micorricicas construi una base de datos compuesta por la condiciéon micorricica y el tipo de
micorrizas de 1981 especies, abarcando 155 familias y 822 géneros de plantas de Europay Asia, y
la combiné con la base de datos mas completa de especies no nativas naturalizadas de todo el
mundo (GloNAF). En las regiones continentales, encontré que el nimero de regiones naturalizadas
era mas alto para las plantas micorricicas facultativas, seguido de las micorricicas obligadas y mas
bajo para las plantas no micorricicas, lo que sugiere que la capacidad de formar micorrizas es una
ventaja para las plantas introducidas. Consideramos los siguientes tipos de micorrizas:
arbusculares, ectomicorrizas, ericoides y orquioides. Ademas, las especies micorricicas duales eran
las que incluian observaciones de micorrizas arbusculares asi como observaciones de
ectomicorrizas. El éxito de la naturalizacion fue mayor en el caso de las plantas micorricicas
arbusculares y micorricicas duales, lo que puede estar relacionado con la baja especificidad del
huésped de los hongos micorricicos arbusculares y la consiguiente alta disponibilidad de hongos
micorricicos arbusculares. Sin embargo, este patron de éxito en la naturalizacion desaparecio en
las islas, lo que sugiere que la capacidad de formar micorrizas puede no ser una ventaja para
establecer poblaciones en regiones aisladas. En conjunto, nuestros resultados muestran que la
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condicién micorricica de las plantas y el tipo de micorrizas desempefian un papel central en el
proceso de naturalizacidn de las plantas introducidas en muchas regiones, pero que su efecto esta

modulado por otros factores.

5.2 Introduccion

Comprender por qué algunas especies de plantas son capaces de naturalizarse y convertirse en
invasoras mientras que otras fracasan es una pregunta fundamental en ecologia (van Kleunen et
al. 2015). Del total de especies de plantas introducidas en una nueva regién una pequefia fraccion
se naturaliza, y de éstas solo una pequefia fraccion se convierte en invasora (Caley et al. 2008;
Williamson y Fitter 1996). Por lo tanto, la naturalizacidn de una especie no nativa (es decir, cuando
establece una poblacidn viable) es el primer filtro importante en el proceso de invasién de una
especie que ha sido introducida (Blackburn et al. 2011; Richardson et al. 2000b). La identificacion
de los atributos que favorecen el éxito de la naturalizacién es clave para comprender por qué
algunas especies de plantas se convierten en invasoras (Richardson y PySek 2012). Se ha propuesto
que las especies que dependen de los mutualismos, como los polinizadores animales, tienen
menos probabilidades de establecerse en nuevos sitios (Baker 1965; Baker 1974; Burns et al. 2011;
Razanajatovo et al. 2016). Otro mutualismo que podria ser vital durante la etapa de naturalizacién
de las plantas no nativas es la interaccion entre las plantas y los hongos micorricicos (Brundrett y
Tedersoo 2018; Dickie et al. 2017; Richardson y PySek 2012; Smith y Read 2008). En este sentido,
en el capitulo 4 encontramos que una mayor dependencia de hongos micorricicos podria

favorecer la capacidad de invasién de las plantas.
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Las plantas varian ampliamente en sus asociaciones con hongos micorricicos (es decir, la
condicién micorricica de una planta). Las plantas no micorricicas no se asocian con hongos
micorricicos y, por lo tanto, son completamente independientes de este mutualismo. Por el
contrario, las plantas micorricicas funcionalmente obligadas (en adelante "obligadas") requieren
de asociaciones con hongos micorricicos apropiados para sobrevivir en los ecosistemas naturales.
Por ultimo, las plantas micorricicas facultativas forman micorrizas pero pueden, en algunas
condiciones, sobrevivir sin micorrizas (Brundrett y Tedersoo 2018; Smith y Read 2008). Ademas,
hay diferentes tipos de micorrizas: micorrizas arbusculares, ectomicorrizas, micorrizas orquioides y
micorrizas ericoides (Brundrett 2009; Brundrett y Tedersoo 2018; Moora 2014; van der Heijden et
al. 2015). En las micorrizas arbusculares las hifas del hongo penetran las células de la raiz de la
planta, formado vesiculas y arbusculos. En las ectomicorrizas las hifas no penetran las células de la
raiz. En las micorrizas orquioides el hongo penetra las células de la raiz de las orquidaceas
formando bobinas. Finalmente, en las micorrizas ericoides el hongo penetra las células de la raiz
de las ericaceas para formar ovillos (Smith y Read 2008). A su vez, las plantas micorricicas duales
son aquellas que incluyen individuos que se asocian con hongos micorricicos arbusculares,
individuos que se asocian con hongos ectomicorricicos e individuos que se asocian con ambos
(Adjoud-Sadadou y Halli-Hargas 2017; Chilvers et al. 1987; Harley y Smith 1983; Teste et al. 2019).
Cuando una especie vegetal se introduce en una nueva region, el tipo de micorrizas que forma
puede afectar a la probabilidad de encontrar hongos micorricicos adecuados (Nufiez y Dickie

2014).

Las plantas pueden naturalizarse en una regién introducida sin estar limitadas por la falta
de hongos micorricicos por diferentes vias (Nufiez y Dickie 2014). En primer lugar, una planta
puede no depender de las micorrizas por ser una especie no micorricica o micorricica facultativa

(15 % de todas las plantas terrestres) (Brundrett y Tedersoo 2018). No depender de las micorrizas
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hace posible que estas especies tengan éxito en entornos en los que no pueden encontrar hongos
micorricicos (Nufiez y Dickie 2014). Se ha propuesto que en la mayoria de las situaciones se
dispone de hongos micorricicos y que las plantas no micorricicas estan en desventaja en
comparacién con las especies micorricicas (Richardson et al. 2000a). Sin embargo, en algunos
casos estas interacciones mutualistas pueden verse perturbadas por la falta de simbiontes (Dickie
et al. 2017), por ejemplo en islas aisladas (Carlquist 1974; Trgjelsgaard et al. 2015). Ademas, las
plantas no micorricicas pueden tener una ventaja competitiva en lugares muy perturbados
(Delavaux et al. 2019). Por otra parte, las plantas micorricicas facultativas pueden tener éxito
tanto en ausencia de hongos micorricicos como cuando se dispone de estos simbiontes (Smith y
Read 2008), lo que puede permitir a las especies micorricicas facultativas progresar en un contexto
mas amplio. Las plantas también pueden formar nuevas asociaciones con hongos micorricicos, ya
sean simbiontes nativos o no nativos (Dickie et al. 2010), aunque esto puede ser dificil de evaluar
porque la distribucion nativa de la mayoria de los hongos es poco conocida (Pringle y Vellinga
2006). Se han encontrado nuevas asociaciones para el eucalipto ectomicorricico (Tedersoo et al.
2007), y para las pinaceas ectomicorricicas (Bahram et al. 2013; Moeller et al. 2015). La formacidn
de asociaciones novedosas también puede ser posible para las plantas micorricicas arbusculares,
ya que los hongos micorricicos arbusculares no tiene especificidad con respecto a sus hospederos

(van der Heijden et al. 2015).

Las plantas no nativas también pueden formar asociaciones con simbiontes familiares
(cosmopolitas). Por ejemplo, se ha sugerido que mas del 40% de los hongos micorricicos
arbusculares tienen esa distribucion transcontinental (Moora et al. 2011; Stiirmer et al. 2018; pero
véase Bruns y Taylor 2016). Ademas, las plantas pueden co-invadir con los hongos micorricicos de
su rango nativo (Dickie et al. 2010). La co-invasion parece ser la via mas probable para las plantas

ectomicorricicas y orquioides, cuyos simbiontes pueden requerir hospedadores especificos (Dickie
90



et al. 2017; van der Heijden et al. 2015). La capacidad de dispersién de los hongos, que es muy
variable entre las especies de hongos (Peay et al. 2012), es particularmente importante para la via
de co-invasién porque las plantas sélo se estableceran en lugares donde sus simbiontes se hayan
dispersado. A este respecto, puede ocurrir que muchas especies de hongos ectomicorricicos se
dispersen mas facilmente que los hongos micorricicos arbusculares porque producen cuerpos
fructiferos (esporocarpos) que mejoran la dispersidn de esporas fungicas (Tedersoo et al. 2010),
especialmente cuando esos esporocarpos son consumidos por los dispersores bidticos (Nufiez et
al. 2013; Wood et al. 2015). El nimero de posibilidades disponibles para las diferentes especies de
plantas varia seguin su condicién micorricica y tipo de micorrizas que forma. A este respecto, las
plantas que dependen mds de las micorrizas y que forman interacciones mutualistas especificas
con sus simbiontes pueden estar mas limitadas cuando se introducen en una nueva regién y es

menos probable que se naturalicen (Nufiez y Dickie 2014).

En este capitulo evaluamos la relacion entre el éxito de la naturalizacién de las plantas y su
condicidn micorricica y tipo de micorrizas que forman. Especificamente, construimos y analizamos
una base de datos de condicidon micorricica (no micorricica, obligada y facultativa) y el tipo de
micorrizas (micorricico arbuscular, ectomicorricica, micorricica ericoide, micorricica orquioide y
micorricica dual) para 1981 especies de plantas vasculares (abarcando 155 familias y 822 géneros)
y combinamos este registro con la base de datos mas completa sobre plantas no nativas
naturalizadas (GIoNAF) (van Kleunen et al. 2019). GIoNAF incluye informacidn sobre la ocurrencia y
la identidad de especies de plantas exdticas naturalizadas en diferentes regiones de todo el
mundo. Dado que las plantas micorricicas facultativas pueden tener éxito tanto en ausencia de
hongos micorricicos como cuando éstos estan disponibles, esperamos que tengan un mayor éxito
de naturalizacién que las especies micorricicas obligadas y que las especies no micorricicas.

Ademas, nos preguntamos si la especificidad del hongo micorricico favorece o dificulta el éxito de
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la naturalizacion de la planta. Predecimos que las plantas micorricicas arbusculares, cuyos
simbiontes son menos especificos (van der Heijden et al. 2015), se han naturalizado mas que los
otros tipos de plantas. Ademas, para evaluar la influencia del tipo de regién en los patrones de
éxito de la naturalizacién analizamos nuestros datos para las regiones continentales y para las
regiones insulares por separado. Debido a una menor disponibilidad de hongos micorricicos por la
menor proporcion de plantas micorricicas nativas en islas (Delavaux et al. 2017), esperamos que

las plantas no micorricicas muestren un mayor éxito de naturalizacion en las islas.

5.3 Metodologia

5.3.1 Base de datos

Recopilamos informacidén sobre la condicidn micorricica y el tipo de micorrizas de diferentes
fuentes: una base de datos sobre la ocurrencia de micorrizas en especies de plantas vasculares en
Europa oriental y el norte de Asia (Akhmetzhanova et al. 2012), una base de datos sobre
asociaciones micorricicas de especies de plantas en Europa central (Hempel et al. 2013), una base
de datos sobre asociaciones micorricicas de plantas en toda Europa (Bueno et al. 2017) y una base
de datos sobre la ocurrencia de micorrizas en plantas vasculares de Europa y el norte de Asia
(Correia et al. 2018). Verificamos las entradas en varias bases de datos y sus referencias citadas
para reducir al minimo los errores. Incluimos tres condiciones micorricicas: no micorricica,
micorricica obligada y micorricica facultativa. Clasificamos cada especie vegetal en una condicidn
micorricica segun las observaciones de las asociaciones micorricicas (o la ausencia de asociaciones
micorricicas) directamente en las raices de las plantas, a nivel de planta individual, siguiendo un

enfoque utilizado repetidamente en estudios anteriores (Bueno et al. 2017; Correia et al. 2018;
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Hempel et al. 2013; Menzel et al. 2017). Las especies no micorricicas eran las que incluian sélo
observaciones (en plantas individuales) de ausencia de asociaciones micorricicas, y las especies
micorricicas obligadas eran las que incluian sdlo observaciones de asociaciones micorricicas. Las
especies facultativas eran las que incluian observaciones de asociaciones micorricicas (ya sea con
hongos micorricicos arbusculares o ectomicorricicos) asi como observaciones de ausencia de
asociaciones micorricicas. Se considerd un minimo de dos observaciones independientes de cada
condicién micorricica (asociaciones micorricicas y ausencia de asociaciones micorricicas) para
clasificar una especie como micorricica facultativa a fin de reducir la influencia de los errores del
observador. El nimero de especies con observaciones de asociaciones micorricicas de ericoides
facultativas o de orquioides facultativas era demasiado bajo para considerarlas en nuestros
analisis. Es importante sefialar que estas tres condiciones micorricicas sélo indican el estado
observado de colonizacién de las raices y no incluyen informacion sobre la funcionalidad, como la
dependencia micorricica. Hubo algunos conflictos entre bases de datos, causadas por Correia et al.
(2018), que no incluian las categorias de ectomicorrizas facultativas y micorrizas duales. A este
respecto, Correia et al. (2018) consideraron como plantas ectomicorricicas obligadas aquellas con
observaciones de este tipo de micorrizas, sin tener en cuenta las especies ectomicorricicas
facultativas (ectomicorricicas - no micorricicas) o las especies micorricicas duales (arbusculares -
ectomicorricicas). Por lo tanto, comprobamos todas las especies de plantas clasificadas como
ectomicorricicas obligadas segun Correia et al. (2018) en su fuente de datos original y en otras
bases de datos micorricicas para evaluar si alguna especie de planta fue clasificada originalmente

como ectomicorricica facultativa o como micorricica dual.

Basandonos en la literatura consideramos cinco tipos de micorrizas dentro del estado
micorricico obligado: micorricica arbuscular, ectomicorricica, micorricica ericoide, micorricica

orquioide y micorricica dual (Correia et al. 2018; Moora 2014; Smith y Read 2008). Las especies
93



micorricicas duales eran las que incluian observaciones de micorrizas arbusculares asi como
observaciones de ectomicorrizas (al menos dos observaciones independientes de cada tipo de
micorriza). El nUmero de especies de plantas con observaciones de asociaciones micorricicas
duales que incluian tipos micorricicos de ericoides u orquioides era demasiado bajo para
considerarlas en nuestros analisis. Estandarizamos los nombres de las especies de acuerdo con
“The Plant List” (www.theplantlist.org) utilizando la funcién TPL del paquete "taxonstand"

(Cayuela et al. 2012).

Utilizamos los datos sobre la naturalizacidn de las especies de plantas vasculares de la
base de datos GIoNAF versién 1.2 (van Kleunen et al. 2019). La base de datos GIoNAF es la fuente
de datos mas completa sobre especies de plantas exdticas vasculares naturalizadas. Esta base de
datos incluye informacion de 13.939 taxones y 1029 regiones, basada en 210 fuentes de datos
(van Kleunen et al. 2019). Una regidn se define aqui como la zona geografica mas pequefia para la
gue se dispone de una lista de especies de plantas exdéticas. Del numero total de regiones se
considera un subconjunto de 648 como regiones continentales y un subconjunto de 381 como
regiones insulares. Tanto las regiones continentales como las insulares varian ampliamente en
cuanto a su superficie. Los nombres de las especies que figuran en la base de datos de GIoNAF ya
estan normalizados de acuerdo a “The Plant List”. Combinamos nuestra base de datos sobre la
condicién micorricica y el tipo de micorrizas con la base de datos GIoNAF. De las 3719 especies de
nuestra base de datos sobre micorrizas, 1981 se registraron como naturalizadas en al menos una
region segun la base de datos GIoNAF. Para estas 1981 especies calculamos el éxito de la
naturalizacion como el nimero de regiones en las que cada especie se reporta como naturalizada.
Esto seria un indicador de la tendencia a la propagacidn, o de la capacidad de invasion, de una
especie de planta perteneciente a un grupo particular. También calculamos el éxito de la

naturalizacion como el drea donde cada especie se naturaliza (sumando las areas de todas las
94



regiones donde la especie se reporta como naturalizada) para evaluar si obtenemos los mismos

patrones de éxito de la naturalizacién.

5.3.2 Andlisis estadisticos

Para evaluar la relacidn entre el éxito en la naturalizacidn de las plantas (como el nimero de
regiones naturalizadas) y la condicidon micorricica y tipo de micorrizas de las plantas, utilizamos
modelos filogenéticos lineales. Ajustamos las regresiones lineales filogenéticas usando el paquete
"phylolm" (Ho y Ane 2014). Utilizando las regresiones filogenéticas, podemos realizar analisis que
tengan en cuenta la relacidn filogenética entre las especies para separar el efecto de la filogenia
del efecto de otras variables predictivas. Para evaluar si los patrones de éxito de la naturalizacién
se vieron afectados por las diferencias de superficie entre las regiones, repetimos los analisis
utilizando la superficie en la que se ha naturalizado la especie. Como variables predictivas utilicé el
estado micorricico o el tipo de micorriza. También incluimos el nimero de referencias para cada
condicién micorricica y cada tipo de micorriza como variable predictiva para tener en cuenta un
posible sesgo en las bases de datos de micorrizas. Para evaluar si los patrones de éxito de la
naturalizacién varian con el tipo de region, repetimos nuestros andlisis sélo considerando las
regiones continentales y sélo considerando las regiones insulares. Finalmente, para probar el
efecto de la condicién micorricica tendiendo el cuento el tipo de micorrizas, utilizamos tres
subconjuntos diferentes de datos: 1) plantas micorricicas arbusculares, 2) plantas ectomicorricicas
y 3) plantas micorricicas duales. Dentro de cada subconjunto comparamos el éxito de la
naturalizacidn de las plantas micorricicas obligadas frente a las facultativas. En otras palabras,

comparamos el éxito de la naturalizacién de: 1) plantas micorricicas arbusculares obligadas vs.
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plantas micorricicas arbusculares facultativas, 2) plantas ectomicorricicas obligadas vs. plantas
ectomicorricicas facultativas, y 3) plantas micorricicas duales obligadas vs. plantas micorricicas

duales facultativas.

Para ajustar estas regresiones filogenéticas construimos un darbol filogenético que incluye
las 1981 especies de plantas incluidas tanto en nuestra base de datos de micorrizas como en la
base de datos GIoNAF utilizando un superarbol para plantas vasculares construido por Zanne et al.
(2014), que fue corregido y ampliado por (Qian y Jin 2016). Para construir el arbol filogenético
utilizamos la funcién "S.PhyloMaker" implementada para el paquete "fitools" (Qian y Jin 2016;
Revell 2012). Probamos los supuestos del modelo y estos fueron validos en todos los casos.
Usamos una transformacion logaritmica de la variable de respuesta (ya sea el nimero de regiones
naturalizadas o el area naturalizada) para lograr la normalidad, como recomienda Mundry (2014).
Evaluamos la homogeneidad de la varianza para cada modelo, comprobando que no habia un
patron claro entre los residuos del modelo y los valores ajustados (Quinn y Keough 2002). Ademas,
ninguna de las especies de plantas del conjunto de datos mostraba una distancia de Cook superior

a 1, lo que indica la ausencia de casos influyentes (Cook y Weisberg 1982).

Las bases de datos sobre condicidon micorricica de las plantas incluyen errores a una tasa
estimada cercana al 10% (Brundrett y Tedersoo 2018), lo que puede tener importantes
repercusiones en los resultados obtenidos de los analisis basados en esas bases de datos (Dickie et
al. 2007). De particular importancia son las fuentes sesgadas de errores porque pueden tener una
fuerte influencia en los resultados. Una fuente sesgada de errores que afecta a la clasificacion de
la condicién micorricica de las plantas es el niUmero de observaciones por especie vegetal: las
especies vegetales con mds observaciones tienen mas probabilidades de ser clasificadas como

micorricicas facultativas (Dickie et al. 2017). Las plantas micorricicas facultativas sélo pueden
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identificarse cuando la misma especie vegetal incluye tanto observaciones de la condiciéon
micorricico obligada como observaciones la condicidon no micorricica (Smith y Read 2008). Por lo
tanto, las plantas con una sola observacion sélo pueden ser micorricicas obligatodas o no
micorricicas. Por otra parte, es probable que las plantas con muchas observaciones se consideren
micorricicas facultativas debido a los errores de observacién (Dickie et al. 2017). Por ejemplo, una
planta micorricica arbuscular puede ser clasificada erréneamente como no micorricica por un

nuevo observador y la probabilidad de estos errores aumenta con el nimero de observaciones.

En estudios anteriores no se ha corregido por estos errores o bien se ha comprobado la
sensibilidad de los resultados a los errores anadiendo ruido aleatorio a la asignacién de la
condicién micorricica (Bueno et al. 2017). Este enfoque no tiene en cuenta los sesgos provocados
por el aumento en el nimero de observaciones. Sugerimos que incluir directamente el nimero de
referencias en los modelos estadisticos es un enfoque robusto para tratar este sesgo. Para evaluar
la presencia de sesgos debidos a un nimero diferente de observaciones por especie de planta en
nuestra base de datos hemos ajustado las regresiones logisticas. Utilizamos el nimero de
referencias (como aproximacién al nimero de observaciones) para cada especie de planta como
variable predictiva y la probabilidad de ser clasificado como micorricica facultativa como variable
de respuesta. Si el nUmero de referencias aumentara la probabilidad de ser facultativo tendriamos
una fuente sesgada de errores. Ademas, las especies de plantas que se han propagado
ampliamente fuera de su area de distribucidn nativa tendrian mas probabilidades de ser
encontradas en los estudios y, por lo tanto, tendrian mas referencias. En consecuencia, las
especies vegetales que se han propagado mds ampliamente tendrian mas probabilidades de ser
clasificadas como micorricicas facultativas. Para evaluar el efecto del nimero de referencias en el
éxito de la naturalizacidn (ya sea el nUmero de regiones naturalizadas o el area naturalizada) de las

especies de plantas, incluimos directamente el nimero de referencias como variable predictiva en
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nuestras regresiones filogenéticas lineales. Por lo tanto, si encontraramos que el nimero de
referencias era una fuente de sesgo y que afectaba al éxito de la naturalizacion de las plantas,
podriamos abordar esta cuestion incluyendo el nimero de referencias como una variable
predictiva en nuestros modelos. Entonces, el nimero de referencias para cada especie de plantay
la condicién micorricica y tipo micorricico eran las variables predictivas, mientras que el éxito de la
naturalizacidn era la variable de respuesta en nuestros modelos. De esta manera podiamos
evaluar el efecto de la condicidn micorricica y tipo micorricico, y al mismo tiempo tener en cuenta
el efecto del nimero de referencias. Realizamos todos los analisis utilizando el software Rv 3.5.1

(R Core Team 2018).

5.4 Resultados

En nuestra base de datos la gran mayoria de las especies de plantas formaron micorrizas (80%),
incluyendo 631 especies de plantas (17%) clasificadas como micorrizas facultativas y 2358 especies
de plantas (63%) clasificadas como micorrizas obligadas. Clasificamos 730 especies de plantas
(20%) como no micorricicas (Figura 5.1a). La condicién micorricica obligada incluia 1926 especies
micorricicas arbusculares (82%), 250 ectomicorricicas (11%), 92 micorricicas orquioides (3%), 45
micorricicas ericoides (2%) y 45 especies de plantas micorricicas duales (2%) (Figura 5.1b). La
proporcién de especies naturalizadas que pertenecen a cada condicidon micorricica mostré una alta
variabilidad entre regiones, desde casos de 100% micorricica facultativa, hasta 100% micorricica
obligada e incluso unos pocos casos en que las Unicas especies naturalizadas eran no micorricicas

(Figura 5.2).
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No micorricicas

Ectomicorricicas 11%

Ericoides 2%
Orquioides 3%
Duales 2%

Figura 5.1: Porcentaje de especies vegetales que corresponden a cada a) condicidn micorricica (n =
3719) y b) tipo micorricico dentro de la condicidon micorricica obligada (n = 2358).
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Figura 5.2: Mapa mundial que muestra la proporcion de especies naturalizadas que son a)
micorricicas obligadas, b) micorricicas facultativas y ¢) no micorricicas para todas las regiones
incluidas en nuestro estudio. Coloreamos cada region segin una escala graduada. En el caso de las
islas pequenas usamos puntos de color. Las regiones sin datos son grises.
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La proporcion de especies vegetales que se han naturalizado fuera de su drea de

distribucién nativa varié mucho entre las diferentes condiciones micorricicas y tipos de micorrizas

(Figura 5.3). En lo que respecta a la condicidn micorricica, el 76% de las plantas micorricicas

facultativas, el 52% de las plantas micorricicas obligadas y el 39% de las plantas no micorricicas se

han naturalizado en al menos una regién (Figura 5.3a). En cuanto al tipo de micorrizas, el 69% de

las plantas micorricicas duales, el 54% de las micorricicas arbusculares, el 45% de las

ectomicorricicas, el 38% de las micorricicas ericoides y el 16% de las micorricicas orquioides se han

naturalizado fuera de su rango nativo (Figura 5.3b). Al considerar los tipos de micorrizas dentro de

la condicién micorricica facultativa, el 81% de las especies micorricicas duales facultativas, el 76%

de las especies micorricicas arbusculares facultativas y el 64% de las especies ectomicorricicas

facultativas se han naturalizado fuera de su rango nativo (Figura 5.3c).
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Figura 5.3: Porcentaje de especies que se han naturalizado fuera de su area de distribucion nativa

y especies que no lo han hecho para cada a) condicién micorricica: micorricica facultativo (n =

631), micorricica obligada (n = 2358) y no micorricica (n = 730); b) tipos micorricicos dentro de la

condicién micorricica obligada: micorricica dual (n = 45), micorricica arbuscular (n = 1926),
ectomicorricica (250), micorricica ericoide (n = 45), micorricica orquioide (n = 92); y c) tipos
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micorricicos dentro de la condiciéon micorricica facultativa: micorricica dual (n = 31), micorricica
arbuscular (n =589) y ectomicorricica (n = 11).

Segun las regresiones filogenéticas lineales (incluido el nimero de referencias por especie
como variable predictiva), el nimero de regiones naturalizadas fue mayor para las plantas
micorricicas facultativas, 41% menor para las plantas micorricicas obligadas (p = 0.0001) y 45%
menor para las plantas no micorricicas (p < 0.0001; Figura 5.4a). Si considero sélo las regiones
continentales, se mantiene este patréon de éxito de la naturalizacidn segln la condicidon micorricica
(Figura 5.4b). Sin embargo, cuando considero sdlo las regiones insulares, las diferencias entre los
estados micorricicos se reducen y sélo las plantas no micorricicas muestran un menor éxito de
naturalizacidn que las plantas micorricicas facultativas (Figura 5.4c). En cuanto al tipo de
micorrizas, el nUmero de regiones naturalizadas fue mayor para las plantas micorricicas
arbusculares y las micorricicas duales, y progresivamente menor para las ectomicorricicas, las
micorricicas orquioide y finalmente las micorricicas ericoides, en orden (Figura 5.5a). Si considero
Unicamente las regiones continentales, se mantiene esta patrén de éxito de la naturalizacidon
seguln el tipo de micorrizas (Figura 5.5b). Sin embargo, al considerar sdlo las regiones insulares no
encuentro ninguna diferencia en el nimero de regiones naturalizadas entre los tipos de micorrizas
(Figura 5.5c). La probabilidad de que una especie vegetal se clasificara como micorricica facultativa
aumento con el nimero de referencias por especie (p < 0.0001). Ademas, un mayor nimero de
referencias por especie se correlaciond con un mayor nimero de regiones naturalizadas (p =
0.0024; Tabla 5.1). Por lo tanto, para tener en cuenta este sesgo incluimos el nimero de

referencias por especie vegetal en nuestros modelos de regresién.
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Figura 5.4: Namero medio (+ EE) de regiones naturalizadas para especies vegetales de diferente
condicién micorricica: micorricicas facultativas, micorricicas obligadas y no micorricicas,
incluyendo a) todas las regiones, b) regiones continentales y c) regiones insulares. Las letras
indican los resultados de las comparaciones utilizando la regresion lineal filogenética. Letras
iguales indican valores que no son significativamente diferentes después de tener en cuenta la
relacion filogenética, el nimero de regiones naturalizadas y el nimero de referencias para cada
especie. Los estimadores de la regresion (+ IC 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales,
incluyendo la condicién micorricica como variable predictiva, estdn en la Figura S5.2.
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Figura 5.5: Numero medio (+ EE) de regiones naturalizadas para especies vegetales de diferentes
tipos micorricicos: micorricicas arbusculares, micorricicas duales, ectomicorricicas, micorricicas
ericoides y micorricicas orquioide, incluyendo a) todas las regiones, b) regiones continentales y c)
regiones insulares. Las letras indican los resultados de las comparaciones utilizando la regresion
lineal filogenética. Letras iguales indican valores que no son significativamente diferentes después
de tener en cuenta la relacidn filogenética, el nimero de regiones naturalizadas y el nimero de
referencias para cada especie. No hay diferencias significativas entre las plantas micorricicas
ericoides y los demas tipos de micorrizas porque todas las especies micorricicas ericoides
pertenecen a la misma familia. Para los grupos de baja variabilidad genética, como las plantas
micorricicas ericoides, nuestro modelo filogenético no es capaz de separar el efecto del tipo de
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micorrizas del efecto de la relacién filogenética. Algo similar ocurre con las plantas micorricicas
orquioides, que incluyen sélo dos familias de plantas. Los estimadores de regresion (+ IC 95%) de
nuestros modelos filogenéticos lineales que incluyen el tipo de micorriza como variable predictiva
estan en la Figura S5.3.

Tabla 5.1: Parametros de la regresion lineal filogenética para el numero de regiones naturalizadas
segun la condicidn micorricica (facultativa, obligada y no micorricica), el numero de referencias y
su interaccion. Los efectos significativos (p < 0.05) se muestran en negrita. Para la variable
predictiva condicién micorricica, que tiene tres niveles, el nivel de referencia es micorricica
facultativa (y se incluye en el intercepto del modelo). El efecto de los otros dos niveles (obligada y
no micorricica) se muestra en la tabla.

Variables predictoras Estimador Error estandar t p
Referencias 0.0294 0.0097 3.0366 0.0024
Condicion_Obligada -0.4662 0.1213 -3.8438 0.0001
Condicién_No micorricica -1.1186 0.1881 -5.9463 <0.0001
Referencias * Condicion_Obligada 0.0015 0.0116 0.1278 0.8983
Referencias * Condicion_No micorricica  0.2018 0.0798 2.5287 0.0115

Cuando comparamos el éxito de la naturalizacién de las plantas micorricicas arbusculares
obligadas frente a las plantas micorricicas arbusculares facultativas, las plantas ectomicorricicas
obligadas frente a las plantas ectomicorricicas facultativas, y las plantas micorricicas duales
obligadas frente a las plantas micorricicas facultativas encontramos los siguientes resultados: el
numero de regiones naturalizadas era un 37% mayor para las plantas micorricias arbusculares
facultativas que para la micorricicas arbusculares obligadas (p < 0. 0001; Figura S5.1a), un 56% mas
alto para las ectomicorricicas facultativas que para las obligadas (p = 0.0238; Figura S5.1b) y no
encontramos ninguna diferencia entre las micorricicas duales facultativas y las obligadas (p =
0.6364; Figura S5.1c). Al considerar sélo las regiones continentales, estos patrones de éxito de la
naturalizacién se mantuvieron constantes. Sin embargo, al considerar sdlo las regiones insulares

solo encuentro diferencias entre las plantas micorricicas arbusculares facultativas y las plantas
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micorricicas arbusculares obligadas. Realizamos todos los analisis anteriores utilizando el area
naturalizada por especie de planta (calculada como la suma de las areas de las regiones en las que
la especie fue reportada como naturalizada) como variable de respuesta en los modelos y
encontramos los mismos resultados que antes (Figura $5.5-55.7). Por lo tanto, podemos asumir
gue las diferencias en el drea de cada regidn de la base de datos no introduce ningun sesgo en los

resultados.

5.5 Discusion

Los resultados de este estudio muestran que el éxito de la naturalizacién de las plantas se vio
afectado por la condicidn micorricica y el tipo de micorrizas de las plantas en las regiones
continentales de todo el mundo. Las plantas micorricicas facultativas, que pueden crecer sin
micorrizas pero que también pueden aprovechar este mutualismo cuando esta disponible (Moora
2014; Smith y Read 2008), tuvieron mas éxito fuera de su area de distribucion nativa que las
especies de plantas micorricicas obligadas y que las no micorricicas. Comparando dentro de los
tipos de micorrizas, las plantas micorricicas facultativas también mostraron un mayor éxito de
naturalizacion que las plantas micorricicas obligadas (aunque no cuando se comparan las plantas
micorricicas duales facultativas con las duales obligadas). Las plantas no micorricicas mostraron el
menor éxito de naturalizacién, lo que sugiere que la capacidad de formar micorrizas es una ventaja
para las plantas introducidas. Sin embargo, otros aspectos de las plantas no micorricicas, como sus
nichos ecoldégicos mas estrechos (Correia et al. 2018; Gerz et al. 2018), pueden estar explicando,
en parte, estos resultados. Comparando los tipos de micorrizas, el éxito de la naturalizacion fue
mayor para las plantas micorricicas arbusculares y micorricicas duales, como se esperaba, debido a

la menor especificidad de los hongos micorricicos arbusculares con respecto a sus hospedadores
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(Smith y Read 2008; van der Heijden et al. 2015). Por otra parte, este patrén de éxito de la
naturalizacidn resulta mucho menos claro en las regiones insulares. Una posible explicacion es que
las islas oceanicas remotas pueden carecer de hongos micorricicos debido a las limitaciones de
dispersién (Peay et al. 2012). Por lo tanto, sin disponibilidad de indculo fungico, las plantas
micorricicas pueden no tener una ventaja sobre las plantas no micorricicas. Las islas oceanicas son
también lugares donde las aves marinas hacen grandes aportes de nutrientes, lo que puede

reducir la dependencia de las plantas sobre las micorrizas (Otero et al. 2018).

Las plantas micorricicas facultativas, que no requieren hongos micorricicos, pero que
tienen la capacidad de formar micorrizas (Moora 2014; Smith y Read 2008), fueron las que
tuvieron mas éxito fuera de su drea de distribucidn nativa tanto para las regiones continentales
como para las insulares. El amplio rango geografico y ecoldgico de plantas micorricicas facultativas
en comparacion con otras condiciones micorricicas (Gerz et al. 2018; Hempel et al. 2013) podria
explicar por qué las plantas que pertenecen a esta condicién tienen tanto éxito. De hecho, un
amplio rango de distribucidn nativo es un atributo de la planta que se ha asociado frecuentemente
con el éxito de la naturalizacion (Bucharova y van Kleunen 2009; Hanspach et al. 2008; Maurel et
al. 2016; McGregor et al. 2012; Moodley et al. 2013; Proches et al. 2012; Razanajatovo et al. 2016).
Nuestros resultados concuerdan con un estudio reciente en el que se determiné que las plantas
micorricicas facultativas son los invasores mas exitosos en Alemania, en comparacién con otras
condiciones micorricicas (Menzel et al. 2017). Las plantas micorricicas facultativas pueden tener la
capacidad de establecer poblaciones sostenibles (naturalizacidon) en nuevas regiones sin la
presencia de hongos micorricicos (Smith y Read 2008). Es necesario seguir investigando la
dinamica de las poblaciones de plantas facultativas con o sin hongos micorricicos para evaluar los

mecanismos del éxito de estas plantas fuera de su area de distribucidén nativa.
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La condicién micorricica con menor éxito de naturalizacién en las regiones continentales
fueron las plantas no micorricicas. Estudios anteriores, examinados por Pringle et al. (2009), han
demostrado que una alta proporcién de plantas naturalizadas no son micorricicas. Sin embargo, a
nivel mundial las plantas micorricicas representan la mayoria (60%) de las especies naturalizadas
en las regiones continentales (Delavaux et al. 2019). En consecuencia, encontramos que las
plantas micorricicas, tanto facultativas como obligatorias, tuvieron mas éxito de naturalizacién que
las plantas no micorricicas en las regiones continentales. El mutualismo con los hongos
micorricicos aporta importantes beneficios a las plantas hospederas: mejor acceso al agua (Augé
2001), nutrientes (Delavaux et al. 2017; Smith y Read 2008) y proteccién contra los patégenos
(Delavaux et al. 2017; Veresoglou y Rillig 2012). En este sentido, la capacidad de formar
asociaciones micorricicas puede ampliar el nicho realizado de las plantas hospederas (Bruno et al.
2003; Gerz et al. 2018; Hempel et al. 2013; Rodriguez-Cabal et al. 2012), lo cual ayuda a las plantas
micorricicas a prosperar y dominar en muchos tipos de habitats en todo el mundo (Brundrett y
Tedersoo 2018). De esta manera, las plantas no micorricicas tienen nichos ecoldgicos mas
estrechos que las plantas micorricicas (Correia et al. 2018; Gerz et al. 2018) y son exitosas en tipos
de habitats limitados, en particular los habitats acudticos, secos, frios, salinos, pobres en
nutrientes o perturbados (Brundrett 2009; Gerz et al. 2016; Lambers y Teste 2013; Miller 2005;
Peat y Fitter 1993; Soudzilovskaia et al. 2017; Swaty et al. 2016). Por otra parte, en estudios
anteriores se ha encontrado una proporcion menor de plantas nativas micorricicas en regiones
insulares (Delavaux et al. 2019; Hemmes y Desjardin 2008; Koske et al. 1992), lo que sugiere un
filtro micorricico producido por el aislamiento geografico (Delavaux et al. 2019). Sin embargo, en
lo que respecta a las especies de plantas naturalizadas en islas a escala mundial, mas del 65% son
micorricicas, lo que sugiere que el aumento de la dispersidon de hongos micorricicos inducido por el

hombre ha eliminado este filtro micorricico en las islas (Delavaux et al. 2019). De acuerdo con
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esto, encontramos que, en las islas, las plantas micorricicas facultativas tuvieron mas éxito de

naturalizacidn que las plantas no micorricicas.

Las plantas micorricicas arbusculares obligadas tuvieron menos éxito que las plantas
micorricicas arbusculares facultativas fuera de su rango nativo, tanto en regiones continentales
como insulares. La ventaja de las plantas micorricicas arbusculares facultativas sobre las plantas
micorricicas arbusculares obligadas es que las primeras pueden tener éxito en ausencia de hongos
micorricicos (Smith y Read 2008). Sin embargo, dado el bajo endemismo de los hongos
micorricicos arbusculares (Davison et al. 2015; pero véase Bruns y Taylor 2016) y su baja
especificidad de huésped (van der Heijden et al. 2015), esperdabamos que las plantas micorricicas
arbusculares obligadas introducidas tuvieran tanto éxito como las plantas micorricicas
arbusculares facultativas. Nuestros resultados sugieren que las plantas micorricicas arbusculares
facultativas introducidas tienen un mayor éxito de naturalizacidén que las plantas micorricicas
arbusculares obligatorias. Esto seria contrario a la idea de que las plantas micorricicas arbusculares
obligadas introducidas no estan limitadas por sus socios fungicos porque la mayoria de los hongos
micorricicos arbusculares tienen una distribuciéon cosmopolita y una baja especificidad de huésped
(Davison et al. 2015; Pringle et al. 2009; Richardson et al. 2000a). Una posible explicacion de esta
pauta es que, aunque no hay pruebas de la especificidad del huésped para los hongos micorricicos
arbusculares, hay muchos informes sobre la preferencia de huéspedes de los hongos micorricicos
arbusculares y la selectividad de los mismos (Helgason et al. 1998; Kiers et al. 2000; Klironomos
2000; Sanders y Fitter 1992; Torrecillas et al. 2012; van der Heijden et al. 1998; Vandenkoornhuyse
et al. 2003) y muchas especies de hongos micorricicos arbusculares tienen distribuciones
restringidas (Bruns y Taylor 2016; Stiirmer et al. 2018). Reconocemos que otros atributos, no
considerados en este estudio, estan influyendo en el éxito de la naturalizacién de las plantas

micorricicas arbusculares facultativas y obligadas, como la altura de la planta, el tamafo de la
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semilla (PySek et al. 2015), la capacidad de autofecundacién (Razanajatovo et al. 2016) y la tasa de
germinacion de las semillas (van Kleunen y Johnson 2007). Curiosamente, no encontramos
ninguna diferencia en el nimero de regiones naturalizadas entre las plantas micorricicas duales
facultativas y las duales obligadas. Puede ser que la flexibilidad de la asociacién con hongos tanto
arbusculares como ectomicorricicos dé a las plantas micorricicas duales una ventaja significativa y
la ventaja adicional de ser micorricicas facultativas tenga menor importancia. Por ejemplo, las
plantas micorricicas duales pueden tener una mayor absorcién de nutrientes y una mayor
supervivencia y crecimiento en comparacién con las plantas arbusculares obligadas o las plantas
ectomicorricicas obligadas (Teste et al. 2019). Ademas, las plantas micorricicas duales pueden
adquirir los beneficios de un tipo de micorriza en regiones donde falta el indculo fungico del otro

tipo de micorriza (Teste et al. 2019).

Las plantas micorricicas duales y las micorricicas arbusculares estaban entre los tipos de
micorrizas mas exitosos en el establecimiento a través de multiples rangos en las regiones
continentales, pero no encontramos evidencia de que fueran mas exitosas que las plantas
ectomicorricicas después de corregir por el efecto de la filogenia. Hubiéramos esperado que la
menor especificidad de huésped y la distribucion geografica mas amplia de los hongos micorricicos
arbusculares (Davison et al. 2015; Pringle et al. 2009; Tedersoo et al. 2012; pero véase Bruns y
Taylor 2016) favoreciera su éxito de naturalizacion sobre el de las especies ectomicorricicas. Sin
embargo, el éxito de la naturalizacidn de las plantas ectomicorricicas no fue significativamente
menor, segln nuestros modelos. Una posibilidad es que la alta capacidad de dispersién de los
hongos ectomicorricicos (Peay et al. 2012) compense las posibles limitaciones de su mayor
especificidad de huésped (van der Heijden et al. 2015). Otra posibilidad es que el nicho ecoldgico
mas amplio de las especies ectomicorricicas favorezca el éxito de su naturalizacion (Gerz et al.

2018). Ademas, podria ser que haya diferencias en el éxito de la naturalizacién que se explican por
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los atributos de las plantas relacionados con la filogenia. Por ejemplo, la gran mayoria de las
plantas ectomicorricicas son especies lefiosas. La falta de diferencias en el éxito de la
naturalizacion entre los tipos de micorrizas en las regiones insulares puede reflejar que la ausencia
de hongos micorricicos en ciertas regiones aisladas. Por lo tanto, sin sus compafieros fungicos, las
plantas micorricicas arbusculares y duales pueden no tener una ventaja sobre otros tipos de

micorrizas.

Las plantas micorricicas ericoides y orquioides siempre estuvieron en el extremo inferior
del éxito de la naturalizacién fuera de su rango nativo en las regiones del continente. Una posible
explicacion es que estas asociaciones micorricicas estdn menos distribuidas geograficamente que
las asociaciones ectomicorricicas (Soudzilovskaia et al. 2017). En consecuencia, la disponibilidad de
hongos apropiados para las asociaciones micorricicas de ericoides y orquioides puede ser mas
restringida geograficamente. Otra posibilidad es que una mayor especificidad en las asociaciones
entre las plantas micorricicas de orquioides y sus socios fungicos limite su establecimiento en
nuevos entornos (Dickie et al. 2017; PySek 1998). Por otro lado, es posible que tanto las plantas
micorricicas ericoides como las plantas micorricicas orquioides no se hayan introducido en nuevas
regiones con la misma intensidad y la misma escala que las plantas arbusculares o
ectomicorricicas. Este menor esfuerzo de introduccidn reduciria inevitablemente su probabilidad
de naturalizacion (Lockwood et al. 2005). No obstante, como cada uno de estos tipos de micorrizas
esta filogenéticamente limitado a un solo grupo, no podemos descartar explicaciones relacionadas

con la filogenia.

Estos resultados muestran que en las regiones continentales la condiciédn micorricica
facultativa esta positivamente asociada con el éxito de la naturalizacidn. De hecho, las plantas

micorricicas facultativas, que pueden vivir en ausencia de sus companferos fungicos pero que
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también tienen la capacidad de aprovechar estos simbiontes, fueron las que tuvieron mas éxito de
naturalizacidn en las regiones continentales fuera de su area de distribucion nativa. Sin embargo,
en las regiones insulares un hubo diferencias en el éxito de la naturalizacién de plantas con
diferente condicidon micorricica o tipo de micorriza, posiblemente debido a la presencia poco
consistente de hongos micorricicos en islas remotas. Los patrones de éxito de la naturalizacion que
muestro aqui pueden ayudar a comprender por qué algunas especies de plantas se naturalizan

fuera de su area de distribucidn nativa mientras que otras fracasan.
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Capitulo 6: Discusion general

Las invasiones bioldgicas son una de las principales causas del cambio global (Diaz et al. 2020). La
forma mas efectiva de evitar sus impactos negativos es prevenir las invasiones (Simberloff 2013).
Sin embargo, nuestro conocimiento de los mecanismos que favorecen las diferentes etapas del
proceso de invasion es todavia muy limitado para permitirnos predecir futuras invasiones (van
Kleunen et al. 2010). En esta tesis evaliamos dos mecanismos que tienen una influencia clave en
las invasiones bioldgicas: la depredacion de semillas (Hulme 1998; Moles et al. 2003; Nuiiez et al.
2008; Connolly et al. 2014) y la dependencia de mutualismos (Richardson et al. 2000, Vogelsang et
al. 2004, Vogelsang and Bever 2009, Burns et al. 2011, Pysek et al. 2011, Rodger et al. 2013,
Razanajatovo et al. 2016). Ambos mecanismos podrian favorecer el establecimiento y la invasién
de algunas especies de plantas. Para esto nos enfocamos en la familia Pinaceae (Capitulos 2, 3y 4)
ya que se trata de un sistema de estudio ideal para estudiar mecanismos de invasién (ver
Introduccion General). Luego ampliamos nuestro sistema de estudio al conjunto de las plantas

vasculares (Capitulo 5) para evaluar mecanismos de invasion mas alla de la familia Pinaceae.

Encontramos que a depredacién de semillas resulté mayor para las Pinaceae mas
invasoras (Capitulo 2), indicando que hay otros mecanismos detras del éxito de éstas especies o
bien algunos aspectos de este mecanismo que no he considerado. Seguin el compromiso entre
tamafio y niumero de semillas es esperable que las Pincaeae que tienen semillas mas pequenas, y
son mas invasoras, produzcan una mayor cantidad de semillas (Henery y Westoby 2001; Jakobsson
y Eriksson 2000; Moles y Westoby 2006). De esta manera, aunque las Pinaceae mas invasoras sean
mas preferidas por los consumidores de semillas, su mayor produccién de semillas podria saciar a
los depredadores permitiendo su establecimiento. En consecuencia, cuando tuvimos en cuenta la

produccidn y dispersion de semillas de una Pinaceae no invasora (Pinus ponderosa), encontramos
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gue el consumo de semillas no permitiria el establecimiento de esta especie a una distancia mayor
a 25 m de la plantacion (Capitulo 3). De esta manera, la depredacion de semillas seria un

mecanismo que permite explicar la falla en el establecimiento de algunas Pinaceae no invasoras.

La depredacion de semillas puede ser mds limitante que la disponibilidad de hongos
micorricicos para el establecimiento de Pinaceae (Capitulo 3), pero estos resultados se basan en
datos de una séla especie: Pinus ponderosa. En este aspecto, cuando evaluamos la respuesta en
crecimiento de plantulas de Pinus (familia Pinaceae) a la inoculacién con hongos micorricicos
encontramos que la magnitud de este efecto era dependiente del tipo de especie de Pinus
considerada: especies mas invasoras presentaron mayores respuestas (Capitulo 4). Es posible que
si se evalua el efecto conjunto de la depredacién de semillas y de la disponibilidad de inéculo
fungico en otras especies de Pinaceae obtengamos otros resultados, por ejemplo un mayor peso

de las micorrizas sobre el establecimiento de Pinaceae.

Mientras que la dependencia de micorrizas podria favorecer la invasién (Capitulo 4)
también una mayor dependencia de micorrizas podria disminuir el establecimiento de plantas
(Capitulo 5). Es posible que este efecto opuesto de la dependencia de micorrizas sobre diferentes
etapas del proceso de invasion se deba a que las causas que favorecen el éxito en una etapa
pueden no ser las mismas que favorecen el éxito en otra etapa (Dawson et al. 2009; Milbau y Stout
2008; Moodley et al. 2013; Moodley et al. 2016; Rojas-Sandoval y Acevedo-Rodriguez 2015;
Theoharides y Dukes 2007; Williamson 2006). De esta manera, aunque parezca contradictorio, es
posible que la dependencia de micorrizas disminuya el establecimiento pero favorezca la invasion
de plantas. Otra explicacidn posible es que a diferentes escalas se vean diferentes patrones.
Mientras que evaluamos la relacidn entre capacidad invasiva y dependencia de micorrizas para 34

especies del género Pinus, todas micorricicas obligadas, evaluamos la relacidn entre capacidad de
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establecimiento y dependencia de micorrizas para 1981 especies de plantas vasculares (cubriendo
822 géneros y 155 familias de plantas), incluyendo especies micorricicas obligadas, especies
micorricicas facultativas y especies no micorricicas. Asi, es posible que la dependencia de
micorrizas influya de diferentes formas el proceso de invasidn sobre diferentes condiciones
micorricicas. A su vez, es posible que esta aparente contradiccidn se deba a que por un lado
estimamos dependencia a las micorrizas mediante la respuesta en crecimiento de las plantulas a la
inoculacidn con hongos micorricos, y por otro lado estimamos dependencia a través de la
condicién micorricica de la especie. Si bien se trata de caracteristicas relacionadas (Moora 2014),
la respuesta micorricica y la condicién micorricica pueden tener diferentes implicancias sobre el

proceso de invasién de plantas (Dickie et al. 2017).

Los resultados de esta tesis doctoral destacan la importancia de las interacciones negativas
(depredacion) y las interacciones positivas (mutualismos) como mecanismos que vinculan
atributos de plantas con el éxito en el establecimiento y en la invasidén de especies no nativas. En
este sentido, hemos puesto a prueba diferentes hipétesis de invasién, encontrando apoyo
empirico para algunas y rechazando otras. A su vez, hemos trabajado a diferentes escalas, desde
una escala local hasta una escala global, y con diferentes sistemas de estudio, desde una especie
hasta el conjunto de pantas vasculares. Entre nuestros principales resultados encontramos que la
preferencia de consumidores de semillas no explica el diferente éxito de invasién de pinaceas,
pero al considerar la produccién y dispersion de semillas la depredacién de semillas podria explicar
por qué algunas pindceas no invaden. Ademas, encontramos que las pindceas mas invasoras
dependen mas del mutualismo con hongos micorricicos, mientras que entre las plantas vasculares
aquellas especies que pueden formar micorrizas pero también pueden vivir sin ellas son las que
mas se naturalizan fuera de su rango nativo. Estos resultados contribuyen a nuestro

entendimiento del proceso de invasién, y en particular aportan evidencia de posibles mecanismos
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detrds de atributos de invasidn, ayudando a responder la pregunta: é Por qué algunas especies se

vuelven invasoras y otras no?
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Material suplementario

Material suplementario del Capitulo 2

Depredacién de semillas (Proporcién)

Figura S2.1: Regresion logistica entre la depredacidon de semillas y a) el peso de la semilla, b) el
volumen de la semilla, c) la dureza de la semilla y d) la dureza especifica de la semilla para el
disefio experimental "Palitos mono-especie" a los 8 dias de la instalacion del experimento. Cada

género se indica con una forma diferente: Pinus (circulo @), Pseudotsuga (diamante ‘), Abies
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(cuadrado M), Larix (tridngulo A ), Austrocedrus (tridngulo invertido v). Los puntos indican

valores medios y la medida de la variabilidad es el error estdndar. Las lineas de regresion, los

valores de R? y p sélo se muestran para las regresiones significativas (p < 0.05)
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Tabla S2.1: Parametros de regresién para diferentes modelos (diferente atributo de la semilla

como variable predictiva) y para diferentes disefios experimentales, ya sea incluyendo todas las
especies de Pinaceae y Austrocedrus chilensis o solo las especies de Pinus. Los efectos
significativos (p < 0.05) se muestran en negrita.

Atributo Pinaceae & A. chilensis Pinus
Dias de semilla "Palitos mono-especie" "Palitos multi-especie" "Palitos mono-especie" "Palitos multi-especie"
R? p R? p R? p R? p
Peso 0.01 0.3660 0.08 0.1170 0.01 0.4640 0.10 0.1710
1 Volumen 0.02 0.2702 0.10 0.0966 0.01 0.4700 0.11 0.1550
Dureza 0.00 0.7499 0.06 0.1930 0.01 0.4770 0.12 0.1610
Dureza especifica 0.00 0.6170 0.01 0.6700 0.01 0.5114 0.04 0.3215
Peso 0.05 0.0767 0.12 0.0478 0.05 0.1460 0.17 0.0702
5 Volumen 0.07 0.0470 0.14 0.0388 0.06 0.1300 0.18 0.0659
Dureza 0.02 0.2500 0.08 0.1010 0.05 0.1460 0.18 0.0756
Dureza especifica 0.01 0.4230 0.01 0.5440 0.03 0.2240 0.08 0.1410
Peso 0.17 0.0001 0.12 0.0006 0.21 0.0007 0.18 0.0010
3 Volumen 0.22 <0.0001 0.15 0.0001 0.22 0.0005 0.18 0.0010
Dureza 0.04 0.0601 0.04 0.0521 0.22 0.0005 0.18 0.0008
Dureza especifica 0.11 0.0081 0.03 0.0744 0.12 0.0130 0.10 0.0170
Peso 0.17 0.0002 0.08 0.0058 0.26 0.0004 0.17 0.0019
15 Volumen 0.23 <0.0001 0.11 0.0014 0.27 0.0003 0.16 0.0024
Dureza 0.02 0.2014 0.02 0.1839 0.25 0.0005 0.16 0.0026
Dureza especifica 0.19 0.0027 0.02 0.1777 0.20 0.0059 0.13 0.0187
Peso 0.13 0.0011 0.09 0.0163 0.22 0.0017 0.63 0.0007
29 Volumen 0.20 0.0001 0.15 0.0026 0.24 0.0011 0.62 0.0012
Dureza 0.00 0.5671 0.00 0.9282 0.21 0.0021 0.62 0.0007
Dureza especifica 0.25 0.0005 0.15 0.0197 0.19 0.0105 0.55 0.0046
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Tabla S2.2: Diferentes modelos (diferente atributo de la semilla como variable predictiva), ya sea

incluyendo todas las especies de Pinaceae y Austrocedrus chilensis o sdlo las especies de Pinus, y el
valor p para el tipo de experimento y el término de interaccién (tipo de experimento * atributo de
semilla). Los efectos significativos (p < 0.05) se muestran en negrita.

Pinaceae & A. chilensis Pinus
Valor p para
Valor p para . s
. . . . . interaccién (tipo
, Atributo Valor p para tipo de interaccién (tipo de Valor p paratipo de .
Dias . . . . de experimento *
de semilla experimento experimento * experimento .
. . atributo de
atributo de semilla) .

semilla)
Peso 0.9072 0.3876 0.7790 0.3880
1 Volumen 0.8531 0.3919 0.7040 0.3500
Dureza 0.8047 0.3460 0.5840 0.3360
Dureza especifica 0.1530 0.9490 0.2228 0.6615
Peso 0.9745 0.5438 0.7820 0.4540
) Volumen 0.9900 0.5660 0.7440 0.4380
Dureza 0.9177 0.4837 0.6050 0.3980
Dureza especifica 0.2460 0.9980 0.3050 0.6670
Peso 0.6497 0.6919 0.8792 0.9366
8 Volumen 0.5290 0.5610 0.7952 0.8481
Dureza 0.9739 0.9632 0.8454 0.8924
Dureza especifica 0.4854 0.2748 0.9730 0.8830
Peso 0.7605 0.4598 0.9853 0.7691
15 Volumen 0.5880 0.3450 0.8922 0.6844
Dureza 0.6424 0.9409 0.9154 0.7378
Dureza especifica 0.0128 0.0367 0.5922 0.8224
Peso 0.3099 0.8552 0.0219 0.0824
29 Volumen 0.3490 0.8840 0.0288 0.0898
Dureza 0.3493 0.7887 0.0235 0.0726
Dureza especifica 0.0507 0.8050 0.2613 0.0502
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Tabla S2.3: Comparaciones por pares de los niveles de depredacidn de semillas entre especies de
diferente estado inasivo (invasoras, algo invasoras y no invasoras) en cada fecha desde la
instalacion del experimento. Las diferencias significativas (p < 0.05) se muestran en negrita.

Dias

Comparaciones por pares

p

Invasora vs Algo invasora
Invasora vs No invasora
Algo invasora vs No invasora

0.3130
0.2160
0.9360

Invasora vs Algo invasora
Invasora vs No invasora
Algo invasora vs No invasora

0.1274
0.0569
0.8800

Invasora vs Algo invasora
Invasora vs No invasora
Algo invasora vs No invasora

0.0018
<0.0001
0.0363

15

Invasora vs Algo invasora
Invasora vs No invasora
Algo invasora vs No invasora

0.0046
<0.0001
0.0117

29

Invasora vs Algo invasora
Invasora vs No invasora
Algo invasora vs No invasora

0.0062
<0.0001
0.0020
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Tabla S2.4: Comparaciones por pares de los niveles de depredacidn de semillas entre especies de
diferentes géneros (Abies, Austrocedrus, Larix, Pinus y Pseudotsuga) en cada fecha desde la
instalacion del experimento. Las diferencias significativas (p < 0.05) se muestran en negrita.
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Dias Comparaciones por pares p
Abies vs Austrocedrus 0.0647
Abies vs Larix 0.3038
Abies vs Pinus 0.1196
Abies vs Pseudotsuga 0.0931

1 Austrocedrus vs Larix 0.4262
Austrocedrus vs Pinus 0.3811
Austrocedrus vs Pseudotsuga  0.8458
Larix vs Pinus 0.7536
Larix vs Pseudotsuga 0.5349
Pinus vs Pseudotsuga 0.5670
Abies vs Austrocedrus 0.0484
Abies vs Larix 0.2644
Abies vs Pinus 0.1243
Abies vs Pseudotsuga 0.0365

) Austrocedrus vs Larix 0.4289
Austrocedrus vs Pinus 0.2696
Austrocedrus vs Pseudotsuga  0.8964
Larix vs Pinus 0.9069
Larix vs Pseudotsuga 0.3641
Pinus vs Pseudotsuga 0.1890
Abies vs Austrocedrus <0.0001
Abies vs Larix <0.0001
Abies vs Pinus <0.0001
Abies vs Pseudotsuga <0.0001

3 Austrocedrus vs Larix 0.4557
Austrocedrus vs Pinus 0.1496
Austrocedrus vs Pseudotsuga  0.5169
Larix vs Pinus 0.6090
Larix vs Pseudotsuga 0.1740
Pinus vs Pseudotsuga 0.0362
Abies vs Austrocedrus 0.0001
Abies vs Larix 0.0005
Abies vs Pinus <0.0001
Abies vs Pseudotsuga 0.0001

15 Austrocedrus vs Larix 0.3958
Austrocedrus vs Pinus 0.2357
Austrocedrus vs Pseudotsuga  0.6092
Larix vs Pinus 0.8715
Larix vs Pseudotsuga 0.1971
Pinus vs Pseudotsuga 0.1070
Abies vs Austrocedrus 0.0005
Abies vs Larix 0.0005
Abies vs Pinus <0.0001
Abies vs Pseudotsuga 0.0026

29 Austrocedrus vs Larix 0.9142
Austrocedrus vs Pinus 0.5794
Austrocedrus vs Pseudotsuga  0.3964
Larix vs Pinus 0.4997
Larix vs Pseudotsuga 0.4462
Pinus vs Pseudotsuga 0.1980
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Material suplementario del Capitulo 4
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Figura S4.1: Evaluacion de supuestos de regresion lineal entre la respuesta de crecimiento de las
plantulas a la inoculacién de hongos EM y la capacidad de invasidn de las especies (indice Z) para
34 especies de Pinus, comprobando: a) la distribucién normal, b) la homogeneidad de la varianzay
c) el apalancamiento.
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Figura S4.2: Evaluacion de supuestos de regresion lineal entre la respuesta de crecimiento de las
plantulas a la inoculacién con hongos EM y el peso de la semilla para 34 especies de Pinus,
comprobando: a) la distribucion normal, b) la homogeneidad de la varianza y c) el apalancamiento.
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Tabla S4.1: Parametros de la regresién lineal multiple incluyendo la capacidad de respuesta
micorricica de las plantulas de Pinus como variable respuesta y las siguientes variables predictivas:
tipo de experimento (de campo o de laboratorio), duracidn del experimento, fertilizacion (si o no),
inoculacidn (una o varias especies de hongos), edad de la plantula en el momento de la
inoculacidn, rango (nativo o introducido), nimero de réplicas por estudio (para tener en cuenta el
sesgo de publicacién) y a) indice Z; b) peso de la semilla; c) indice de carga del ala de la semilla. Los
efectos significativos (p < 0.05) se muestran en negrita.

Variable Estimador EE t p
Tipo experimento_lab 0.036 0.039 0.907 0.3648
Duracién experimento 0.008 0.002 4.083 <0.0001
Fertilizacion_si -0.153 0.034 -4.452 <0.0001
Inoculaciéon_una sp -0.237 0.053 -4.444 < 0.0001
Edad inoculacién -0.022 0.008 -2.737 0.0063
Rango_nativo 0.100 0.037 2.708 0.0069
Repeticiones -0.003 0.002 -2.110 0.0351
indice Z 0.012 0.003 4.555 <0.0001

b)

Variable Estimador EE t p
Tipo experimento_lab 0.039 0.041 0.967 0.3339
Duracién experimento 0.007 0.002 3.747 <0.0001
Fertilizacion_si -0.168 0.034 -4.888 < 0.0001
Inoculacion_una sp -0.239 0.054 -4.458 <0.0001
Edad inoculacién -0.023 0.008 -2.879 0.0041
Rango_nativo 0.064 0.038 1.671 0.0949
Repeticiones -0.004 0.002 -2.346 0.0191
Peso semilla -0.080 0.031 -2.624 0.0088
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Variable Estimador EE t p
Tipo experimento_lab 0.037 0.040 0.938 0.3482
Duracién experimento 0.007 0.002 3.614 0.0003
Fertilizacion_si -0.164 0.034 -4.766 <0.0001
Inoculacién_una sp -0.242 0.054 -4.528 <0.0001
Edad inoculation -0.023 0.008 -2.920 0.0036
Rango_nativo 0.078 0.037 2.100 0.0360
Repeticiones -0.004 0.001 -2.752 0.0060
indice carga ala -0.063 0.023 -2.716 0.0067

* En los casos de variables categdricas con dos niveles (experimento de campo - experimento de
laboratorio; si fertilizacion - no fertilizacidn; inoculacién una especie - inoculacion de multiples
especies de hongos; rango introducido - rango nativo) los niveles de referencia son: experimento
de campo, sin fertilizacion, inoculacién de multiples especies de hongos y rango introducido.
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Material suplementario Capitulo 5
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Figura S5.1: Numero medio (+EE) de regiones naturalizadas para las especies vegetales a)
micorricicas arbusculares facultativas y micorricicas arbusculares obligadas, b) ectomicorricicas
facultativas y ectomicorricicas obligadas, y c) micorricicas duales facultativas y micorricicas duales
obligadas. La primera columna de los graficos corresponde a los modelos que incluyen todas las
regiones, la segunda columna a los modelos que incluyen sélo las regiones continentales y la
tercera columna a los modelos que incluyen sélo las regiones insulares. Las letras indican los
resultados de las comparaciones utilizando la regresion lineal filogenética. Letras iguales indican
valores que no son significativamente diferentes después de tener en cuenta la relacion
filogenética, el nUmero de regiones naturalizadas y el nUmero de referencias para cada especie.
Las estimaciones de la regresion (+ IC 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
comparan el nimero de regiones naturalizadas de plantas a) micorricicas arbusculares facultativas
y micorricicas arbusculares obligadas, b) ectomicorricicas facultativas y ectomicorricicas obligadas,
y ¢) micorricicas duales facultativas y micorricicas duales obligadas estan en la Figura S5.4.
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Figura S5.2: Estimadores de regresion (+ 1IC 95%) de nuestro modelo filogenético lineal que incluye
la condicién micorricica (facultativa, obligada y no micorricica) y el nimero de referencias para
cada especie como variables predictoras, y el nUmero de regiones naturalizadas como variable
respuesta. La primera linea de graficos corresponde a los modelos que incluyen todas las regiones,
la segunda linea a los modelos que incluyen sélo las regiones continentales y la tercera linea a los
modelos que incluyen sélo las regiones insulares. Las diferencias significativas (p < 0.05) en el
numero de regiones naturalizadas entre cada condicidn micorricica y el nivel de referencia,
después de tener en cuenta el nUmero de referencias por especie, se producen cuando el intervalo
de confianza no incluye el cero.
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Estimadores de regresion
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Estimadores de regresion
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Figura S5.3: Estimadores de regresién (+ 1C 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
incluyen el tipo de micorriza (arbusculares, duales, ectomicorricicas, orquioides y ericoides) y el
numero de referencias para cada especie como variables predictora, y el nimero de regiones
naturalizadas como variable respuesta; incluyendo a) todas las regiones, b) regiones continentales
y c) regiones insulares. Las diferencias significativas (p < 0.05) en el nimero de regiones
naturalizadas entre cada tipo de micorriza y el nivel de referencia, tras tener en cuenta el nimero
de referencias por especie, se producen cuando el intervalo de confianza incluye el cero. AR:
arbuscular, DUAL: dual, ECM: ectomicorricico, ER: ericoide, OR: orquioide.
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Figura S5.4: Estimadores de regresion (+ IC 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
comparan el nimero de regiones naturalizadas para plantas a) micorricicas arbusculares
facultativas y micorricicas arbusculares obligadas, b) ectomicorricicas facultativas y

ectomicorricicas obligadas, y c) micorricicas duales facultativas y micorricicas duales obligadas. En
la primera columna de los graficos se muestran los resultados incluyendo todas las regiones, en la

segunda columna sdlo se incluyen las regiones continentales y en la tercera columna sdlo se

incluyen las regiones insulares. Las diferencias significativas (p < 0.05) en el nimero de regiones

naturalizadas para cada comparacién, después de tener en cuenta el numero de referencias por

especie, se producen cuando el intervalo de confianza incluye el cero.
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Figura S5.5: Estimadores de regresion (+ IC 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
incluyen la condicién micorricica (facultativa, obligada y no micorricica) y el nimero de referencias
para cada especie como variables predictivas, y el drea naturalizada como variable de respuesta.
La primera linea de graficos corresponde a los modelos que incluyen todas las regiones, la segunda
linea a los modelos que incluyen sélo las regiones continentales y la tercera linea a los modelos
gue incluyen sélo las regiones insulares. Las diferencias significativas (p < 0.05) en el 4rea
naturalizada entre cada condicidon micorricica y el nivel de referencia, después de tener en cuenta
el nimero de referencias por especie, se producen cuando el intervalo de confianza no incluye el

cero.
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Figura S5.6: Estimadores de regresion (+ 1IC 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
incluyen el tipo de micorrizas (arbusculares, duales, ectomicorrizas, orquioides y ericoides) y el
numero de referencias para cada especie como variables predictoras, y el area naturalizada como
variable respuesta; incluyendo a) todas las regiones, b) regiones continentales y c) regiones
insulares. Las diferencias significativas (p < 0.05) en el drea naturalizada entre cada tipo de
micorriza y el nivel de referencia, después de tener en cuenta el nimero de referencias por
especie, se producen cuando el intervalo de confianza no incluye el cero. AR: arbuscular, DUAL:
dual, ECM: ectomicorrizas, ER: ericoide, OR: orquioide.
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Figura S5.7: Estimadores de regresion (+ 1C 95%) de nuestros modelos filogenéticos lineales que
comparan el drea naturalizada de las plantas a) micorricicas arbusculares facultativas y
micorricicas arbusculares obligadas, b) ectomicorricicas facultativas y ectomicorricicas obligadas, y
¢) micorricicas duales facultativas y micorricicas duales obligadas. En la primera columna de los
graficos se muestran los resultados incluyendo todas las regiones, en la segunda columna sélo se
incluyen las regiones continentales y en la tercera columna sélo se incluyen las regiones insulares.
Las diferencias significativas (p < 0.05) en el drea naturalizada para cada comparacion, después de
tener en cuenta el nimero de referencias por especie, se producen cuando el intervalo de
confianza incluye el cero.
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Abstract

Why some non-native plant species invade, and others fail remains an elusive question. Plant invasion success has been
associated with specific species traits. Yet, we have limited knowledge of the mechanisms relating these traits to invasion
potential. General patterns of biotic resistance by seed predation may provide a mechanism that helps separate invasive
from non-invasive plants. Seed predation is an important barrier against plant establishment for many plant species. It may,
therefore, create a selective filter against non-native plant establishment based on plant traits related to seed predation rate.
In two cafeteria-style seed predation experiments in a steppe ecosystem in Patagonia (Argentina) we provided seeds of 16
non-native Pinaceae covering a 300-fold variation in seed mass, a 200-fold variation in seed volume and 75-fold variation
in seed toughness. Seed removal decreased with seed mass and seed volume. Seed toughness was not a significant predictor
while seed volume was the best predictor of predators’ preference. However, for species of this family small seed size is the
most important predictor of species invasiveness. Our results show that seed predation does not explain Pinaceae invasive
success. In our system, species that have smaller seeds (i.e., more invasive) are preferentially consumed by seed predators.
Seed mass was not the best predictor of granivory rates, despite being the seed trait on which most studies have been focused.
Our ability to predict future invasion and understand invasion success could benefit from other studies that focus on the
mechanisms behind invasive traits.

Keywords Biotic resistance - Invasive plants - Invasive traits - Pinus - Seed traits

Introduction 2008). Although Simberloff (2013) stated that the influence
of context and idiosyncrasy is frequently so important that
it hinders our ability to predict the identity of future inva-

sive plant species, other studies have tried to elucidate what

After several decades of inquiry in the field of biological
invasions, the question of why some plant species invade

and others fail remains elusive (van Kleunen et al. 2015).
Of the many plant species introduced to a new region,
intentionally or accidentally, only a small proportion (1%)
becomes invasive (Williamson and Fitter 1996; Caley et al.
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traits separate invasive from non-invasive plant species. For
example, Rejméanek and Richardson (1996) found that small
seed size, short juvenile period, and a short interval between
masting years are associated with invasive woody species.
Grotkopp et al. (2002) found that pine invasiveness increased
with higher seedling relative growth rate (RGR), higher spe-
cific leaf area (SLA), lower seed mass, and lower minimum
generation time (MGT). Yet, we still do not know the mecha-
nisms that link these traits to invasion potential, and without
a causal relationship between traits and invasiveness we may
be focusing on traits that are only correlated with invasive-
ness and not the cause (van Kleunen et al. 2010).

Plant invasion success has been associated with the
capacity to escape from biotic resistance imposed by the
native community (Nuiiez et al. 2008; Connolly et al. 2014).
Among the components of biotic resistance, seed predation
plays a key role as a filter for plants establishment (Janzen

@ Springer


http://orcid.org/0000-0002-7072-0527
http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.1007/s00442-019-04354-8&domain=pdf
https://doi.org/10.1007/s00442-019-04354-8

982

Oecologia (2019) 189:981-991

1969; Hulme 1994; Larios et al. 2017). Seed predators can
create a selective pressure over the different plant species in
a community by feeding on a specific group of species and
consequently reducing their recruitment (Hulme and Borelli
1999; Pearson et al. 2011; Connolly et al. 2014; Muschetto
et al. 2015; Larios et al. 2017). Seed predation can occur
either before or after seed dispersal but the latter, largely car-
ried out by generalist small mammals, is the most important
source of biotic resistance to plant invasions (Hulme 1998;
Moles et al. 2003; Nuiiez et al. 2008; Connolly et al. 2014).
Small mammals tend to prefer large seeds (Brewer 2001;
Go6mez 2004; Nuiiez et al. 2008; Pearson et al. 2011; Wang
and Ives 2017). One explanation for this preference pattern
is that it might be more efficient for a seed predator to search
for a few large seeds instead of many small seeds (MacAr-
thur and Pianka 1966; Hoffmann et al. 1995; Blate et al.
1998). While most studies focus on seed mass as a proxy
for seed size, seed volume could also influence small mam-
mals’ preference, since some may be limited by the size of
their mouthparts (Wheelwright 1985, 1993; Rey et al. 1997;
Zhang and Zhang 2008). Seed coat fracture resistance (here-
after seed toughness) may also influence small mammals’
preference (Moles et al. 2003; Fricke and Wright 2016), as
a lot of energy may be necessary to break through the seed
coat and masticate some seeds (Zhang and Zhang 2008).
Seed-specific toughness (the ratio between seed toughness
and seed mass; Fricke and Wright 2016) is related to the
amount of energy that a small mammal would have to invest
per gram of food obtained (MacArthur and Pianka 1966;
Hoffmann et al. 1995; Blate et al. 1998). Thus, experiments
that include a wide range of seed traits may help to elucidate
which of these traits could better explain patterns of plant
invasion.

The Pinaceae family is an ideal study system to identify
invasive traits because it includes many species that have
been widely planted around the world, with species that have
become invasive and species that have not (Richardson et al.
1994; Simberloff et al. 2010; Essl et al. 2011; Richardson
and Rejmének 2011). Pinaceae is one of the most invasive
taxa globally, including species, such as Pinus radiata (Mon-
terey Pine), which is native from North America and has
become invasive in grasslands, fynbos, and steppes in eight
different regions of the world (Rejméanek and Richardson
2013). Furthermore, this family includes approximately 250
species, covering a very wide range of several morphological
traits (Richardson 2006; Chave et al. 2009; Niinemets 2010;
McGregor et al. 2012; Rueda et al. 2017). Additionally,
several studies on invasive traits of Pinaceae species have
shown that seed size is one of the best predictors for invasive
capacity; Pinaceae species with small seeds are more inva-
sive than species with larger seeds (Richardson et al. 1990;
Rejmének and Richardson 1996; Rejmének 2000; Grotkopp
et al. 2002; Richardson and Rejmanek 2004). A hypothesis
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behind the higher invasiveness of small-seeded species is
that they produce more seeds so their populations grow more
rapidly and they cover longer distances with seed disper-
sal so their distribution increases more rapidly (Rejméanek
1996). However, if there is a mechanistic link between seed
predation intensity and invasiveness in the Pinaceae, it
should be based on a direct relationship between seed size
and predation rate in this family; smaller seeds, being less
preferentially consumed, would survive disproportionately
and contribute to invasive success.

In this study, we evaluated the selection exerted through
seed predation on Pinaceae seed traits. Specifically, we used
16 non-native Pinaceae, which showed a 300-fold varia-
tion in seed mass, a 200-fold variation in seed volume, and
75-fold variation in seed toughness in a steppe ecosystem
in northwest Patagonia to answer two related questions: (a)
does seed predation act as a filter that explains Pinaceae
invasive success and failure? (b) Is seed mass the trait that
best explains the seed predation preference pattern? We
expected that Pinaceae species with larger (seed volume)
and heavier (higher seed mass) seeds would be preferentially
consumed, and, therefore, less invasive. We also expected
that tougher seeds would be more preyed upon because
larger and heavier seeds have higher toughness (Fricke et al.
2016) and although predators require more energy to break
them, their reward would be greater (MacArthur and Pianka
1966; Hoffmann et al. 1995; Blate et al. 1998).

Materials and methods
Study area

This study was conducted on a steppe ecosystem in north-
west Patagonia, Argentina (40°59'53"S; 71°05'13"W;
750 m.a.s.l.). Mean annual precipitation is 580 mm and
mean annual temperature is 8.6 °C (meteorological station
at the study area, San Ramon ranch). Vegetation cover is
approximately 60%, and it is dominated by the perennial
tussock grasses Pappostipa speciosa and Festuca pallescens
(Anchorena and Cingolani 2002). Animals in this ecosystem
include many small mammals such as Abrothrix longipilis,
Abrothrix olivaceaus, Eligmodontia morgani, Oligoryzomys
longicaudatus, Phyllotis xanthopygus whose diet includes
seeds, fruits, and insects (Pearson 1983; Pearson 1995;
Pardifias and Teta 2013). The steppe ecosystem covers a
large portion of Patagonia and it is one of the ecosystems
most susceptible to Pinaceae invasions (Richardson et al.
1994; Simberloff et al. 2010). Pinaceae plantations have
replaced large areas of these native ecosystems (Schlichter
and Laclau 1998) and have become a seed source for inva-
sions. There is no evidence of secondary seed dispersal by
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animals in any of the studied species in the study region
(Nufiez et al. 2008).

Species invasive status

We used three categories to define global invasive status for
each species based on a global survey of invasive Pinaceae
species carried out by Essl et al. (2010) (Table 1). We clas-
sified species with no record of invasion as “Non-invasive”,
species with records of invasion on one or two regions
around the world as “Somewhat invasive” and species with

records of invasion in three or more regions as “Invasive”.
Here we define region as an area with similar climate, cover-
ing between 25,000 and 500,000 km?, following Essl et al.
(2010) definition. A similar criterion was used by Grotkopp
et al. (2004) to define invasive status for Pinus species. We
also defined the invasive status in our study region for spe-
cies that are planted on large scale locally (CIEFAP 2017)
to check that it was consistent with the global invasive status
for these species. In this case, invasive status of each spe-
cies was defined according to regional surveys of cases of
invasion. We classified species that have not invaded from

Table 1 Species included in the experiment and their individual seed mass, volume, toughness, specific toughness, origin, invasive status at a
world level, invasive status in the study region and area planted in the study region

Species Mass (mg) Volume (pL)  Toughness Specific Seed origin Invasive status Invasive Area planted
™) toughness (Globally) status in study in study region
(N/mg) region (ha)
Austrocedrus 3.5 (0.09) 5.4 (0.53) 4.4 (1.30) 1.26 (0.38)  Natural stand - - -
chilensis® harvest
Pinus con- 7(0.27) 8.4 (1.31) 11.3 (2.39) 1.61 (0.35) Commercial  Invasive Invasive 4979
torta nursery
Larix decidua 8.4 (0.23) 12.1 (0.65) 33(8.16) 3.93(1.04) Plantation Somewhat - -
cone harvest
Pseudotsuga 13.2 (0.22) 19.3 (1.16) 7.8((3.42) 0.59(0.25) Commercial Invasive Invasive 1309
menziesii nursery
Pinus 24.6 (1.13) 29 (1.63) 149 (4.08) 0.61(0.16) Commercial Invasive - -
halepensis nursery
Pinus radiata 30.1 (2.16)  30.9 (2.02) 26 (15.56) 0.86(0.53) Commercial  Invasive Invasive 1089
nursery
Abies nobilis 30.9 (1.28) 51 (1.79) 4.6(3.23) 0.15(0.10) Plantation Non-invasive -
cone harvest
Pinus taeda 33.1(1.50) 32.6 (2.27) 18.7(3.57) 0.56(0.13) Commercial Non-invasive Non-invasive 103
nursery
Abies con- 39.3 (2.24) 67 (2.28) 9.9 (8.57) 0.25(0.21)  Plantation Non-invasive - -
color cone harvest
Pinus elliottii 45.6 (1.64) 54.5 (2.42) 38.2(11.01) 0.84(0.23) Commercial  Invasive - -
nursery
Pinus pinaster 56.6 (2.14) 58 (4.83) 40.2(17.53) 0.71(0.31) Commercial  Invasive - -
nursery
Pinus pon- 59.6 (7.59) 73.5 (6.58) 54.8 (14.36) 0.92(0.27) Commercial Somewhat Somewhat 98,927
derosa nursery
Abies mag- 94.8 (5.54) 198 (8.37) 50.4 (11.50) 0.53(0.12)  Plantation Non-invasive - -
nifica cone harvest
Pinus jeffreyi 97.8 (2.61) 129.3 (6.13) 64.9 (11.36) 0.66(0.12) Commercial  Non-invasive Non-invasive 701
nursery
Pinus canar- 138.2 (6.38) 159 (15.06)  69.2 (34.73) 0.50(0.25) Commercial = Somewhat - -
iensis nursery
Pinus cembro 278.1 (9.02) 385 (17.16) 120.0 (21.18) 0.43(0.08)  Plantation Non-invasive - -
cone harvest
Pinus pinea 1087.2 (74.56) 1083 (122.48) 337.5(58.74) 0.31(0.04) Commercial = Somewhat - -
nursery

For the native conifer the invasive status is not defined (dash) because we focus here on invasive non-native conifers. Invasive status in the study
region is not defined (dash) for species that are not planted on large scale locally because there is not enough information on the invasive behav-
ior of these species locally. Data of the area planted regionally was obtained from a regional forestry survey (CIEFAP 2017). Standard deviation

is indicated between brackets

#Native conifer
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plantations as “Non-invasive”, species that have only rarely
invaded from plantations as “Somewhat invasive” and spe-
cies that have frequently invaded from plantations as “Inva-
sive” (Sarasola et al. 2006, Raffaele et al. 2016, Franzese
and Raffaele 2017).

Cafeteria experiment

To evaluate the role of seed predation on non-native
Pinaceae invasion, we performed two cafeteria-style experi-
ments using seeds from 16 non-native species belonging to 4
different genera of the Pinaceae family and one native coni-
fer, Austrocedrus chilensis (Cupressaceae family) (Table 1).
A cafeteria-style experiment consists on offering consum-
ers alternative food sources to evaluate a preference pattern
(Abbott 1962; Martell 1979; Lobo et al. 2009). We chose
A. chilensis because it is the only native tree that grows
and regenerates in this steppe ecosystem. This allowed us
to compare seed characteristics and predation of a native
species to a collection of non-native species. We acquired
the seeds of the different species from commercial nurser-
ies or by collecting cones from plantations on Isla Victoria
(Simberloff et al. 2002; Table 1). We stored the seeds at 5 °C
before the experiments. We conducted this experiment dur-
ing the peak of Pinaceae and A. chilensis seed production
and dispersal in Patagonia (May—June 2017, Austral Fall)
(Krugman and Jenkinson 2008). We used latex disposable
gloves to handle the seeds to avoid imparting human odor
to the seeds. Since seed predators’ species preference for
seeds could be influenced by associational effects (Holt and
Kotler 1987), we carried out two different experiments. In
the first experiment (“One species sticks”), ten seeds of the
same species were glued to two wooden popsicle sticks (two
sets of five seeds) and placed in a random order inside a 2-m?
plot (total 34 popsicle sticks and 170 seeds per plot). With
this experimental design we tried to avoid associational sus-
ceptibility among species, i.e., when the seed of one species
attracts the predator and then the predator continues eating
the rest of the seeds just by proximity, erasing all preference
effects (Holt and Kotler 1987). In the second experiment
(“All species sticks”), one seed from each of the 17 species
was glued to one of two sticks in a random order and placed
inside a 2-m? plot (20 popsicle sticks and 170 seeds per
plot). With this experimental design, predators were able to
find all the different type of seeds and choose among them.
We fastened sticks to the ground with metal tent stakes to
prevent their removal by seed predators and we glued seeds
to the sticks with a non-toxic odor-free glue. Since seeds
were glued to a stick and there is no evidence for secondary
seed dispersal by animals in this system, we considered seed
removal as evidence of seed predation (Nuiiez et al. 2008).
We evaluated seed predation 1, 2, 8, 15, and 29 days after
installing the experiment. Additionally, we monitored seeds
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using cameras traps (Bushnell ® Trophy Cam Infrared) to
record both diurnal and nocturnal seed predators. Each cam-
era system consisted of a fully automatic camera combined
with a passive infrared motion detector. We set up a total of
five cameras facing the seed depots (i.e., 25% of the plots
were monitored) and placed them at 1 m from the seeds.

Seed traits
Seed size

To assess the importance of seed size on seed predation pat-
terns for the selected conifer species, we used two different
proxies: seed mass and seed volume. To measure the average
seed mass per species, we used a precision scale to weigh
ten samples of 100 seeds. To estimate mean individual seed
volume, we put samples of 100 seeds in 10 mL test tubes (for
the smaller seeds) or samples of 50 seeds in 20 mL test tubes
(for the bigger seeds) containing water and measured the
variation in water level (Leopold 1983; Oje and Ugbor 1991;
Dutta et al. 1988; Amin et al. 2004; Anandu et al. 2016).
Volume measurements were performed in less than 10 s to
prevent the seeds from absorbing water (Amin et al 2004).
We repeated this procedure ten times for each species.

Seed toughness

To measure seed toughness, we compressed individual seeds
between flat metal plates at a constant speed of 0.5 mm per
min (Instron 5567 Universal Testing Machine). We meas-
ured force (Newtons) with a load cell that measures up to
1000 N and used this data to assess the point at which each
seed was broken (breaking point). We repeated this proce-
dure ten times for each species. We obtained seed tough-
ness (peak force) as the maximum force exerted on the seed
before it broke. We also obtained seed-specific toughness
as the ratio between seed toughness and seed mass (Fricke
and Wright 2016).

Statistical analyzes

To evaluate if seed predation followed a preference pattern
according to seed traits we used generalized linear regres-
sion models. We calculated seed predation as the proportion
of seeds that had been consumed on each monitoring date
(1,2, 8, 15, and 29 days) (Orrock et al. 2015). To determine
if experiment type (“One species sticks” vs. “All species
sticks”) had a significant effect on seed predation we used
this factor as a predictive variable. To evaluate the effect of
seed traits we also included seed mass, seed volume, seed
toughness, and seed-specific toughness as predictive vari-
ables. We included the interaction between experiment type
and each seed trait to evaluate if the relationship between
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seed predation and seed traits was different between the two
experiment types. We repeated the analyzes described above
including only the Pinus species to evaluate the preference
patterns within a single genus. We assumed a binomial dis-
tribution, using generalized linear models (GLMs) and logit
link function. We analyzed each monitoring date separately.
We were interested in comparing the predictive power of
each seed trait because each trait has a different biologi-
cal importance regarding seed predation. On one hand, a
higher seed mass is expected to promote seed predation
because it increases the benefit perceived by seed consumers
(MacArthur and Pianka 1966; Hoffmann et al. 1995; Blate
et al. 1998; Wang et al. 2014). On the other hand, a higher
seed volume is expected to decrease seed predation because
some rodents may be limited by the size of their mouthparts
(Wheelwright 1985, 1993; Rey et al. 1997; Zhang and Zhang
2008). A higher seed toughness is also expected to decrease
seed predation because breaking the seed coat and masti-
cating tougher seeds would require a lot of energy (Zhang
and Zhang 2008; Fricke et al. 2016). The great majority of
studies on seed preference by seed predators have focused
on seed mass as a predictive variable (Jansen 2002; Moles
et al. 2003; Gémez 2004; Pearson et al. 2011; Connolly et al.
2014), but we believe that seed volume, seed toughness, and
seed-specific toughness can be as good or even better predic-
tors of seed preference by predators. In this regard, testing
these seed traits would be a novel and important contribu-
tion of our study. We tested all four seed traits (seed mass,
seed volume, seed toughness, and seed-specific toughness)
as independent factors. However, because they were highly
correlated (Spearman correlation coefficients: seed mass vs.
seed volume = 0.98, seed mass vs. seed toughness = 0.87,

seed volume vs. seed toughness = 0.82) or a composite vari-
able (seed specific toughness) we did not include different
seed traits in the same model, but we built different regres-
sion models for each trait (simple regressions). We used a
log transformation on seed mass, seed volume, and seed
toughness to increase the linearity of the regressions (James
2016). We used analysis of deviance to evaluate the amount
of total variation explained by each of the predictive vari-
ables (pseudo 7*; Nagelkerke 1991) using “BabylorEdPsych”
package (Beaujean 2012). To compare seed predation among
different invasive status categories (Table 1) we built logistic
models with invasive status as a predictive categorical vari-
able. Also, to compare seed predation among the different
genera we built logistic models with genus as a predictive
categorical variable. For all analyzes we used R 3.4.0 statis-
tical software (R Core Team 2018).

Results

The species in our study covered a wide range in seed traits,
with mean seed mass of each species ranging from 3.5 to
1087.2 mg, seed volume from 5.4 to 1083 pL, and seed
toughness from 4.4 to 337.5 N (Table 1). We found that
seed predation decreased as seed mass and volume increased
(Fig. 1; Online Resource 1). Specifically, seed predation was
highest for the species with the smallest seed (both in terms
of mass and volume). 15 days after setting up the experi-
ment Pinus contorta, the smallest Pinaceae, was eaten twice
as much as the species with the largest seed, Pinus pinea
(Fig. 1). Seed predation tended to decrease with seed tough-
ness increase (P =0.060 on date 8) but this relationship was

Fig. 1 Logistic regression (a)
between seed predation and a 10 * 3 -
seed mass, b seed volume, ¢ §§
seed toughness and d seed-spe- 0.8 7 7
cific toughness for experimental 061 i
design “One species sticks” at . 2 =017 P=000020 }
15 days after experiment instal- S 0.4 7
lation. Each genus is indicated T 021 ] § % i
by a different shape: Pinus S L]
(closed circle), Pseudotsuga o 00—, ; . . \ ) T : - . . :
(closed diamond), Abies (closed = 0.5 1.0 1.5 2.0 25 3.0 0.5 1.0 15 2.0 25 3.0
square), Larix (closed triangle), _g Seed mass (log) Seed volume (log)
Austrocedrus (inverted closed & (c) (d)
triangle). Dots indicate aver- g 1.0 1 3 ° - °
age values and the variability o v {i %; A
measure is the standard error. o 087 g i
Regression lines, 7% and P ot 0.6 - g
values are only shown for sig- %
nificant regressions (P <0.05) 047 { i =019 P=00027
021 & 4 . | % .
0.0 -
05 10 15 20 25 30 0 1 2 3 4

Seed toughness (log)

Seed specific toughness (N/ug)
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not significant. Further, seed predation increased with spe-
cific toughness. The species with the highest specific tough-
ness, Larix decidua, was eaten three times more than the
species with the lowest specific toughness, Abies nobilis.
Seed volume was the seed trait that best predicted seed pre-
dation (highest 7%; Fig. 1). The three Abies species are the
exception to this pattern, being preyed upon much less than
other species of comparable seed mass and volume (Fig. 1;
Online Resource 1). The relationship between seed preda-
tion and seed traits was strongest on dates 8 and 15, prob-
ably because on dates 1 and 2 predation was still very low
(8.85%), while on date 29 seed predation was already too
high (87.24%), so some species had already been completely
preyed upon (Online Resource 2).

Seed predation preference pattern was the same between
the two types of experiments (“One species sticks” vs. “All
species sticks™). We chose to show only the results of the
“One species sticks” experimental design (Fig. 1) because it
is less susceptible to associational effects, which could con-
found the preference pattern of seed predators. The results of
the other experimental design (“All species sticks”), which
do not differ from the ones showed here, are available in the
Electronic Supplementary Material (Online Resource 2). We
found no significant effect of experiment type on seed preda-
tion for any date or any seed trait, except for seed specific
toughness on date 15 (Online Resource 3). Also, the rela-
tionship between seed predation and seed traits is the same
for both experiments, except for seed specific toughness on
date 15 (Online Resource 3). This means that, in almost all
cases, seed preference pattern remained constant whether
all species were grouped together in one stick or separated
on different sticks. On dates 8, 15, and 29 of the experiment
seed predation was higher for “Invasive” species than for
“Somewhat Invasive” species (P < 0.005; Fig. 2 and Online
Resource 4). On the same dates seed predation was higher
for “Somewhat Invasive” species than for “Non-Invasive”
species (P <0.005, Fig. 2 and Online Resource 4). Further,
seed predation was significantly lower for Abies species than
for species belonging to any other genus on dates 8, 15, and
29 (P <0.005; Fig. 3 and Online Resource 5). Camera traps
recorded only small mammals consuming the seeds. No
birds were detected eating seeds. In our videos, it was possi-
ble to identify the native rodents Oligoryzomys longicauda-
tus and Eligmodontia morgani as the main seed consumers.

When we only included Pinus species in the analyzes the
results were very similar on each monitoring date (Online
Resource 2). Seed predation decreased as seed mass, seed
volume, and seed toughness increased. Also, seed preda-
tion increased as seed-specific toughness increased. One
difference is that when only Pinus species are considered
the relationship between seed predation and seed tough-
ness becomes significant. Another difference is that seed
mass, seed volume, and seed toughness have very similar
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predictive power when only Pinus species are considered
(Online Resource 2). Seed predation preference pattern was
the same between the two types of experiments, with very
few exceptions (Online Resource 3).
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Discussion

Contrary to our expectations, our results show that seed
predation does not explain Pinaceae invasive success in
Patagonia. Seed predators prefer to prey upon species
with smaller seeds (seed mass and seed volume), which
tend to be the most invasive species as expected based on
Rejmének and Richardson (1996). Also, seed predation
was higher for species classified as invasive according to
global invasive records (Essl et al. 2010). Additionally,
species with higher seed-specific toughness also tend to
be preferred by seed predators while seed toughness was a
poor predictor for seed preference. Among the seed traits
evaluated on this study seed volume best explains seed
predation preference.

Seed volume was the best predictor of seed predator
feeding preference, even when most studies focus on seed
mass as an indicator of predators’ preference. Theory
predicts that predators choose among seeds with differ-
ent seed mass depending on the amount of nutrients and
energy that can be obtained from a single seed (MacArthur
and Pianka 1966; Hoffmann et al. 1995; Blate et al. 1998;
Wang et al. 2014). In this context, a higher consumption
of heavier seeds is expected. Indeed, seeds of Pinaceae
species vary widely in nutrient and calorie content (Long
1934; Grodzinski and Sawicka-Kapusta 1970), which is
the benefit perceived by seed consumers. However, con-
trary to our expectations seed predators preferred seeds
of lower seed mass, which means a smaller benefit per
seed. A possible explanation for this pattern is that seed
defensive tissue mass increases with seed mass (Moles
et al. 2003). Also, seed mass can be correlated with other
seed traits that have a stronger influence on seed predators”
selective behavior. For example, seed mass is positively
correlated with seed volume for the species included in our
study (Spearman correlation coefficient = 0.98). Contrary
to our predictions seed predators preferred seed species
with lower seed volume. An explanation for this pattern
is that gape size limits diet choices for the seed preda-
tors in this system (Wheelwright 1985, 1993; Rey et al.
1997; Zhang and Zhang 2008). If the community of seed
predators is composed by many different species, as in our
study region (Pearson 1983; Pearson 1995; Pardifias and
Teta 2013) then we can expect some variation in gape size
and some species will probably have mouthparts too small
to eat very large seeds. Seed consumption for the largest
seeded species, Pinus pinea and P. cembro, was ca. 60%
by the end of the experiment. This shows that at least some
species of seed predators were able to consume the seeds
of these species, but it is likely that many others could only
eat smaller seeds. The models including seed volume were
the ones with best fit (Fig. 1; Online Resource 2), which

suggests that this trait (explaining up to 23% of seed pre-
dation) is a better predictor of predators’ preference than
seed mass (which explained up to 17% of seed predation),
the seed trait usually studied (Brewer 2001; Jansen 2002;
Gomez 2004; Nuiiez et al. 2008; Connolly et al. 2014;
Pearson et al. 2011; Wang and Ives 2017).

Seed toughness was a poor predictor of seed predation
preference. This result shows that seed toughness may be of
secondary importance as a trait explaining seed predation.
Although Fricke and Wright (2016) argue that eating tougher
seeds would require more energy, reducing the net benefit
for the predator, we found no conclusive evidence that seed
toughness alone drives seed predators’ preference for the
species included in our study. In this sense, seed toughness
was not a strong driver by itself but when correlated with
seed mass (seed specific toughness) we found an increase in
the influence of this trait on seed predation. Seed predators
preferred seed species with higher seed specific toughness.
On this regard, Fricke and Wright (2016) found that high
specific toughness is an advantage of small seeds because
more energy per gram is required to break them and this
mechanical defense does not imply an additional investment.
However, our results provide evidence that higher seed-spe-
cific toughness may not bring any advantage to small seeds,
casting doubt on the importance of such seed trait. While
some studies have only looked at seed mass (Brewer 2001;
Jansen 2002; Gémez 2004; Nuiiez et al. 2008; Pearson et al.
2011; Connolly et al. 2014; Wang and Ives 2017; but see
Moles et al. 2003), we found that looking into different seed
traits allowed us to find different alternative explanations
of why some species are preferred over others. Also, in the
case of seed toughness and specific toughness, looking into
different seed traits allowed us to test the hypothesis on seed
preference patterns proposed by Fricke and Wright (2016).

Considering differences between genera may help under-
stand seed predation within Pinaceae family. On one hand,
all three Abies species suffered very low levels of preda-
tion (Fig. 3), and do not fall into the patterns of preference
either of seed mass or seed volume (Fig. 1; Online Resource
1). Similar to the previous studies, Abies seeds were less
preferred by small mammals compared to other Pinaceae
species (Abbott 1962; Lobo et al. 2009; Di Pierro et al.
2011; Rubino et al. 2012). This pattern might be explained
by the high levels of secondary compounds found in the
Abies seeds, e.g., terpenes such as limonene (Bucyanayandi
et al. 1990; Ibrahim et al. 2011; Rubino et al. 2012). Lobo
et al. (2009) even suggested that post-dispersal seed preda-
tion would not affect regeneration of Abies species because
seed predators avoid them. The findings on Abies highlight
the fact that seed selection by predators cannot be simply
understood by variables such as seed size, even when work-
ing within one plant family. On the other hand, when con-
sidering only Pinus species, seed predation was fairly well

@ Springer



988

Oecologia (2019) 189:981-991

predicted by either seed mass, seed volume or seed tough-
ness. That seed toughness became a good predictor of seed
predation is probably due to the absence of the Abies spe-
cies on this dataset. Considering a single genus improved
our ability to predict seed predation (Online Resource 2)
but could also limit the possibility to predict seed predation
for other invasive taxa (for example, using seed toughness
as a predictor of seed predation for Abies species could be
misleading). On the other hand, seeds of the native, Austro-
cedrus chilensis, in spite of belonging to a different plant
family, were consumed as much as seeds from Pinaceae
species of comparable seed mass, volume, and toughness.
In this sense, seed predation preference was not different
between this native species and non-native conifer species.

Seed preference pattern was not modified by experiment
type. Associational effects can have different magnitude
depending on the resource, the predators, and the scale con-
sidered (Barbosa et al. 2009; Emerson et al. 2012; Ostoja
et al. 2013a, b). Previous studies have found evidence of
associational resistance (Tahvanainen and Root 1972; Holt
1977; Hay 1986; Pfister and Hay 1988; Ostoja et al. 2013a,
b), the process by which the predation of one seed species
decreases with the presence of other seed species. Others
have found evidence of the opposite process, associational
susceptibility (Holt and Kotler 1987; Hjalten et al. 1993;
Emerson et al. 2012). Our results show that none of these
processes are occurring in this system. The lack of asso-
ciational susceptibility in our system may be explained by
predators” incapacity to consume large seeds, even in the
proximity of the most preferred seeds (Wheelwright 1985,
1993; Rey et al. 1997; Zhang and Zhang 2008). Taking
together our results suggest that both methodologies (“One
species sticks” and “All species sticks™) are appropriate to
examine selective seed predation in our system.

The marked preference pattern of the seed predators in
this study suggests there is a selective filter for non-native
species establishment. According to this pattern, species
with small seeds (low seed mass and volume) are preferred
by small mammals in this system and their recruitment could
be limited by seed predation. Interestingly, most work on
invasive traits has found evidence that species with smaller
seeds tend to be more invasive (Rejmanek and Richardson
1996; Grotkopp et al. 2002; Hamilton et al. 2005; Mood-
ley et al. 2013). Furthermore, species categorized as inva-
sive according to historical invasion records are preferred
by seed predators (Fig. 2). The apparent contradiction
between species invasive status and our results may reflect
that there are other mechanisms behind the invasive poten-
tial of small-seeded species such as natural fecundity (i.e.,
seeds produced per tree per year; van Kleunen et al. 2010)
even to the point that native predators can be satiated, and
seed availability is more than enough for recruitment. The
high level of seed consumption we found here (ca. 90%)
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highlights the importance of seed number as a strategy to
escape predation. For species with higher fecundity there is a
higher chance that at least a small proportion of seeds are not
preyed upon, so establishment will be more likely for these
species. Another possibility is that we have underestimated
other sources of seed predation, such as birds and insects.
However, the importance of small mammals on Pinaceae
seed removal is in accordance with a previous study in the
same region (Nufiez et al. 2008). Invertebrates have been
reported to be important seed consumers in this system,
but for much smaller seeds (Pirk and Lopez de Casenave
2017). A third alternative is that the effect of seed predation
on plant recruitment could be compensated through differ-
ent mechanisms (Crawley 2000; Garren and Strauss 2009;
Swope and Parker 2010; Ortega et al. 2012). For example,
recruitment may be microsite limited, rather than seed lim-
ited (Louda 1983). Also, a high density-dependent mortality
of seedlings may reduce the effects of seed predation (Craw-
ley 1997). Finally, when growing in high densities adult
plants tend to grow smaller and produce fewer seeds (Wood
and Andersen 1990). In this sense, seed predation’s effect
at population level may not be strong enough to explain the
invasive behavior of different plant species.

In conclusion, we found that seed predation is not a
mechanism that helps explain Pinaceae (or Pinus) invasive
species success. Species that have smaller seeds (seed mass
and volume), and are highly invasive across the world, are
more consumed by seed predators. Furthermore, seed mass,
the seed trait on which most studies focus on (Jansen 2002;
Moles et al. 2003; Gémez 2004; Pearson et al. 2011; Con-
nolly et al. 2014) was not the single best predictor of seed
predators’ preference. Considering other seed traits, such as
seed volume improved our ability to predict seed predation.
Seed toughness proved to be a poor predictor for Pinaceae
seed predation but nearly as good as seed mass or seed vol-
ume for Pinus. Altogether, this study helps to understand the
mechanisms behind non-native plants establishment in the
Patagonian steppe.
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Abstract

There are many hypotheses aiming to explain invasion success, but evaluating individual hypotheses in
isolation may hinder our ability to understand why some species invade and others fail. Here we evaluate
the interaction between propagule pressure, seed predation and missed mutualism in the invasion success
of the pine, Pinus ponderosa. We evaluated the independent and interactive effects of propagule pressure
and seed predation at increasing distances from a pine plantation. Additionally, because pines are obligate
mutualists with ectomycorrhizal fungi (EMF) and pine invasions fail in the absence of their EMF sym-
bionts, we evaluated EMF availability through a growth chamber bioassay. In this bioassay we measured
root colonization by EMF with soil samples collected from the different distances from the plantation. We
found that propagule pressure overwhelms seed predation only at the edge of the pine plantation, while
seed predation overcomes propagule pressure at 25 m and further distances from the plantation. We also
found that EMF root colonization decreases with distance from the plantation. However, pine roots were
colonized up to 200 m from the plantation, suggesting that EMF may not be hindering invasion, at least
not on the scale of this experiment. Taken together our results demonstrate that seed predation may be
limiting the invasion of P ponderosa in the study region as propagule pressure only overcomes seed pre-
dation at the plantation edge. Here we provide evidence of how strong biotic resistance can suppress an
invasion, regardless of the variation in propagule pressure and the availability of mutualists.
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Introduction

For decades, ecologists have tried to explain why some populations of introduced spe-
cies become invasive while others fail to invade (Elton 1958, Lockwood et al. 2013).
Numerous hypotheses seek to explain the mechanisms behind biological invasions (Cat-
ford et al. 2009). The propagule pressure hypothesis posits that increasing the number
of individuals released in a region where they are not native increases the probability of
invasion success (Lockwood et al. 2005). This hypothesis seems to be more supported
by empirical evidence than most other hypotheses proposed in invasion biology (Sim-
berloff 2009, Lamarque et al. 2011, Blackburn et al. 2015) and, therefore, may be the
hypothesis carrying the greater consensus (Jeschke 2014). Another major hypothesis in
biological invasions is the biotic resistance hypothesis (Elton 1958), which states that
competitors, predators, herbivores and pathogens in the resident community reduce
invasion success (Levine et al. 2004). Seed predation is one of the major filters for plant
establishment (Janzen 1969, Hulme 1994, Larios et al. 2017) and, consequently, a
major barrier to plant invasions (Nufiez et al. 2008, Pearson et al. 2011, Connolly et al.
2014). Studies on the interplay between propagule pressure and biotic resistance found
that the influence of propagule pressure on invasion success is more important for high
levels of biotic resistance (von Holle and Simberloff 2005, Jones et al. 2017).

Together with strong biotic resistance and low propagule pressure, the absence of
mutualistic biotic interactions (missed mutualism) is one of the most important limi-
tations for the invasion of non-native plants (Traveset and Richardson 2014, Dickie
etal. 2017). More than one third of the most widespread invasive woody species form
mutualistic interactions with mycorrhizal symbionts, more than two thirds form inter-
actions with seed dispersers and the vast majority of invasive woody plants are animal
pollinated (Traveset and Richardson 2014). If a non-native plant needs an obligate
mutualist its absence in the invaded range will act as a strong filter to its invasion suc-
cess (Traveset and Richardson 2014, Dickie et al. 2017). Even though the importance
of different mechanisms is recognized in invasion processes, most studies on biological
invasions focus on a single hypothesis without considering the possible interaction be-
tween different mechanisms. As a consequence, we lack an understanding of how dif-
ferent processes interplay to determine invasion success or failure (Pearson et al. 2018).

Pines are an ideal system to study the role of propagule pressure, seed predation
and missed mutualism on invasion success. The role of propagule pressure can be eas-
ily studied because non-native pines produce a large number of seeds which are wind
dispersed over large areas but with the highest proportion falling near the seed source,
creating a gradient of propagule pressure (Nathan et al. 2011). The role of biotic resist-
ance, through seed predation, can be assessed because seeds of non-native pines are
highly consumed by native generalist seed predators (Nufez et al. 2008, Chiuffo et al.
2018). Additionally, pines are obligate mutualists with ectomycorrhizal fungi (EMF)
and pine invasion fails in the absence of their EMF symbionts (Nufez et al. 2009),
thus the effect of missing mutualism can be straightforwardly evaluated using pines.
Furthermore, EMF are dispersed from the invasion source, creating a gradient of de-
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creasing abundance of fungal symbionts (Collier and Bidartondo 2009, Hayward et al.
2015, Horton 2017).

The aim of this study was to test the importance of three mechanisms (propagule
pressure, seed predation and missed mutualism) in the invasion of Pinus ponderosa in
north Argentinean Patagonia. Here, we evaluated seed predation with different seed
availability to resemble the natural seed rain pattern at different distances from a plan-
tation of P ponderosa. Additionally, to test if the absence of highly co-evolved soil mu-
tualists could account for pine invasion failure we performed a growth chamber bioas-
say with soil inoculum from increasing distances from the pine plantation. Specifically,
we asked the following question: what is more important determining P ponderosa
invasion success, propagule pressure, seed predation, the availability of EMF symbi-
onts or the interplay between these mechanisms? Evaluating the relative importance
of different invasion mechanisms is key to identify the causes of plant invasions. Also,
assessing the interaction between different mechanisms helps to understand how dif-
ferent processes interplay to determine invasion success or failure (Pearson et al. 2018).

Methods

Study area

We conducted this experiment on a steppe ecosystem in North Patagonia (40°59'53"S,
71°05'13"W) because this type of ecosystem is among the most frequently invaded by
non-native pines (Richardson et al. 1994). In Patagonia, large areas of steppe have been
replaced by pine plantations during the past few decades (CIEFAP 2017), which are
now seed source for invasions. Pinus ponderosa is the most widely planted species in the
region, covering over 90% of the forestry area (CIEFAP 2017). However, P ponderosa
is only rarely invasive in this region (Sarasola et al. 2006). Post dispersal seed predation
for pines in this system is largely carried by the native rodents Oligoryzomys longicandatus
and Eligmodontia morgani (Chiuffo et al. 2018). There is no evidence of secondary seed
dispersal of P ponderosa by animals in the study region (Nufez et al. 2008, Chiuffo et al.
2018). On the study site, mean annual rainfall is 580 mm, concentrated during fall and
winter (March-September), and mean annual temperature is 8.6 °C (San Ramon ranch
meteorological station). Vegetation cover is ca. 60% being Pappostipa speciosa and Festuca
pallescens the dominant plant species (Anchorena and Cingolani 2002).

Propagule pressure vs. seed predation

To evaluate the effects of propagule pressure and seed predation on seed survival, we
conducted a seed predation experiment. We placed 18 transects every 50 meters per-
pendicular to a 2 ponderosa plantation. In each transect, we installed plots at 0, 25, 50,
75, 100, 150 and 200 m from the plantation. To disentangle the effects of distance
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from plantation and seed availability, we used two different experimental designs with
different seed densities (variable and fixed). In the "Variable density" experiment we
simulated natural seed dispersion on nine transects. The purpose of the "Variable den-
sity" experiment is to evaluate the proportion of seed rain that is consumed by seed
predators at different distances from the pine plantation. Since data on seed production
and dispersion is not available in our study site, we obtained data from the literature
(Barrett et al. 1979, Krannitz and Duralia 2004). Specifically, we used data on the per-
centage of seeds that reach different distances from the edge of a P ponderosa plantation
and built a regression model that best described the variation in seed dispersal with
distance from plantation. To fit this dispersion kernel we used a negative exponential
model because it is appropriate for describing seed dispersal by wind (Clark et al. 2005,
Lustenhouwer et al. 2017). Based on the dispersion kernel of this species we placed
100, 50, 30, 16, 10, 6 and 2 seeds per m? at 0, 25, 50, 75, 100, 150 and 200 m from
the plantation respectively (Fig. 1). In the "Fixed density" experiment we put 20 seeds
per m? at 0, 25, 50, 75, 100, 150 and 200 m from the plantation at each of the nine
transects. We chose to put 20 seeds per m? because it represents an intermediate value
between the mean (ca. 30 seeds/m?) and the median (16 seeds/m?2) of the seed rain
across all the distance levels. The purpose of the "Fixed density" experiment is to evalu-
ate the effect of the distance from the pine plantation on seed predation. We glued the
seeds to popsicle sticks with a non-toxic odor-free adhesive and we fastened sticks to
the ground with stakes to prevent the removal of the sticks by seed predators. We used
latex disposable gloves to handle the seeds to avoid imparting human odor to the seeds.
We considered seed removal as evidence of seed predation (Nufiez et al. 2008, Chiuffo
etal. 2018). In total, we placed 2013 seeds and 1473 sticks. We carried out this study
during autumn because it is the period when pine seeds are naturally available (Krug-
man and Jenkinson 2008) and when rodent abundance tends to peak (Guthmann et al.
1997). We evaluated seed removal 30 days after installing the experiment.
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Figure 1. Seed dispersal (grey solid line) and seed predation (black dots and black solid line) of 2 ponderosa

at increasing distance from plantation. Dots show mean (+ SE) values of seed predation for each distance.
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Missed mutualism

To test if lack of ectomycorrhizal fungi is limiting P ponderosa invasion, we conducted
a growth chamber bioassay. We collected ~100 cm? of soil from each of the seven dis-
tances (0, 25, 50, 75, 100, 150, and 200 m) from the plantation on each of the nine
"Variable density" transects used for the field experiment. Soils were collected during
late fall 2017, just after the peak of mushroom fruiting season. Soil samples were dug
from each site using an ethanol-sterilized spoon, placed in coin envelopes, each of
which was then placed into gallon bags and then stored at 4 °C to be used the next day
after collection. We removed small rocks and coarse roots and we used these soils to
inoculate a mix of sterilized 50:50 soil and sand that had been autoclaved twice (Wolf
and Skipper 1994). We randomly distributed soils from different distances into pots of
12 cm depth in ethanol sterilized plastic trays. To detect inadvertent EMF inoculation
in the growth chamber, we randomly located 12 pots filled only with sterile soil. We
used a total of 75 pots (nine for each from seven distances and 12 sterile) randomly dis-
tributed in five planting trays that were rotated once a week inside the growth chamber
to avoid location effects. In each pot we planted four P ponderosa seeds. We bought 2
ponderosa seeds in the National Institute of Agricultural Technology (INTA — Bolson
Experimental Station). We performed a pre-germination treatment in cold water for 48
hours. Floating seeds (vain seeds) were discarded and the rest were stored at 25 °C for
three weeks. Prior to being sown, we surface-sterilized seeds in a 1% sodium hypochlo-
rite solution. During the experiment water was added ad libitum, and there were no
nutrients added to the pots. Light and temperature were kept constant. We used a cycle
of 12 hours of light and 12 hours dark. Temperature was 25 °C during light periods
and 10 °C during dark periods. Only the first plant to emerge was left in the pot, the
rest were cut at the soil level avoiding soil disturbance. During the growing period we
recorded survival (number of seedlings alive/total seedlings) for each distance and for
sterile controls. After six months of initial planting we harvested the plants. We meas-
ured shoot height. We carefully rinsed clean seedling of adhering soil, separated them
at the soil line into a root and shoot compartment, and placed them into an envelope
to be dried in an oven at 65 °C for 2 days. We measured the biomass of dried root and
shoot fractions separately using an electronic balance with accuracy to 0.0001 g. Prior
to drying, we carefully examined the root system of each P ponderosa seedling under a
dissection microscope to address the extent of ectomycorrhizal colonization (based on
morphological characteristics). Roots were placed on a petri dish, and the number of
fine root tips colonized and not colonized by ectomycorrhizal fungi recorded.

Statistical analysis

To evaluate the effect of different predictive variables on seed predation we used logistic
regressions. We calculated seed predation, the response variable, as the proportion of
seeds that had been consumed (Orrock et al. 2015). To determine if distance from plan-
tation and transect type had a significant effect on seed predation we considered them
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as fixed factors. Because our experimental design included experimental units nested in
transects we used transect number as a random factor (Bolker et al. 2009). To evaluate if
the relationship between seed predation and distance from plantation differed between
fixed and variable density transects we included the interaction between variables "dis-
tance" and "transect type" in our models. To compare seed predation between different
distance levels we built logistic models with seed predation as response variable and
distance level as a fixed categorical variable. Then we compared seed predation of each
distance level with all the rest distance levels. To compare propagule pressure with seed
predation at each distance level we also built logistic models with distance level as a fixed
categorical variable. In this case we included a "dummy" distance level with 100% seed
predation (proportion equal to 1) to represent propagule pressure. Then we compared
seed predation of this "dummy" distance level with seed predation at distance levels 0,
25,50, 75, 100, 150 and 200 m from the pine plantation. Significant differences would
indicate that propagule pressure is higher than seed predation, while no significant dif-
ferences would indicate that seed predation was as high as propagule pressure. For all
our models we assumed a binomial distribution, using Generalized Linear Mixed Mod-
els (GLMM) based on Laplace approximation and a logit link function (Ime4 package,
glmer function) (Bates et al. 2015). We used analysis of deviance to evaluate the amount
of total variation explained by each of the fixed factors (pseudo R?).

To evaluate the effect of mycorrhizal inocula at increasing distances from planta-
tion, we analyzed each response variable (survival, shoot height, biomass, and root
colonization) separately. For response variables with binomial distribution (survival,
and root colonization) we used GLMM fit by maximum likelihood and a logit link
function (Ime4 package, glmer function) (Bates et al. 2015). For those variables with
a binomial distribution that presented overdispersion, we included an observation-
level random effect for modeling the overdispersion (Harrison 2014). For response
variables with normal distribution (shoot height and biomass) we used linear mixed-
effects model fit by residual maximum likelihood (REML) (nlme package, Ime func-
tion) (Pinheiro et al. 2017). In all cases we included "distance" as a fixed factor and
"transect” as a random factor in the model. To address the effect of root colonization in
plant growth we compared aboveground biomass (shoot dry biomass) of colonized vs.
uncolonized seedlings with ANOVA (at o = 0.05). All analyses were performed with R
3.4.0 statistical software (R Core Team 2018).

Results

Propagule pressure vs. seed predation

We found that seed predation increased with distance from plantation (p = 0.0080, Fig.
1, Table 1, 2). Propagule pressure was higher than seed predation only at the plantation
edge (0 m) and seed predation surpassed propagule pressure at distances of 25 m and
further from the plantation (Table 3). Seed predation was between 30 and 40% lower at
the plantation edge than at distances of 25 m and further from the plantation (Fig. 1).
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Table I. Parameters of the logistic regression for seed predation of P ponderosa at increasing distance from

the pine plantation.

Fixed effects of distance from plantation, transect type and the interaction between distance and transect type.
Significant effects (p < 0.05) are shown in bold letters

Fixed effects Estimate Standard error z p
Distance 0.036 0.0134 2.656 0.0080
Transect type -0.849 0.7791 1.090 0.2756
Distance * Transect type -0.015 0.0203 0.731 0.4648

Random effects of the transect (n = 9). Intercepts are averaged
Random effect Mean intercept Standard deviation
Transect 1.475 0.000

Table 2. Pairwise comparisons of seed predation levels between different distances from the pine planta-

tion. Significant differences (p < 0.05) are shown in bold letters.

Pairwise comparison [m] p value
0vs 25 0.0396
0vs 50 0.0397
0vs75 0.0312
0vs 100 0.0291
0vs 150 0.0441
0 vs 200 0.0438
25 vs 50 0.4273
25vs75 0.5187

25 vs 100 0.6585
25 vs 150 0.9311
25 vs 200 0.4090
50 vs 75 0.8348
50 vs 100 0.6705
50 vs 150 0.3914
50 vs 200 0.9541
75 vs 100 0.8175
75 vs 150 0.4724
75 vs 200 0.7925
100 vs 150 0.6011
100 vs 200 0.6359
150 vs 200 0.3758

Table 3. Pairwise comparisons between propagule pressure and seed predation for each distance level
from the pine plantation. Significant differences (p < 0.05) are shown in bold letters.

Pairwise comparison Distance [m] p value

0 0.0438

25 0.4090

50 0.9541

Propagule pressure vs seed predation 75 0.7925
100 0.6359

150 0.3758

200 1.0000

Moreover, we found no effect of transect type (variable vs. fixed) on seed predation (p =
0.2756). The relationship between seed predation and distance from plantation was the
same for both transect types as evidenced by the absence of interaction between distance
from the plantation and transect type (p = 0.4648). With the fixed density transects we
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offered 25%, 100%, 230% and 900% more seeds than would naturally be available at 75,
100, 150 and 200 m from the plantation, respectively, but still seed predators consumed
97%, 98%, 88% and 100% of the seeds dispersed, respectively.

Missed mutualism

EMEF root colonization decreased with distance from plantation (p = 0.0139, Fig. 2,
Table 4). Mean EMF root colonization at the pine plantation edge was ca. 90% while
it decreased to ca. 40% at the furthest distance from the plantation evaluated here (200
m). However, we found no differences in seedling growth (shoot height and biomass)
or survival with distance from plantation (p, ., = 0.6387; p,, . =0.9911;p . =
0.4830). When we pooled all distance levels together and compared seedlings colo-
nized by EMF (ranging from 10% to 100% EMEF root colonization) with seedlings
un-colonized (0% EMEF root colonization) we found differences in seedling biomass
favoring colonized seedlings (p = 0.0400, Suppl. material 1: Fig. S1). Finally, the roots
of the seedlings growing in sterile soils were not colonized by EMF, showing there was
no inadvertent EMF inoculation in the growth chamber.

Table 4. Parameters of the logistic regression for EMF root colonization at increasing distance from the
pine plantation.

Fixed effects of distance from plantation. Significant effects (p < 0.05) are shown in bold letters

Fixed effects Estimate Standard error z P
Distance -0.012 0.0050 -2.460 0.0139
Random effects of the transect (n = 9), and the observation included due to overdispersion. Intercepts are averaged
Random effect Mean intercept Standard deviation
Transect 2.064 0.396
Observation 2.027 1.554
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Figure 2. EMF root tips colonization on growth chamber bioassay (in black) and seed survival from
predation for P ponderosa on field experiment (in grey) at increasing distance from plantation. Dots show
mean (+ SE) values for each distance.
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Discussion

Our results provide strong empirical evidence that seed predation may be the most im-
portant biotic mechanism limiting P ponderosa invasions in this system. Seed predators
consumed ca. 95% of the seeds dispersed outside the pine plantation, thereby limiting
seed availability. Propagule pressure varied in a wide range, from 100 seeds/m? at the
plantation edge to 2 seeds/m? at a distance of 200 m from the plantation, however,
only at the plantation edge does propagule pressure overwhelm seed predation. At
distances of 25 m and further from the pine plantation, seed predation overcame the
influence of propagule pressure. This is particularly clear when we consider seed preda-
tion in the fixed density transects: at distances from plantation higher than 75 m seed
predation was between 25% and 900% higher than propagule pressure. This survival
pattern of not predated seeds suggests that P ponderosa seedling annual recruitment is
limited to the first 25 m from the seed source. Altogether, these results provide evi-
dence of how biotic resistance from generalist natural enemies can hinder an invasion.

In this study, we found that pine seed predation probability increases with increas-
ing distance from plantation (Fig. 1). This fits with the seedling recruitment pattern
described by McCanny (1985). Such inverse density-dependence seed mortality can
be explained by predator satiation (Janzen 1971), when predators are satiated by the
higher seed densities near adult plants (Augspurger and Kitajima 1992). Predator satia-
tion near the pine plantation makes sense when we consider the gradient of decreasing
seed availability with increasing distance from the plantation (Fig. 1). An alternative
explanation is that native predators' activity is lower near pine plantations because it
is a type of habitat very different from the steppe. The low cover of understory vegeta-
tion in pine plantations (Paritsis and Aizen 2008) means that small mammals (main
pine seed predators in this region) (Nunez et al. 2008, Chiuffo et al. 2018) have few
sheltered habitats to take refuge from predators. Thus, small mammals would reduce
risk by spending less time searching for food in the understory of pine plantations
than in the adjacent low stature vegetation. The observed seed predation pattern may
not reflect P ponderosa’s probability of establishment and invasion because many other
factors and processes are involved between seed survival and invasion success (Richard-
son et al. 2000, Carrillo-Gavilan et al. 2010, Blackburn et al. 2011). However, if seed
predators are able to consume most of the seed production of a plant population then
its probability of becoming invasive would be highly reduced (Pearson et al. 2012),
especially considering further filters before invasion success (Richardson et al. 2000,
Blackburn et al. 2011, Carrillo-Gavilan et al. 2012).

Our results also show that the abundance of EMF may not be limiting pine seedling
survival and growth at the distance range evaluated. We found a gradient of decreasing
root colonization with increasing distance from plantation (Fig. 2). However, this root
colonization gradient did not affect seedling survival or growth. Other studies have found
important effects of EMF abundance and composition on pine seedling establishment
(Nunez et al. 2009, Hayward et al. 2015, Urcelay et al. 2017) but working with wider
distance ranges. For example, Nufiez et al. (2009) found effects of EMF on P ponderosa
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seedling establishment working with a distance of 1000 m from plantation. Lower levels
of EMF root colonization at further distances from the pine plantation may have a sig-
nificant effect on seedling growth. In this vein, we found that only when seedlings were
not colonized (0% EMF root colonization) their growth was negatively affected (Suppl.
material 1: Fig. S1). However, if seed survival to predation is limiting at a distance of 25
m from plantation (Fig. 2) the importance of limitations at further distances may not
be fundamental to explain invasion in the first hundreds meters from plantations, but
may be extremely important for rare but potentially key events of long distance dispersal.
Another possibility is that the duration of the bioassay was not long enough to show the
effect of root colonization on seedling growth. For example, Nunez et al. (2009) found
effects of P ponderosa root colonization by EMF on seedling growth on a greenhouse
experiment that lasted 9 months. However, on a growth chamber the effect of EMF on
pine seedling growth should be clear after 6 months, as shown in other studies (Alberton
and Kuyper 2009, Hazard et al. 2017). Therefore, our results suggest that EMF avail-
ability is not limiting 2 ponderosa invasion in our study system but that the community
of seed predators is behind the observed pattern of low invasion levels for 2 ponderosa.

Our study shows that biotic resistance can be extremely important in plant inva-
sions, even more important than the propagule pressure and the missed mutualism
hypothesis. By contrast, a review of the empirical evidence for general hypothesis in
invasion ecology found more support for the propagule pressure hypothesis than for
the biotic resistance hypothesis in experiments with terrestrial plants (Jeschke 2014).
This highlights the idiosyncratic nature of the importance of these hypotheses. In our
study system, only the highest level of propagule pressure overwhelms biotic resistance,
highly limiting the invasion of P ponderosa. Therefore, our study highlights the role of
biotic resistance in plant invasions.
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Highly invasive tree species are more dependent on mutualisms
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Abstract. Why some species become invasive while others do not remains an elusive ques-
tion. It has been proposed that invasive species should depend less on mutualisms, because
their spread would then be less constrained by the availability of mutualistic partners. We
tested this idea with the genus Pinus, whose degree of invasiveness is known at the species level
(being highly and negatively correlated with seed size), and which forms obligate mutualistic
associations with ectomycorrhizal fungi (EMF). Mycorrhizal dependence is defined as the
degree to which a plant needs the mycorrhizal fungi to show the maximum growth. In this
regard, we use plant growth response to mycorrhizal fungi as a proxy for mycorrhizal depen-
dence. We assessed the responsiveness of Pinus species to EMF using 1,206 contrasts published
on 34 species, and matched these data with data on Pinus species invasiveness. Surprisingly, we
found that species that are more invasive depend more on mutualisms (EMF). Seedling growth
of species with smaller seeds benefited more from mutualisms, indicating a higher dependence.
A higher reliance on EMF could be part of a strategy in which small-seeded species produce
more seeds that can disperse further, and these species are likely to establish only if facilitated
by mycorrhizal fungi. On the contrary, big-seeded species showed a lower dependence on
EMF, which may be explained by their tolerance to stressful conditions during establishment.
However, the limited dispersal of larger seeds may limit the spread of these species. We present
strong evidence against a venerable belief in ecology that species that rely more on mutualisms
are less prone to invade, and suggest that in certain circumstances greater reliance on mutual-
ists can increase spread capacity.

Key words:  facilitation; mutualists; mycorrhiza; Pinus; plant invasions; seed size; seedling growth.

INTRODUCTION

Predicting what species are more likely to invade
when introduced to a new region represents a major
challenge in modern ecology. However, understanding
why some plant species become invasive while others
do not remains elusive (van Kleunen et al. 2015, See-
bens et al. 2016). The “ideal weed” hypothesis posits
that invasive plant species should depend less on mutu-
alistic interactions (Baker 1965). Several studies have
suggested that plant species that rely more on mutu-
alisms are less prone to invade (Richardson et al.
2000). Therefore, plant species that rely more on polli-
nators (Burns et al. 2011, Pysek et al. 2011, Rodger
et al. 2013, Razanajatovo et al. 2016), on seed dis-
persers (Richardson et al. 2000), and on mycorrhizal
associations (Vogelsang et al. 2004, Vogelsang and
Bever 2009) are proposed to be less invasive.

Manuscript received 10 October 2019; revised 17 December
2019; accepted 3 January 2020. Corresponding Editor: Jason
Hoeksema.
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Dependence on mutualists may affect the success of
plant invasions in different ways. There may be no
dependence between plants and mutualists, in which case
those plants should be more likely to be invasive because
their spread is not limited by the presence of mutualists
(Baker 1965, Rodger et al. 2013). For example, the
highly invasive Atriplex spp. and Hakea spp. in South
Africa (Henderson 2007) and Brassica spp. in North
America (Oduor et al. 2015) are nonmycorrhizal plants
(Traveset and Richardson 2014). Also many successful
invasive plants, including Alliaria petiolata, Bromus tec-
torum, Carpobrotus edulis, Hypericum perforatum, and
Mesembryanthemum  crystallinum are self-pollinated
(Richardson et al. 2000). Some plants may depend facul-
tatively on mutualisms, so they can still establish and
invade in the absence of their mutualistic partners (Tra-
veset and Richardson 2014). For example, 90% of woody
invasive plants do not depend exclusively on animal dis-
persers (Traveset and Richardson 2014). Finally, some
plants are highly dependent on mutualisms and will
invade only in the presence of their mutualists (Richard-
son et al. 2000). For example, out of 60 Ficus species
introduced to Florida, only 3 have become invasive, and
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only after the introduction of their highly specific polli-
nator wasps (Ramirez 1988, McKey and Kaufmann
1991, Nadel et al. 1992). Although many studies have
supported this general pattern of higher likelihood of
becoming invasive for plant species with lower depen-
dence on mutualisms using isolated examples, no study
has quantified the dependence on mutualisms along a
gradient of plant invasiveness.

The genus Pinus is an ideal study system to evaluate
the dependence of invasive plants on mutualisms. Many
species of this genus have been widely planted around
the world, some of which have become invasive, whereas
others have not (Simberloff et al. 2010, Richardson and
Rejmanek 2011, Nunez et al. 2017). Also, invasions by
Pinus have been intensively studied (Richardson 2006),
and a score was developed to quantify invasiveness
among different pine species (Z score; Rejmdnek et al.
2005; see also Rejmdnek and Richardson 1996). Further,
Pinus species form obligate and highly specific mutualis-
tic interactions with ectomycorrhizal fungi (EMF;
Mikola 1970, Koele et al. 2012), which is the mycorrhizal
association of 60% of the trees on the world (Steidinger
et al. 2019). The degree to which Pinus species need ecto-
mycorrhizal fungi to produce the maximum growth is
defined as mycorrhizal dependence (Gerdemann 1975,
Janos 2007). In this regard, Pinus growth response to
ectomycorrhizal fungi can be used as a proxy for mycor-
rhizal dependence (Menge et al. 1978, Plenchette et al.
1983, Tawaraya 2003, Moora 2014). Additionally, work-
ing with species within the same genus minimizes con-
founding effects arising from phylogenetic relatedness.
Here we focus on the seedling stage because: (1) Pinus
species vary greatly in their growth response to EMF at
the seedling stage (Karst et al. 2018), (2) it is the most
vulnerable stage in the life cycle of a plant (Harper 1977,
Baskin and Baskin 1998, Fenner and Thompson 2005),
and (3) patterns of growth at the seedling stage are very
good predictors of patterns of growth at maturity for
woody species (Cornelissen et al. 1998).

Here, we test the hypothesis that Pinus species with
higher invasiveness depend less on the mutualisms with
EMF. We define invasiveness here as the potential of a
species to increase in abundance and/or distribution
when introduced to a new region (Pysek and Richardson
2007). To test this hypothesis we compiled a database of
1,206 contrasts on 34 Pinus species that evaluated the
growth of seedlings, with or without EMF inoculation
(i.e., mycorrhizal responsiveness). Using linear models
we evaluated the relationship between Pinus species
invasiveness as scored by Rejmdnek et al. (2005) and the
response of seedling growth to EMF inoculation. Seed
mass is among the plant traits with more evidence show-
ing a correlation with plant invasiveness (Rejmanek
2000, Hamilton et al. 2005, Moravcova et al. 2010, Pysek
et al. 2015, Novoa et al. 2016). To understand the rela-
tionship between invasiveness and mutualist dependence
further, we evaluated the relationship between seed mass
and the effect of EMF on seedling growth.
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METHODS

We quantified Pinus species responsiveness to mycor-
rhizas (Janos 2007, Smith et al. 2009) following the
method in Veresoglou et al. (2018): comparing the
growth of Pinus seedlings with and without EMF.
Although species response to mycorrhizas is evaluated
under highly controlled conditions, this response could
be used as a proxy for plant mycorrhizal dependence
(Gerdemann 1975, Menge et al. 1978, Plenchette et al.
1983, Tawaraya 2003, Moora 2014). For this purpose,
we used data from published studies to perform a meta-
analysis conforming to PRISMA guidelines (Moher
et al. 2009).

We built our database of published studies starting
with a global database of plant response to mycorrhizal
fungi (MycoDB), which contains studies where plants
were grown either with mycorrhizal fungi or without
them, and the resulting plant growth was measured
(Chaudhary et al. 2016). MycoDB contains 444 con-
trasts from 58 papers focused on Pinus species
(Appendix S1: Fig. S1). On March 2019 we conducted a
literature search of the Scopus database using the key-
words “pinus” OR “pine*” AND “inocul*” AND “myc-
orrhiz*” OR “ecotmyc*”. We evaluated the results
obtained with this search and the references therein to
identify 112 papers which met the following require-
ments: (1) comparison of Pinus seedling biomass mea-
sured after growing with or without inoculation of EMF
and, (2) the study was not included in MycoDB. Those
articles that did not include control treatments (without
EMF inoculation) were not included, because compar-
isons were not possible. For each study, we obtained
information on seedling biomass with and without inoc-
ulation of EMF. When they were available, we extracted
data from whole plant biomass (shoot + root), and if
such data were unavailable we tallied only shoot bio-
mass. If an experiment contained the manipulation of a
factor apart from fungal inoculation (e.g., substrate fer-
tilization, age of seedlings at moment inoculation), the
results were included in our database as separate con-
trasts within the same experiment, following the same
criteria as the authors of MycoDB (Chaudhary et al.
2016).

We also extracted, from each experiment, data on
covariables that we expected to influence Pinus seedlings
response to EMF: (1) whether the experiment was per-
formed in the field or under controlled conditions
(greenhouse or growth chamber), (2) the duration of the
experiment, (3) whether the substrate was fertilized or
not, (4) whether Pinus seedlings were inoculated with a
single fungal species or with multiple fungal species, (5)
the age of the Pinus seedlings when inoculated, and (6)
whether the experiment took place in the native or in the
introduced range of the Pinus species. We digitized data
available in graphs using Web Plot Digitizer 4.1 (Rohatgi
2018). In combination with previous contrasts from
MycoDB, the final database we obtained consists of
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1,206 contrasts from 170 papers. Of these, 346 contrasts
were carried out in the field and 860 took place under
controlled conditions (either in a greenhouse or a growth
chamber).

We calculated an effect size (ES) for each study using
log response ratio as

ES = In(EMFp/EMF,) (1)

where EMFp is the biomass of seedlings in the presence
of EMF and EMF, is the biomass of seedlings in the
absence of EMF. We calculated a mean effect size for
each Pinus species using an unweighted average of all the
contrasts for each species, following Karst et al. (2018).
A positive effect size indicates that Pinus seedlings bene-
fit from the presence of EMF, whereas if the effect size is
negative seedlings are negatively affected by EMF. Also,
the absolute value of the effect size is an indicator of the
magnitude of the response of the seedlings to the pres-
ence of EMF, whether positive or negative. Therefore,
some Pinus seedlings may have a strong response,
whereas others may have a weak response even when in
both cases seedlings benefit from EMF inoculation (i.e.,
both responses are positive).

For each Pinus species included in the database
(Appendix S1: Table S1) we obtained information on
life-history traits from different sources (Committee-for-
Compilation-of-Chinese-Tree-Species-Manuals 1978,
Grotkopp et al. 2004, Krugman and Jenkinson 2008,
Zhao et al. 2011, McGregor et al. 2012, Yang et al.
2018). We were interested in the different traits that were
found to predict invasiveness (seed mass, juvenile period,
and interval between large seed crops) and were there-
fore used to calculate an invasion index (i.e., the Z score;
Rejmadnek et al. 2005; see also Rejmanek and Richard-
son 1996). The Z score is calculated for each Pinus spe-
cies as follows:

Zscore = 23.39 — 0.63 * v/SM — 3.88v/JP — 1.09 « SC
®)

where SM is seed mass, JP is juvenile period, and SC
is the interval between large seed crops for each Pinus
species. A species with negative Z score would be con-
sidered noninvasive, whereas a species with positive Z
score would be considered invasive. For example,
according to a global database of invasive trees and
shrubs, 90% of Pinus species that have become inva-
sive around the world have a positive Z score
(Rejmanek and Richardson 2013). Also, the higher
the value of positive Z scores, the more invasive a
species would be (Rejméanek et al. 2005). In this
regard, based on a recently compiled database of
worldwide occurrences of naturalized Pinus species
(Perret et al. 2019) the Z score is positively and highly
correlated with the number of naturalized occurrences
for the 34 species included in our database
(P < 0.0001; R2=0.38). On the other hand, lower
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values of seed mass correspond to a higher invasive
capacity for Pinus species (Richardson et al. 1990,
1994, Rejmédnek 1996, Rejmanek and Richardson
1996, Grotkopp et al. 2002, Grotkopp et al. 2004,
Rejmanek et al. 2005). We also extracted data on seed
wing length from (McGregor et al. 2012) to obtain
the ratio between seed mass and seed wing length,
defined as seed wing loading index (Richardson et al.
1990). This trait is a good indicator of how effectively
the seed can be dispersed by wind and, therefore, it
may help understand why some Pinus species spread
more rapidly (Richardson et al. 1990, Rejmanek
1996).

To quantify the importance of Pinus species invasive-
ness (using either Z score or seed mass as a proxy) and
other covariables as the potential drivers of the effect of
EMF on seedling growth, we used linear regression mod-
els (Im function; Wilkinson and Rogers 1973, Chambers
et al. 1990). Further, to evaluate the relationship
between Pinus species dispersal ability and seedling
responsiveness to EMF, we used seed loading index as a
predictor variable (an alternative to species invasive-
ness), together with other co-variables. We tested the
independence of all predictor variables through multi-
collinearity, using the variance inflation factor (VIF;
VIF function; Fox and Weisberg 2010). None of the
variables showed multicollinearity (all VIF values were
below 2), so we incorporated all of them in our models.
However, it is important to make clear that we never
included Z score, seed mass, or seed loading index on
the same model, because Z scores and seed loading
indexes are calculated based on seed mass. We tested our
models for normality by visually analyzing the distribu-
tion of each model’s residuals (Appendix S2: Figs. Sla
and S2a). We evaluated the homogeneity of variance
checking the absence of patterns between model residu-
als and fitted values (Quinn and Keough 2002;
Appendix S2: Figs. SIb and S2b). Further, none of the
data points in our data set showed a Cook’s distance
over 1, indicating the absence of influential cases (Cook
and Weisberg 1982; Appendix S2: Figs. Slc and S2¢).

To test if there is a phylogenetic signal in our response
variable we used the phylogenetic tree constructed by
McGregor (2012) and estimated Abouheif’s Cean
(Abouheif 1999, Pavoine et al. 2008; abouheif.moran
function from package adephylo; Jombart and Dray
2008). To evaluate if there is a publication bias in our
database, we used a nonparametric rank correlation test,
Spearman’s rho, a powerful test for analyses including
more than 75 contrasts (Begg and Mazumdar 1994).
According to this test a significant correlation between
effect size and sample size would indicate bias in publi-
cation. We also built a funnel plot to observe how the
distribution of effect sizes changes with the sample size.
Finally, we included sample size (i.e., number of repli-
cates) of each contrast as a predictive variable in the
multiple regression models to account for a possible
publication bias. We performed all statistical analyses
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using R software v.3.5.1 (R Development Core Team
2019).

REsuLTS

The effect of EMF inoculation on Pinus seedling
growth increased with increasing Pinus invasiveness
(R*=0.37; P=0.0001; Fig. la) and decreased with
increasing seed mass (R*> = 0.24; P = 0.0030; Fig. 1b).
Even without considering the four species with clearly
negative Z scores, species with higher invasiveness
showed higher growth response to EMF (R? = 0.16;
P =0.0288; Appendix S2: Fig. S3). This growth
response ranged from nearly 0% for big-seeded species
with low invasiveness to nearly 100% biomass increase
for small-seeded species with high invasiveness. Seedling
growth response to EMF decreased with seed wing

(a)

1.5

y =0.2046 + 0.0219x
P =0.0001
R?=0.37

-05-
=20

-15 -10 -5 0 5 10 15
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157, -0.6095-0.2276x
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R?=0.24

1.0

Ectomycorrhizal fungi (EMF) effect size
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Fic. 1. (a) Linear regression among mean effect size (+SE)
of ectomycorrhizal fungi (EMF) inoculation on seedling growth
and species invasiveness (Z score) for 34 Pinus species. The
higher the Z score, the more invasive a species is. Species with Z
scores below zero are expected to be noninvasive. (b) Linear
regression among mean effect size (+SE) of ectomycorrhizal
fungi (EMF) inoculation on seedling growth and seed mass for
34 Pinus species. The lower the seed mass, the more invasive a
species is. Each dot represents a different Pinus species.
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loading (R* = 0.20; P = 0.0072; Appendix S2: Fig. S4).
Even when removing data from the Pinus species with
extreme values of this trait, species dependence to EMF
still decreased with higher seed wing loading (R> = 0.16;
P = 0.0244; Appendix S2: Fig. S5).

When accounting for experiment conditions (field
experiment or under controlled conditions, experiment
duration, fertilization, single fungal species, or multiple
fungal species inoculation, the age of seedlings when
inoculated and the location of the experiment in the
native or introduced range of the Pinus species) we
found a significant effect of many co-variables. Seedling
response to EMF increased with the duration of the
experiment (Appendix S2: Fig. S6) and with inoculation
of multiple fungal species (Appendix S2: Fig. S8). On
the other hand, species mycorrhizal responsiveness
decreased with soil fertilization (Appendix S2: Fig. S7)
and seedling age at the moment of inoculation
(Appendix S2: Fig. S9). However, seedling growth
response was not affected by whether the experiment
was carried out under controlled conditions or in the
field (Appendix S3: Table S1). Finally, the effect of the
location of the experiment in the native or the intro-
duced range of Pinus species on seedling growth
response to EMF showed inconclusive results
(Appendix S3: Table S1). When using the Z score as
proxy for Pinus species invasiveness we found that seed-
ling response to EMF increased in the native range
(Appendix S3: Table Sla). However, when using either
seed mass or seed wing loading index as proxy for Pinus
species invasiveness we found no significant effect of
experiment location (Appendix S3: Table S1b and Slc).

After accounting for experimental conditions the
effect of EMF on Pinus seedling growth still increased
with Pinus invasiveness (P < 0.0001; Appendix S3:
Table Sla), and decreased with Pinus seed mass
(P = 0.0021; Appendix S3: Table S1b) and Pinus seed
wing loading (P = 0.0068, Appendix S3: Table Slc).
Therefore, across many different scenarios and context
conditions the traits that favor Pinus invasiveness and
seed dispersal remained strong drivers of their response
to EMF: Pinus species that can disperse further and are
more invasive have higher responsiveness to EMF. We
found no evidence that the effect of EMF on seedling
growth is affected by species relatedness (Abouheif’s
Crean = 0.116, P = 0.159; Miinkemiiller et al. 2012). On
the other hand, we found evidence for publication bias
in our database (Spearman’s rho = —0.13; P < 0.0001),
given by an overrepresentation of positive effect sizes at
low sample sizes (Appendix S4: Fig. S1). However, when
including the sample size as a predictive variable in our
models, to account for this publication bias, our results
were unchanged (Appendix S5: Table S1).

DiscussioN

Contrary to theoretical predictions, our results show
that Pinus species that are more invasive depend more
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on mutualistic partners. Ectomycorrhizal fungi (EMF)
generated a bigger increase of seedling growth for Pinus
species that are more invasive (higher Z score and lower
seed mass). The interaction between plants and mycor-
rhizal fungi benefits the plants, in terms of increased
water and nutrient absorption, but also has its costs, in
terms of a proportion of carbon assimilation destined to
the fungi and not to plant growth (Johnson et al. 1997,
Johnson and Graham 2013). One possibility is that the
balance between the benefits and costs of this mutualism
differs between Pinus species differing in seed mass. Lar-
ger seeds tend to have higher levels of reserves and to
produce larger seedlings, which usually have deeper
roots, increasing water and nutrient absorption without
the need of symbionts (Harper et al. 1970, Baker 1972,
Buckley 1982, Gross 1984, Stock et al. 1990, Jakobsson
and Eriksson 2000). As a consequence, these seedlings
may be less limited by root absorption and less benefited
by EMEFE. Pinus species are obligate mycorrhizal plants
(Koele et al. 2012), and as such require associations with
appropriate fungi to survive (Smith and Read 2008,
Brundrett and Tedersoo 2018). However, our results sug-
gest that big-seeded species may persist for long periods
of time in areas with low mycorrhizal inoculum, because
their seedlings may survive longer awaiting mycorrhizal
fungi.

Relying more on EMF could be a mechanism that
helps explain why small-seeded Pinus species are more
invasive. Seed size is probably the trait with more evi-
dence showing a correlation with plant invasiveness:
smaller-seeded species are more invasive (Rejmanek
2000, Hamilton et al. 2005, Moravcova et al. 2010, Pysek
et al. 2015). According to the seed size-seed number
trade-off, species may produce either many small seeds
or a few large seeds (Jakobsson and Eriksson 2000, Hen-
ery and Westoby 2001, Moles and Westoby 2006). Spe-
cies with small seeds tend to have higher fecundity (seeds
produced per adult per year), part of a strategy aimed to
produce enough propagules to ensure that at least some
seeds will find suitable microsites for seedling growth
(Jakobsson and Eriksson 2000). Smaller seeds tend to
produce smaller seedlings, which are more susceptible to
stressful conditions, such as low water availability and
low nutrient levels (Baker 1972, Buckley 1982, Leishman
and Westoby 1994, Moles and Westoby 2004). However,
facilitated by the mutualism with EMF, these seedlings
may be more capable to survive and grow under these
stressful conditions (Rapparini and Penuelas 2014).
Thus, the strategy of producing more seeds and associat-
ing with EMF would promote the establishment of a
higher number of seedlings than that of species that pro-
duce larger (and fewer) seeds.

The dispersal ability of a plant may also be related to
its dependence on the mutualism with mycorrhizas. A
recent meta-analysis showed that adaptations for long-
distance dispersal are more frequent in mycorrhizal
plants than in nonmycorrhizal plants (Correia et al.
2018). In our study, the dependence of Pinus species on
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EMF showed a gradient, from highly dependent on
EMF (small-seeded species with low seed wing loading)
to low dependence (large-seeded species with high seed
wing loading). This gradient may be associated with the
dispersal ability of Pinus species differing in seed wing
loading, where small-seeded species with relatively big
seed wings disperse further, by means of wind, than
large-seeded species with relatively small seed wings
(Greene and Johnson 1993, Groom 2010, Zhu et al.
2015). The dispersal ability of different Pinus species
may have an influence on their invasiveness, limiting the
spread of large-seeded species with relatively small seed
wings (Rejmanek 1996). For example, Pinus pinea, one
of the species with the largest seed wing loading in the
genus, was introduced in ~1,750 in South Africa but
never became invasive (van Wilgen and Richardson
2012), possibly because seed dispersal was highly limited
and seedlings were only found in the understory of plan-
tations (van Wilgen and Siegfried 1986). Our study
shows that species that spread further depend more on
EMEF. This is contrary to what we expected, because the
availability of suitable mycorrhizal partners decreases
with distance from the parent tree (Collier and Bidar-
tondo 2009, Nunez et al. 2009, Hayward et al. 2015,
Horton 2017). However, where appropriate biotic vec-
tors increase mycorrhizal dispersal, availability of EMF
inoculum may not limit the distance for Pinus establish-
ment (Nunez et al. 2013, Wood et al. 2015). In this con-
text, the positive association between seed dispersal and
dependence on EMF may be advantageous for expand-
ing the range of the plant population (Correia et al.
2018). Also, the ability to disperse further may reduce
competition between seedlings and with the mother
plant, increasing the probability of survival for each
individual seedling, and therefore contributing to popu-
lation growth (Law et al. 2003) and rapid expansion
(Clark et al. 2001).

In accordance with previous studies, our results
show that Pinus seedling growth response to EMF
increased with experiment duration (Lekberg and Hel-
gason 2018) and inoculation of multiple fungal species
(Perry et al. 1989, Dalong et al. 2011). On the other
hand, species mycorrhizal responsiveness decreased
with soil fertilization (Browning and Whitney 1992,
Diaz et al. 2010) and age of the seedlings when inocu-
lated. We found no conclusive results regarding species
responsiveness to EMF inoculation in the native range
compared to the introduced range. In this regard, we
found no evidence of reduced mycorrhizal dependence
in Pinus introduced range (Pringle et al. 2009, Seifert
et al. 2009).

Proxies for species invasiveness are very useful but
none of them are expected to predict all successful and
failed invasions. Many factors are involved in biological
invasions, which make them extremely difficult to antici-
pate (van Kleunen et al. 2015, Seebens et al. 2016). In
the case of Pinus some of the drivers of invasions are not
related to species invasiveness, but to biogeographic or
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human factors (Essl et al. 2010, McGregor et al. 2012).
Nevertheless, invasive traits have shown to be good pre-
dictors of invasion success. For example, all Pinus spe-
cies with positive Z score (i.e., classified as invasive) that
have been introduced to new regions have become inva-
sive outside their native range (Grotkopp et al. 2004).
Further, according to a global database of invasive trees
and shrubs, 90% of Pinus species that have become inva-
sive around the world have been classified as invasive
according to the Z score (Rejmanek and Richardson
2013). In addition, according to a recently compiled
database of Pinus species naturalized occurrences, the Z
score is highly and positively correlated with the number
of sites where each species has become naturalized
(P < 0.0001; R?>=0.38) (Perret et al. 2019). However,
some of the Pinus species regarded as noninvasive have
not been widely introduced outside their native range
(Essl et al. 2010, McGregor et al. 2012), which results in
reduced number of opportunities for invasion (Lock-
wood et al. 2005). We acknowledge that this proxy of
Pinus invasiveness is not a perfect predictor of invasion
success, but we consider it a useful indicator of how
likely it is that a species will become invasive when intro-
duced to a new region.

Our results show that Pinus species that are more
invasive respond more to the mutualism with EMF, and
this pattern may remain consistent across other taxa.
For instance, the same pattern of decreasing responsive-
ness to mycorrhizas with increasing seed mass was found
for species belonging to many different plant families in
a tropical forest (Janos 1980), for species of the Eri-
caceae family (Allsopp and Stock 1992), and for species
of the Rosidae subclass (Allsopp and Stock 1995). On
the other hand, Reinhart et al. (2017) found no evidence
that plant invasiveness was associated with mycorrhizal
responsiveness for the Poaceae and Asteraceae families.
Further, the results we have shown here may have impli-
cations not only for the mutualism between plants and
mycorrhizal fungi, but also for other types of mutu-
alisms such as pollinators or seed dispersers. However,
not all types of mutualisms will have the same impact on
plant invasions (Richardson et al. 2000, Traveset and
Richardson 2014). For example, many plants may sur-
vive and reproduce in the absence of their seed dispersers
(although some plant species require that the seed pass
through the gut of a seed disperser in order to germi-
nate), whereas for many plants reproduction will be
highly affected in the absence of pollinators, and most
plants will not even survive without appropriate mycor-
rhizal fungi (with the exception of nonmycorrhizal and
facultative mycorrhizal plants, which only represent ca.
15% of all land plants; Brundrett and Tedersoo 2018).
Further research is needed to evaluate the relationship
between plant invasiveness and dependence on pollina-
tors and seed dispersers.

In conclusion, we presented clear evidence challenging
the hypothesis that species with higher invasiveness
depend less on mutualisms. On the contrary, we found
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that species that are more invasive depend more on
mutualisms. Our work highlights the importance of posi-
tive interactions (i.e., mutualisms) in explaining nonna-
tive species success and spread. This result may help
explain the high prevalence of mutualists such as mycor-
rhizal fungi on land plants where ca. 92% of all plants
are associated with mycorrhizal fungi (Brundrett and
Tedersoo 2018). Relying highly on mutualisms for the
colonization of new areas clearly has associated costs,
but these costs seem to be overwhelmed by the benefits
obtained.
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Introduction

Understanding why some plant species are able to natural-
ize and become invasive while others fail is a fundamental
question in ecology (van Kleunen et al. 2015). Of the total
number of plant species introduced to a new region a small
fraction becomes naturalized, and of these a small fraction
becomes invasive (Williamson and Fitter 1996, Caley et al.
2008). Hence, the naturalization of a non-native species
(i.e. when it establishes a self-sustainable population) is the
first major filter in the invasion process of a species that has
been introduced (Richardson et al. 2000a, b, Blackburn et al.
2011). Identifying the traits that favor naturalization success
is key to understand why some plant species become inva-
sive (Richardson and Pysek 2012). It has been proposed that
species that rely on mutualisms, such as on animal pollina-
tors, are less likely to establish in new environments (Baker
1965, Baker 1974, Burns et al. 2011, Rodger et al. 2013,
Razanajatovo et al. 2016). Another mutualism that could be
vital during the naturalization stage of non-native plants is
the mutualistic interaction between plants and mycorrhizal
fungi (Smith and Read 2008, Richardson and Pysek 2012,
Dickie et al. 2017, Brundrett and Tedersoo 2018).

Plants vary widely in their associations with mycor-
rhizal fungi (i.e. the mycorrhizal status of a plant). Non-
mycorrhizal plants do not associate with mycorrhizal fungi
and, therefore, are completely independent of this mutual-
ism. In contrast, functionally-obligate (hereafter ‘obligate’)
mycorrhizal plants require associations with appropriate fun-
gal partners to survive in natural ecosystems. Finally, facul-
tative mycorrhizal plants form mycorrhizas but may, under
some conditions, survive without mycorrhizas (Smith and
Read 2008, Brundrett and Tedersoo 2018). Further, there
are different types of mycorrhizas (i.e. mycorrhizal types):
arbuscular mycorrhizas, ectomycorrhizas, orchid mycorrhizas
and ericoid mycorrhizas (Brundrett 2009, Moora et al. 2011,
van der Heijden et al. 2015, Brundrett and Tedersoo 2018).
In addition, dual mycorrhizal plants are those that include
individuals that associate with arbuscular mycorrhizal fungi,
individuals that associate with ectomycorrhizal fungi, and
individuals that associate with both (Harley and Smith 1983,
Chilvers et al. 1987, Adjoud-Sadadou and Halli-Hargas
2017, Teste et al. 2019). When a plant species is introduced
to a new region, its mycorrhizal type may affect the prob-
ability of finding suitable fungal partners (Nunez and Dickie
2014).

Plants can naturalize in an introduced region without
being limited by a lack of mycorrhizal fungi through differ-
ent pathways (Nufiez and Dickie 2014). First, a plant may
not depend on mycorrhizas by being a non-mycorrhizal or
facultative mycorrhizal plant species (15% of all terrestrial
plants) (Brundrett and Tedersoo 2018). Not depending on
mycorrhizas makes it possible for these species to succeed in
environments where they cannot find fungal partners (Nunez
and Dickie 2014). It has been proposed that in most situ-
ations mycorrhizal fungi are available and non-mycorrhizal

plants are in disadvantage compared with mycorrhizal spe-
cies (Richardson et al. 2000a, b). However, in some contexts
these mutualistic interacions may be disrupted by the lack
of symbionts (Dickie et al. 2017), for example in isolated
islands (Carlquist 1974, Trojelsgaard et al. 2015). Further,
non-mycorrhizal plants may have a competitive advantage
in highly disturbed locations (Delavaux et al. 2019). On the
other hand, facultative mycorrhizal plants can succeed both
in the absence of mycorrhizal fungi and also when these
symbionts are available (Smith and Read 2008), which may
enable facultative mycorrhizal species to take advantage in
a broader context. Plants can also form novel associations
with mycorrhizal fungi, either native or non-native symbi-
onts (Dickie et al. 2010), although this may be difficult to
assess because the native distribution of most fungi is poorly
known (Pringle and Vellinga 2006). Novel associations have
been found for ectomycorrhizal Eucalyprus (Tedersoo et al.
2007), and for ectomycorrhizal Pinaceae (Bahram etal. 2013,
Moeller et al. 2015). Forming novel associations may also be
possible for arbuscular mycorrhizal plants, as their fungal
partners are mainly not host-specific (van der Heijden et al.
2015).

Non-native plants may also form associations with famil-
iar (cosmopolitan) symbionts. For example, more than 40%
of arbuscular mycorrhizal fungi have been suggested to have
such cross-continental distribution (Moora et al. 2011,
Stiirmer et al. 2018, but see Bruns and Taylor 2016). In
addition, plants can co-invade with the mycorrhizal fungi
from its native range (Dickie et al. 2010). Co-invasion seems
the most likely for ectomycorrhizal and orchid mycorrhizal
plants, whose fungal partners can be host-specific (van der
Heijden et al. 2015, Dickie et al. 2017). The dispersal abil-
ity of fungi, which is highly variable among fungal species
(Peay et al. 2012), is particularly important for the co-inva-
sion pathway because plants will only establish in locations
where their fungal partners have dispersed. In this regard, it
may be that many ectomycorrhizal fungal species disperse
more readily than arbuscular mycorrhizal fungi because they
produce fruiting bodies (sporocarps) which enhance fungal
spore dispersal (Tedersoo et al. 2010), especially when these
sporocarps are caten by biotic dispersers (Nufiez et al. 2013,
Wood et al. 2015). The number of possibilities available to
different plant species varies according to their mycorrhi-
zal status and type. In this regard, plants that rely more on
mycorrhizas and that form specific mutualistic interactions
with their fungal partners may be more limited when intro-
duced to a new region and probably less likely to naturalize
(Nufiez and Dickie 2014).

In this study we test the relationship between plant
naturalization success and mycorrhizal status and type.
Specifically, we build and analyse a database on mycorrhizal
status (non-mycorrhizal, obligate mycorrhizal and faculta-
tive mycorrhizal) and type (arbuscular mycorrhizal, ectomy-
corrhizal, ericoid mycorrhizal, orchid mycorrhizal and dual
mycorrhizal) for 1981 vascular plant species (covering 155
families and 822 genera) and match this record with data
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on the most comprehensive database on naturalized alien
plants (GloNAF) (van Kleunen et al. 2019). Since facultative
mycorrhizal plants can succeed both in the absence of mycor-
rhizal fungi and also when these are available, we expect them
to have higher naturalization success than obligate mycor-
rhizal and non-mycorrhizal species. Additionally, we ask
whether mycorrhizal host specificity favors or hinders plant
naturalization success. We predict that arbuscular mycorrhi-
zal species, which are less host-specific (van der Heijden et al.
2015), have naturalized more than the other mycorrhizal
types. Further, to assess the influence of land type on patterns
of naturalization success we analyse our data for mainland
regions and for island regions separately. We expect that on
islands mycorrhizal plants will no longer have an advantage
over non-mycorrhizal plants, due to the lower abundance of
mycorrhizal plants and the lower availability of mycorrhizal
fungi. Therefore, we expect that non-mycorrhizal plants will
show higher naturalization success on islands.

Material and methods
Database

We compiled information on mycorrhizal status and mycor-
rhizal type from different sources: a database on mycorrhizal
occurrence on vascular plant species across eastern Europe
and north Asia (Akhmetzhanova et al. 2012), a database on
mycorrhizal associations for plant species in central Europe
(Hempel et al. 2013), a database on mycorrhizal associations
for plants across Europe (Bueno et al. 2017) and a database
on mycorrhizal occurrence on vascular plants from Europe
and north Asia (Correia et al. 2018). We checked entries
in several databases and their cited references to minimize
errors. We included three mycorrhizal statuses: non-mycor-
rhizal, obligate mycorrhizal and facultative mycorrhizal.
We classified each plant species into one mycorrhizal status
according to observations of mycorrhizal associations (or
the absence of mycorrhizal associations) directly on plant
roots, at the individual plant level, following an approach
repeatedly used in previous studies (Hempel et al. 2013,
Bueno et al. 2017, Menzel et al. 2017, Correia et al. 2018).
Non-mycorrhizal species were those that included only
observations (on individual plants) of absence of mycorrhi-
zal associations, and obligate mycorrhizal species were those
that included only observations of mycorrhizal associations.
Facultative species were those that included observations of
mycorrhizal associations (either with arbuscular mycorrhizal
or ectomycorrhizal fungi) as well as observations of absence
of mycorrhizal associations. We considered a minimum of
two independent observations for each mycorrhizal status
(mycorrhizal associations and absence of mycorrhizal associa-
tions) to classify a species as facultative mycorrhizal in order
to reduce the influence of observer errors. The number of
species with observations of facultative ericoid mycorrhizal
associations or facultative orchid mycorrhizal associations
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was too low to consider them in our analyses. It is important
to note that these three mycorrhizal categories only indicate
observed root colonization status and do not include infor-
mation about functionality, such as mycorrhizal dependence.
There were some cases of conflicting databases, which were
caused by Correia et al. (2018) not including facultative ecto-
mycorrhizal and dual mycorrhizal categories. In this regard,
Correia et al. (2018) considered as obligate ectomycorrhizal
plants those with observations of this mycorrhizal type, with-
out any regard on facultative ectomycorrhizal species (ecto-
mycorrhizal-non-mycorrhizal) or dual mycorrhizal species
(arbuscular—ectomycorrhizal). Therefore, we checked every
plant species classified as obligate ectomycorrhizal according
to Correia et al. (2018) in their original data source and in
other mycorrhizal databases to evaluate if any plant species
was originally classified as facultative ectomycorrhizal or as
dual mycorrhizal.

We considered five mycorrhizal types within the obligate
mycorrhizal status: arbuscular mycorrhizal, ectomycorrhizal,
ericoid mycorrhizal, orchid mycorrhizal and dual mycorrhi-
zal (Smith and Read 2008, Moora 2014, Correia et al. 2018).
Dual mycorrhizal species were those that included observa-
tions of arbuscular mycorrhizas as well as observations of
ectomycorrhizas (at least two independent observations of
each mycorrhizal type). The number of plant species with
observations of dual mycorrhizal associations involving either
ericoid or orchid mycorrhizal types was too low to consider
them in our analyses. We standardized species names accord-
ing to The Plant List (<www.theplantlist.org>) using the
TPL function from the ‘taxonstand’ package (Cayuela et al.
2012) (Supplementary material Appendix 1 Table A1).

We use data on naturalization of vascular plant species
from the GloNAF database ver. 1.2 (van Kleunen et al.
2019). The GloNAF database is the most comprehensive
data source on naturalized vascular alien plant species. This
database includes information of 13 939 taxa and 1029
regions, based on 210 data sources (van Kleunen et al.
2019). A region is defined here as the smallest geographic
area for which a list of alien plant species is available. From
the total number of regions a subset of 648 are considered
as mainland regions and a subset of 381 as island regions.
Both mainland and island regions vary widely in their sur-
face area. Species names in the GloNAF database are already
standardized according to The Plant List. We merged our
database on mycorrhizal status and type with the GloNAF
database. From the 3719 species in our mycorrhizal data-
base 1981 were recorded as naturalized in at least one region
according to the GloNAF database. For these 1981 species
we calculated naturalization success as the number of regions
where each species is reported to be naturalized. This would
be an indicator of the tendency to spread, or invasiveness, of
a plant species belonging to a particular group. We also cal-
culated naturalization success as the area where each species
is naturalized (adding up the areas of all the regions where
the species is reported to be naturalized) to evaluate if we
obtained the same patterns of naturalization success.



Statistical analyses

To test the relationship between plant naturalization success,
and plant mycorrhizal status and type we used phylogenetic
linear models. We fitted phylogenetic linear regressions using
the ‘phylolm’ package (Ho and Ane 2014). Using phyloge-
netic regressions, we can run analyses accounting for phylo-
genetic relatedness between species to separate the effect of
phylogeny from the effect of other predictive variables. To
evaluate if patterns of naturalization success (as the number of
naturalized regions) were affected by surface area differences
among regions we repeated our analyses using the surface area
where the species is naturalized. As predictive variables we
used either mycorrhizal status or mycorrhizal type. We also
included the number of references for each mycorrhizal status
and type as a predictive variable to account for a possible bias
in mycorrhizal databases. To evaluate if patterns of natural-
ization success differed between land types we repeated our
analyses only considering mainland regions and only consid-
ering island regions. Finally, to test the effect of mycorrhizal
status accounting for mycorrhizal type we used three different
subsets of data: 1) arbuscular mycorrhizal plants, 2) ectomy-
corrhizal plants and 3) dual mycorrhizal plants. Within each
subset we compared the naturalization success of obligate ver-
sus facultative mycorrhizal plants. In other words, we com-
pared naturalization success (as the number of naturalized
regions) of: 1) obligate arbuscular mycorrhizal plants versus
facultative arbuscular mycorrhizal plants, 2) obligate ectomy-
corrhizal plants versus facultative ectomycorrhizal plants and
3) obligate dual mycorrhizal plants versus facultative dual
mycorrhizal plants.

To fit these phylogenetic regressions we built a phylo-
genetic tree including the 1981 plant species included in
both our mycorrhizal database and GloNAF database using
a supertree for vascular plants constructed by Zanne et al.
(2014), which was corrected and extended by Qian and Jin
(2016). To build the phylogenetic tree we used the func-
tion ‘S.PhyloMaker’ implemented for the ‘phytools’ pack-
age (Revell 2012, Qian and Jin 2016). We tested for model
assumptions and these were valid in all cases. We log trans-
formed our response variable (either number of naturalized
regions or naturalized area) to achieve normality, as recom-
mended by Mundry (2014). We evaluated the homogeneity
of variance for each model, checking that there was no clear
pattern between model residuals and fitted values (Quinn
and Keough 2002). In addition, none of the plant species in
our dataset showed a Cook’s distance over 1, which indicates
the absence of influential cases (Cook and Weisberg 1982).

Mycorrhizal status datasets include errors at a rate esti-
mated near 10% (Brundrett and Tedersoo 2018), which can
have important implications for the results obtained from
analyses based on such databases (Dickie et al. 2007). Of par-
ticular importance are biased sources of errors because these
can have a strong influence on the results. One biased source
of errors affecting classification of plant mycorrhizal status
is the number of observations per plant species: plant spe-
cies with more observations are more likely to be classified

as facultative mycorrhizal (Dickie et al. 2017). Facultative
mycorthizal plants can only be identified when the same
plant species includes both observations of obligate mycorrhi-
zal status and observations of non-mycorrhizal status (Smith
and Read 2008). Therefore, plants with only one observation
can only be obligate or non-mycorrhizal. On the other hand,
plants with many observations are likely to be considered fac-
ultative mycorrhizal due to observation errors (Dickie et al.
2017). For example, an arbuscular mycorrhizal plant may be
classified erroneously as non-mycorrhizal by a new observer
and the probability of these errors increases with the number
of observations.

Previous studies have either not corrected for errors, or
have tested for sensitivity to errors by adding random noise to
the final status assignment (Bueno etal. 2017). This approach
fails to account for biases driven by increasing observation
numbers. We suggest that directly including the number of
references in statistical models is a robust approach to dealing
with two sources of bias. To evaluate the presence of bias due
to different number of observations per plant species in our
database we fitted logistic regressions. We used the number
of references (as proxy for number of observations) for each
plant species as a predictive variable and the probability of
being classified as facultative mycorrhizal as response vari-
able. If the number of references increased the probability
of being facultative we would have a biased source of errors.
Moreover, plant species that have spread widely outside their
native range would be more likely to be found in surveys and
therefore would have more references. As a result, plant spe-
cies that have spread more widely would be more likely to be
classified as facultative mycorrhizal. To evaluate the effect of
the number of references in the naturalization success (either
the number of naturalized regions or the naturalized area) of
plant species we directly included the number of references
as a predictive variable in our phylogenetic linear regressions.
Therefore, if we found that the number of references was a
source of bias and that it affected the naturalization success of
plants we could approach this issue by including the number
of references as a predictive variable in our models. Then, the
number of references for each plant species and the mycor-
rhizal status and type were the predictive variables, while the
naturalization success was the response variable in our mod-
els. In this way we could evaluate the effect of mycorrhizal
status and type, while accounting for the effect of number of
references. We performed all analyses using R software ver.
3.5.1 (R Core Team).

Results

In our database the great majority of plant species formed
mycorrhizas (80%), including 631 plant species (17%)
classified as facultative mycorrhizal and 2358 plant species
(63%) classified as obligate mycorrhizal. We classified 730
plant species (20%) as non-mycorrhizal (Supplementary
material Appendix 1 Fig. Ala). The obligate mycorrhizal
status included 1926 arbuscular mycorrhizal (82%), 250
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ectomycorrhizal (11%), 92 orchid mycorrhizal (3%), 45 eri-
coid mycorrhizal (2%) and 45 dual mycorrhizal (2%) plant
species (Supplementary material Appendix 1 Fig. Alb). The
proportion of naturalized species that belong to each mycor-
rhizal status showed high variability among regions, from
cases of 100% facultative mycorrhizal, to 100% obligate
mycorrhizal and even a few cases where the only naturalized
species were non-mycorrhizal (Fig. 1).

The proportion of plant species that have naturalized
outside their native range varied greatly between different
mycorrhizal statuses and types (Fig. 2). Regarding mycor-
rhizal status, 76% of facultative mycorrhizal, 52% of obli-
gate mycorrhizal and 39% of non-mycorrhizal plants have
become naturalized in at least one region (Fig. 2a). Regarding
mycorrhizal type, 69% of dual mycorrhizal, 54% of arbus-
cular mycorrhizal, 45% of ectomycorrhizal, 38% of ericoid
mycorrhizal and 16% of orchid mycorrhizal plants have
become naturalized outside their native range (Fig. 2b).
When considering mycorrhizal types within the facultative
mycorrhizal status, 81% of facultative dual mycorrhizal spe-
cies, 76% of facultative arbuscular mycorrhizal species and
64% of facultative ectomycorrhizal species have naturalized
outside their native range (Fig. 2¢).

According to the phylogenetic linear regressions (includ-
ing the number of references per species as a predictive
variable), the number of naturalized regions was highest
for facultative mycorrhizal plants, 41% lower for obligate
mycorrhizal plants (p=0.0001) and 45% lower for non-
mycorrhizal plants (p<0.0001; Fig. 3a). When considering
only mainland regions this pattern of naturalization success
according to mycorrhizal status remained (Fig. 3b). However,
when considering only island regions the differences between
mycorrhizal statuses were reduced and only non-mycorrhizal
plants showed lower naturalization success than facultative
mycorrhizal plants (Fig. 3c). Regarding mycorrhizal type,
the number of naturalized regions was highest for arbuscular
mycorrhizal and dual mycorrhizal, and progressively lower
for ectomycorrhizal, orchid mycorrhizal and finally ericoid
mycorrhizal, in order (Fig. 4a). When considering only main-
land regions this pattern of naturalization success according
to mycotrhizal type remained (Fig. 4b). However, when con-
sidering only island regions we found no difference in the
number of naturalized regions among mycorrhizal types
(Fig. 4c). The probability that a plant species was classified
as facultative mycorrhizal increased with the number of refer-
ences per species (p <0.0001). Furthermore, a higher number
of references per species was correlated with higher number
of naturalized regions (p=0.0024; Table 1). Therefore, to
account for both sources of bias we included the number of
references per plant species in our regression models.

When comparing the naturalization success of obligate
arbuscular mycorrhizal plants versus facultative arbuscu-
lar mycorrhizal plants, obligate ectomycorrhizal plants ver-
sus facultative ectomycorrhizal plants, and obligate dual
mycorrhizal plants versus facultative dual mycorrhizal plants
we found the following results: the number of naturalized
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regions was 37% higher for facultative arbuscular mycorrhizal
than for obligate arbuscular mycorrhizal plants (p <0.0001;
Supplementary material Appendix 1 Fig. A2a), 56% higher
for facultative ectomycorrhizal than for obligate ectomycor-
thizal plants (p=0.0238; Supplementary material Appendix
1 Fig. A2b) and we found no difference between faculta-
tive dual mycorrhizal and obligate dual mycorrhizal plants
(p=0.6364; Supplementary material Appendix 1 Fig. A2¢).
When considering only mainland regions these patterns of
naturalization success (as the number of naturalized regions)
remained constant. However, when considering only island
regions we only found differences between facultative arbus-
cular mycorrhizal and obligate arbuscular mycorrhizal plants.
We performed all the previous analyses using the naturalized
area per plant species (calculated as the sum of the areas of
the regions where the plant species was reported as natural-
ized) as response variable in our models and we found the
same results as before (Supplementary material Appendix 1
Fig. AG—AS). Therefore, we can assume that the differences in
the area of each region in our database is not introducing any
bias into our results.

Discussion

Our results on this study show that plant naturalization suc-
cess was affected by plant mycorrhizal status and type on main-
land regions around the globe. Facultative mycorrhizal plants,
which can grow without mycorrhizas but can also take advan-
tage of this mutualism when their fungal partners are present
(Smith and Read 2008, Moora 2014), were more successful
outside their native range than both obligate mycorrhizal
and non-mycorrhizal plant species. When compared within
mycorrhizal types facultative mycorrhizal plants also showed
higher naturalization success than obligate mycorrhizal plants
(although not when comparing facultative dual with obligate
dual mycorrhizal plants). Non-mycorrhizal plants showed the
lowest naturalization success, which suggests that the ability
of forming mycorrhizas is an advantage for introduced plants.
However, other aspects of non-mycorrhizal plants, such as
narrower ecological niches (Correia et al. 2018, Gerz et al.
2018), may be driving these results. Considering mycorrhizal
types, naturalization success was highest for arbuscular mycor-
thizal and dual mycorrhizal plants, as expected due to the
lower host specificity of arbuscular mycorrhizal fungi (Smith
and Read 2008, van der Heijden et al. 2015). On the other
hand, these patterns of naturalization success were much less
clear on island regions. A possible explanation is that isolated
oceanic islands may lack mycorrhizal fungi due to dispersal
limitations (Peay et al. 2012). Therefore, without their fungal
partners, mycorrhizal plants may not have an advantage over
non-mycorrhizal plants. Oceanic islands are also sites of high
nutrient inputs via sea birds, which may reduce plant reliance
on mycorrhizas (Otero et al. 2018).

Facultative mycorrhizal plants, that do not require mycor-
thizal fungi, but have the capacity to form mycorrhizas
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Figure 1. World map showing the proportion of naturalized species that are (a) obligate mycorrhizal, (b) facultative mycorrhizal and (c)
non-mycorrhizal for all the regions included in our study. We colored each region according to a graded scale. In the case of small islands
we used colored dots. Regions without data are grey.
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Figure 3. Mean number (+SE) of naturalized regions for plant species of different mycorrhizal status: facultative mycorrhizal, obligate
mycorrhizal and non-mycorrhizal including (a) all regions, (b) mainland regions and (c) island regions. The letters indicate the results of
comparisons using phylogenetic linear regressions. Same letters indicate values that are not significantly different after accounting for phy-
logenetic relatedness, the number of naturalized regions and the number of references for each species. Regression estimates (+95% CI)
from our phylogenetic linear models including mycorrhizal status as predictive variable are given in Supplementary material Appendix 1

Fig. A3.

(Smith and Read 2008, Moora 2014), were the most suc-
cessful outside their native range for both mainland and
island regions. The wide geographic and ecological range of
facultative mycorrhizal plants when compared with other
mycorrhizal statuses (Hempel et al. 2013, Gerz et al. 2018)
might explain why plants belonging to this mycorrhizal sta-
tus are so successful. Indeed a wide native range size is a plant
trait that has been frequently associated with plant natural-
ization success (Hanspach et al. 2008, Bucharova and van
Kleunen 2009, McGregor et al. 2012, Proches et al. 2012,
Moodley et al. 2013, Maurel et al. 2016, Razanajatovo et al.
2016). Our results are in accordance with a recent study
that found that facultative mycorrhizal plants are the most
successful invaders in Germany, when compared with other
mycorrhizal statuses (Menzel et al. 2017). Facultative mycor-
rhizal plants may have the capacity to establish sustainable

populations (naturalization) in new regions without their
fungal partners (Smith and Read 2008). Further research on
population dynamics with or without mycorrhizal fungi is
needed to evaluate the mechanisms behind the success of fac-
ultative mycorrhizal plants outside their native range.

The mycorrhizal status with lowest naturalization suc-
cess in mainland regions was non-mycorrhizal plants. Prior
studies, reviewed by Pringle et al. (2009), have shown that a
high proportion of naturalized plants are non-mycorrhizal.
However, at a global level mycorrhizal plants represent the
majority (60%) of naturalized species in mainland regions
(Delavaux et al. 2019). Accordingly, we found that mycorrhi-
zal plants, both facultative and obligate, were more success-
ful than non-mycorrhizal plants on mainland regions. The
mutualism with mycorrhizal fungi brings important ben-
efits to the host plants: better access to water (Augé 2001),
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Figure 4. Mean number (+ SE) of naturalized regions for plant species of different mycorrhizal types: arbuscular mycorrhizal, dual mycor-
rhizal, ectomycorrhizal, orchid mycorrhizal and ericoid mycorrhizal including (a) all regions, (b) mainland regions and (c) island regions.
The letters indicate the results of comparisons using phylogenetic linear regressions. Same letters indicate values that are not significantly
different after accounting for phylogenetic relatedness, the number of naturalized regions and the number of references for each species.
There are no significant differences between ericoid mycorrhizal plants and the other mycorrhizal types because ericoid mycorrhizal species
all belong to the same family. For groups of low genetic variability, such as ericoid mycorrhizal plants, our phylogenetic model is not able
to separate the effect of mycorrhizal type from the effect of phylogenetic relatedness. Something similar happens with orchid mycorrhizal
plants, which include only two plant families. Regression estimates (+95% CI) from our phylogenetic linear models including mycorrhizal
status as predictive variable are given in Supplementary material Appendix 1 Fig. A4.
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Table 1. Parameters of the phylogenetic linear regression for number of naturalized regions according to mycorrhizal status (facultative,
obligate and non-mycorrhizal), number of references and their interaction. Significant effects (p <0.05) are shown in bold letters. For the
predictive variable mycorrhizal status, which has three levels, the reference level is facultative mycorrhizal (and is included in the intercept
of the model). The effect of the other two levels (obligate and non-mycorrhizal) are shown on the table.

Predictive variables Estimate SE t p

References 0.0294 0.0097 3.0366 0.0024
Status_Obligate —0.4662 0.1213 —3.8438 0.0001
Status_Non-mycorrhizal -1.1186 0.1881 —5.9463 < 0.0001
References x Status_Obligate 0.0015 0.0116 0.1278 0.8983
References x Status_Non-mycorrhizal 0.2018 0.0798 2.5287 0.0115

nutrients (Smith and Read 2008, Delavaux et al. 2017) and
protection from pathogens (Veresoglou and Rillig 2012,
Delavaux et al. 2017). In this regard, the ability to form
mycorrhizal associations can expand the realized niche of the
host plants (Bruno et al. 2003, Rodriguez-Cabal et al. 2012,
Hempel et al. 2013, Gerz et al. 2018) which helps mycor-
rhizal plants to thrive and dominate in many different habi-
tat types around the world (Brundrett and Tedersoo 2018).
Accordingly, non-mycorrhizal plants have narrower eco-
logical niches than mycorrhizal plants (Correia et al. 2018,
Gerz et al. 2018) and are successful in limited habitat types,
particularly aquatic, dry, cold, saline, nutrient poor or dis-
turbed habitats (Peat and Fitter 1993, Miller 2005, Brundrett
2009, Lambers and Teste 2013, Gerz et al. 2016, Swaty et al.
2016, Soudzilovskaia et al. 2017). On the other hand, previ-
ous studies have found a lower proportion of native plants
that are mycorrhizal in island regions (Koske et al. 1992,
Hemmes and Desjardin 2008, Delavaux et al. 2019) sug-
gesting a mycorrhizal filter produced by geographic isolation
(Delavaux et al. 2019). However, regarding naturalized plant
species on islands at a global scale, more than 65% are mycor-
rhizal, suggesting that the human induced increase of mycor-
rhizal fungi dispersal has removed this mycorrhizal filter on
islands (Delavaux et al. 2019). In accordance, we found that,
on islands, facultative mycorrhizal plants were more success-
ful than non-mycorrhizal plants.

Obligate arbuscular mycorrhizal plants were less successful
than facultative arbuscular mycorrhizal plants outside their
native range, on both mainland and island regions. The advan-
tage of facultative arbuscular mycorrhizal plants over obligate
arbuscular mycorrhizal plants is that the first can succeed in
the absence of mycorrhizal fungi (Smith and Read 2008).
However, given the low endemism of arbuscular mycorrhizal
fungi (Davison et al. 2015, but see Bruns and Taylor 2016)
and their low host specificity (van der Heijden et al. 2015)
we expected that introduced obligate arbuscular mycorrhizal
plants would be as successful as facultative arbuscular mycor-
rhizal plants. Our results suggest that introduced facultative
arbuscular mycorrhizal plants have higher naturalization
success (as the number of naturalized regions) than obligate
arbuscular mycorrhizal plants. This would contradict the idea
that introduced obligate arbuscular mycorrhizal plants are
not limited by their fungal partners because most arbuscu-
lar mycorrhizal fungi have a cosmopolitan distribution and
low host specificity (Richardson et al. 2000a, b, Pringle et al.
2009, Davison et al. 2015). A possible explanation for this
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pattern is that although there is no evidence of host specificity
for arbuscular mycorrhizal fungi, there are many reports on
arbuscular mycorrhizal fungi host preference and host selec-
tivity (Sanders and Fitter 1992, Helgason et al. 1998, van
der Heijden et al. 1998, Kiers et al. 2000, Klironomos 2000,
Vandenkoornhuyse et al. 2003, Torrecillas et al. 2012) and
many arbuscular mycorrhizal fungal species have restricted
distributions (Bruns and Taylor 2016, Stiirmer et al. 2018).
We acknowledge that other traits, not considered in this
study, are influencing the naturalization success of fac-
ultative and obligate arbuscular mycorrhizal plants (van
Kleunen et al. 2007, Pysek et al. 2015, Razanajatovo et al.
2016). Interestingly, we found no difference in the number
of naturalized regions between facultative dual and obligate
dual mycorrhizal plants. It may be that the flexibility of asso-
ciation with both arbuscular and ectomycorrhizal fungi gives
dual mycorrhizal plants a significant advantage and the addi-
tional advantage of being facultative mycorrhizal has lower
importance. For example, dual mycorrhizal plants can have
higher nutrient uptake, and higher survival and growth when
compared with obligate arbuscular or obligate ectomycor-
thizal plants (Teste et al. 2019). Further, dual mycorrhizal
plants may acquire the benefits from one mycorrhizal type in
regions where fungal inoculum of the other mycorrhizal type
is missing (Teste et al. 2019).

Dual mycorrhizal and arbuscular mycorrhizal plants were
among the most successful mycorrhizal types in establishing
across multiple ranges in mainland regions, but we found
no evidence that they were more successful than ectomycor-
rhizal plants after correcting for phylogenetic independence.
We would have expected that the lower host-specificity and
wider geographical distribution of arbuscular mycorrhizal
fungi (Pringle et al. 2009, Tedersoo et al. 2012, Davison et al.
2015, but see Bruns and Taylor 2016) would favor their natu-
ralization success (as the number of naturalized regions) over
that of ectomycorrhizal species. However, the naturalization
success of ectomycorrhizal plants was not significantly lower,
according to our models. One possibility is that the high
dispersal ability of ectomycorrhizal fungi (Peay et al. 2012)
compensates for the possible limitations of their higher host
specificity (van der Heijden et al. 2015). Another possibility
is that the wider ecological niche of ectomycorrhizal species
favors their naturalization success (Gerz et al. 2018). Further,
it could be that there are differences in naturalization success
which are accounted for by plant traits related to phylogeny.
For example, the great majority of ectomycorrhizal plants are



woody species. The lack of differences in naturalization suc-
cess between mycorrhizal types in island regions may reflect
that the presence of mycorrhizal fungi is unreliable on iso-
lated regions. Therefore, without their fungal partners, arbus-
cular and dual mycorrhizal plants may not have an advantage
over other mycorrhizal types.

Ericoid and orchid mycorrhizal plants were always in
the lowest end of naturalization success outside their native
range in mainland regions. One possible explanation is that
these mycorrhizal associations are less geographically distrib-
uted than ectomycorrhizal associations (Soudzilovskaia et al.
2017). As a consequence, the availability of appropriate fun-
gal partners for ericoid and orchid mycorrhizal associations
may be more restricted geographically. Another possibility is
that a higher specificity in the associations between orchid
mycorrhizal plants and their fungal partners limits their estab-
lishment in new environments (PySek 1998, Dickie et al.
2017). Further, both ericoid and orchid mycorrhizal plants
may have not been introduced to new regions with the same
intensity and at such large scales as arbuscular or ectomycor-
rhizal plants. This lower introduction effort would inevitably
reduce their probability of naturalization (Lockwood et al.
2005). Nonetheless, as each of these types is phylogenetically
constrained to a single group, we cannot rule out non-mycor-
rhizal explanations linked to phylogeny.

Our results show that in mainland regions the facultative
mycorrhizal status is positively associated with naturalization
success. Indeed, facultative mycorrhizal plants, which can
live in the absence of their fungal partners but also have the
ability to take advantage of these symbionts were the most
successful in mainland regions outside their native range.
However, on island regions differences in naturalization suc-
cess of plants with different mycorrhizal status or mycorrhizal
type were eroded, possibly because of the unreliable presence
of mycorrhizal fungi on isolated islands. The patterns of natu-
ralization success that we show here can help understand why
some plant species become naturalized outside their native
range while others fail.
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