


Aplicaciones de modelos ecológicos

a la gestión de recursos naturales

Editor: 

Juan A. Blanco



Editor: 
Juan A. Blanco, Universidad Pública de Navarra, Pamplona, España
juan.blanco@unavarra.es

ISBN: 978-84-940624 9-0
DL: B-20383-2013
DOI: http://dx.doi.org/10.3926/oms.  60  
© OmniaScience (Omnia Publisher SL) 2013
Diseño de cubierta: OmniaScience
Fotografía cubierta: © Mopic (Fotolia.com) 

OmniaScience no se hace responsable de la información contenida en este libro y no aceptará
ninguna responsabilidad legal por los errores u omisiones que puedan existir.

Impreso en España

mailto:juan.blanco@unavarra.es
http://dx.doi.org/10.3926/oms.60


Índice
Introducción.  ¿Porqué  necesitamos  modelos  ecológicos  en  la  gestión  de  recursos
naturales?
Juan A. Blanco......................................................................................................................... 7

Capítulo 1. Modelos de simulación de la dinámica del carbono
Yosune Miquelajauregui......................................................................................................... 15

Capítulo 2. Análisis y evaluación ecosistémicos de la piscicultura marina con "Ecopath with
Ecosim" (EwE)
Just  T.  Bayle-Sempere,  Francisco  Arreguín-Sanchez,  Pablo  Sánchez-Jerez,  Damián
Fernández-Jover, Pablo Arechavala-López, David Izquierdo Gómez....................................... 39

Capítulo 3. Modelos ecológicos para analizar el papel económico de los peces de forraje 
Andrés M. Cisneros-Montemayor........................................................................................... 67

Capítulo 4. Aplicación de modelos ecológicos para el análisis de la estructura y dinámica
de los bosques Ibéricos en respuesta al cambio climático
Paloma Ruiz-Benito,  Marta Benito-Garzón, Raúl  García-Valdés,  Lorena Gómez-Aparicio,
Miguel A. Zavala..................................................................................................................... 77

Capítulo 5. Modelización del crecimiento y la producción de los rodales a través de Índices
de Densidad
Luis Mario Chauchard, Ernesto Andenmatten, Federico Letourneau...................................... 109

Capítulo  6.  Modelos  integrales  de  proyección  como  instrumentos  para  la  gestión
medioambiental forestal
Roberto Molowny Horas, Josep Maria Espelta....................................................................... 125

Capítulo 7.  Aplicación de modelos ecológicos en la gestión de los recursos forestales en
Cuba
Eduardo González Izquierdo, Juan A. Blanco, Pius Haynes, Héctor Barrero Medel, Daniel A.
Álvarez  Lazo,  Fidel  Cándano  Acosta,  Andrade  Fernando  Egas,  Ignacio  Estévez  Valdés,
Ayessa  Loukounoze,  Madelén  C.  Garófalo  Novo,  Joaquín  Alaejos  Gutérrez,  Ganni  M.
Guera Ouorou, Inés González Cruz Rinaldo, L. Caraciolo Ferreira........................................... 141

Capítulo  8.  Fuego en el bosque o fuego en la caldera: estudiando la sostenibilidad de
utilizar las cortas preventivas para mantener un sistema de calefacción de distrito
Juan A. Blanco, Dale Littlejohn, David Dubois, Dave Flanders, Peter Robinson...................... 181

Sobre el editor 215



Introducción
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J.A. Blanco

La  respuesta  a  la  pregunta  que encabeza  la  presentación  de este  libro  es  superfcialmente
simple:  porque  las  alternatvas  que  han  servido  a  la  gestón  de  recursos  naturales
razonablemente bien en el pasado ya no son adecuadas hoy ni lo serán en el futuro. En realidad,
la  respuesta  es  bastante  más  complicada,  ya  que  implica  muchos  otros  temas  como  la
incapacidad de la ciencia “reduccionista”  tradicional  para  tratar  las complejidades sociales  y
biofsicas que intervienen en la gestón de los recursos naturales; las amenazas a los mismos por
el contnuo aumento de la población humana y el incluso más rápido aumento en la “huella
ecológica” al aumentar la calidad de vida (y el uso de recursos) en todo el planeta; las barreras
insttucionales  para  manejar  los  recursos  naturales  (impedimentos  sociales,  polítcos  y
estructurales al uso del “manejo ecosistémico” (manejo de todo el ecosistema como una unidad,
y no de los elementos que lo componen por separado), y los problemas relacionados con la
inclusión de la población en las decisiones sobre los recursos naturales públicos.

1. El crecimiento de la población humana: El peligro ambiental último para los
recursos naturales mundiales

Paul  Ehrlich  (1968)  predijo  un  desastre  inminente  para  el  mundo  con  su  libro  “La  Bomba
Poblacional”. Aseguraba que la población humana crecería pronto por encima del suministro de
comida, energía y materiales, y además, que los impactos humanos sobre el planeta seguirían
aumentando  incluso  si  el  crecimiento  poblacional  se  ralentzase.  Estos  impactos  están
relacionados con la riqueza y la tecnología, las cuales se desarrollan y aumentan a un ritmo más
rápido que el tamaño de la población humana.

Poco tempo después, el Club de Roma publicó su famoso informe “Los límites al crecimiento”
(Meadows,  Meadows,  Randers  & Behrens, 1972).  Este  informe indicó  que  hay  unos límites
fsicos al crecimiento de la población y actvidad humana. El informe indicaba que los problemas
asociados con el aumento de población, industrialización, contaminación, producción de comida
y agotamiento de los recursos podrían ser resueltos uno a uno, si fueran independientes unos de
otros.  Sin  embargo,  este  informe  concluía  que  dado  que  todos  los  factores  antes  citados
coexisten entrelazados en un mismo ambiente, resolver uno de ellos podría perjudicar a uno o
varios de los otros, los cuales se convertrían a su vez en limitantes al crecimiento humano.

La advertencia de Erlich fue básicamente olvidada durante el resto el siglo XX, en parte por su
coincidencia con una reducción de la tasa de crecimiento de la población (aunque en números
absolutos  la  población  ha  seguido  aumentando),  y  porque  otros  problemas  ambientales
atrajeron la atención de la sociedad. Los avisos del Club de Roma también fueron rechazados por
ser demasiado pesimistas y porque el análisis estaba basado en un modelo simple que no tenía
en  cuenta  la  creatvidad  humana  y  su  capacidad  para  resolver  problemas.  Sin  embargo,  la
reciente actualización del estudio sobre “Los Limites al Crecimiento” que cuenta con 30 años
más de desarrollo del conocimiento en ciencias ambientales, es incluso más pesimista que la
primera edición, e indica la urgencia de tomar medidas tras dejar pasar 30 años de inacción
(Meadows, Randers & Meadows, 2004). Más recientemente, Rokström, Steffen, Noone, Persson,
Chapin, Lambin et al. (2009) han mostrado numéricamente como la humanidad ya ha cruzado
algunos de los límites que defnen la capacidad del planeta para mantenernos.
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La población humana ha contnuado su crecimiento desde los 3.000 millones de personas de
1960 a 7.000 millones en 2011,  y  se  estma que puede alcanzar un máximo de unos 9.200
millones  (ONU,  2004).  La  crisis  económica  que  empezó  en  2008  ilustra  de  forma  clara  lo
estrechamente ligados que están los distntos sectores del sistema global humano. Además, el
ya observable cambio climátco no es sino un eco de las predicciones del Club de Roma. Tal y
como se predijo, el uso de combustbles fósiles y el poder de la tecnología han aumentado el
impacto ambiental  per cápita.  La creciente  importancia del  debate  sobre la huella ecológica
(Wackernagel & Rees, 1996) es un claro síntoma de que los peligros asociados al aumento en el
número de habitantes del planeta están volviendo a tomar un protagonismo central en muchos
de  los  debates  sobre  gestón  de  recursos  naturales  (agua,  energía,  comida,  biodiversidad,
madera, etc).

2. Hacia la sostenibilidad en la gestión de recursos naturales

El aumento del movimiento ecologista indica la creciente concienciación en las sociedades más
ricas del papel de los “servicios ecológicos” proporcionados por el ambiente natural que nos
rodea, y que no pueden susttuirse por más actvidad económica basada en los combustbles
fósiles.  Temas  como la  lluvia  ácida,  el  agujero de ozono,  la  biodiversidad,  la  sobrepesca,  la
deforestación o las emisiones de carbono se están convirtendo en prioridades para muchas
organizaciones e incluso algunos gobiernos.

El resto es evaluar cómo y cuándo las práctcas de gestón actuales deberían ser reexaminadas
para  conseguir  el  deseado  equilibrio  de  valores  ecológicamente  sostenibles.  Este  reto  es
complejo debido a las distntas escalas espaciales y temporales a las cuales la sostenibilidad de
distntos  valores  y  servicios  puede  ser  examinada  (Kimmins,  2007).  Las  respuestas  son  con
frecuencia distntas cuando la misma pregunta se considera a escalas diferentes. Las estrategias
óptmas de manejo variarán entre distntos ecosistemas (a nivel  de parcela  o explotación) y
distntas regiones ecológicas (a nivel de paisaje o polítca ambiental).

La respuesta de cómo y cuándo cambiar el manejo de los recursos naturales en respuesta a
amenazas existentes o futuras tradicionalmente se ha hecho basándose en la experiencia. Sin
embargo, la experiencia es siempre relatva al pasado, nunca al futuro en el cual se enmarca la
gestón del  recurso  en  cuestón.  Por  lo  tanto,  tomar  decisiones  para  el  futuro  basándonos
únicamente en la experiencia sobre el pasado es equivalente a “conducir mirando en el espejo
retrovisor”. Esta opción puede ser posible si la carretera es recta (el futuro es igual al pasado),
pero en cuanto hay curvas (el futuro ya no es igual al pasado) supone un gran riesgo.

La gestón de los recursos naturales está basada en predicciones: ¿Cuál será la cantdad de pesca
recogida  en  el  futuro?  ¿Cuánta  madera  se  producirá  en  una  región?  ¿Cuánta  agua  habrá
disponible en un rio? ¿Qué aspecto tendrá un área recreatva? ¿Se mantendrá la fertlidad del
suelo en un campo agrícola? ¿Cuánto carbono se emitrá en una explotación minera? Este es el
tpo de preguntas que debe responder el gestor actual de recursos naturales, y la experiencia
con  frecuencia  no  puede  proporcionar  la  respuesta,  ya  que  está  basada  en  métodos  de
explotación que la sociedad ha demandado que se cambien.
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Sin herramientas de predicción creíbles, un gestor de recursos naturales tene poca base para
decir  que  está  manejando  un  recurso  de  forma  sostenible,  y  de  igual  manera  sin  esas
herramientas los crítcos a la gestón carecen de una base creíble para mantener sus acusaciones
de gestón no sostenible. No importa en qué lado de la gestón de recursos naturales se esté, es
necesario tener las mejores herramientas basadas en ciencia para defender las posturas. Tales
herramientas  necesitan  incorporar  procesos  ecológicos  (Korzukhin,  Ter-Mikaelian  & Wagner,
1996) y funcionar a nivel  de complejidad de ecosistema (Kimmins,  Blanco, Seely, Welham &
Scoullar, 2008).

3. El fallo de la ciencia tradicional para proporcionar las herramientas analíticas
necesarias para el manejo de los recursos naturales

La  ciencia  es  una  actvidad  humana  que  se  relaciona  con  nuestra  necesidad  por  conocer,
entender  y  predecir  los  objetos,  condiciones,  procesos  y  eventos  que son importantes  para
nuestra sociedad. Normalmente, está dirigida por el deseo de la sociedad de resolver problemas
persistentes, de “hacer las cosas mejor”. Estos problemas son normalmente complejos y difciles
de entender. Aquí subyace la razón de la ciencia en general,  y de la gestón cientfca de los
recursos naturales: una forma de conocer, entender y predecir, y por lo tanto de tratar con la
complejidad (Kimmins, Blanco, Seely, Welham & Scoullar, 2010).

La ciencia se puede reducir a los tres componentes complementarios que se han citado. Cada
una  de estas  partes  es  necesaria  para  la  resolución  de problemas  complejos,  y  ninguna  es
sufciente de forma aislada. Solamente cuando se combinan las tres partes se pueden alcanzar
los objetvos y proporcionar una base adecuada para guiar la compleja relación entre gente y
recursos naturales (Figura 1). La comunicación es considerada una cuarta parte de la ciencia, ya
que la ciencia que no se comunica no contribuye al avance de la humanidad en la búsqueda de
una forma de vida más sostenible con nuestro ambiente. La comunicación es requerida en los
tres componentes de la ciencia, y este libro es parte de ese esfuerzo por parte de los cientfcos
para comunicar sus hallazgos.

3.1. Conocer

El primer paso para resolver un problema es conocer qué es el problema, comparándolo con
otros problemas, objetos o condiciones. Este conocimiento se genera por medio del proceso de
inducción,  que  básicamente  consiste  en  pasar  de  descripciones  de  muchos  ejemplos  del
problema,  objeto  o  condición  a  conclusiones  que  se  deriven  de  los  mismos.  Este  tpo  de
conocimiento basado en la experiencia es básicamente más fable como base de la gestón que
un simple sistema de creencias que carezca de esa experiencia. Sin embargo, el conocimiento y
la experiencia siempre se relacionan con el pasado y el presente, respectvamente, mientras que
en  la  gestón  de  recursos  naturales  queremos  saber  qué  pasará  en  el  futuro.  El  poder  del
componente inductvo de la ciencia es que si el conocimiento está basado en muchos ejemplos u
observaciones  de  la  realidad  que  provienen  de  situaciones  complejas,  esa  complejidad
subyacente está incorporada de forma implícita. Sin embargo, la experiencia por si sola puede
ser una base adecuada (y a veces la mejor) para predecir el futuro si el futuro será idéntco, o
muy  similar,  al  pasado.  Sin  embargo,  este  no  es  generalmente  el  caso.  De  hecho,  muchos
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problemas en la gestón de recursos naturales aparecen cuando el público desea que se cambien
las polítcas y formas de gestón por otras nuevas de las que se carece de experiencia. Dos tpos
de  actvidad  cientfca  se  requieren  para  proporcionar  sufciente  confanza  en  nuestras
interpretaciones basadas en la experiencia antes de que puedan usarse como unos cimientos
fables para una gestón efectva. El primero es una prueba crítca de esa experiencia y de las
hipótesis que genera. Este proceso proporciona entendimiento (Kimmins et al., 2010).

Figura 1. Los componentes principales de una ciencia completa en la gestión de recursos naturales. Nótese
que ni un sistema de creencias poco informado ni la aplicación directa de los resultados de la ciencia

hipotético-deductiva sin sintetizar (el componente de entendimiento) proporciona una base adecuada para
la práctica y la política del manejo de recursos naturales (Kimmins, Welham, Seely, Meitner, Rempel &

Sullivan, 2005)

3.2. Entender

Entender un problema, objeto o condición supone reducir la complejidad de las explicaciones o
teorías  iniciales  basadas  en  la  inducción  a  unidades  más  pequeñas.  Este  es  el  proceso  de
reduccionismo en que  se  basa  la  ciencia.  Después  se  utliza  en  proceso  de deducción para
generar  hipótesis  sobre  esos  componentes  que  puedan  ser  probadas.  Una  síntesis  de  esos
resultados proporciona una base para una predicción fable. En la ciencia básica de la gestón de
recursos naturales (la que no está relacionada con polítcas de gestón y práctcas de manejo),
los resultados experimentales producidos a partr de investgaciones de componentes y procesos
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individuales se añaden al creciente conocimiento cientfco. Este conocimiento sirve a su vez
como  los  cimientos  para  nuevas  teorías  o  postulados  sobre  esos  procesos  complejos  (un
procedimiento  inductvo).  Después  de  que  esta  rueda  inductva-deductva  de  varias  vueltas
puede  generar  principios  cientfcos,  y  si  estos  principios  sobreviven  a  largos  periodos  de
pruebas pueden llegar a convertrse en leyes cientfcas. Sin embargo, esos principios y leyes
suelen  ser  teóricos  y  reduccionistas  (refriéndose  a  los  componentes  más  simples  de  un
ecosistema), por lo que es difcil aplicarlos directamente como la base para resolver problemas
complejos en la gestón de recursos naturales. 

Entender los componentes y procesos individuales de un problema, objeto o condición es un
componente necesario de la ciencia, pero no es sufciente para resolver problemas complejos. Es
similar a examinar con cuidado cada una de las piezas que componen un puzle, algo necesario
para montar todo el conjunto, pero cada una de las piezas por separado da poca información del
aspecto fnal del conjunto. Utlizando el símil de la construcción de una casa, la ciencia inductva
(conocer)  proporciona  los  cimientos  sobre  los  que  ensamblan  los  ladrillos  (piezas  de
conocimiento). Sin embargo, no es hasta que todas las piezas están colocadas que la casa se
convierte en un conjunto funcional. Para ello es necesario tener un diseño que coordine estas
piezas, que en ciencia es equivalente a hacer predicciones basadas en las piezas de conocimiento
disponible.

3.3. Predecir

Predecir  es  la  capacidad  de  coordinar  el  conocimiento  acumulado  para  explorar  posibles
situaciones en el futuro. “Conocer” es análogo a una descripción de un fotograma. “Entender” es
análogo  a  examinar  los  componentes  de  cada  fotograma  y  cómo  encajan  unos  con  otros.
“Predecir” es hacer una película reuniendo los fotogramas que proporcionan fotos estátcas del
sistema en diferentes momentos. Una de las razones principales por las que la ciencia no ha
probado todo su potencial en la gestón de recursos naturales es que ha estado enfocada en
entender  en  vez  de  en  predecir,  y  a  veces  no  ha  estado  adecuadamente  cimentada  sobre
conocimiento,  por lo que ha fallado en reconocer el  nivel  adecuado de complejidad y se ha
enfocado  en  escalas  espaciales,  temporales  y  de  organización  biológica  que  están  poco
relacionadas con los problemas práctcos en la gestón de recursos naturales (Kimmins et al.,
2005).  En  esencia,  predecir  es  meramente  el  proceso  de  extrapolar  el  conocimiento  y
entendimiento del pasado y el presente en el futuro. Las predicciones están tpicamente basadas
en relaciones defnidas entre variables predictoras y variables de respuesta. Describir, entender
y cuantfcar esas relaciones es lo que ha empujado el bucle inductvo-deductvo de prueba de
hipótesis  (Figura 1.1).  La aplicación de la ciencia en la resolución de problemas ambientales
siempre necesita  de alguna forma de predicción basada en una síntesis  del  conocimiento y
entendimiento de los componentes del sistema (Kimmins et al., 2010).

4. Modelos ecológicos en la gestión de recursos naturales

Gestonar los recursos ambientales en el futuro de una forma étca y sostenible depende de
nuestra capacidad para predecir las consecuencias posibles de distntas alternatvas de gestón y
polítcas  de  manejo  de  sistemas  naturales  complejos.  Mientras  que  la  vía  reduccionista  y
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analítca de la ciencia puede funcionar bien para predecir respuestas en sistemas simples,  la
gestón  de  recursos  naturales  invariablemente  trata  con  sistemas  complejos  donde  estos
planteamientos  reduccionistas  son  insufcientes.  Para  resolver  este  tpo  de  cuestones  son
necesarias  herramientas  integradoras  que  contemplen  las  interacciones  entre  los  distntos
componentes de los sistemas a manejar. Además, al ser la gestón de recursos naturales una
actvidad humana, la actvidad biofsica (a nivel de ecosistema) debe ser unida a valores sociales
para  predecir  las  interacciones  entre  estos  dos  componentes,  por  medio  del  análisis  de
escenarios. Estas herramientas son los modelos ecológicos, de los que este libro proporciona
varios ejemplos.

En el primer capítulo de este libro, Miquelajauregui describe la importancia de la estmación de
los  fujos  de  carbono  en  relación  con  la  adecuada  gestón  de  las  polítcas  creadas  para  la
mitgación y adecuación al cambio climátco. Esta autora compara varios modelos disponibles
para simular estos fujos.

En el segundo capítulo del libro, Bayle-Sempere et al. describen las posibilidades de simulación
de fujos de materia y energía en sistemas marinos, y la importancia de esta actvidad para poder
diseñar de forma adecuada planes de gestón de la piscicultura. De forma complementaria, en el
tercer  capítulo  del  libro  Cisneros-Montemayor  proporciona  un ejemplo  del  uso de modelos
ecológicos  para  estmar  la  importancia  de  los  peces  de  forraje  en  la  productvidad  de  los
océanos,  un  papel  que a  menudo queda olvidado  al  tener  este  tpo  de organismos  valores
económicos  bajos  comparados  con  las  especies  tradicionalmente  objetvo  de  la  actvidad
pesquera.

En el cuarto capítulo del libro, Ruíz-Benito et al. describen distntas alternatvas para estmar el
cambio en la riqueza, distribución y biodiversidad de los ecosistemas en la península Ibérica, y
discuten  las  ventajas  e  inconvenientes  de  cada  tpo  de  herramienta.  El  predecir  estas
distribuciones  adquiere  una  importancia  especial  cuando  se  considera  que  las  condiciones
climátcas (uno de los mayores determinantes de la distribución de especies) pueden cambiar en
el futuro, si no lo están haciendo ya.

Los capítulos quinto y sexto presentan dos formas diferentes de simular el crecimiento de los
bosques. Mientras que Chauchard  et al. se centran en el uso de índices de densidad como el
factor clave para la simulación del crecimiento de los árboles, Molowny et al. utlizan modelos de
proyección integral como instrumentos para la gestón medioambiental forestal. Así mismo, el
séptmo capítulo de González et al. hace una revisión del uso de distntos modelos para mejorar
la gestón forestal en Cuba. 

Por últmo, en el octavo capítulo Blanco et al. describen una experiencia en la gestón de energía
renovable en la que se ha utlizado un modelo ecológico para estmar tanto la capacidad de
generación de energía  de biomasa  de una región  como los  posibles  efectos  adversos  en el
ecosistema que ese aprovechamiento pudiera tener.

Todos estos ejemplos sirven para ilustrar las posibilidades existentes para mejorar la gestón de
recursos naturales utlizando modelos desarrollados cientfcamente.
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1. Secuestro de carbono en los sistemas forestales

La atmósfera terrestre está compuesta principalmente por nitrógeno (78%) y oxígeno (21%). El
dióxido de carbono, aunque presente en proporciones menores (0.039%), trasciende en cuanto
a su importancia por ser un elemento central para el desarrollo de la vida (Waring & Running,
2007). En otros planetas del sistema solar, como por ejemplo Venus, la mayoría del carbono se
encuentra almacenado en la atmósfera. La alta concentración de gases de efecto invernadero en
la atmósfera venusina provoca que ésta absorba más el calor del Sol y evita que parte de ese
calor se escape hacia el espacio, lo que explica  las altas temperaturas características de este
planeta.  Al  estar sometida a la acción del  Sol  sin ningún fltro solar,  toda el  agua en Venus
desapareció.  El  agua  facilita  las  reacciones  químicas  de  algunas  sustancias  al  disolverlas  y
permitir que entren en contacto, por lo que ha jugado un papel central en la estabilización del
clima y el desarrollo de la vida en la Tierra, pero no así en nuestro planeta vecino Venus (Archer,
2010).

En el planeta Tierra, el dióxido de carbono atmosférico es fjado por los organismos autotrófcos
a través de la fotosíntesis. Durante este proceso, la energía proveniente del Sol es capturada y
transformada en energía química estable, siendo el adenosín trifosfato (ATP) una de las primeras
moléculas producidas y a partir de la cual se sintetizan otros compuestos orgánicos. La mayoría
del carbono fjado por la fotosíntesis está destinado a ser liberado a la atmósfera a través de la
respiración autotrófca (Ra; Figura 1). La única forma de acumular carbono y evitar así la tasa de
incremento  de éste  en la  atmósfera  es  a  través  del  secuestro  de carbono.  El  secuestro  de
carbono es el  proceso mediante el  cual el  CO2 atmosférico es almacenado en los diferentes
reservorios terrestres localizados en la biósfera, la hidrósfera, la pedósfera y la litósfera, como
resultado  de  las  uniones  químicas  que  el  carbono  establece  con  otras  moléculas  tanto
inorgánicas como orgánicas. Los reservorios de terrestres de carbono interactúan entre ellos a
través de los intercambios que establecen con la atmósfera (Figura 1) (Lorenz & Lal, 2010).

Figura 1. Esquema general del ciclo global del carbono mostrando los principales almacenes
(rectángulos): atmósfera, océano, biomasa vegetal y el suelo; los flujos de carbono: PPB:

productvidad primaria bruta; PPN: productvidad primaria neta; INE: intercambio neto del
ecosistema; Ra: respiración autotrófica y Rh: respiración heterotrófica; y los principales

procesos biológicos involucrados (óvalos). Jaramillo (2007)
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De todos los  ecosistemas terrestres, los bosques almacenan cerca del 45% de todo el carbono
secuestrado a nivel global.  Por esta razón son considerados como importantes sumideros de
carbono (Gorte & Ramseur, 2010) (Figura 2). El carbono secuestrado en los sistemas forestales
se encuentra unido a compuestos orgánicos que son almacenados como materia orgánica en los
diferentes reservorios o almacenes forestales. Estos reservorios incluyen a: la vegetación viva
(biomasa de carbono en tronco, ramas, hojas, raíces, fores y frutos), los detritos (hojarasca) y el
suelo  (Figura 1).  La  relación  promedio  entre  el  carbono  almacenado  en  los  suelos  y  el
almacenado en la vegetación varía  según el  tipo de ecosistema,  la composición vegetal  y la
latitud (Dixon,  Brown, Houghton, Solomon, Trexler & Wisniewski, 1994).  Por ejemplo,  en los
bosques tropicales ésta relación es 1:1 mientras que en los bosques boreales la relación es de
5:1 (Figura 2). La efciencia de los bosques para secuestrar carbono es afectada por variaciones
en las propiedades que lo limitan como son: la composición vegetal, la tasa de crecimiento y
mortalidad, la composición química del material biológico vegetal, así como el tipo de suelo, la
topografía y el clima (Lorenz & Lal, 2010). 

Figura 2. Reservas de carbono (Gt C) en la vegetación y en los suelos 
para los diferentes tpos de ecosistemas. IPCC (2007)

El secuestro de carbono en los bosques ocurre cuando la tasa de producción y acumulación de
compuestos  orgánicos  de  carbono  y  el  tiempo  de  residencia  de  estos  compuestos  en  los
diferentes reservorios aumenta con el tiempo (Lorenz & Lal, 2010). El tiempo de residencia (o
tiempo de recambio) de los materiales orgánicos de carbono se refere al tiempo medio que una
molécula  de  carbono  pasa en un  reservorio  específco.  Por  ejemplo,  los  bosques  tropicales
secuestran una cantidad importante  de carbono, mitad de ella almacenada en la vegetación
(212 Gt C; 1 Gt [Gigatonelada]=1x1015 gramos) y la otra en el suelo (216 Gt C, Figura 2). Las
condiciones  húmedas  y  cálidas  que  predominan  en  los  bosques  tropicales  estimulan  la
descomposición del material orgánico, por lo que la tasa de residencia del carbono orgánico del
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suelo en estos ecosistemas es relativamente corta (e.g. 10 años; Trumbore, 1993). Los bosques
boreales por el contrario, almacenan cerca de 471 Gt C en el suelo y tan solo 88 Gt C en la
vegetación (Figura 2). La acumulación tan importante de carbono en los suelos de los bosques
boreales  se debe,  en gran medida, a la lenta tasa de descomposición resultado de las bajas
temperaturas y a la alta acidez de los suelos de tipo podzol, abundantes en estos ecosistemas.

Las  actividades  de  manejo  así  como  los  regímenes  de  disturbios  y  los  efectos  del  cambio
climático  pueden  afectar  el  almacén  y  fujos  de  carbono  a  nivel  global  (Gorte,  2010).  El
monitoreo de los almacenes y fujos de carbono se lleva a cabo a través de la cuantifcación de
diversos  parámetros  ecológicos.  Entre  estos  se  encuentran:  la  productvidad  primaria  bruta
(PPB),  la  productvidad  primaria  neta (PPN),  la  productvidad  neta  del  ecosistema (PNE),  el
intercambio neto del ecosistema (INE) y la productvidad neta del bioma, el cual está constituido
por diversos ecosistemas con condiciones climáticas,  geográfcas y ecológicas similares (PNB;
Boisvenue  &  Running,  2006).  La cantidad total de energía fjada por las  plantas mediante la
fotosíntesis se conoce como productividad primaria bruta y se ha estimado globalmente en 120
Pg C/año (1Pg [Pentagramo]=1015 gramos; Figura 1). Si a la PPB se le resta la energía consumida
para  el  mantenimiento  de  las  funciones  vitales  (respiración  autotrófca  y  otros  procesos
celulares)  obtenemos  la  producción  primaria  neta  (IPCC,  2007)  la  cual  se  ha  estimado
globalmente en 60 Pg C/año (Figura 1) (Jaramillo, 2007). La productividad primaria neta mide
entonces la entrada y asimilación de CO2 en la biósfera a través de la fotosíntesis y representa la
velocidad o tasa de almacenamiento de carbono en las plantas. Cuando la producción primaria
neta es positiva la biomasa de las plantas del ecosistema aumenta. La productividad neta del
ecosistema (PNE) es la acumulación de carbono a nivel del ecosistema y se obtiene al tomar en
cuenta las pérdidas de carbono derivadas de la descomposición de la materia orgánica por los
organismos heterotrófcos del suelo (Figura 1). La descomposición es un proceso básico por el
cual las moléculas biológicas complejas (e.g. celulosa, lignina, proteínas, ceras) que componen
los  restos  vegetales  son  fragmentadas  en  compuestos  más  sencillos  gracias  a  la  acción  de
distintos grupos de microorganismos y de la fauna edáfca  (e.g.  mcro, meso y macrofauna). El
material orgánico del suelo (MOS) también sufre desintegraciones mecánicas y transporte de
material a través de los diferentes horizontes edáfcos bajo acción directa de las precipitaciones,
el viento, los cambios de temperatura,  la biota edáfca y las actividades humanas (e.g. uso de
maquinaria silvícola). El  intercambio neto del ecosistema (INE) es una medida de la cantidad
neta de carbono que entra y sale del ecosistema. El INE toma en cuenta todos los intercambios
verticales  de  fujos  de  carbono  resultado  de  la  fotosíntesis,  la  respiración  autotrófca  y
heterotrófca, así como fujos derivados de los disturbios naturales como lo son los incendios
forestales que fácilmente remueven una gran cantidad de carbono. Finalmente, la productividad
neta del bioma (PNB) puede calcularse sumando la productividad primaria neta de todos los
ecosistemas dentro de una específca región o paisaje y restando las pérdidas causadas por los
disturbios como el fuego, la cosecha, los vientos, entre otros. La PNB es tal vez la forma más
apropiada de analizar cambios en el secuestro de carbono a grandes escalas temporales como
espaciales (Boisvenue & Running, 2006). 

La investigación cientfca no se ha limitado  solamente  a cuantifcar la productividad forestal,
sino también a tratar de entender sus fuctuaciones temporales o estacionales, su distribución y
variación espacial y los factores que controlan y regulan los patrones de productividad que se
observan en la naturaleza. En las últimas décadas, el gran avance tecnológico manifestado en el
poder de los ordenadores y el importante desarrollo conceptual relacionado al entendimiento
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de los procesos y variables involucrados en el ciclo del carbono, han permitido la evolución de
modelos de simulación cada vez más sofsticados. En este sentido, el desarrollo de los modelos
ecológicos  de  simulación  como  herramientas  y  técnicas  de  investigación,  ha  brindado  la
oportunidad  de  generar  conocimiento  cientfco  robusto  a  través  de  la  formulación  y
confrontación  de  hipótesis  cientfcas.  Asimismo,  los  modelos  ecológicos  permiten  resolver
preguntas ecológicas relacionadas con los procesos e interacciones de los sistemas complejos, es
decir, sistemas no lineales y estocásticos (Jørgensen & Fath, 2011). En particular, los modelos de
simulación  de  la  dinámica  de  carbono  han  sido  desarrollados  con  la  fnalidad  de  generar
estimaciones  de  la  productividad  y  fujos  de  carbono  en  los  ecosistemas,  así  como  de
importantes variables silvícolas de crecimiento y producción, al integrar el efecto multifactorial
del clima, los disturbios naturales y el manejo forestal.

A nivel  internacional  y como está ya estipulado en los tratados y protocolos internacionales
sobre  el  cambio  climático  (e.g.  Convención Marco de las  Naciones  Unidas  sobre  el  Cambio
Climático (CMNUCC) y el Protocolo de Kioto), los países necesitan generar información sólida y
detallada  sobre  el  estado  de los  reservorios  y  los  cambios  en  los  fujos  de carbono  en los
sistemas forestales.  Los gestores ambientales, actores políticos y gobiernos locales utilizan los
modelos de simulación como herramientas  técnicas e instrumentos de investigación que les
permiten  cuantifcar  los  niveles  de  materia  orgánica  (viva  y  muerta)  en  los  ecosistemas
forestales,  tanto  pasados  como  actuales,  proyectar  los  niveles  futuros,  así  como  explorar
cambios en la dinámica del carbono bajo diferentes escenarios de cambio climático y/o planes
de manejo forestal. La información derivada de estos modelos es aplicada con la fnalidad de
hacer  mejorías  en  los  planes  de  manejo  y  aprovechar  de  manera  sostenible  los  recursos
naturales (Kurz, Dymon, White, Stinson, Shaw, Rampley et al. 2009). 

2. Modelos de simulación de la dinámica del carbono

Los modelos de simulación de la dinámica del carbono varían por la escala espacial y temporal
en la que operan y la manera y el nivel de detalle en que los procesos ecológicos que gobiernan
el secuestro de carbono son representados. Ejemplos de estos procesos son: la fotosíntesis, el
crecimiento, la tasa de mortalidad, la descomposición de la materia orgánica, la dispersión de
semillas, la regeneración y la competencia. En esta sección se discutirán, de manera detallada,
tres modelos de simulación de la dinámica del carbono: CENTURY, CBM-CFS3 y LANDIS. Además,
se proporciona al fnal de  la misma, una lista de modelos de interés potencial para el lector.
Estos tres modelos fueron seleccionados ya que brindan diferentes enfoques para simular la
dinámica del carbono en los sistemas forestales y por su conocida aplicabilidad en la gestión de
los recursos  naturales.  CENTURY  por  ejemplo,  es  un  modelo  basado  en  los  procesos
biogeoquímicos  terrestres  enfocado  en  el  sistema  planta-suelo;  el  modelo  CBM-CFS3  es  un
modelo no espacial que utiliza las curvas de productividad para estimar los almacenes y fujos de
carbono a la escala de la parcela y el paisaje; y fnalmente LANDIS es un modelo espacial que
simula la dinámica forestal a la escala del paisaje. Estos modelos también diferen en el número
y tipo de reservorios de carbono que simulan, los datos de entrada requeridos y la inclusión
explícita o no, de los disturbios naturales y sus interacciones con la dinámica del carbono.
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2.1. CENTURY: un modelo basado en los procesos biogeoquímicos del ecosistema

El modelo CENTURY creado por Bill Parton y su grupo de investigación en 1987, es uno de los
más usados para modelar la dinámica de la materia orgánica en el suelo a nivel del ecosistema.
Esto se debe a que incorpora de manera sencilla y explícita, modelos matemáticos que integran
el conocimiento más relevante del sistema planta-suelo. El modelo es utilizado para investigar la
distribución y abundancia de los reservorios de carbono y nitrógeno en el ecosistema y entender
los efectos a corto y largo plazo de los disturbios naturales y humanos sobre la dinámica del
carbono. La relativa facilidad en la obtención de los datos de entrada ha permitido su validación
y aplicación en diferentes tipos de ecosistemas terrestres como los bosques, las sabanas, los
pastos y los sistemas agrícolas (Parton, McKeown, Kirchner & Ojima, 1992). 

CENTURY simula mensualmente a lo largo del periodo de simulación establecido por el usuario,
la producción primaria neta (PPN), el contenido de carbono en los diferentes compartimientos
de los árboles, el contenido en nutrientes y lignina, los ciclos biogeoquímicos del carbono, el
nitrógeno, el fósforo y el azufre, la dinámica de la materia orgánica en el suelo, así como la
temperatura y el contenido de agua en el mismo. Utiliza como variables de entrada: 1) el tipo de
ecosistema en estudio, 2) información meteorológica (temperatura mínima, máxima y media;
precipitación media mensual y evapotranspiración media mensual), 3) datos de suelo (contenido
de arcilla, arena y limo, contenido de carbono, densidad aparente), 4) el contenido de lignina,
nitrógeno, azufre y fósforo en el material vegetal, 5) las entradas de nitrógeno atmosférico en el
suelo,  6)  información  sobre  el  manejo  y  uso  de  la  tierra  (historia  del  lugar,  adición  de
fertilizantes, cosechas), así como 7) información sobre el régimen de perturbación.

Los  componentes  estructurales  más  importantes  del  modelo  así  como  los  fujos  que  los
interconectan se muestran en la Figura  3.  La producción vegetal se calcula en función de la
disponibilidad de nutrientes, el potencial genético de cada especie y de factores climáticos como
la temperatura promedio del suelo y la precipitación. La producción vegetal (biomasa aérea y
subterránea) es después transferida como carbono, nitrógeno y fósforo a los diferentes órganos
vegetales: las hojas, las raíces fnas y gruesas, las ramas, y el tronco. Después de la muerte, el
material biológico que cae al suelo es transformado y modifcado a una tasa de descomposición
que varía en función de su cociente lignina/nitrógeno. En CENTURY, el  material  biológico es
dividido en dos: el material vegetal estructural y el metabólico. El material vegetal estructural
incluye principalmente compuestos resistentes a la descomposición como lo son: la celulosa, la
hemicelulosa y la lignina. El componente metabólico, por su parte, se compone de productos ya
metabolizados que son digeridos con facilidad (Parton et al., 1992). El balance hídrico del suelo,
es decir, el almacén y drenaje de agua, así como la temperatura promedio del mismo obtenida
en  función  de  la  producción  vegetal  aérea,  se  calculan  mensualmente.  La  precipitación,  el
contenido de agua almacenada y la temperatura del suelo controlan la tasa de descomposición
de  la  materia  orgánica.  El  modelo  CENTURY asume  que  la  descomposición  de  los  residuos
vegetales es mediada por  la biota edáfca y que ésta al respirar  libera CO2 y agua.  El modelo
integra también el efecto de la textura del suelo sobre la tasa de descomposición. Por ejemplo,
altos contenido de arcilla tienden a estabilizar el carbono orgánico en el suelo aumentando así
su  almacenaje  en  éste.  El  contenido  de  carbono  orgánico  aumenta  la  solubilidad  de  otros
nutrientes  como  el  calcio.  Estos  nutrientes  se  encuentran  entonces  disponibles  para  ser
absorbidos por las plantas, lo que a su vez promueve el crecimiento vegetal. La materia orgánica
en el suelo representa una entidad dinámica y compleja, en constante estado de fujo. CENTURY
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simula la dinámica del carbono de la materia orgánica en el suelo, a través de tres principales
reservorios  que  se  distinguen  según  su  tipo  de  composición  biológica  y  su  tasa  de
descomposición,  es  decir,  la  velocidad  con la  cual  el  material  del  que están compuestos  es
reemplazado por nuevo material o transferido a otros reservorios. El reservorio actvo, con tasas
de descomposición relativamente cortas de 1 a 3 meses, incluye a todos los microorganismos del
suelo y a sus productos metabólicos. El reservorio lento, posee tasas de entre 10 a 50 años y se
distingue por su alto contenido en material vegetal estructural. El reservorio pasivo, con tasas de
recambio  que  varían  entre  400  a  4000  años,  se  compone de  material  muy  resistente  a  la
descomposición que se encuentra física y químicamente estabilizado. Los reservorios del suelo
activo  y  lento,  ambos  reciben  material  orgánico  muerto  originado  por  la  vegetación.  Una
fracción de éstos es transferida al reservorio pasivo durante la descomposición (Parton et al.,
1992).

Figura 3. Modelo CENTURY mostrando sus componentes estructurales más importantes así como los flujos
que los interconectan. Una proporción de la producción vegetal neta es transferida a los compartmientos
vegetales. Al morir, el material biológico se acumula en el suelo. La descomposición del material orgánico
gracias a la acción de la biota edáfica provoca que el carbono sea transferido y almacenado en el suelo.

Parton et al. (1992)

Las etapas principales de este modelo,  aunque no exclusivas de éste, son: la parametrización,
que consiste en la defnición de los parámetros (e.g. producción vegetal, tasa de recambio, etc.)
a partir de datos meteorológicos, edáfcos e información relacionada con el uso del suelo y el
régimen  de perturbación  los  cuales  son  específcos  para  el  área  de estudio  en  cuestión;  la
simulación de la dinámica del carbono y del nitrógeno bajo diferentes escenarios; la validación
del  modelo,  para  lo  cual  los  resultados  obtenidos  en  la  simulación  son  comparados
estadísticamente con los datos obtenidos en campo; y fnalmente el análisis de sensibilidad, que
permite identifcar las variables que tienen una mayor infuencia sobre los resultados y estimar
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la incertidumbre asociada con la determinación de éstos parámetros.  El modelo CENTURY ha
sido  ampliamente  utilizado  como  instrumento  en  la  gestión  ambiental  y  la  planifcación
territorial para investigar la respuesta de los ecosistemas al cambio climático; para analizar los
factores  que  regulan  el  desarrollo  vegetal,  el  secuestro  del  carbono  y  la  dinámica  de  los
nutrientes  del  ecosistema bajo diferentes escenarios de manejo,  o a lo largo de la sucesión
ecológica (proceso que resulta en el recambio de comunidades vegetales a través del tiempo);
para evaluar hipótesis cientfcas relacionadas con el cambio de uso de la tierra, particularmente
cuantifcar el  secuestro de carbono por la agricultura; para evaluar el efecto de la herbívora
sobre  el  ciclo  del  nitrógeno  (Throop,  Holland,  Parton,  Ojima  &  Keough, 2004);  y  para  la
valoración de  los  servicios  ecosistémicos  asociados  a  la  mitigación  del  cambio  climático.  La
evolución  del  modelo  continúa  en  la  medida  que  el  entendimiento  de  los  procesos
biogeoquímicos se profundiza. La identifcación de áreas problemáticas dónde los procesos aún
no han sido cuantifcados adecuadamente es prioridad para futuras investigaciones cientfcas.
De igual forma, la aplicación de este modelo permite la identifcación de áreas de investigación
prioritarias y el desarrollo de nueva experimentación. 

Las principales limitantes del modelo CENTURY son de carácter conceptual y tienen que ver con
la simplifcación del sistema planta-suelo, particularmente en relación con el efecto de la textura
del  suelo  sobre la  dinámica  del  carbono así  como la  falta  de caracterización explícita  de la
mineralogía del suelo y el hecho de que los compartimientos de carbono representados en el
modelo constituyen fracciones difíciles de determinar experimentalmente. Por ejemplo, en los
ecosistemas tropicales, la formación del complejo químico entre la MOS y el aluminio altera el
proceso de mineralización. Como consecuencia, la necesidad de datos de campo y laboratorio
relacionados con el efecto de la mineralogía del suelo, el pH, el contenido de aluminio y otros
cationes sobre la formación y estabilización de la  MOS resulta imprescindible para la correcta
calibración y validación de este modelo (Zagal,  Rodriguez,  Vidal  & Flores, 2002;  Bricklemyer,
Miller, Turk, Paustian, Keck & Nielsen, 2007).

2.2.  CBM-CFS3:  modelo  de  balance  de  carbono  a  escala  operatva  del  sector  forestal
canadiense

El CBM-CFS3 (por sus siglas en inglés) es un modelo no espacial que simula la dinámica de carbono
a nivel de la parcela y/o el paisaje y es tal vez el modelo más desarrollado que utiliza el servicio
forestal  canadiense para estimar el  balance de carbono a nivel  nacional.  El  modelo cuantifca
anualmente los cambios en los almacenes de carbono en la biomasa forestal,  los suelos y los
productos forestales maderables que ocurren debido al crecimiento, el recambio de biomasa, la
descomposición y las transferencias mecánicas (Kurz et al., 2009). El paisaje en el CBM-CFS3 es
representado como un mosaico de unidades espaciales (Figura 4). Cada parcela dentro del área de
estudio  está  espacialmente  referenciada  a  la  unidad  espacial  de  la  cual proviene.  Todos  los
parámetros y los datos de entrada se encuentran referenciados a una o varias unidades espaciales.

El modelo requiere como datos de entrada, los derivados de los inventarios forestales y de la
gestión forestal. La lista de especies, las curvas de crecimiento y rendimiento, el tipo y frecuencia
de  los  disturbios  de  origen  natural  (fuego,  infestación  de  insectos)  y  humanos  (corta,
deforestación), el cambio de uso del suelo y los planes de aprovechamiento forestal son algunos
ejemplos. El modelo CBM-CFS3 utiliza una serie de parámetros ecológicos apropiados para Canadá.
Sin embargo, estos parámetros pueden ser modifcados por el usuario lo que facilita la utilización
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potencial del modelo en otros países. El CBM-CFS3 monitorea el contenido de carbono en diez
reservorios de biomasa viva y once reservorios de materia orgánica muerta tal como lo estipula el
protocolo de Kioto. Los reservorios de biomasa viva incluyen: el tronco, la corteza, el follaje, las
raíces gruesas y raíces fnas tanto para las coníferas como para las especies de hojas caducas. Los
reservorios de la materia orgánica muerta son categorizados según el tipo de material y su tasa de
descomposición (Kurz et al., 2009). Los impactos de los disturbios naturales sobre la dinámica de
carbono  son  representados  a  través  de  una  matriz  que  describe  la  proporción  de  carbono
transferido entre los reservorios, los fujos de carbono a la atmósfera y las transferencias a los
productos del sector forestal.  Estas proporciones son específcas para cada tipo de disturbio y
varían espacialmente con la fnalidad de refejar las diferencias en su intensidad. El modelo tiene la
capacidad de simular la mortalidad parcial, es decir, fraccionar el impacto del disturbio de manera
más realista.  Por ejemplo, una infestación por un insecto puede matar 40% de los individuos,
consumir 80% del follaje y emitir 5% del carbono a la atmósfera a través de la respiración (Kurz et
al., 2009). 

Figura 4. Esquema mostrando el funcionamiento general del modelo CBM-CFS3. La simulación de la
productvidad vegetal provoca que el carbono entre al sistema. El recambio de biomasa y los disturbios

naturales transfieren carbono de los reservorios de la biomasa hacia la materia orgánica muerta. La
descomposición, los disturbios naturales y antropogénicos, causan pérdidas de carbono mediante las

emisiones de gases a la atmósfera. Kurz et al. (2009)

Los  gestores  forestales  pueden  utilizar  el  CBM-CFS3  para  crear  diversos  proyectos  bajo
diferentes escenarios de manejo, comparar los resultados en términos del carbono y seleccionar
aquel que mejor cumpla con los objetivos operacionales. Además, el modelo permite reportar
las contribuciones de cada plan de manejo al ciclo global del carbono con la fnalidad de cumplir
con los requisitos para la certifcación forestal y la gestión forestal sostenible, así como para
desarrollar estrategias para minimizar las emisiones de carbono a la atmósfera. Al modifcar los
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parámetros  ecológicos  y  los  datos  climáticos,  los  gestores  pueden evaluar  también cambios
potenciales  futuros en las  condiciones  ecológicas de las  áreas  de manejo,  así  como realizar
proyecciones de las reservas de carbono en los bosques bajo diferentes escenarios de cambio
climático.  Actualmente  el  modelo  está  siendo validado  en  países  como Australia,  Alemania,
China, Corea, Italia y los Estados Unidos de América. En otros países como Rusia y México el
modelo ya es utilizado con la fnalidad de monitorear las reservas de carbono en los bosques y
de  reportar  los  resultados  a  las  diversas  comisiones  internacionales  de  cambio  climático
(Convención Marco de las Naciones Unidas sobre el Cambio Climático y el Protocolo de Kioto). 

El CBM-CFS3 tiene ciertas limitantes que son importantes de mencionar. El modelo, por ejemplo,
no es apropiado para simular proyectos de restauración ecológica como lo es la forestación en
sitios mineros, los humedales y áreas industriales, ya que se carece de información sobre la
cantidad y la dinámica del carbono en el suelo de estos sistemas. Otra limitante tiene que ver
con la representación inapropiada de las turberas. Esto se debe a que la locación geográfca de
estos ecosistemas no se encuentra espacialmente referenciada, por lo que resulta imposible
entonces  establecer  relaciones  espaciales  con  los  datos  de  biomasa  provenientes  de  los
inventarios regionales. Asimismo, el efecto de la vegetación del sotobosque (brioftas, pastos, y
arbustos) sobre la dinámica del carbono no es simulada por el CBM-CFS3. Esto último puede
subestimar signifcativamente la cantidad de carbono en la parte orgánica del suelo y aumentar
así la incertitud de los resultados (Bona, Fyles, Shaw & Kurz, 2013).

2.3. LANDIS: un modelo de simulación de la dinámica forestal a nivel de paisaje

LANDIS es un modelo espacial y estocástico que opera a nivel de paisaje y que fue diseñado
originalmente para simular la dinámica forestal en un bosque mixto al norte de Wisconsin (USA)
sujeto a múltiples disturbios  (Mladenof, 2004; Scheller  & Mladenof, 2004).  Actualmente,  el
modelo  LANDIS  ha  sido  extensamente  aplicado  a  otros  tipos  de  ecosistemas  para  simular
diferentes procesos ecológicos relacionados con la dinámica forestal como lo son: la sucesión, la
dispersión de semillas, la dinámica del carbono y los efectos del cambio climático a resoluciones
espaciales de miles a millones de hectáreas. El modelo se ha utilizado también para cuantifcar la
efcacia de diversos escenarios de manejo forestal y estrategias de restauración ecológica, así
como  para  simular  y  evaluar  la  interacción  de  diferentes  disturbios  de  origen  humano  (Xi,
Coulson, Birt, Shang, Waldron, Lafon et al., 2009). Conceptualmente, el modelo LANDIS trata al
paisaje como un sistema espacialmente dinámico y heterogéneo el cual es dividido en miles de
sitios o celdillas de igual tamaño, con coordenadas únicas, y espacialmente ligados a través de
los procesos ecológicos arriba mencionados. Cada sitio (o celdilla) forma parte de una región
ecológica defnida por el usuario y posee características del suelo y clima similares. El modelo es
inicializado a partir de imágenes matriciales y archivos de texto que contienen información sobre
la ecoregión, los atributos de cada especie, la comunidad inicial, la sucesión y la regeneración. En
LANDIS,  cada sitio o celdilla  agrupa diferentes  especies vegetales estructuradas por clase de
edad  (cohortes)  de  las  que  se  tiene  información  sobre  su  longevidad,  su  capacidad  de
establecimiento y dispersión, así como su susceptibilidad a los disturbios naturales (Figura 5).
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Figura 5. Diseño operatvo de LANDIS. Mladenoff (2004)

LANDIS opera a intervalos de diez años; sin embargo, la nueva generación LANDIS-II, se distingue
por su capacidad de simular  los procesos ecológicos  a diferentes  intervalos  temporales y se
caracteriza por integrar, de manera explícita, representaciones de la dinámica de combustibles
(tasa de acumulación) así como de la interacción entre éstos y los incendios forestales. LANDIS-II,
permite además caracterizar mejor la interacción entre los disturbios naturales y los cambios en
la composición y la estructura del bosque a nivel del paisaje, al integrar un módulo que simula la
biomasa  vegetal  y  la  dinámica  de  carbono  a  lo  largo  de la  sucesión.  Este  módulo  permite
monitorear el carbono (g C/m2) alojado en: la biomasa leñosa y no leñosa, las raíces fnas y
gruesas,  los  árboles  muertos  en  pie,  y  el  carbono  en  el  suelo  tanto  en  la  parte  orgánica
(hojarasca  y  detritus)  como  mineral.  Los  parámetros  de  descomposición  en  los  diferentes
reservorios  son tomados  del  modelo  de  balance  del  carbono  a  escala  operativa  del  sector
forestal canadiense (CBM-CFS3, Kurz et al., 2009). A partir de esta información, el módulo calcula
anualmente la  productividad primaria  neta  (PPN),  la  respiración heterotrófca,  la  mortalidad
vegetal (por senescencia y a causa de los disturbios), la productividad neta del ecosistema (PNE),
la productividad neta del bioma (PNB), así como trasferencias de carbono al sector de productos
forestales derivados de la tala. 

A pesar de las grandes capacidades que LANDIS brinda al operar a escalas espaciales extensas y a
la oportunidad consecuente de responder a diversos cuestionamientos ecológicos que serían
imposibles  de  verifcar  con  los  métodos  experimentales  convencionales,  el  modelo  posee
algunas  limitantes  que  son  importantes  de  mencionar.  Primeramente,  LANDIS,  por  su
naturaleza,  se  encuentra  fundamentalmente  limitado  por  el  desarrollo  intelectual  y  el
entendimiento de los procesos relevantes que afectan los fenómenos naturales. Debido a que
no todos los procesos involucrados se conocen a profundidad y como resultado de su condición
estocástica, el modelo no debe ser usado para hacer predicciones, sino solamente para entender
las interacciones e importancia relativa de los procesos en cuestión. Debido a que LANDIS fue
diseñado para simular paisajes dominados por especies leñosas, su aplicabilidad en ecosistemas
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dominados por especies anuales es cuestionable. Diversos procesos que son relevantes a una
escala  espacial  muy  fna,  como  por  ejemplo,  la  apertura  y  cierre  de  los  estomas,  no  son
representados en el modelo. Finalmente, una de las limitantes más importantes de este modelo
tiene que ver con el compromiso entre la extensión del paisaje y la resolución y calidad de los
datos de entrada así como la parametrización y validación del mismo. 

Además  de  los  modelos  arriba  mencionados,  muchos  laboratorios  cientfcos  alrededor  del
mundo se  han dado a la tarea de desarrollar modelos que simulan,  a diferentes escalas,  la
dinámica del carbono. Esta diversidad de modelos provee al usuario la oportunidad de elegir el
modelo  que  mejor  se  adecúe  a  sus  necesidades  particulares  y  a  los  datos  disponibles.  A
continuación se proporciona una breve lista de otros modelos de simulación de la dinámica del
carbono y se discuten de manera simple, algunos de sus usos. El modelo ecofsiológico FOREST-
BGC,  utiliza  información  meteorológica  (precipitación,  temperatura,  radiación)  tomada
diariamente  para  derivar  cambios  anuales  en  la  fotosíntesis,  la  respiración  y  la
evapotranspiración y para estimar los fujos de agua, carbono y nitrógeno entre la atmósfera, la
vegetación  y  el  suelo  (Running  & Gower,  1991).  El  modelo  CO2FIX,  basado  en  procesos
ecológicos, se ha aplicado en diversos ecosistemas forestales y silvícolas del mundo para simular
la dinámica de carbono ya que tiene la ventaja  de simular explícitamente el  crecimiento de
varias  especies  en  función  de  la  densidad  (competencia)  e  integrar  diferentes  estrategias
silvícolas  y  agroforestales.  CO2FIX  reporta  la  cantidad  de  carbono  en  la  vegetación,  los
compartimientos de materia orgánica del suelo y en los productos maderables (Schelhaas, van
Esch, Groen, de Jong, Kanninen, Liski et al., 2004). FORECAST (Kimmins, Mailly, & Seely, 1999), es
un  modelo  ecosistémico  híbrido,  es  decir,  que  integra  por  una  parte  un  componente
determinístico  relacionado con los modelos estadísticos de crecimiento y productividad y por
otra parte un componente mecanístico derivado de la representación de los procesos ecológicos
responsables de la acumulación de biomasa y de la productividad en los sistemas forestales. La
versión FORECAST-Climate ha sido desarrollado actualmente para representar explícitamente los
impactos  potenciales  del  cambio climático sobre el  crecimiento y  desarrollo de los  sistemas
forestales (Lo, Blanco, Kimmins, Seely & Welham, 2011). Finalmente, el modelo LPJ-GUESS es un
modelo  dinámico  de  la  vegetación  y  el  ecosistema  que  incorpora  representaciones  de  la
vegetación, demografía y competencia a nivel individual y de la parcela. Ha sido utilizado, entre
otros fnes, para evaluar las incertidumbres en las estimaciones globales del balance de carbono
(Ahlström, Schurgers, Arneth & Smith, 2012).

3. Técnicas de estmación del balance de carbono 

La calibración y validación de los modelos ecológicos son etapas fundamentales del modelado de los
sistemas complejos. Ambas etapas hacen uso de datos de campo para encontrar el mejor balance
entre los  datos simulados y  los  observados (calibración)  y  para analizar  de manera objetiva su
exactitud (validación). El éxito en la calibración y validación de un modelo ecológico está fuertemente
ligado a la calidad y cantidad de los datos de campo (Jørgensen & Fath, 2011). Particularmente, la
calibración y la validación de los modelos de simulación de la dinámica del carbono requieren de la
cuantifcación  de  las  variables  abióticas  y  bióticas  involucradas  en los  procesos  de secuestro  y
almacén  de  carbono.  Las  técnicas  que  se  mencionan  a  continuación  son  empleadas  para  la
estimación del balance de carbono a diferentes escalas, desde la hoja hasta un nivel global. 
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3.1. Medición de los flujos de CO2 y vapor de agua a la escala de la hoja: principios fisiológicos

La productividad primaria neta depende de la absorción y fjación del carbono a través de la
fotosíntesis  y  su liberación a través  de la respiración autotrófca.  A  nivel  de la  hoja,  la  tasa
fotosintética y la tasa de respiración son expresadas como la  cantidad de CO 2 absorbido (o
emitido) por unidad de área foliar por unidad de tiempo (μmol CO2 m-2s-1). La tasa fotosintética
en las plantas depende principalmente del tipo de metabolismo celular (e.g. metabolismo tipo
C3, C4, CAM), y de factores abióticos como la cantidad de radiación fotosintéticamente activa, la
temperatura y la concentración de CO2 intercelular (Long & Bernacchi, 2003). La caracterización
de los fujos de carbono y agua a nivel de la hoja, hace necesaria la descripción de cinco variables
principales:  la  conductancia  estomática,  la  asimilación  neta  de  carbono,  la  transpiración,  el
potencial hídrico y la temperatura foliar. Mediciones de estas variables a diferentes alturas de la
copa del árbol a lo largo del tiempo permiten caracterizar los fujos gaseosos a nivel del dosel
(Zavala, Urbieta, Bravo & Angulo, 2005).

Los sistemas portátiles de medición de la fotosíntesis, como por ejemplo el modelo LI-6400 (Li-Cor,
Lincoln, NE), constan de un analizador infrarrojo de gases y una cámara foliar con una fuente
artifcial  de  luz  roja  y  azul  que  mide  la  asimilación  de  CO2  (A),  la  evapotranspiración  (E),  la
conductancia estomática (g1) y la fracción molar de CO2 intercelular (Ci). Este analizador de gases
permite hacer mediciones en tiempo real de los intercambios gaseosos en superfcies foliares muy
pequeñas (~2 cm2).  Estas características hacen que el tiempo de retardo entre cada medición
disminuya signifcativamente, lo que proporciona mayor control de las condiciones dentro de la
cámara foliar (Long y Bernacchi, 2003). Es posible controlar desde la consola externa de la unidad
las condiciones de humedad, temperatura, concentración de CO2 y radiación fotosintéticamente
activa dentro de la cámara y almacenar los parámetros para generar automáticamente curvas de
respuestas  y  otros  datos.  Las  respuestas  fotosintéticas  son  cuantifcadas  con  la  fnalidad  de
examinar las limitantes bioquímicas de la fotosíntesis y con la de detectar patrones y diferencias
entre las especies a través de gradientes ambientales (Long & Bernacchi, 2003).

La asimilación de CO2 está limitada por tres procesos: la actividad enzimática de la Rubisco, el
transporte  de  electrones  (RuBP)  y  el  reciclaje  de  fosfato  (Figura  6).  Estas  tres  fases  son
representadas matemáticamente por el modelo de fotosíntesis desarrollado por  Farquhar, von
Caemmerer y Berry (1980). Este modelo ha sido ampliamente validado y permite entender cómo la
bioquímica de la hoja y las condiciones ambientales combinan su infuencia para determinar la tasa
fotosintética de las plantas. El  modelo, con algunas modifcaciones, también permite investigar
cómo la energía solar absorbida por la clorofla se reparte entre los procesos de la fotosíntesis y la
fotorespiración. Representa también una manera de integrar cuantitativamente las limitaciones
bioquímicas y estomáticas de la fotosíntesis a través de la respuesta en la absorción de CO 2  en
función  de  la  fracción  molar  intercelular  de  CO2 (A-Ci;  Long  & Bernacchi,  2003).  Las  curvas
fotosintéticas A-Ci indican la respuesta de las plantas a diferentes concentraciones de CO2 (Figura
6).  Las  curvas  de  respuesta  A-Ci  se  determinan  midiendo  la  asimilación  neta  (A)  y  la
evapotranspiración (E) bajo diferentes concentraciones de CO2 atmosférico durante un periodo
determinado. A partir de las mediciones derivadas  in vivo y utilizando los métodos estadísticos
convencionales es posible estimar los parámetros que defnen la curva fotosintética utilizando el
modelo de fotosíntesis de Farquhar: la tasa máxima de fotosíntesis (Amax), la fotorespiración (Rd),
la velocidad máxima de carboxilación de la Rubisco (Vc,max) y la tasa máxima de transporte de
electrones para la regeneración de la rubilosa 1,5-bifosfato (RuBP; Jmax) entre otros (Figura 6).
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Figura 6. Respuesta fotosintétca de una planta del sotobosque al incremento en CO2. Los datos
experimentales (círculos sólidos) se obtuvieron a partr de mediciones realizadas con el analizador portable
LI-6400. La asimilación fotosintétca se estmó utlizando el modelo bioquímico fotosintétco de Farquhar
(1980) en función de si la Rubisco (línea contnua) o la regeneración de RuBP (línea discontnua) actuaban

como limitantes del proceso. Los parámetros utlizados fueron: Vc,max=45 μmol CO2 m-2s-1 ,
Jmax=94 μmol CO2 m-2s-1 1, Rd=-0.89 μmol CO2 m-2s-1. La fracción molar de CO2 intercelular en la cual la

fotosíntesis transita entre ser limitada por la Rubisco o por RuBP es de 555 μmol mol-1 

3.2. Torres de eddy covariance: técnica para medir lujos de gases a escala de un ecosistema

Esta técnica es utilizada para cuantifcar el balance anual de carbono de un ecosistema a través
de  los  fujos  verticales  de  gases  (CO2 y  CH4),  calor  (latente  y  sensible)  y  agua  que  son
transportados por los torbellinos o  eddies contenidos en el fujo de aire (Burba  & Anderson,
2010). Los datos derivados de las torres eddy covariance han sido utilizados extensivamente en
la calibración y validación de diversos modelos de clima global y de procesos biogeoquímicos
(Valentini, 2003). Para entender adecuadamente ésta técnica es necesario explicar brevemente
algunos principios generales. El movimiento de aire en el ecosistema puede ser visualizado como
un fujo horizontal que contiene muchos torbellinos o eddies en rotación. Imaginemos ahora un
escenario hipotético en el cual el fujo de aire contiene dos torbellinos en rotación, cada uno con
una dirección y velocidad determinadas (Figura 7). En un primer momento (tiempo 1), el primer
torbellino hipotético mueve una capa de aire hacia abajo a una determinada velocidad (w1). En
el mismo lugar pero al siguiente momento (tiempo 2), otro torbellino mueve una capa de aire
hacia arriba a una determinada velocidad (w2). Si sabemos cuántas moléculas se movieron arriba
y cuántas abajo, es posible entonces calcular el fujo vertical en un punto y tiempo determinado.
En términos matemáticos simples, el fujo vertical es igual al producto de la densidad del aire, la
velocidad vertical del viento y la proporción de mezcla de gases en cuestión (Burba & Anderson,
2010).
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Figura 7. Diagrama representando dos torbellinos o eddies hipotétcos. En un primer momento
(tempo 1), el primer torbellino hipotétco mueve una capa de aire hacia abajo a una determinada
velocidad (w1). En el mismo lugar pero al siguiente momento (tempo 2), otro torbellino mueve una

capa de aire hacia arriba a una determinada velocidad (w 2). Si sabemos entonces cuántas
moléculas se movieron arriba y cuántas abajo, es posible entonces calcular el flujo vertcal en un

punto y tempo determinado. Burba y Anderson (2010)

La implementación experimental de las torres eddy covariance requiere, en primera instancia,
de la selección del lugar dónde ésta será instalada. Se recomienda que las torres sean instaladas
en zonas planas y que su altura y posición sean óptimas para representar el área de interés y
para  capturar  los  vientos  prevalecientes.  El  término  en  inglés  “fux  footprint”  representa
justamente el  área detectada o “vista”  por  los instrumentos (Burba  & Anderson,  2010).  Las
torres están provistas de instrumentos, sincronizados temporal y espacialmente, con una alta
frecuencia de respuesta (i.e. 10 Hz y 20 Hz) y que capturan variaciones en los fujos verticales.
Estos instrumentos deben disponerse de manera que no obstruyan el fujo de aire y la radiación
solar. La instrumentación tpica de una torre eddy covariance se compone de: un anemómetro,
un analizador de gases infrarojo y otros sensores adicionales como los termopares, así como un
datalogger (Figura 8). Otros sensores pueden añadirse al sistema para personalizarse y adecuarlo
a las necesidades del usuario. Existen en el mercado una gran variedad de anemómetros de
calidad. Particularmente,  el  anemómetro sónico de tres dimensiones fabricado por Campbell
Scientifc  está  equipado  con  sensores  que  miden  la  velocidad  del  sonido  en  tres  ejes  no
ortogonales. A partir de esta medida se obtienen la temperatura sónica y la velocidad vertical
del  viento,  utilizada  para  el  cálculo  de  fujos  (Burba  & Anderson,  2010).  Por  su  parte,  el
analizador de gases, mide las fuctuaciones en la densidad de CO2 y vapor de H2O durante el día y
la noche. El datalogger analiza, corrige y almacena la información capturada y enviada por los
instrumentos. La capacidad de almacenamiento digital de los dataloggers y la gran producción
de datos como resultado de la alta frecuencia de respuesta de los instrumentos, hacen posible la
integración a escala anual del intercambio de CO2 a nivel del ecosistema. En este sentido las
mediciones directas de los fujos de CO2 y vapor de agua derivadas de las torres eddy covariance,
en combinación con otros estudios a nivel  de ecosistema (e.g. análisis de isótopos estables),
ofrecen la posibilidad de estimar, a largo plazo, la tasa de secuestro de carbono por los bosques
y por las actividades de cambio de uso del suelo a una escala local y regional (Valentini, 2003).

29



Y. Miquelajauregui

Figura 8. Instrumentación típica de un sistema eddy covariance. El anemómetro sónico, el analizador de
gases (sistema abierto y cerrado) y otros accesorios como los termopares. La elección de los diferentes tpos

de accesorios depende de las necesidades del usuario. Burba y Anderson (2010)

La técnica de estimación del balance de carbono eddy covariance es cada más utilizada por la
comunidad cientfca, que se ha dado a su vez la tarea de establecer más torres en distintos sitios
de investigación.  A  lo  largo de los  últimos  años,  la  integración de estas  redes de torres  ha
permitido la creación de grupos internacionales como EUROFLUX, AMERIFLUX y ASIAFLUX. Los
tres grupos forman parte de la red global FLUXNET (Figura  9) cuyo objetivo principal es el de
cuantifcar las diferencias espaciales y temporales del intercambio neto del ecosistema entre
diversos sistemas naturales y a través de gradientes ambientales. La integración de estas redes
ha permitido también examinar la infuencia de la fenología, la sequía, la duración del periodo de
crecimiento,  la  temperatura  y  otras  variables  ecológicas  sobre  el  intercambio  neto  del
ecosistema (Valentini, 2003).
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Figura 9. Red global FLUXNET. Se muestran los sitos experimentales localizados en diferentes
tpos de cubiertas terrestres según la clasificación de MODIS. Fluxnet (2010)

(http://fluxnet.ornl.gov/maps-graphics)

3.3. Isotopos estables para inferir flujos ecosistema-atmósfera 

Existen dos tipos de isotopos estables de carbono, el  12C y  13C, que ocurren naturalmente en
diferentes  proporciones,  siendo  el  primero  el  más  abundante  (98.9%).  Los  isótopos  se
encuentran distribuidos espacialmente de manera desigual  y  ésta distribución puede revelar
información de los procesos físicos, químicos y metabólicos involucrados en el intercambio de
CO2 entre el  ecosistema y  la  atmósfera.  Las variaciones en el  cociente isotópico (13C/12C)  es
consecuencia de los efectos isotópicos, es decir, de los procesos involucrados en la creación y
destrucción de enlaces de carbono. La manera más directa y no destructiva de cuantifcar la
discriminación de isótopos (δ13) de carbono es a través del análisis de la composición isotópica
(13C/12C) utilizando un espectrómetro de masas. La discriminación isotópica (δ13) se obtiene al
medir la desviación isotópica de la muestra en cuestión con respecto a un nivel de referencia y
multiplicar este valor por mil (0/00). El material de referencia que se utiliza en la determinación de
la composición isotópica 13C/12C, es el carbono encontrado en un fósil de belemnita proveniente
de la formación Pee Dee en Carolina del Sur (Farquhar, Ehleringer & Hubick, 1989). Las plantas C3

tienen un δ13 de -28 y las plantas C4  un valor medio de -14, ambas tienen menos 13C que el que se
encuentra en la belemnita estándar, lo que signifca que hay una discriminación del 13C durante
la fotosíntesis  (Taiz  & Zeiger, 2010).  La discriminación isotópica en contra del  13C durante la
reacción de carboxilación catalizada por la Rubisco,  provoca que el CO2 el  aire se encuentre
enriquecido de isotopos  13C. La espectrometría de masas es utilizada también para estimar la
composición isotópica de oxígeno 17O/18O, lo que brinda información sobre los fujos de agua en
el ecosistema. La evapotranspiración por ejemplo, enriquece a la atmósfera con  18O. Diversos
estudios ecológicos y fsiológicos utilizan la discriminación de isótopos de carbono y oxígeno
como una herramienta que permite entender los intercambios de carbono y agua a la escala del
ecosistema.
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3.4. La teledetección y el balance de carbono

La teledetección es una herramienta fundamental para cubrir las necesidades de información
territorial  establecidas  por  el  Protocolo  de  Kioto,  ya  que  permite  realizar  el  seguimiento  y
cuantifcación de la biomasa vegetal, de los usos del suelo y de sus variaciones a nivel global
(González-Alonso, Calles, Merino, Cuevas, García & Roldán, 2005). La teledetección se refere al
proceso de adquisición de información de un objeto o fenómeno,  a pequeña o gran escala,
utilizando instrumentos que no están en contacto directo con el objeto en estudio (González-
Alonso et al., 2005). La teledetección infere sobre el objeto en cuestión a través del estudio de
cómo la radiación electromagnética producida por una fuente (natural o artifcial), de la cual se
conoce la distribución energética dentro del espectro electromagnético, sufre cambios en su
distribución  cuando  interactúa  con  el  objeto.  Uno  de  los  instrumentos  cientfcos  más
importantes  utilizado  en  la  teledetección  es  el  espectroradiómetro  de  imágenes  de  media
resolución  (MODIS,  por  sus  siglas  en  inglés).  MODIS  provee  medidas  de  la  dinámica  global
incluyendo cambios  en la  cobertura  vegetal,  la  temperatura de superfcie,  los sedimentos y
ftoplancton  del  océano,  las  características  de  la  nubosidad  entre  otras.  Actualmente  se
encuentran en órbita dos MODIS, uno a bordo del  satélite Terra y el otro a bordo de Aqua,
lanzados por la NASA en 1999 y en 2002 respectivamente. 

4. Cambio climátco y la dinámica del carbono en los sistemas forestales 

Todas las plantas requieren de dióxido de carbono, de agua y de radiación solar para llevar a
cabo la fotosíntesis. De la radiación global que incide sobre la superfcie vegetal sólo la radiación
fotosintéticamente  activa  (PAR,  por  sus  siglas  en  inglés)  se  encuentra  disponible  y  es
aprovechada  por  las  plantas.  Otros  factores  como  la  temperatura,  la  precipitación,  la
disponibilidad de nutrientes y la efciencia en el uso del agua pueden limitar la productividad
primaria  neta  en  los  sistemas  forestales.  La  temperatura,  por  ejemplo,  controla  la  tasa
metabólica en las plantas  lo  que determina a su vez,  la  cantidad de fotosíntesis  que pueda
ocurrir. El agua, por su parte, es el principal componente químico de la mayoría de las células
vegetales y su presencia es un requisito indispensable para la fotosíntesis. Las respuestas de las
plantas a los cambios en estas variables  son muy diversas y dependen principalmente de la
distribución espacial de los factores que limitan la fotosíntesis (Boisvenue & Running, 2006). 

La temperatura global en la superfcie terrestre se ha incrementado en promedio 0.6°C durante
los  últimos  cien  años  y  se  predice  que  continuará  en  aumento  durante  el  siglo  XXI.  Las
concentraciones de gases de efecto invernadero han seguido aumentando como resultado de las
actividades  humanas,  principalmente  de  la  quema  de  combustibles  fósiles  (IPCC,  2007).
Alteraciones en la distribución, intensidad y frecuencia de las precipitaciones se han observado
también para muchas regiones del mundo aunque de manera más variable que la temperatura.
Por ejemplo, los bosques mediterráneos han estado sujetos durante las últimas décadas a una
reducción en la  precipitación  (-20%)  y  a  un aumento promedio en  la  temperatura (+1.8°C),
mientras  que en  los  bosques templados  de coníferas  del  noroeste  de Norteamérica  se  han
reportado  cambios  en  la  temperatura  (+0.8°C)  y  la  precipitación  (+14%)  que  exceden
signifcativamente los valores promedio normales para la región (Boisvenue and Running, 2006;
Beniston, 2013). Otros factores ambientales que también se han visto afectados son: la tasa de
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incidencia de la radiación solar, la duración de la estación de crecimiento y los patrones de caída
de nieve. Resulta lógico pensar que si las tendencias climáticas actuales continúan, se esperan
observar respuestas fsiológicas que tendrán un impacto signifcativo sobre la productividad de
los bosques.  Se han utilizado modelos de clima global  (GCM´s, por sus siglas en inglés) para
hacer  proyecciones  en  las  concentraciones  futuras  de  CO2 atmosférico,  la  temperatura,
nubosidad y el régimen de precipitación bajo diferentes escenarios de emisiones sugeridos por
el  IPCC  (2007).  La  mayoría  de  los  modelos  de  clima  global  sugieren  que  las  temperaturas
globales seguirán subiendo, la frecuencia de los fenómenos climáticos extremos aumentará y las
emisiones debidas a la quema de combustibles fósiles y la deforestación seguirán marcando las
tendencias en las concentraciones de CO2 atmosférico a lo largo del siglo XXI (IPCC, 2007). En
este sentido, la productividad primaria neta, la dinámica del carbono en el suelo y el régimen de
perturbaciones  se  espera  sean  afectados  por  cambios  en  el  clima  global  (Melillo,  McGuire,
Kicklighter, Moore, Vorosmaty & Scloss, 1993).

Melillo  et  al. (1993)  evaluaron cambios  en la productividad primaria neta de los  principales
ecosistemas  del  mundo bajo  diferentes  escenarios  climáticos  futuros  obtenidos  a  partir  de
modelos de clima global que incluían o no aumentos en la concentración de CO2 atmosférico.
Encontraron que las respuestas en la PPN diferen signifcativamente entre los diferentes tipos
de vegetación y  varían siguiendo un gradiente latitudinal.  En general,  una duplicación de la
cantidad  de  CO2 atmosférico  incrementaría  en  16.3%  la  productividad  primaria  neta  global,
siendo los bosques tropicales los que contribuirían con cerca de la mitad de éste incremento. Las
respuestas en los bosques tropicales y en los ecosistemas de climas templados y secos están
determinadas principalmente por cambios en la concentración en el CO2, mientras que en los
bosques boreales y húmedos, éstas repuestas refejan el efecto combinado de la temperatura y
la disponibilidad de nitrógeno. 

Los suelos forestales también se verán afectados por cambios en la temperatura y en el régimen
de la  precipitación,  ya  que estos  factores afectan a  su vez la tasa de descomposición de la
materia orgánica del suelo (MOS). Dos hipótesis cientfcas son usadas para predecir la dinámica
de los almacenes de carbono en el suelo bajo diferentes escenarios de cambio climático. De
acuerdo a la primera hipótesis (Figura 10a), la descomposición de la MOS se ve más estimulada
por el incremento  en la temperatura que la PPN. Como consecuencia se da una transferencia
neta del  carbono alojado en la MOS hacia la atmósfera lo que deriva en un mecanismo de
retroalimentación  positiva,  es  decir,  la  liberación  de  carbono  del  suelo  y  el  subsecuente
incremento de CO2 atmosférico y de la temperatura. Sin embargo, existe un inhibidor a este
mecanismo:  el  incremento  en  las  concentraciones  de  nitrógeno  como  producto  de  una
estimulada descomposición. Elevados niveles de nitrógeno en el suelo estimulan la PPN lo que
potencialmente aumenta la entrada de carbono a través de la hojarasca y el recambio de raíces
(rizodeposición), compensando de alguna forma las pérdidas de carbono de la MOS ocasionadas
por la alta descomposición (Rodeghiero, Heinemeyer, Schrumpf & Bellamy, 2010). La segunda
hipótesis (Figura 10b), considera además, el efecto de la deposición de nitrógeno derivado de las
actividades  humanas  (e.g.  uso agrícola  de  fertilizantes  y  la  combustión de los  combustibles
fósiles). Esta hipótesis considera el efecto positivo del nitrógeno sobre la PPN, pero también el
efecto  negativo  que  tiene  éste  último  al  disminuir  el  cociente  C/N  del  material  biológico
reduciendo así  la  descomposición de la  MOS. El  resultado entonces  es  el  incremento en  el
contenido de carbono en el suelo (Rodeghiero et al., 2010).
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Figura 10. Efectos hipotétcos del cambio climátco sobre la dinámica del carbono en el suelo como
consecuencia del aumento del CO2 atmosférico y la temperatura. a) Primera hipótesis, b) Segunda

hipótesis. Rodeghiero et al. (2010)

Los cambios en la temperatura y en el régimen de precipitación proyectados para el futuro,
afectarán también los regímenes de perturbación para la mayor parte de los ecosistemas. Por
ejemplo, existe evidencia empírica que sugiere un incremento general en la frecuencia, la talla y
la  severidad  de  los  incendios  forestales  para  los  bosques  boreales  del  norte  de  Canadá
(Bergeron,  Flannigan,  Gauthier,  Leduc  &  Lefort,  2004),  los  bosques  mediterráneos  (Loepfe,
Martinez-Vilalta,  Piñol,  2012)  y  los  bosques  tropicales  (Brodie,  Post  &  Laurance,  2012).  Se
esperan  también  cambios  en  la  tasa  de  reproducción  e  infestación  de  insectos  y  otros
patógenos. Por ejemplo, de 1998 a 2011, más de 710 millones de metros cúbicos de pino de
Lodgepole,  en  la  provincia  canadiense  de  la  Columbia  Británica,  fueron  atacados  por  los
escarabajos de montaña (Dendroctonus ponderosa). Este volumen de madera representa cerca
del 50% de todo el inventario comercial de pino a nivel provincial lo que representa claramente
una amenaza grave para el manejo forestal sostenible (Murdock, Taylor, Flower, Mehlenbacher,
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Montenegro,  Zwiers et  al.,  2013).  Un  estudio  llevado  a  cabo  en  Finlandia,  evaluó  la
susceptibilidad  de  los  bosques  boreales  al  daño  provocado  por  los  vientos  bajo  diferentes
escenarios de cambio climático utilizando un modelo de tipo mecanístico.  Los resultados de
simulación indican un incremento en la frecuencia de vientos fuertes en comparación con los
valores  actuales.  Las  pérdidas  económicas  ocasionadas  por  el  viento  son  importantes,  por
ejemplo, entre 1990 y 1999 un total de 100 a 175 millones de metros cúbicos de madera se
perdieron  durante  las  tormentas  de  invierno  en  toda  Europa  (Peltola,  Ikonen,  Gregow,
Strandman, Kilpelainen, Venalainen et al., 2010). 

Se  vuelve  imperativo entonces  conocer  la  vulnerabilidad de los  ecosistemas  terrestres  y  los
impactos actuales y futuros del cambio climático con la fnalidad de poner en práctica adecuadas
medidas  de  mitigación.  Los  modelos  de  simulación  de  la  dinámica  del  carbono  son  una
herramienta para responder a estas preguntas. Su uso permite además detectar las principales
incertidumbres  relacionadas  con  las  proyecciones  de  clima  global.  Las  incertidumbres
relacionadas con las proyecciones futuras del balance de carbono son resultado de diferentes
fuentes, siendo el tipo de modelo una de ellas. Los modelos de clima global generan diferentes
estimaciones  de  secuestro  de  carbono  como  respuesta  directa  a  la  manera  en  que  éstos
representan los procesos involucrados (Ahlström et al., 2012). En este sentido, los modelos de
simulación  tienen  la  capacidad  de  integrar,  cuantitativamente,  esta  incertidumbre  con  la
fnalidad de hacer más exactas las predicciones futuras. 
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1. Flujos de materia y energía en ecosistemas marinos

Los organismos fotosintéticos marinos (bacterias, fitoplancton, macrófitos) son los encargados
de producir materia orgánica a partir de compuestos inorgánicos y luz. La peculiaridad del medio
marino  respecto  el  terrestre  se  debe,  por  una  parte,  a  la  existencia  del  fitoplancton como
principal  compartimento responsable del 90% de la producción primaria marina; en segundo
lugar, por la estructura tridimensional del medio marino que posibilita esa producción primaria a
escalas  espaciales  mucho  mayores  que  en  el  medio  terrestre,  lo  que  compensa  su  menor
capacidad productiva (Figura 1). En aguas costeras, las algas cumplen su función de productores
primarios de manera homóloga a como lo hacen las plantas en el medio terrestre y, como en
éstas,  su contribución al  ciclo global  de la  materia  en el  medio  marino es  mucho menor  al
producir  gran parte en forma de material  orgánico bastante refractario (p.ej. estructuras  de
sostén) que pasa directamente al ciclo de descomponedores o sólo es aprovechada vía algunos
herbívoros especializados (p.ej. erizos).

Figura 1. Vista esquemática de los componentes del ecosistema marino. (Esta figura tiene licencia bajo
Creative Commons "Attribution-ShareAlike 2.5 Spain")

El  fitoplancton  aúna  dos  características  para  constituirse  en  el  principal  y  más  eficiente
productor  primario: tiene unas tasas de regeneración muy altas y una concentración de clorofila
también más alta.  Su  capacidad productiva está  limitada por la disponibilidad de nutrientes
(principalmente, compuestos de Nitrógeno y Fósforo; en menor medida, Hierro y Silicio) y la
disponibilidad de luz. Esta última, en general, está siempre disponible con un patrón espacial
(capas someras más iluminadas que las capas más profundas) y temporal (día-noche, época del
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año, latitud) muy concreto, y generando una distribución asimétrica de la producción primaria
según la profundidad,  en la que se pierde capacidad de producción frente a las necesidades
catabólicas  (medido  en  términos  de  respiración)  del  fitoplancton.  Todo  ello  se  realiza,  en
promedio,  en  los  200  primeros  metros  de profundidad.  La  presencia  de  nutrientes  es  más
variable, condicionada, principalmente, por el transporte de las sales minerales desde el fondo
hacia las capas superficiales en áreas oceánicas, mediante procesos de aforamiento generados
por la meteorología, variando entre épocas de mezcla y épocas de estratificación; o aportadas
por ríos, en zonas costeras, donde los pulsos de aumento-disminución de caudal hacen variar la
producción primaria según sea época de lluvias o época seca. Esto condiciona la estructura y
dinámica de la comunidad fitoplanctónica, dominando especies de mayor tasa de regeneración y
crecimiento  en  épocas  de  fertilización  y  turbulencia  (p.ej. las  diatomeas),  cambiando  la
dominancia hacia especies capaces de mantenerse en aguas con menos nutrientes durante la
época de estratificación (p.ej. los dinofagelados). De manera global, se estima que hay entre 1-2
g de C/m2 en la columna de agua; la producción primaria promedio para todos los océanos es del
orden de 2·1016 g de C/año, que representa una media de 60 g de C/m2/año. Esto representa una
eficiencia de conversión de la energía solar de un 0.03%, más baja que el 0.13% de la vegetación
terrestre, con una biomasa de 4·1016 g de C/año y 300 g de C/m2/año.

La  producción  fitoplanctónica  provee  gran  parte  de  la  materia  orgánica  necesaria  para  el
desarrollo  del  resto  de  niveles  tróficos.  El  zooplancton  herbívoro  cumple  un  papel  muy
importante al ser capaz de hacer un aprovechamiento muy alto del fitoplancton ingerido y poner
a disposición de los niveles tróficos más altos hasta el 30% del alimento digerido (en promedio
de  todo  el  zooplancton  –herbívoro  y  carnívoro– la  transferencia  es  de  un  15%).  Los
consumidores de tercer y cuarto nivel transfieren un 2% y 0.1%, respectivamente, de biomasa a
niveles tróficos más altos, la mayoría en forma de capturas por parte de la pesca.

Mención aparte merecen los consumidores suspensívoros, estrategia prácticamente exclusiva
del medio marino, y que aprovechan la materia orgánica de la columna de agua en forma de
detritos que cae hasta depositarse en el fondo, y que puede llegar a ser la principal fuente de
materia orgánica en algunos ambientes marinos (p.ej. en zonas profundas), constituyéndose en
un grupo que contribuye a un mayor aprovechamiento de los compuestos orgánicos y a evitar su
acumulación tal como ocurre en gran medida en el medio terrestre. La comunidad microbiana se
añade  en  el  aprovechamiento  último  de  la  materia  orgánica,  reciclándola  hasta  su
remineralización. A partir de aquí, las sustancias inorgánicas pueden volver a entrar en el ciclo de
la  materia del  ecosistema marino y fertilizar  la  columna de agua mediante  aforamientos,  y
favorecer  la  proliferación  del  fitoplancton.  De  esta  manera,  podemos  considerar  que  el
ecosistema  marino  dispone  de  dos  entradas  de  materia:  la  generada  por  el  fitoplancton
mediante la producción primaria y la aportado por el compartimento de los Detritus.

2. Ecopath con Ecosim y Ecospace: un entorno de modelización ecosistémico

Ecopath con  Ecosim y  Ecospace está  diseñado para construir  modelos  basados en los fujos
tróficos dentro de un ecosistema. Inicialmente, la parte descriptiva de los fujos entre especies o
compartimentos  ecológicos  fue  desarrollada por  Polovina  (1984)  para un  sistema  arrecifal
coralino.  Posteriormente,  el  entorno  se  amplió  sucesivamente  por  Pauly,  Soriano-Bartz y
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Palomares (1993) mediante varias aplicaciones complementarias hasta añadirle la posibilidad de
realizar análisis de redes basado en los trabajos de Ulanowicz (1986). El desarrollo del programa
siguió centrándose en mejorar su uso y extender su uso mediante la organización de cursos y
seminarios, y fue a partir de 1995 cuando se combinó con la rutina de simulación de dinámica
temporal  Ecosim (Walters,  Christensen  &  Pauly, 1997)  y  la  de  modelado  espacial  Ecospace
(Walters,  Pauly & Christensen,  1999). Más recientemente, se le han añadido otras subrutinas
como Ecotrace para estimar la trayectoria de contaminantes o cualquier otro compuesto en el
ecosistema (p.ej. ver Sandberg,  Kumblad & Kautsky, 2007); o EcoTroph, que modela el fujo de
materia y energía de una manera más simplificada desde los niveles tróficos más bajos hacia los
más altos, y analiza el efecto sobre estos fujos de la explotación del ecosistema (Gascuel  &
Pauly, 2009). Su aplicación no se limita sólo a ambientes acuáticos (sean marinos, lacustres o
fuviales),  pudiéndose  desarrollar  también  para  ecosistemas  terrestres  (p.ej.  Krebs,  Danell,
Angerbjorn Agrell, Berteaux, Brathen et al., 2003). Actualmente, este programa es de acceso
libre y de código abierto, y está gestionado por un consorcio de varios grupos de investigación,
con sede en la Universidad de British Columbia (Vancouver, Canadá). El programa completo se
puede descargar en www.ecopath.org, y su documentación (en la que está basada la explicación
que  se  hace  en  este  texto  del  modelo)  se  puede  encontrar  en
http://sources.ecopath.org/trac/Ecopath/wiki/UsersGuide.

2.1. La foto-fija del ecosistema: Ecopath

Ecopath constituye la parte descriptiva del ecosistema, asumiendo el balance de masas a lo largo
de un periodo  de tiempo  concreto  (y  no de equilibrio  estable  como en  la  primera  versión
propuesta por Polovina,  ob.  cit.). La parametrización del  modelo se basa en dos ecuaciones
principales referidas a cada grupo ecológico: a) la descripción de los términos que suponen una
producción de biomasa (Figura 2); b) la expresión que representa el balance de masas o energía,
cuya suma debe ser igual a cero,

Bi( PB )
i

EE i−∑ B j( QB )
j

DC ji−Y i−BAi−E i=0

donde, para un grupo i, Bi es la biomasa por unidad de área de cada grupo ecológico (en peso
húmedo), (P/B)i es su relación producción:biomasa (que equivale a la tasa de mortalidad total
instantánea en el equilibrio, Z) y EEi es la eficiencia ecotrófica, que representa la proporción de la
producción que es utilizada de manera efectiva por  el  sistema más,  en  su caso,  la  biomasa
exportada. Bj es la biomasa del depredador  j  y (Q/B)j es su tasa de consumo. Yi es la tasa de
captura de i, BAi es la tasa de acumulación para i y Ei es la tasa de migración neta para el grupo
ecológico. DCji es la fracción de la presa i en la dieta promedio del depredador j, definida en la
matriz de dietas.
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Figura 2. Componentes de los grupos ecológicos que suponen producción biológica

En el sistema de ecuaciones lineales, por una parte, se introduce Bi, (P/B)i y (Q/B)i; EEi suele ser
estimado por el modelo, aunque también se puede incluir si se dispone de esa información. Por
otro lado se introduce la composición de las dietas de cada grupo ecológico como la fracción de
presa en la dieta promedio de cada depredador. La mortalidad por predación definida en la
matriz de dietas relaciona todos los grupos entre si. En una tercera tabla se incluyen los datos de
capturas de los grupos ecológicos que se exploten, así como los descartes que ello genere (que
tendrán  consideración  de  detritus  en  el  modelo  porque  no  consumen  biomasa  dentro  del
ecosistema y, como consecuencia, tampoco producen biomasa).

Cada grupo ecológico puede ser un grupo de especies que se comporten  –desde el punto de
vista trófico– de manera similar, una especie concreta o un grupo de edad o talla de una especie;
lo que se conoce generalmente como grupos funcionales. Aunque usar grupos ecológicos a nivel
de especie tenga muchas ventajas, en ocasiones es prácticamente imposible o desaconsejable
(p.ej. en ecosistemas tropicales, con un número de especies muy alto). La definición de grupos
ecológicos multiespecíficos debe hacerse considerando sus similaridades (p.ej. en términos de
talla máxima, mortalidad, crecimiento, dieta y hábitat). Los parámetros de cada grupo ecológico
multiespecífico se obtendrá promediando los de cada especie que lo componga, ponderados
respecto a la biomasa de cada una de las especies. Para peces, por ejemplo, valores para cada
parámetro, para características propias de cada especie y una utilidad para definir conjuntos de
especies  similares  según  sus  características  y  por  hábitat  puede  encontrarse  en
http://www.fishbase.org.

Para  establecer  qué  grupos  ecológicos,  y  cuántos,  debe  incluir  el  modelo  no existen  reglas
definidas ni se puede hacer una generalización. Todo depende del ecosistema y de los objetivos
del  estudio.  Para un ecosistema acuático sería recomendable considerar uno o dos tipos de
detritus (p.ej. la materia orgánica particulada, por una parte, y los descartes procedentes de la
pesca,  por  otra),  fitoplancton,  productores  bentónicos,  zooplancton  herbívoro,  zooplancton
carnívoro, meio- y macrobentos, peces herbívoros, peces planctófagos, peces macrófagos, etc. El
grupo bacterias puede asociarse a los grupos de detritus que se consideren; o pueden asumirse
dentro de un fujo de exportación de esos grupos de detritus hacia un ecosistema adyacente
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formado por las bacterias, cuando a éstas no se les asigna un papel determinante en el conjunto
del ecosistema a modelar (aunque también se puede considerar no incluirlas en el modelo si no
soportan consumo de otros grupos).  De todos modos,  el criterio personal  y el  conocimiento
directo  que  se  tenga  del  ecosistema a  modelar  deben guiar  la  elección final  de  los  grupos
ecológicos.

El  ecosistema a modelar con  Ecopath puede ser,  prácticamente,  de cualquier  tipo;  pero sus
límites  deben  ser  congruentes  con  las  bases  teóricas  del  modelo  (es  decir,  el  balance  de
biomasas).  El  criterio principal que se usa es establecer los límites de manera que los  fujos
totales dentro del ecosistema a modelar sean tan grandes o mayores que los que puedan existir
entre  el  ecosistema  elegido  y  el  adyacente.  Esto  significa  que  las  importaciones  a,  y  las
exportaciones desde, el ecosistema a estudiar no deben exceder la suma de transferencias de
materia  entre  los  grupos  funcionales  definidos.  Si  no  fuera  así  se  deberían  añadir  grupos
funcionales inicialmente obviados para incrementar la suma de materia transferida entre grupos
ecológicos y corregir la diferencia.

Como criterio principal para balancear el modelo se establece que EE i debe ser menor de 1. El
balanceado del modelo requiere considerar otros fujos correspondientes a la materia que se
consume pero no se invierte en producción; es decir, la que se gasta en respiración y la que se
excreta. La consistencia del modelo se comprueba mediante el parámetro EE i así como con las
relaciones Respiración/Asimilación y Producción/Respiración, que deben ser todos menores de
1; y comprobando que la relación Respiración/Biomasa sea mayor en especies activas que en
especies sedentarias.

Una  vez  balanceado el  modelo,  se  obtienen toda  una  serie  de parámetros  descriptores  del
ecosistema que pueden utilizarse para valorar su estado ecológico. Una parte están relacionados
con la estructura del ecosistema modelado; aparte de los introducidos de cada grupo ecológico
para parametrizar el modelo (Biomasa, P/B, Q/B, EE), se obtiene –para cada grupo, también– la
respiración  total,  el  nivel  trófico,  las  relaciones  Respiración/Biomasa,  Producción/Consumo,
Producción/Respiración, Respiración/Asimilación y el Índice de Omnivoría. Basados en el análisis
de redes se obtienen una serie de índices  y  relaciones que describen el  funcionamiento del
ecosistema; entre ellos están la descomposición de fujos por niveles tróficos, la eficiencia de
transferencia  entre  niveles  tróficos,  la  producción  primaria  requerida  para  mantener  el
ecosistema, y los fujos desde detritus.  El  análisis  de redes también calcula las  interacciones
directas e indirectas  entre grupos ecológicos  y  actividades humanas incluidas en el  modelo,
facilitando valorar qué efecto tiene la variación de biomasa de un grupo sobre el resto de grupos
ecológicos del ecosistema. Complementariamente se puede obtener el diagrama de fujos entre
grupos  ecológicos,  ordenando  cada uno de  ellos  según  su  nivel  trófico  y  representando  su
tamaño  en  relación  a  su  biomasa.  La  Ascendencia,  entre  otros,  deriva  de  la  Teoría  de  la
Información  y  mide  el  nivel  de  actividad  y  grado  de  organización  del  ecosistema;  su  valor
aumenta según se incrementa la madurez y/o estructuración del ecosistema.
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2.2. Ecosim: La simulación temporal del modelo

Ecosim proporciona una simulación de la dinámica temporal del ecosistema definido a partir del
modelo Ecopath, derivando respecto al tiempo la biomasa de cada uno de los grupos ecológicos
considerados. La ecuación principal del modelo queda de la siguiente manera:

dB i
dt

=gi∑
j

Q ji−∑
j

Q ij+ I i−(MOi+F i+e i)B i

donde dBi/dt es la tasa de crecimiento durante el intervalo t del grupo ecológico (i) en términos
de su biomasa Bi; gi es la eficiencia neta del crecimiento, equivalente a (P/Q)i; MOi es la tasa de
mortalidad natural no debida a la depredación (otras mortalidades); Fi es la tasa de mortalidad
por pesca, ei es la tasa de emigración, Ii es la tasa de inmigración. El consumo Qji se calcula según
el concepto de arena de forrajeo, de manera que Bi se descompone en una parte vulnerable y
otra invulnerable, definiéndose una tasa de transferencia v ij entre estos dos componentes que
determina si el control de la depredación es desde arriba hacia abajo, de abajo hacia arriba, o si
el control lo realiza un grupo ecológico intermedio. La primera se da en situaciones donde la
presa no tiene refugio y es depredada siempre que tienen un encuentro con el depredador; en
este caso vij tiene valores mucho más grande que 1. El control se ejerce por la presa cuando esta
dispone de refugio la mayor parte del tiempo, y sólo está disponible para el depredador cuando
sale de su protección; aquí el valor de vij es cercano o igual a 1. La vulnerabilidad es el parámetro
más importante para ajustar las predicciones del modelo a las series de datos históricos.

Figura 3. Componentes que intervienen en la dinámica temporal de la biomasa estimada en Ecosim

Para empezar a trabajar con Ecosim, debemos definir un escenario en el que estableceremos los
cambios en el ecosistema sobre los que se realizará la simulación. Para un modelo de Ecopath se
pueden definir  tantos  escenarios  como combinaciones de cambios  nos interese simular.  Los
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cambios  se  pueden  introducir  a  través  de  funciones  mediadoras  que  modifican  las
vulnerabilidades vij de presas seleccionadas sobre sus depredadores. Pueden definirse funciones
mediadoras sobre una especie clave, la cual modifica las tasas de alimentación de una especie j
sobre otra especie i. Se pueden establecer efectos mediadores de Facilitación, cuando la especie
clave favorece que la especie i esté más disponible para la especie j cuando la especie clave sea
más abundante (p.ej. los atunes pueden empujar a peces pelágicos pequeños hacia la superficie,
donde son más accesibles para las aves);  o de  Protección,  cuando la especie clave reduce la
disponibilidad  de  la  especie  i para  la  especie  j (por  ejemplo,  las  praderas  de  fanerógamas
marinas  o  los  corales  ofrecen  protección  a  juveniles  y  los  hace  menos  accesibles  a  los
depredadores;  si  desaparecen  esas  praderas,  los  juveniles  pierden  la  protección  y  sufren
mayores tasas de depredación). Otra manera de generar cambios en el ecosistema es a través de
las funciones forzantes, que representan factores fsicos (p.ej. la temperatura) o ambientales
(p.ej.  la  producción  primaria),  y  lo  hacen  modificando  la  tasa  de producción  de los  grupos
ecológicos  que  interese;  las  funciones  forzantes  pueden  ser  estacionales  (que  se  repiten
cíclicamente en el año) o anuales de largo plazo. Como una función forzante específica está la
referida  al  esfuerzo  de  pesca,  que  permite  obtener  simulaciones  del  modelo  con  niveles
diferentes de este parámetro y cambios en la estructura de las fotas definidas.

Los resultados de Ecosim se obtienen de manera gráfica y numérica, representando la predicción
de  la  mayoría  de  parámetros  introducidos  y/o  estimados  en  Ecopath (tanto  en  términos
absolutos como relativos respecto al valor inicial de cada grupo) a lo largo de la serie temporal
definida para la simulación. Si se han cargado los datos de series históricas (p.ej. información
sobre abundancia relativa, esfuerzo de pesca, etc.), estos se representarán superpuestos a los
resultados de la simulación. De manera específica,  Ecosim ofrece la posibilidad de simular la
relación Stock-Reclutamiento y comprobar los efectos compensatorio del reclutamiento en el
modelo  según  cambios  denso-dependientes  asociados  con  cambios  en  el  tiempo  de
alimentación y riesgo de depredación. Por otro lado, Ecosim ofrece la posibilidad de ajustar las
series de tiempo de biomasas simuladas a biomasas de referencia u observadas, o evaluar los
efectos de la pesca incorporando la información histórica de las pesquerías. Para ello utiliza la
minimización  de  suma  de  cuadrados  como  medida  de  bondad  de  ajuste.  También  puede
utilizarse  para  comparar  la  sensibilidad  del  modelo  a  los  cambios  en  la  vulnerabilidad  a  la
depredación probando diferentes hipótesis de comportamiento  trófico de las especies; o bien
explorar y obtener series de tiempo de producción primaria derivados de efectos de eventos
como el cambio de régimen de explotación, entre otros.  Y como opción principal está  la de
analizar los resultados de posibles políticas de gestión pesquera, mediante la regulación de las
tasas de mortalidad por pesca. Obviamente, no se espera con esto que se obtengan estimas
futuras  exactas de  la  mortalidad  de  pesca  óptima,  pero  sí  intervalos  razonables  para  este
parámetro. Este análisis se puede desarrollar de dos maneras:

• Definiendo las mortalidades por pesca a lo largo del tiempo y analizar  a posteriori los
resultados en términos de capturas, indicadores económicos y cambios en la biomasa.
Suele usarse para una exploración rápida y preliminar de los efectos derivados de los
cambios en la mortalidad por pesca.

• Utilizar los métodos de optimización incluidos para buscar aquellas políticas de gestión
que  maximicen  un  objetivo  concreto;  éstos  son:  la  maximización  del  beneficio
económico,  maximizar  el  beneficio  social,  maximizar  la  recuperación  de especies,  o
maximizar la calidad del ecosistema o priorizar la conservación de la biodiversidad. Para

46



Aplicaciones de modelos ecológicos a la gestión de recursos naturales

todos ellos, la optimización se puede conseguir para el conjunto de las fotas definidas
(enfoque de propietario único);  o para cada una de ellas por separado (enfoque de
derechos de pesca múltiples) incluyendo aquí también usos no consuntivos. En las dos
aproximaciones deben tenerse en cuenta ciertas consideraciones para evitar caer en los
sesgos  extremos  a  los  que  lleva  el  proceso  de  optimización  (ver  apartado  9.9  del
Manual de Ecopath; Christensen et al., 2008).

Ambas maneras de analizar las variaciones de la biomasa debido a cambios en la mortalidad por
pesca pueden utilizarse de manera conjunta.  Por  ejemplo,  realizando una optimización para
alguno de los objetivos propuestos y, después, ir modificando la mortalidad por pesca de esta
optimización para explorar objetivos complementarios al usado en la optimización inicial.

2.3. Ecospace: la representación del modelo en el espacio

La representación espacial de Ecopath, junto con los resultados de Ecosim, se realiza de manera
dinámica en el módulo  Ecospace (Walters et al.,  1999), donde se define una cartografa que
media entre Ecopath –que asume inicialmente una distribución homogénea de la biomasa en un
espacio indefinido– y el ecosistema real considerado con características fisiográficas diferentes
(hábitats)  que condicionan la distribución de la biomasa. La variación espacial de la biomasa
resultante de las simulaciones se asigna a lo largo de una cartografa organizada en celdas de
tamaño definido por el investigador, teniendo en cuenta los siguientes aspectos:

• Los  movimientos  de una  celda  hacia  las  cuatro  adyacentes  son  simétricos,  aunque
modificados según si la celda está definida como "hábitat preferido" o no.

• El riesgo de depredación es más alto y la tasa de alimentación se reduce en "hábitat no
preferido". En consecuencia, la tasa de movimiento se genera de una área no preferida
a una preferida.

• Cada celda está sujeta a cierto nivel de esfuerzo de pesca, proporcional a la rentabilidad
total de la pesca en esa celda, y cuya distribución puede estar condicionada por los
costes de pescar en ella.

Cada simulación en Ecospace requiere abrir un escenario. Cada modelo Ecopath puede albergar
tantos  escenarios  de  Ecospace como se  requiera,  que  se  basarán  en  los  datos  de  entrada
iniciales (es decir, grupos, dietas, parámetros). Si se cambia alguno de ellos, las modificaciones
repercutirán también en los escenarios existentes (y futuros) de Ecospace. Obviamente, el uso
de Ecospace requiere  tener  un  modelo  de  Ecopath debidamente  balanceado;  también  es
recomendable haber ajustado el modelo en Ecosim,  a series de datos reales.

La inicialización de un escenario de Ecospace se puede hacer de dos modos: o bien asignando la
biomasa media introducida en  Ecopath a  cada celda que incluye "hábitat  preferido" para el
grupo ecológico, y menor biomasa a aquellas celdas con "hábitat no preferido"; o concentrando
la biomasa referida en Ecopath para cada grupo ecológico sólo en aquellas celdas que incluyan
"hábitat preferido" para el grupo ecológico considerado. La simulación con Ecospace se puede
hacer desde tres aproximaciones diferentes: considerando la dinámica de las clases de edad de
los grupos ecológicos (modelos de múltiples estadios), basándolo en las consecuencias derivadas
de la interacción de los individuos entre sí (Individual Based Model), o tomando en cuenta la
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gestión del riesgo que supone el buscar alimento por parte de las presas en el área de forrajeo,
condicionado por la proporción de "hábitat preferido" en cada celda.

La simulación en Ecospace requiere definir las dimensiones y ámbito del mapa, y las diferentes
capas  de  los  parámetros  que  condicionen  la  distribución  de  biomasa.  Cada  una  de  ellas
representan  grupos  de celdas  con ciertas  características  (p.ej.  tipo  de hábitat,  profundidad,
distancia a la costa, tipo de gestión, etc), que condicionan el movimiento, tasa de alimentación y
supervivencia de los grupos ecológicos. Las capas se organizan en cuatro grandes grupos: las que
diferencian entre continente y océano, las que definen hábitats, las que delimitan áreas marinas
protegidas y las que establecen regiones dentro del ecosistema. Complementariamente, existe
la posibilidad de asignar valores numéricos a cada celda referido al nivel de producción primaria
general establecido en Ecopath, de manera que podamos variar este valor para cada celda según
presente niveles mayores o menores de producción primaria.

Una vez definidos los hábitats, se debe asignar el "hábitat preferido" a cada uno de los grupos
ecológicos incluidos en Ecopath. Esta asignación se hace considerando los siguientes criterios:

• La tasa de alimentación y su tasa de crecimiento son más altos en el "hábitat preferido"
que en el resto.

• La tasa de supervivencia es más alta en el "hábitat preferido".

• La tasa de movimientos es mayor fuera del "hábitat preferido".

La  distribución  final  de  la  biomasa  en  el  ecosistema  vendrá  condicionada  por  la  tasa  de
dispersión  m (km/año)  que  definamos  para  cada  grupo  ecológico  para  una  fracción  de  esa
biomasa. Este parámetro no es una tasa de migración, con una direccionalidad concreta, sino
como resultado de movimientos al azar dentro del ecosistema. El resultado final de  Ecospace
refeja el efecto de ese movimiento junto con las posibilidades de alimentarse y ser comido en
cada celda. Al final, el resultado de la simulación espacial es independiente de los valores de m
asignados a cada grupo ecológico, por lo que no vale la pena dedicarle muchos esfuerzos a
discutir sobre qué valor de  m se asigna a cada grupo ecológico, a menos que se disponga de
datos  empíricos  reales  basados,  por  ejemplo,  en  marcado.  Otros  parámetros  que  deben
establecerse  son  la  tasa  de  dispersión,  de  vulnerabilidad  y  de  consumo  en  "hábitat  no
preferido"; también debe indicarse si un grupo está sujeto a advección, si realiza migraciones y si
se concentra en zonas concretas durante periodos de tiempo específicos.

Ecospace permite definir dónde se desarrollan las actividades de cada fota incluida en Ecopath,
ligado al tipo de hábitat  en el  que  cada fota puede o suele trabajar,  indicando un nivel  de
efectividad  en  términos  de  capturabilidad  relativa  para  cada  arte,  y  un  multiplicador  de  la
eficiencia total del esfuerzo ejercido por cada uno de ellos.  Ecospace incluye herramientas de
optimización espacial para establecer, por ejemplo, el mejor emplazamiento de una área marina
protegida, o cualquier otro tipo de zonación, que maximice objetivos definidos por el usuario.
Esto se puede hacer de dos maneras: una, mediante la evaluación de celdas que maximicen la
función  de  objetivos  ecológicos,  económicos  y  sociales  establecidos,  a  partir  de  una  celda
seminal que se considere idónea para proteger; la otra se basa en la definición de "capas de
interés" que representan aspectos relevantes para la protección (por ejemplo, hábitats clave
para la supervivencia de especies), usándolas como celdas iniciales en el proceso de selección
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para maximizar la función de objetivos definida (y no para evaluar la función de objetivos en sí
misma), calificando la idoneidad de las celdas adyacentes mediante el método de Monte Carlo.

El resultado final de Ecospace son mapas de distribución de cada uno de los componentes del
ecosistema modelado y del esfuerzo de pesca de cada una de las fotas. Las desviaciones de
biomasa  respecto  a  los  valores  iniciales  incluidos  en  Ecopath se  muestran  en  rojo,  si son
incrementos,  o  en  azul  si  la  biomasa  disminuye.  La  distribución  espacial  final  de  cada
componente del ecosistema puede ser de dos tipos: la más frecuente es de tipo convergente
hacia una situación única de equilibrio estable; la otra oscila entre dos estados alternativos, que
sugiere una situación de equilibrio dinámico entre ellos. La visualización de estas dos opciones
puede verse mejor complementando los mapas con el gráfico de la variación temporal de cada
grupo ecológico a lo largo del periodo simulado.

2.4. Ventajas e inconvenientes de EwE

El  objetivo  principal  de  los  creadores  de  EwE  fue  desarrollar  su  capacidad  para  simular
escenarios posibles de gestión que no pueden ser planteados con modelos uniespecíficos, tales
como el impacto de la pesca sobre especies no objetivo o el efecto cascada generado por la
explotación de una especie sobre una tercera, permitiendo discutir propuestas de gestión que
deben abordarse simultáneamente desde varios puntos de vista. Aunque un modelo EwE pueda
requerir  más esfuerzo que otras opciones uniespecíficas, su elaboración genera un producto
valioso en si mismo al recopilar y sintetizar explícitamente una cantidad (a veces considerable)
de información pluridisciplinar. Ello permite identificar vacíos de información y definir objetivos
comunes a diferentes áreas de estudio que inicialmente no eran obvias, ayudando a centrar y
dirigir los esfuerzos de muestreo que se precisen para un mejor conocimiento del ecosistema.

De todos  modos,  Ecopath está  concebido para poder estimar parámetros  de los que no se
disponga información o sea sesgada (p.ej.  la  biomasa de cierto  grupo ecológico)  a partir de
parámetros que se conozcan (p.ej. la tasa total de mortalidad, P/B) y su eficiencia ecológica EE i.
Sobre este último parámetro, aunque raramente existen datos empíricos de su valor, pueden
asumirse ciertos rangos según el tipo de grupo ecológico: por ejemplo, las especies pelágicas de
pequeño tamaño raramente morirán por vejez en un sistema explotado (e incluso prístino), y lo
normal será que acaben capturadas o depredadas, por lo que su EE i estará entre 0.90 y 0.99; en
el caso de un depredador tope, su EEi será una proporción conocida de su mortalidad por pesca
F,  por lo que podrá ser estimada con cierta exactitud. De manera general,  si  la información
requerida no se dispone de manera directa para el ecosistema que se esté modelando, se puede
conseguir  en  la  bibliografa  para  grupos  o  ambientes  próximos.  Un  ejemplo,  como  se  ha
comentado anteriormente,  puede encontrarse en FishBase (http://www.fishbase.org, Froese &
Pauly, 2013), que incluye una subrutina de búsqueda de información específica para peces de
diferentes zonas de estudio para incluirlos en un modelo de EwE con las debidas reservas. La
precisión final del modelo dependerá de cuánta información incluida proceda directamente del
ecosistema modelado y cuánta se haya tomado "prestada" de otros ecosistemas similares donde
exista esa información, y se podrá evaluar mediante la herramienta Pedigree incluida en EwE el
nivel de confianza del modelo relativo al origen de los datos.

Cada  módulo  de EwE  permite  un cierto  nivel  de  análisis.  Ecopath representa  la  estimación
instantánea  de  biomasas,  mortalidades  y  fujos  tróficos  de  un  año  o  el  promedio  de  unos
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cuantos, pero no necesariamente sobre una base de condiciones de equilibrio o estabilidad de
los  valores  de biomasa ya que se puede indicar una tasa de acumulación o pérdida para la
biomasa de cada grupo ecológico a lo largo del año, y por tanto asumir cambios dentro del
periodo  contemplado.  Sus  resultados  descriptivos  pueden  usarse  para  inferir  el  estado
ambiental del ecosistema (sensu Christensen, 1995) usando parámetros como el nivel trófico,
pero no para evaluar los efectos de cambios en las políticas de gestión, que suponen cambios
acumulativos  en  las  biomasas  de  cada  grupo  ecológico.  Para  ello  debe  usarse  Ecosim,  que
mostrará  los  efectos  debidos  a  esos  cambios  en  las  tasas,  por  ejemplo,  de  explotación,
considerando también que las  interacciones  entre  grupos ecológicos  están  mediadas por  su
respectiva abundancia relativa, su comportamiento y la estructura del hábitat.

EwE es muy sensible a las imprecisiones que se puedan incurrir en la definición de las relaciones
tróficas entre los grupos ecológicos definidos. Suele ser complicado valorar la contribución de
algunos grupos (p.ej. peces juveniles) en la dietas de su predadores debido a la rapidez con que
se digieren o su aparición estacional en los contenidos estomacales, lo que lleva a considerarla
como una presa rara u ocasional. Esto, aunque para el depredador pueda ser así, para la presa
representa  una  subestimación  importante  de  su  mortalidad,  lo  que  conlleva  inexactitudes
importantes en la dinámica temporal de los grupos ecológicos. De manera similar, EwE no es
capaz  de  evidenciar  la  existencia  real  de  procesos  de  mediación  entre  más  de  dos  grupos
ecológicos  ya  sea  debido  a  las  variaciones  respectivas  de  sus  biomasas,  a  cambios  en  su
vulnerabilidad a la predación o cambios temporales en la estructura del hábitat. Todos estos
aspectos interfieren la relación directa de la relaciones depredador-presa y la aditividad de las
tasas de depredación, y no quedan debidamente refejados en los resultados de la simulación
del modelo. La solución a todo esto pasa por conocer mejor el ecosistema que se pretende
modelar y valorar de manera crítica los resultados que se obtengan de EwE.

3. Análisis ecosistémico y gestión de la piscicultura en mar abierto con EwE

3.1. La piscicultura en mar abierto y sus efectos ambientales

La acuicultura costera intensiva con jaulas en mar abierto es una actividad muy extendida, tanto
en zonas templadas como tropicales, y con tendencia creciente, que produce algo más de 20
millones de toneladas al año (FAO, 2012). Los mayores productores son Noruega (28%), Chile
(25%), China (12%), Japón (11%), Gran Bretaña ( 6%), Canadá (4%), Grecia (3%) y Turquía (3%). La
producción está limitada a peces óseos; principalmente varias especies de salmónidos, seriola
japonesa, pargo rojo, roncador amarillo, lubina, dorada y cobia (Tacon & Halwart, 2007). España
produce anualmente unas 44.000 toneladas de peces, principalmente dorada y lubina.

Las piscifactorias (Foto 1) están compuestas por varias jaulas –entre 9 y 24– que mantienen su
forma por gravedad, ayudadas por una serie de pesos y anillos de HDPE (Foto 2),  todo ello
convenientemente fijado por un sistema de anclado al fondo marino. El diámetro de las jaulas
suele variar  entre 6 y 25 m, y llegar desde los 6 m hasta los 20 m de profundidad, con un
volumen entre los 20.000 y 50.000 m3; cada una puede contener entre 50.000 y 300.000 peces
(Foto 3). Suelen localizarse en zonas costeras abrigadas o entre islas, no siendo frecuente su
instalación en áreas oceánicas abiertas para disminuir el riesgo de rotura debido a temporales.
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Los  peces  estabulados  se  alimentan  con  pienso  para  alimentación  animal  (Foto  4),
especialmente formulado para las especies ícticas cultivadas, que se lanza a las jaulas a mano o
mediante un cañón de aire (Foto 5), y cada piscifactoría puede producir entre 100 y 1000 Tm de
peces por ciclo productivo. Anualmente, en España la acuicultura en mar abierto consume casi
100.000 Tm de piensos; entre un 15 y un 25% se escapa fuera de las jaulas, lo que supone una
entrada de materia orgánica importante al medio marino.

Foto 1. Vista panorámica de una piscifactoría en mar abierto (autor: Pablo Sánchez-Jerez) 

Foto 2. Detalle de las estructuras flotantes de una jaula (autor: Pablo Sánchez-Jerez) 
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Foto 3. Parte sumergida de la jaula de engorde con peces estabulados (autor: Pablo Sánchez-Jerez)

Foto 4. Sacos de pienso preparados para alimentar a los peces estabulados (autor: Pablo Sánchez-Jerez)
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Foto 5. Embarcación de servicio de la piscifactoría alimentando una jaula mediante cañón de aire 
(autor: Pablo Sánchez-Jerez)

Esta  actividad  genera  varios  tipos de  impactos  ambientales  en  el  medio  marino.  El  más
importante y constante se debe a la parte del pienso aportado que se escapa de las jaulas y
acaba incrementando la proporción de materia orgánica en el medio. Esto lleva a modificaciones
en  el  sedimento  (Karakassis,  Tsapakis  & Hatziyanni, 1998)  y  de  la  comunidad  bentónica  y
demersal (p.ej. Karakassis & Hatziyanni, 2000; Karakassis, Tsapakis, Hatziyanni, Papadopoulou &
Plaiti, 2000;  Delgado,  Ruiz,  Pérez,  Romero  & Ballesteros, 1999;  Aguado-Giménez  &
Ruiz-Fernández, 2012) y genera una atracción de peces salvajes que se alimentan de ese pienso
sobrante  (Fernandez-Jover,  Sanchez-Jerez,  Bayle-Sempere,  Valle  & Dempster, 2008).  La
acumulación  de  peces  salvajes  puede  llegar  a  ser  del  orden  de  toneladas  (Dempster,
Sanchez-Jerez,  Bayle-Sempere,  Giménez-Casalduero  & Valle, 2002),  afectando la  presencia  y
abundancia de estas especies en el área circundante a la piscifactoría. La presencia de los peces
salvajes agregados aumenta la escala espacial del efecto final de la piscicultura sobre la columna
de agua, al contribuir a la dispersión de NH4

+ y compuestos orgánicos disueltos a través de sus
heces  (Fernandez-Jover,  Lopez-Jimenez,  Sanchez-Jerez,  Bayle-Sempere,  Gimenez-Casalduero,
Martinez-Lopez  et  al.,  2007).  El  efecto podría acabar notándose en las capturas de la pesca
artesanal  y deportiva, dado que algunas especies agregadas componen las capturas de estas
fotas.

3.2. Modelado de una piscifactoría mediterránea con EwE

A pesar de la controversia sobre los efectos de la piscicultura en mar abierto sobre el medio
marino  y  los  confictos  con  otras  actividades  (p.ej.  turismo),  existen  pocas  aproximaciones
ecosistémicas que valoren su impacto considerando todos los grupos ecológicos implicados. El
interés de este tipo de enfoque estriba en la necesidad de analizar la existencia y magnitud de
las interacciones de la piscicultura con otras actividades (p.ej. la pesca), así como en evidenciar
tanto  los  efectos  directos  como  indirectos  (p.ej.  efecto  cascada)  entre  los  diferentes
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compartimentos  definidos  en  el  modelo;  aspecto  este  que  no  se  puede  abordar  mediante
estudios limitados a un sólo taxón o actividad. El estudio y valoración de los efectos indirectos de
la piscicultura es la única manera de balancear objetivos socio-económicos de las diferentes
actividades  humanas  dentro  de  un  intervalo  adecuado  de  los  parámetros  ambientales  y
operacionales  de  cada  actividad;  también  puede  considerarse  una  forma  de  análisis  de
sensibilidad de cómo varia cada grupo ecológico respecto a los otros. La formalización de las
interacciones  obtenida  en  la  modelización  de  la  piscifactoría  es  la  base  para  establecer  y
desarrollar  estrategias  de  gestión  sostenible  mediante  su  simulación  temporal,  pudiendo
acoplarlas mejor en un entorno de gestión integrada costera de mayor escala espacial.

El modelo  de EwE se hizo sobre una piscifactoría situada en la Bahía de Santa  Pola (Alicante,
Sudeste de la Península Ibérica), que recopila 11 años de trabajo del grupo investigador en la
zona (Sánchez-Jerez et al., 2011) y está descrito en Bayle-Sempere, Arreguín-Sánchez, Sanchez-
Jerez, Salcido-Guevara, Fernandez-Jover y Zetina-Rejón (2013). La piscifactoría actua como una
estructura atractora para las especies pelágicas y provee substrato para especies  bentónicas
(Figura 4).  La instalación está a 3700 m de la costa, con una profundidad máxima de 21 m,
ocupando una superficie  de 140.000 m2 sobre fondo arenoso fangoso. Está  formada por 24
jaulas fotantes, cada una de ellas con un volumen de 450 m 3, conteniendo un total de 775 Tm
de dorada  (Sparus  aurata),  lubina  (Dicentrarchus  labrax)  y  corvina  (Argyrosomus  regius).  El
pienso utilizado esta formulado con un 36% de harina de pescado, 16% de harina de trigo, 12%
de gluten de maíz, 12% de harina de soja, 10% de gluten de trigo, 10% de aceite de pescado, 4%
de aceite de soja; el resto lo componen vitaminas y antioxidantes. Los peces estabulados se
alimentan a demanda, a mano o utilizando el  cañón de aire; una vez al día en invierno (de
noviembre a abril) o dos veces al día en verano (de mayo a octubre). Al año se consumían algo
más de 4300 Tm de pienso, del cual un 15% –unas 650 Tm– se escapaba de las jaulas y quedaba
disponible para el poblamiento salvaje agregado o se incorporaba al sedimento.

Se usó el promedio de la información disponible del  ecosistema para el  periodo 2001-2007.
Algunas especies con hábitos ecotróficos similares se incluyeron en el modelo en un único grupo
ecológico funcional (ver Tabla 1). Una parte de los peces salvajes agregados se mantuvieron
como grupos ecológicos a nivel  de especie;  entre ellos el  jurel  (Trachurus mediterraneus),  la
palometa (Trachinotus  ovatus),  la  boga (Boops  boops),  alacha (Sardinella  aurita)  y  el  anjova
(Pomatomus saltatrix). Otros se agregaron en un sólo grupo en base a su similitud ecológica y
trófica (p.ej. los espáridos, incluyendo especies del género Diplodus). El poblamiento microbiano
se considera implícitamente dentro de la dieta del zooplancton y de la dinámica de los detritus.
En total se incluyeron 41 grupos ecológicos.

Los datos de biomasa de cada grupo ecológico se recopilaron de estudios propios o existentes en
otros estudios publicados, y se refirieron a densidad de organismos por unidad de superficie del
ecosistema del cual se puede obtener un rendimiento potencial. Para cada grupo ecológico se
incluyó  su  P/B,  que  para  las  especies  no  explotadas  corresponde  a  la  tasa  instantánea  de
mortalidad natural (M) y se estimó a partir de los datos en FishBase ( www.fishbase.org); para los
grupos restantes se usaron datos de mortalidad existentes en la bibliografa. De manera similar
se recopilaron los datos para Q/B. La matriz de dietas se elaboró con datos propios procedentes
de estudios de contenidos estomacales para los diferentes grupos ecológicos o se utilizaron los
existentes en otros estudios cuando no se contaba con ellos para el ecosistema modelado. Por
otro  lado,  se  recopilaron los  datos sobre la  fota artesanal  y  recreativa,  con capturas  sobre
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cefalópodos, gastrópodos, salmonete, espetón, espáridos, boga, lecha, rascacios y serránidos,
corregidas por la proporción generada como descarte y que es devuelta al mar.

Figura 4. Vista esquemática simplificada de la comunidad asociada a las jaulas (modificada de Sánchez-
Jerez et al. 2011)

Como criterio principal para balancear el modelo se estableció que la eficiencia ecotrófica de cada
grupo ecológico (EEi)  fuera  menor de 1.  Esto  se  obtuvo,  en los grupos ecológicos donde fue
necesario, modificando ligeramente (± 5% máx.) los consumos en la dieta inicial del depredador
para cada presa, evitando el añadir y eliminar presas. Se suele adoptar esta estrategia porque la
dieta suele ser la información con mayor nivel de incertidumbre y variabilidad en la ecología de
cada grupo. Por otro lado, la consistencia del modelo se verificó comprobando que las relaciones
R/A y P/R fueran menores de 1, y comprobando que los valores de R/B fueran mayores cuanto más
alta fuera la actividad de los grupos ecológicos. 
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Grupo ecológico
Nivel

trófico
Índice de
omnivoría

Bi

(Tm/km2)
P/B

(año-1)
Q/B

(año-1)
EEi

Detritus
importados

(Tm/km2/año)
1 Cabracho (Scorpaena scrofa) 3.89 0.069 0.103 1.537 5.603 0.099 0
2 Espetón (Sphyraena sphyraena) 3.77 0.163 0.029 2.679 9.444 0.347 0
3 Lecha (Seriola dumerilii) 3.73 0.278 0.098 2.505 7.799 0.008 0
4 Anjova (Pomatomus saltatrix) 3.44 0.957 14.453 2.669 10.082 0.000 0
5 Cefalópodos 3.21 0.077 0.205 1.676 4.536 0.789 0
6 Ballesta (Balistes capriscus) 3.17 0.558 0.023 1.495 5.221 0.164 0
7 Góbido (Gobius buccichi) 3.16 0.055 0.018 2.979 9.989 0.420 0
8 Dorada (Sparus aurata) juvenil 3.09 0.002 0.429 6.184 16.868 0.563 0
9 Milano (Myliobatis aquila) 3.07 0.001 0.341 2.438 8.455 0.000 0

10 Peces pelágicos planctvoros 
juveniles

3.04 0.003 6.432 5.295 14.566 0.589 0

11 Espáridos juveniles 3.04 0.003 0.221 5.700 15.089 0.562 0
12 Palometa juvenil (Trachinotus 

ovatus)
3.02 0.002 0.958 4.902 12.745 0.542 0

13 Boga juvenil (Boops boops) 3.01 0.001 1.849 6.63 19.383 0.521 0
14 Mugílidos juveniles 3.00 0.000 0.587 8.908 24.112 0.479 0
15 Jurel juvenil (Trachurus 

mediterraneus)
3.00 0.000 0.490 7.49 20.370 0.445 0

16 Espáridos 2.92 0.375 0.435 2.403 8.200 0.248 0
17 Salmonete (Mullus surmulletus) 2.70 0.291 2.066 1.187 4.848 0.282 0
18 Jurel (Trachurus mediterraneus) 2.68 0.708 11.788 2.49 7.924 0.120 0
19 Serrano (Serranus cabrilla) 2.54 0.356 0.020 1.878 6.997 0.676 0
20 Peces pelágicos planctvoros 2.45 0.386 0.319 2.691 8.898 0.259 0
21 Cangrejos 2.41 0.367 0.020 2.257 10.988 0.821 0
22 Camarones 2.30 0.235 0.011 3.315 15.590 0.681 0
23 Equinodermos 2.18 0.158 6.93 0.549 3.193 0.478 0
24 Misidaceos 2.12 0.112 2.331 5.122 25.522 0.630 0
25 Anfpodos 2.12 0.12 70.385 4.682 22.628 0.656 0
26 Boga (Boops boops) 2.12 0.155 0.388 2.640 8.936 0.080 0
27 Poliquetos 2.07 0.070 3.887 4.200 10.810 0.565 0
28 Palometa (Trachinotus ovatus) 2.07 0.107 60.056 2.737 9.392 0.050 0
29 Dorada (Sparus aurata) salvaje 2.06 0.130 0.588 0.571 1.779 0.284 0
30 Gastrópodos 2.00 0.000 0.011 1.851 11.566 0.760 0
31 Bivalvos 2.00 0.000 0.010 1.635 10.636 0.784 0
32 Dorada (Sparus aurata) 

estabulada
2.00 0.000 6353.633 1.290 3.313 0.567 0

33 Corvina (Argyrosomus regius) 
estabulada

2.00 0.000 728.88 1.257 3.473 0.588 0

34 Lubina (Dicentrarchus labrax) 
estabulada

2.00 0.000 384.595 1.273 3.548 0.731 0

35 Mugílidos 2.00 0.000 180.422 2.993 11.464 0.016 0
36 Alacha (Sardinella aurita) 2.00 0.000 6.117 4.015 13.906 0.135 0
37 Copépodos planctónicos 2.00 0.000 3.980 51.137 310.533 0.914 0
38 Fitoplancton 1.00 0.000 11.549 136.653 - 0.700 0
39 Algas 1.00 0.000 9.893 2.707 - 0.518 0
40 Pienso 1.00 0.000 31200 - - 0.897 31200
41 Detritus 1.00 0.297 631.73 - - 0.061 4680

Tabla 1. Parámetros de entrada y estimados (en negrita) del modelo de la piscifactoría en Ecopath
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Una vez que el modelo estuvo balanceado y con parámetros consistentes, se minimizaron los
residuales de cada parámetro mediante la subrutina Ecoranger, que permite un cierto intervalo de
variación (se usó el 5% en este caso) sobre una función de distribución de probabilidad elegida a
priori (en este caso se eligió una distribución normal). Mediante el procedimiento de Monte Carlo,
incluyendo aleatoriamente parámetros de entrada, se fue comprobando la idoneidad del modelo
sujeto a condicionantes de tipo fisiológico y de equilibrio de masas. Este proceso se repitió hasta
obtener 9000 modelos idóneos, eligiendo aquel que mejor se ajustara a los datos según el criterio
de mínimos cuadrados.

3.3. La representación descriptiva de la piscifactoría modelada con Ecopath

El modelo obtenido mediante Ecopath para la piscifactoría tuvo un índice de Pedigree de 0.664,
que lo sitúa en el nivel de los modelos con mayores valores debido al uso de una proporción
muy alta de datos propios del ecosistema a modelar. Los resultados sobre nivel trófico e índice
de omnivoría evidencian el uso que hacen las especies salvajes del pienso que se escapa de las
jaulas (p.ej. el jurel o la palometa) en relación a las dietas propias de estas especies en medios
naturales; algunas (p.ej. mugílidos, alacha) presentan un índice de omnivoría igual a cero porque
se alimentan exclusivamente de pienso. Los valores bajos de EEi corresponden a grupos que son
depredadores tope (p.ej.  anjova, cabracho) o grupos que son poco aprovechados dentro del
ecosistema (p.ej. mugílidos, detritus); los grupos con valores de EEi altos son grupos ecológicos
con un alto aprovechamiento dentro del ecosistema (p.ej. pienso, copépodos planctónicos).

Ecopath evidencia la existencia de impactos directos e indirectos en el ecosistema formado por
la piscifactoría (Figura 5). Los más evidentes son el generado por la anjova, de sentido negativo,
sobre muchas de las especies de peces adultos y juveniles agregados alrededor de las jaulas,
pudiendo sugerir un posible efecto trampa de las piscifactorías si se da una agregación alta de
depredadores tope. Por otro lado, el pienso impacta positivamente en la mayoría de especies de
peces  salvajes  agregados  alrededor  de  las  jaulas,  así  como  sobre  la  pesca  artesanal  y  la
recreativa porque ambas capturan las especies salvajes agregadas, señalando un posible efecto
de  "regeneración"  de  las  poblaciones  explotadas  por  estas  fotas.  Estas  especies  salvajes
agregadas  y  los  juveniles  de  algunas  especies  se  ven  –indirectamente– impactadas
positivamente  por  la  pesca  artesanal  porque  ésta  controla  a  sus  depredadores  (anjova y
espetón), prediciendo un efecto cascada entre estos grupos ecológicos y la actividad pesquera.
El grupo Detritus muestra un ligero impacto positivo sobre los grupos de juveniles, evidenciando
el papel de este recurso para estos estadíos.

El análisis de la red trófica (Tabla 2) muestra que la biomasa total que circula por el ecosistema
es de casi 120.000 Tm/km2/año, de la cual el 26% se dedica a consumo interno, el 11.5% se
consume en respiración, el 42.4% va a parar a detritus y el 20% se dedica a exportación fuera del
ecosistema en  forma de capturas  por  la  pesca y  producción de la  piscicultura.  El  índice  de
conectividad es 0.191, refejando un nivel bajo de conexiones tróficas teóricas posibles, lo que
concuerda con los valores bajos de índice de omnivoría. El pienso supone el 90% del consumo
interno del ecosistema, repartiéndose en un 80% para los peces estabulados, un 8.4% para los
peces salvajes agregados,  el  1.4% para otros grupos vivos y un 9.9% fuye hacia Detritus.  El
pienso representa más del 82% del consumo de los peces salvajes agregados. El ecosistema, por
tanto, está mantenido por la entrada de pienso y no por la producción primaria, como ocurre en
sistemas naturales; de ahí que la producción neta estimada para el sistema sea negativa o que la

57



J.T. Bayle-Sempere, F. Arreguín-Sanchez, P. Sánchez-Jerez, D. Fernández-Jover, P. Arechavala-López, D. Izquierdo Gómez

energía consumida en respiración total sea casi nueve veces mayor que la producción primaria
total. La proporción entre consumo total y respiración total frente la biomasa total que circula
por el ecosistema sugieren un uso muy bajo de la energía en la piscifactoría; la producción total
respecto  biomasa  total  que  circula  por  la  piscifactoría  también  es  bajo,  evidenciando  una
eficiencia muy baja de la piscicultura.

Figura 5. Impactos tróficos cruzados de los grupos ecológicos

En resumen, el resultado dado por Ecopath se considera una buena descripción del ecosistema
formado por la piscifactoría en tanto concuerda con lo que ha ido observándose a posteriori. El
modelo ha compendiado toda la información existente para la piscifactoría y ofrece una visión
integrada de su funcionamiento, pudiendo ser una herramienta valiosa para la predicción de
cambios a escala del ecosistema según diferentes escenarios de gestión. El uso de Ecopath ha
permitido evidenciar aún más el papel de los peces salvajes agregados y el uso que hacen del
pienso  aportado  a  la  piscifactoría,  en  relación  al  resto  de  componentes  que  forman  este
ecosistema, lo que se debería tener muy en cuenta por parte de los gestores y responsables
institucionales a la hora de gestionar esta actividad.
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Parámetro Valor Unidades
Suma de todos los consumos 31059.83 Tm/km2/año
Suma de todas las exportaciones 23933.35 Tm/km2/año
Suma de todos los fujos respiratorios 13812.25 Tm/km2/año
Suma de todos los fujos a detritus 50795.5 Tm/km2/año
Biomasa total circulante en el ecosistema 119601 Tm/km2/año
Suma de todas las producciones 12640 Tm/km2/año
Eficiencia (captura/producción primaria neta) 3.449
Producción primaria total neta calculada 1604.958 Tm/km2/año
Production primaria total/Respiración total 0.116
Producción neta del ecosistema -12207.29 Tm/km2/año
Producción primaria total/Biomasa total 0.204
Biomasa total/Biomasa total circulante 0.066
Biomasa total (excluyendo detritus) 7864.549 Tm/km2

Capturas totales 5535.782 Tm/km2/año
Nivel trófico medio de las capturas 2
Índice de conectividad 0.191
Índice de omnivoría 0.129

Tabla 2. Parámetros derivados del análisis de redes tróficas en el ecosistema formado por la piscifactoria

3.4. La simulación para predecir los resultados de la gestión de la piscicultura

Como se ha comentado anteriormente, Ecopath ofrece una descripción del ecosistema formado
por  la  piscifactoría.  Sus  resultados  pueden  usarse  como  descripción  puntual  del  estado
ambiental del sistema, sirviendo como indicadores de "salud". Aunque también permite valorar
la  decisión,  por  ejemplo,  sobre  la  conveniencia  de  instalar  sistemas  multitróficos
complementarios que mitiguen la carga orgánica en el medio marino; en este caso, la medida no
tendría sentido dado que el  ecosistema formado por la piscifactoría aún tiene que importar
4680 g/m2/año de detritus para balancear el sistema (ver Tabla 1). Los parámetros resultantes
de  Ecopath integran  la  variabilidad  a  escala  de  ecosistema y  no  sufren  la  interferencia  de
procesos  que  ocurren  a  escalas  espaciales  y  temporales  menores,  como  en  otro  tipo de
parámetros obtenidos con estudios correlacionales y considerando un sólo taxón concreto. En
todo caso, el modelo más complejo debería considerar la variabilidad espacio-temporal de los
poblamientos  ya  que  cambian  de  forma  importante  entre  instalaciones  a  escala  de  pocos
kilómetros.  Los  cambios  espaciales  pueden  deberse a  las  diferentes  características  de  las
instalaciones,  como son el  nivel  de producción,  la  superficie ocupada,  la  profundidad de las
jaulas, las especies cultivadas, el tipo de alimentación o la distancia a la costa (Dempster et al.,
2002).  Otros  factores  ambientales  también  pueden  afectar  a  la  composición  como  es  la
existencia  de  hábitats  de  especial  importancia  para  la  fauna  (p.  ej.  arrecifes  rocosos)  o  de
caladeros de pesca, las disposición de rutas migratorias de las especies y la presencia de recursos
tróficos de la masa de agua. Todos estos aspectos infuyen de diferentes maneras y favorecen la
gran  variabilidad  espacial  de  la  estructura  de  los  poblamientos  de  peces  asociados  a  la
acuicultura.
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Por otra parte se han detectado importantes diferencias intra- e interanuales. Las variaciones
estacionales pueden ser marcadas, pero depende de los patrones naturales, como son cambios
en la temperatura del agua y en la migración natural de ciertas especies desde mar abierto a
zonas costeras (Valle,  Bayle-Sempere, Dempster,  Sánchez-Jerez & Giménez-Casalduero, 2007).
Esas variaciones estacionales están claramente definidas por los cambios en la temperatura del
agua, así como el comportamiento reproductivo y migratorio de las especies (Sánchez-Jerez et
al.,  2008).  Por  ejemplo,  en  regiones más tropicales que el  Mediterráneo, como son las islas
Canarias,  no se  han detectado diferencias  a  lo  largo del  año  (Boyra,  Sánchez-Jerez,  Tuya  &
Haroun, 2004), lo que puede deberse al estrecho  intervalo  térmico a lo largo del año. Otros
aspectos como los cambios en la producción piscícola también afectan; en verano, la intensidad
de alimentación de los peces estabulados es mayor, lo que incrementa el aporte de materia
orgánica particulada en el medio marino, agregando a una mayor biomasa de peces. Las mismas
instalaciones pueden mostrar importantes variaciones en la abundancia o en la composición de
la comunidad entre años, aspecto difcil de modelar, ya que puede estar motivado por multitud
de factores derivados de la biología reproductiva, asentamiento y reclutamiento de las especies,
cambios en la estructura  termohalina o de régimen de corrientes  o  simplemente a factores
estocásticos (Fernandez-Jover et al., 2009). De  aquí, la importancia de trabajar con datos que
promedien una serie histórica adecuada.

A partir de la elaboración del modelo  Ecopath, y usando la rutina  Ecosim (y si viniera al caso,
Ecospace), se pueden plantear diferentes escenarios de gestión en la piscifactoría y analizar los
posibles  efectos  que  pudieran  aparecer,  definiendo  mediante  funciones  mediadoras  la
variabilidad espacio-temporal de los grupos ecológicos. Por ejemplo, podría simularse mediante
Ecosim cuál sería la acumulación de materia orgánica en el compartimento Detritus si variara la
densidad de peces salvajes agregados (digamos, debido a sobrepesca del poblamiento de peces
agregados) o la cantidad de pienso aportada; y en base a esto, decidir la conveniencia de instalar
sistemas  multitróficos  complementarios.  Otro  escenario  interesante  sería  la  evaluación
mediante Ecospace de las localizaciones para la instalación de las piscifactorías, considerando las
tasas  de  renovación  de  las  masas  de  agua,  la  comunidad  biológica  existente  y  la  tasa  de
acumulación de Detritus, para acoplar el nivel de producción piscícola a la capacidad de carga
del ecosistema, de manera que se evitaran los efectos negativos que se podrían dar en áreas
confinadas (p.ej. ensenadas o estuarios) con tasas de renovación muy bajas.

La simulación de importación y/o exportación de biomasa de peces salvajes agregados mediante
Ecospace aportaría referencias para evaluar el efecto ecológico de la piscicultura en el entorno
ambiental donde se desarrolle. Para ello, los estudios de censos y marcajes de peces serían útiles
para  obtener  tasas  de  movimiento  y  residencia,  y  la  distribución  espacio-temporal  de  las
diversas poblaciones ícticas salvajes que son atraídas por la actividad acuícola (p.ej. Arechavala-
Lopez,  Uglem,  Sanchez-Jerez,  Fernandez-Jover,  Bayle-Sempere  &  Nilsen, 2010;  Arechavala-
Lopez, Sanchez-Jerez, Bayle-Sempere, Fernandez-Jover, Martinez-Rubio,  Lopez-Jimenez,  et al.,
2011). De ese modo se podrían estudiar los efectos de dicha actividad en términos de "trampa
ecológica"  si  se  explotara  la  agregación de peces  salvajes.  Así  mismo,  estudios  de marcaje,
captura y recaptura ayudarían a estimar la mortalidad por pesca de estas especies y evaluar sus
posibles consecuencias sobre las pesquerías locales (Izquierdo-Gómez, Arechavala-López, Bayle-
Sempere,  Sánchez-Jerez  & Valle,  2011;  Arechavala-Lopez,  Uglem,  Fernandez-Jover,  Bayle-
Sempere & Sanchez-Jerez, 2012), pudiendo servir para validar los resultados de las simulaciones
temporales dadas por  Ecosim.  Además, este  tipo de estudios aplicados con  Ecopath podrían
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mejorar la gestión sostenible de la acuicultura, ya que se podría evaluar el efecto ecológico de
los escapes de peces de las jaulas al medio marino (Arechavala-Lopez, 2012).

Las jaulas costeras fotantes no sólo actúan como simples estructuras artificiales atractoras, si no
que su efecto se ve potenciado debido a la disponibilidad de comida, principalmente en forma de
pienso que no es consumido por los peces cultivados y que aparece disponible en la columna de
agua para los peces agregados. Estos piensos están parcialmente elaborados con ingredientes de
originen vegetal terrestre como, entre otros, la soja, el maíz o el lino. Estos productos contienen
ácidos grasos como el oleico y el linoleico que se encuentran en pequeñas cantidades en el medio
marino y por lo tanto su presencia en el perfil de ácidos grasos de los peces es también muy baja.
Los peces salvajes que se alimentan de pienso van a refejar una composición lipídica de sus tejidos
semejante a la del pienso comercial usado en las piscifactorías. La consecuencia principal es un
aumento en la presencia de ácidos grasos como el ácido linoleico o el oleico, y la disminución de
otros como el araquidónico o el DHA. Este hecho se ha constatado tanto en comunidades de peces
salvajes agregadas alrededor de piscifactorías de salmón en el  Atlántico Norte  (Skog,  Hylland,
Torstensen & Berntssen, 2003;  Fernandez-Jover, Martinez-Rubio, Sanchez-Jerez, Bayle-Sempere,
López  Jimenez,  Martnez  Lopez  et  al., 2011a)  como  en  granjas  de  dorada  y  lubina  en  el
Mediterráneo (Fernandez-Jover et al., 2007, 2009). Debido a que la cadena trófica natural en el
medio marino es rica en ácidos grasos esenciales de cadena larga (Ackman 1980), su modificación
en los diferentes eslabones está muy limitada (Iverson, 2009; p.ej. los peces no precisan elongar
ácidos  grasos  de  cadena  más  corta  para  obtener  ácidos  grasos  esenciales,  ya  que  estos  se
encuentran  altamente  disponibles  en  la  dieta).  Por  lo  tanto,  los  ácidos  grasos  ofrecen  una
excelente  oportunidad  para  modelizar  la  ecología  trófica  de  los  diferentes  componentes  del
ecosistema alrededor de las jaulas costeras (Fernández Jover, Arechavala López, Martnez Rubio,
Tocher,  Bayle-Sempere,  López  Jiménez,  Martinez  López  & Sánchez  Jerez,  2011b),  pudiendo
predecir los cambios de concentración a lo largo de los fujos de biomasa entre grupos ecológicos
mediante Ecotracer, y consecuentemente conocer en profundidad la magnitud y consecuencias de
la infuencia de las piscifactorías sobre los stocks pesqueros y, en general, sobre toda la fauna
asociada.

Obviamente, la predicción que se obtenga mediante simulación no tiene por qué cumplirse. Sin
embargo, puede ser el marco de referencia idóneo –conceptualmente hablando– sobre el cual
se diseñe el seguimiento ambiental de la actividad y su pauta espacio-temporal,  se elijan los
descriptores  que  mejor  puedan  resultar  como  indicadores  y  se  establezcan  los  niveles  de
referencia  para  determinar  cuándo  la  piscicultura  se  sale  de  lo  que  se  podría  llamar  una
"situación saludable". Esto, en sí mismo, ya es un elemento valioso porque permite focalizar los
esfuerzos  en aquellos  parámetros  que  resulten  relevantes,  y  ahorrar  costes  innecesarios.  El
seguimiento temporal y espacial de estos parámetros irá mostrando si la predicción era o no
adecuada,  dando margen también a que se pueda ir corrigiendo la gestión antes de que los
cambios ambientales se aparten mucho de los puntos de referencia saludables establecidos.
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1. Introducción

1.1. El manejo pesquero de los peces de forraje: contexto ecológico

El manejo de recursos naturales, incluyendo a los peces y demás recursos marinos, tene como
objetvo  el  asegurar  beneficios  para  los  humanos  según  las  metas  planteadas.  Ello  puede
implicar maximizar el valor económico de un stock de peces, maximizar la captura para ofrecer
alimento, o bien obtener una combinación de beneficios resultado de objetvos mixtos donde
tenen lugar la economía, alimento, empleo y conservación. Las metas finales del manejo son
planteadas por  la  sociedad,  pero los  límites  y  oportunidades  están  dados por  la  naturaleza
misma; siendo así, la conservación de los recursos es un objetvo implícito en cualquier acción de
manejo sustentable. Es de suma importancia reconocer que los recursos marinos, de los que
buscamos beneficiarnos, forman parte de un ecosistema complejo con muy variadas tasas de
productvidad natural y relaciones tróficas con otras especies. En este contexto hay ocasiones en
las que algunas especies partculares presentan gran discrepancia entre su valor ecológico y el
económico percibido por la industria pesquera, de manera que su manejo óptmo se torna más
complejo y es necesario reconocer explícitamente al ecosistema circundante. Tal es el caso de
los peces de forraje.

Las especies de peces de forraje no necesariamente son peces, ya que generalmente se incluyen
calamares junto con sardinas, arenques, anchoas, etc. Las característcas que las definen son el
presentar crecimiento individual rápido, ser generalmente pequeñas, con alta fecundidad y de
vida corta, lo que les da la capacidad de responder muy rápidamente a las condiciones climátcas
prevalecientes. De ésta manera, su abundancia poblacional crece de manera explosiva cuando
las  condiciones  son  favorables,  pero  también  puede  presentar  colapsos  poblaciones
catastróficos  si  son desfavorables  (Pikitch,  Boersman,  Boyd,  Conover,  Cury,  Essington  et  al.,
2012). Mientras que se sabe que el mecanismo de relación entre el clima y la abundancia de los
peces de forraje es principalmente mediante la supervivencia y reclutamiento juvenil, también
se ha reconocido que la sobrepesca de adultos puede exacerbar los efectos negatvos de un
régimen  climátco  desfavorable  (e.g.,  Cisneros-Mata,  Nevárez-Martnez  & Hamman, 1995;
Csirke, 1989). 

La característca más importante de los peces de forraje desde el punto de vista ecológico (y, por
extensión,  humano)  es  que  ofrecen  la  vía  energétca  principal  desde  el  plancton  hacia  las
especies depredadoras que conforman la mayoría de los stocks pesqueros (Pikitch et al., 2012).
De esta manera, los atunes, jureles, macarelas, etc., necesitan de los peces de forraje a lo largo
de las distntas etapas de su vida para obtener la energía necesaria. Aunque juegan un papel
ecológico crucial, la abundancia histórica de los peces de forraje ha resultado en un bajo valor
económico (e.g., un kilogramo de sardina es mucho menos valioso en el mercado que uno de
atún), lo cual ofrece un caso ejemplar de disparidad entre la contribución ecológica y el valor
percibido por la industria humana (Hannesson, Herrick & Field, 2009).

Todo lo anterior hace importante el conceptualizar el manejo pesquero de los peces de forraje
de manera diferente  al  de otras  especies.  Nuestras recomendaciones de manejo  serán muy
diferentes si se conceptualiza a un pez de forraje como especie discreta, en lugar de soporte
para muchas otras con su propio valor comercial. Aunque sea difcil cuantficar exactamente el
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valor  económico  real  de  los  peces  de  forraje,  es  claro  que  el  incluir  de  alguna  manera  su
contribución a otras especies (y por ende sus pesquerías) es absolutamente necesario para una
mejor gestón. Mientras que a comparación con una sólo especie se necesita mayor cantdad de
información para representar cuanttatvamente a un ecosistema, las técnicas y herramientas
actuales hacen posible integrar mayores valores ecológicos y económicos dentro de nuestros
modelos de manejo abriendo poco a poco el camino hacia un manejo basado en ecosistemas
más aplicado. Cabe señalar que éste tpo de manejo no sólo es deseable en el ámbito marino,
sino en cualquier sistema natural complejo.

1.2. Integración de la ecología y economía en el manejo

En cualquier caso, es indiscutble que existe una tendencia hacia una mayor inclusión de datos y
valores tanto ecológicos como económicos dentro de los esquemas de manejo, un concepto
generalmente llamado “manejo basado en ecosistemas” (MBE). Aunque la parte más importante
de este concepto es el considerar cualitatvamente al ecosistema entero al diseñar polítcas y
estrategias  de  manejo,  el  aspecto  cuanttatvo  aun  se  discute,  principalmente  debido  a  la
percepción de limitantes operatvas para su implementación (Hilborn,  2011).  Por ejemplo,  la
integración de servicios ecosistémicos (los beneficios humanos derivados de los componentes o
funciones de los ecosistemas) generalmente son bienvenidos e incluidos dentro del lenguaje de
los  esquemas  de  manejo  (Greiber  2009),  pero  su  inclusión  explícita  en  la  estrategia,
partcularmente  en  el  ámbito  marino,  aun  no  se  acepta  del  todo  (Guerry,  Ruckelshausa,
Arkemaa, Bernhardta, Guannela, Choong-Ki et al., 2012; De Groot, Wilson & Boumans, 2002). 

Los planes de manejo diseñados para maximizar beneficios de los peces de forraje incorporan la
idea de que es necesario dejar algo de biomasa como alimento para otras especies, pero su
objetvo principal permanece dentro del contexto de manejo óptmo de una sola especie a la vez
(Herrick,  Norton,  Mason  & Bessey,  2007).  Aunque  tales  estrategias  toman  en cuenta  tanto
componentes biológicos como económicos y representan un avance en cuanto a los esquemas
anteriores, aún pueden beneficiarse del uso explícito de modelos de ecosistemas para e análisis,
lo cual se ha hecho más sencillo gracias a nuevos métodos y tecnologías (Pauly, Christensen &
Walters,  2000).  Por  ejemplo,  usando  modelos  de  ecosistema  se  han  realizado  estudios
demostrando que, dado el precio en mercado de una especie de sardina a comparación con
otros peces, sería económicamente óptmo limitar la pesquería de sardina para ofrecer alimento
a otras especies más valiosas (Hannesson et al., 2009). Aunque el enfoque de estos estudios ha
sido más bien teórico, el hecho es que ahora es posible estmar el valor total de una especie en
cuanto a su contribución a otras, cambiando entonces las estrategias de manejo (Sumaila, 1997).

A contnuación se presenta un ejemplo demostrando una posible vía de incorporar más amplia y
explícitamente valores ecológicos y económicos. Mientras que se usa como caso de estudio a un
grupo de peces de forraje dentro de un esquema de manejo pesquero, lo importante a subrayar
es que es posible, y necesario, incorporar este tpo de valores y análisis  dentro de nuestros
esquemas  de manejo  para  poder acceder  a  los  mayores  beneficios  del  ecosistema.  De esta
manera, usando como base la plataforma de modelación de ecosistemas, Ecopath with Ecosim,
se proponen métodos para evaluar la contribución económica de especies de forraje tanto al
valor económico del ecosistema en conjunto, como a otras especies valiosas en el mercado.
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2. Modelo conceptual 

Los  peces  de  forraje  son  de  gran  importancia  a  lo  largo  de  la  costa  del  Pacífico  oriental,
incluyendo a México, que sirve aquí como área del modelo conceptual siguiente (Figura 1). Las
especies de peces de forrajemás importantes en esta zona son la sardina del Pacífico (Sardinops
sagax),  la  anchoveta  (Engraulis  mordax),  y  algunas  otras  especies  como  la  sardina  crinuda
(Ophistonema libertate), macarela (e.g.,  Scomber japonicus) y calamares (Loligo spp.,  Dosidicus
gigas). Los estudios e información cientfica y pesquera actual parecen indicar que, además del
impacto de la pesca comercial, la abundancia de peces de forraje en esta zona históricamente ha
sido  infuenciada  principalmente  por  distntos  regímenes  climátcos,  habiendo  una  aparente
relación (no necesariamente causal) con la Oscilación Decadal del Pacífico (véase, por ejemplo,
Chavez,  Ryan,  Lluch-Cota  &  Ñiquen, 2003;  McFarlane,  Smith,  Baumgartner  & Hunter, 2002;
Cisneros-Mata et al., 1995; Baumgartner, Soutar & Ferreira-Bartrina, 1992; Radovich, 1982).

Figura 1. Área de estudio (AE) del modelo ecosistémico conceptual de la 
zona pelágica al sureste de la Península de Baja California, México

Al margen de las causas de estas fuctuaciones en abundancia poblacional, para propósito de los
argumentos  presentados  en  éste  capítulo  es  más  importante  enfocarse  en  el  estado  del
ecosistema pelágico de la zona en el contexto pesquero. Por ello, se usa como representación
del ecosistema pelágico de Baja California Sur en el Pacífico Noroeste Mexicano un modelo de
ecosistema desarrollado originalmente para explorar temas de manejo óptmo de pesquerías de
peces  pelágicos.  A  contnuación  se  explican  brevemente  los  fundamentos  de  la  plataforma
utlizada,  Ecopath with Ecosim (www.ecopath.org).  Los detalles y construcción del modelo se
encuentran  publicados  en  Cisneros-Montemayor,  Christensen,  Arreguín-Sanchez  y Sumaila
(2012). En la Tabla 1 se muestra la lista de grupos de especies y sus valores de captura pesquera
calculados a partr  de la captura estmada para Baja California Sur  y  el  precio  por tonelada
reportado de manera oficial (CONAPESCA, 2010) y, para el marlin y dorado, en estmaciones
publicadas  (Cisneros-Montemayor,  Cisneros-Mata,  Harper  & Pauly,  2013).  En  todas  las
instancias,  los  valores  monetarios  corresponden  a  dólares  americanos  (USD  2013).  El  nivel
trófico de cada grupo se calcula como la media ponderada del nivel trófico de su dieta +1, donde
los productores primarios tenen valor de 1. De ésta manera, una especie de zooplancton que se
alimenta exclusivamente de fitoplancton tendría un nivel trófico de 2.
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Grupo NT Captura
(t)

Valor
(miles USD)

Precio/t
(USD)

Tiburones oceánicos 4.46 3,065 1,948 636
Tiburones costeros 4.40 588 454 733
Delfines 4.42 - - -
Marlin 4.87 725 700 965
Atún 4.24 576 1,374 2,888
Dorado 4.26 904 850 940
Barrilete 4.21 186 142 765
Pez vela 4.42 - - -
Carángidos 4.42 2,150 1,807 841
Corvinas 4.05 833 898 1,078
Escómbridos chicos 3.80 513 384 750
Calamares 3.69 13,218 3,927 297
Pez volador 3.25 - - -
Peces pelágicos menores 3.08 94,070 8,434 90
Peces mesopelágicos 3.25 - - -
Zooplancton 2.25 - - -
Fitoplancton 1.00 - - -

Tabla 1. Nivel trófico, captura (toneladas), precio por tonelada y valor total de la captura 
para las especies incluidas en el modelo del ecosistema pelágico de Baja California Sur. 

Se señalan en gris las especies de peces de forraje

El programa Ecopath with Ecosim (EwE) es una plataforma que permite representar y analizar un
ecosistema, bajo el supuesto principal de que las relaciones entre diferentes especies pueden
representarse en términos de sus característcas biológicas (biomasa, tasas de crecimiento y
mortalidad), y las relaciones tróficas entre depredadores y presas (por supuesto, en todas las
instancias salvo los productores primarios, cualquier especie funciona a la vez como depredador
y presa). El desarrollo, funciones y limitantes de EwE se han publicado en Christensen y Walters
(2004) y Christensen, Walters  y Pauly  (2005), y existe una muy amplia literatura acerca de las
aplicaciones  del  programa a  una  gran  variedad  de sistemas  y  preguntas.  A  grandes  rasgos,
asumiendo que el sistema se encuentra en equilibrio en cuanto a biomasa, la producción (P) de
cualquier especie es igual a:

P = C + M + E + AB + MO (1)

Ecuación 1. Producción de una especie dentro de Ecopath with Ecosim (Christensen & Walters, 2004)

donde C = captura por pesca, M = mortalidad natural por depredación, E = tasa de migración
neta,  AB = acumulación de biomasa (al  final  de cada unidad de tempo) y MO = mortalidad
natural aparte de la depredación (vejez, enfermedad, etc.). Este tpo de modelo representa el
balance del ecosistema a lo largo de un año, de manera que las unidades de los parámetros
anteriores están dadas en toneladas por año. Los depredadores y presas se vinculan a través de
la mortalidad por depredación, donde M depende de la proporción de cada especie en la dieta
de  otra,  la  tasa  de  consumo  del  depredador  y  la  tasa  conversión  de  alimento  a  biomasa
(eficiencia  de conversión).  En la Figura  2 se  muestra  una representación gráfica del  modelo
empleado como base para el análisis subsiguiente.
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Figura 2. Diagrama trófico del modelo del ecosistema pelágico en el Pacífico Mexicano. 
Las líneas simbolizan un vínculo depredador-presa. El nivel trófico de cada grupo se calcula 

como media ponderada del nivel trófico de su dieta, donde los productores primarios 
tienen valor de 1. Modelo base descrito en Cisneros-Montemayor et al., 2012

Una vez que se establecen los parámetros biológicos de cada especie, así como la matriz de
dietas del sistema (la proporción de cada especie en la dieta de otras), a partr del valor de la
captura pesquera de cada especie es  relatvamente sencillo calcular  el  valor económico que
aporta cada una de sus presas al valor total. De ésta manera, el valor indirecto (VI) de cada
especie presa (i) para la pesquería comercial de una especie depredador (j) está dado por:

VIi,j = PDi,j * VMj (2)

Ecuación 2. Cálculo del valor monetario indirecto en términos de captura pesquera entre 
especies presa y sus depredadores.

donde PD = proporción de la especie  i en la dieta de  j,  TC = tasa de consumo, TC= tasa de
conversión de alimento a biomasa, y VM = valor en mercado de la captura.

El resultado de este modelo relatvamente sencillo, creado con el propósito de ser semi-teórico,
de cualquier manera sirve para ejemplificar el argumento principal de éste capítulo: muchas
especies dentro de un ecosistema marino, y partcularmente las que fungen como peces de
forraje, están subvaluadas en el mercado (Figura 3). Es importante resaltar que los resultados
usando este método sólo son válidos para una representación estátca del ecosistema; si  se
buscan investgar cambios a lo largo del tempo es necesaria más información temporal.
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Figura 3. Valor de captura e indirecto para grupos del modelo 
del ecosistema pelágico en el Pacífico Mexicano

3. Conclusión 

3.1. Implicaciones para el manejo de recursos naturales 

De nuevo, el valor indirecto aquí representa el valor monetario que tene una especie como
alimento para otras especies que se han capturado. Aunque la relación entre la abundancia de
especies de forraje y la abundancia de sus depredadores probablemente no es lineal (ya que
existen límites  de capacidad de carga ambiental),  si  no hubieran peces  de forraje  hubieran
consecuencias  muy  serias  para  sus  depredadores  al  faltar  un  vínculo  energétco  entre  los
depredadores  tope  y  los  productores  primarios  y  secundarios.  Por  ello  es  muy  importante
considerar estas relaciones ecológicas al diseñar estrategias de manejo, ya que el asumir que las
especies funcionan de manera independiente de otras es una seria violación de la realidad de
cualquier  ecosistema  marino.  En  términos  del  precio  por  tonelada  de  captura,  el  cual
generalmente es  el  único  considerado,  las  especies  más valiosas  de éste  sistema serían  los
grandes depredadores, como los atunes, carángidos y tburones (Tabla 1). Sin embargo, al incluir
los valores indirectos de las especies para calcular el valor económico (de mercado) total, las
especies más importantes se vuelven los peces pelágicos menores y calamares (Figura 3). 

Dada la nueva información y reconociendo el valor que tenen las especies como alimento para
otras más valiosas, una nueva estrategia de manejo podría decidir disminuir su captura total en
ciertas temporadas. O bien, podría fomentarse la pesca (sustentable) de especies que limiten la
abundancia de alimento en el sistema. En cualquier caso, es claro que, al tener una imagen más
completa del valor económico real de las especies dentro de un ecosistema sujeto al manejo, las
estrategias de manejo necesariamente deben cambiar para seguir siendo óptmas. Este es el
valor que trae consigo el ejercicio de reunir información e integrarla en un modelo conceptual
que se acerque más a la realidad de un ecosistema complejo y variable. 
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3.2. Limitaciones e investigación a futuro

El  integrar  formalmente  valores  económicos  y  ecológicos  más  amplios  requiere  de  mayor
información a la necesaria que cuando sólo se considera una especie. Sin embargo, como se ha
mostrado aquí, ello no es una gran limitante ya que aún un modelo relatvamente sencillo sirve
para captar  lo  importante  del  concepto de manejo  basado en ecosistemas,  en  un contexto
económico.  Lo  que es  más importante  es  que,  si  bien  es  más sencillo  tratar a las  especies
marinas como entes discretas para el manejo, ello simplemente no concuerda con la realidad.
Las dinámicas de los ecosistemas marinos, al igual que cualquier otro, son resultado de una muy
compleja trama de conexiones entre diversas especies; es necesario reconocer esto en nuestros
esquemas de manejo. 

La representación explícita de este reconocimiento de complejidad en el manejo se ha hecho
más fácil gracias al avance en poder de cómputo y metodologías que permiten elaborar modelos
de ecosistemas sencillos o complejos según la información con que se cuente. Por ejemplo, la
plataforma usada aquí,  Ecopath with Ecosim, es grats y ha tendido hacia el acceso abierto. Ya
existen cientos de publicaciones,  una guía de usuario, y comunidades en línea en las cuales
apoyarse para aprender y aplicar el programa a situaciones y contextos partculares. De igual
manera existen otros programas, como Atlantis (http://atlants.cmar.csiro.au), que buscan una
representación  mucho  más  fiel  de  un  ecosistema,  por  ejemplo  integrando  información
oceanográfica, química y climátca en los modelos. Aunque esto sí requiere de una gran cantdad
de información, el hecho es que el representar un ecosistema de manera que el modelo sea útl
y práctco para el manejo ya es una realidad (para una comparación de distntas plataformas de
modelación de ecosistemas, véase Plagányi, 2007). 

Una limitante  real  es la  aceptación por  parte  de los  involucrados en el  manejo  de recursos
marinos,  incluyendo  académicos,  polítcos,  y  el  sector  pesquero,  del  manejo  basado  en
ecosistemas,  ya  que,  como  hemos  visto,  en  realidad  puede  cambiar  significatvamente  las
recomendaciones de manejo ‘óptmo’. Cualquier cambio a un esquema existente de manejo trae
consigo el reto de convencer a los afectados que el nuevo esquema es mejor que el anterior. En
este caso, lo más conveniente probablemente sea el usar modelos relatvamente sencillos (como
se ha hecho aquí) para contrastar las recomendaciones de manejo que se obtendrían con una
visión  más  amplia  del  ecosistema y  los  beneficios  económicos  que  nos  proporciona.  Así  se
podrían  identficar  situaciones  en  las  que  el  invertr  en  lograr  un  manejo  verdaderamente
basado  en  ecosistemas  realmente  traería  consigo  beneficios  para  todos  los  involucrados,
fomentando así la transición.

Tal  vez  lo  más  importante  sea  el  reconocer  cuando  pueden  y  deben  incluirse  conceptos
ecológicos y valores económicos más amplios dentro de un análisis mecanístco como el que se
ha planteado en este  capítulo.  En este  caso sólo  se  han incluido los  valores  de mercado e
indirecto de los peces de forraje para apoyar al argumento central de que el valor en el mercado
a menudo no refeja el  valor real  de las especies en un ecosistema.  Sin embargo,  el  mismo
argumento podría  extenderse  para  referirse  a  otros  valores,  como el  recreatvo  (e.g.,  pesca
deportva o avistamiento de ballenas), de opción (e.g., dejar vivo un bosque para que nuestros
hijos  tengan la  opción de talarlo),  o  cultural  (e.g.,  los  muchos  animales  y  plantas  con valor
tradicional  para distntas  etnias).  Aunque si  bien es cierto que no siempre se pueden incluir
todos estos valores dentro de modelos matemátcos, no por ello deben de dejar de debatrse en
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la mesa de discusión entro los diferentes actores interesados en el uso de los recursos para el
mayor beneficio de la sociedad.
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1. Introducción 

El estudio de los factores ambientales y biótcos que determinan la distribución geográfca y la
abundancia  de  las  especies  es  un  objetvo  fundamental  de  la  Ecología  (MacArthur,  1984;
Crawley,  1997).  La  estructura  y  dinámica  de  las  comunidades  presenta  una  serie  de
regularidades  en el  espacio  y  en  el  tempo,  en  parte  condicionada por  factores  abiótcos  y
biótcos que determinan los mecanismos y procesos subyacentes a los patrones de distribución y
abundancia (Watt, 1947; Levin, 1992). Un mayor conocimiento de los factores y mecanismos que
determinan dichos patrones de distribución es esencial para comprender la posible respuesta de
los  bosques  ante  nuevos  riesgos  ambientales  (e.g.  cambio  climátco),  así  como  identfcar
prioridades en las estrategias de gestón frente a dichos riesgos.

Los bosques cubren actualmente más del 30% de la superfcie terrestre  (FAO, 2010), albergan
cerca  de  dos  tercios  de  la  diversidad  mundial  (Millennium  Ecosystem  Assessment,  2005)  y
proporcionan múltples  servicios  ecosistémicos (Gamfeldt,  Snall,  Bagchi,  Jonsson,  Gustafsson,
Kjellander,  et  al.,  2013). Sin  embargo,  la  estructura  y  dinámica  de  estos  ecosistemas  clave
podrían verse partcularmente alteradas por los efectos del cambio global ya que los árboles
tenen una capacidad de dispersión limitada y ciclos de vida largos que difcultan adaptaciones
rápidas a las variaciones ambientales (Jump & Peñuelas, 2005;  Jump, Hunt & Peñuelas, 2006).
Existen evidencias empíricas de que los cambios en el  uso del  suelo y el  clima han causado
importantes  impactos  en la  estructura  de los  bosques  a  nivel  mundial  y  se  prevé  que este
impacto aumente a lo largo de este siglo (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). 

Por  otro  lado,  el  cambio  climátco  puede  tener  efectos  positvos  en  el  crecimiento  y  la
productvidad  de  especies  arbóreas,  tal  y  como  se  ha  observado  en  los  bosques  Europeos
durante  la  segunda  mitad  del  siglo XX  (Nabuurs,  Schelhaas,  Mohren  & Field,  2003).  Este
aumento se ha atribuido en parte al efecto positvo de la fertlización de carbono y periodos
vegetatvos  más  prolongados  (Ciais,  Schelhaas,  Zaehle,  Piao,  Cescat,  Liski,  et  al.,  2008;
Bellassen, Viovy, Luyssaert, Le Maire, Schelhaas  &  Ciais,  2011).  No obstante, también se han
observado  efectos  negatvos  del  cambio  global  sobre  el  crecimiento  arbóreo,  debido
principalmente al estrés hídrico, el aumento de la frecuencia e intensidad de eventos climátcos
extremos,  y  las  elevadas  densidades  resultantes  del  abandono  de  la  gestón  forestal,
principalmente  en  regiones  Mediterráneas,  donde  la  disponibilidad  de  agua  es  menor  y  el
abandono de zonas rurales ha sido partcularmente intenso (Ciais,  Reichstein, Viovy, Granier,
Ogee, Allard et al., 2005; Vayreda,  Martnez-Vilalta, Gracia & Retana, 2012b). Otro ejemplo de
los efectos negatvos del cambio climátco en los bosques Mediterráneos es el incremento de la
defoliación y  el  riesgo de mortalidad arbórea observado durante  las  últmas décadas (Allen,
Macalady,  Chenchouni,  Bachelet,  McDowell,  Venneter  et  al., 2010;  Carnicer,  Coll,  Ninyerola,
Pons,  Sánchez  &  Peñuelas,  2011).  Dichos  cambios  podrían  afectar  a  las  tasas  demográfcas
básicas de las especies y a sus patrones de distribución (Purves, 2009), si bien el conocimiento de
la  relación demografa-distribución en un escenario de cambio climátco es  aún muy escaso
(Doak & Morris, 2010).

Los bosques Ibéricos se desarrollan en un contexto abiótco heterogéneo gracias a la amplitud
de  los  gradientes  climátcos  (desde  el  clima  contnental  Mediterráneo  hasta  el  templado

78



Aplicaciones de modelos ecológicos a la gestión de recursos naturales

Atlántco), alttudinales (hasta 3500 m sobre el nivel del mar) y edáfcos (zona silícea y calcárea)
existentes en la Península Ibérica (Costa, Morla & Sáinz, 1997). Además, el relatvo aislamiento
de la Península determinado por su situación geográfca (Pirineos en el norte y el estrecho de
Gibraltar  al  sur)  y  el  hecho  de  que  fuera  un refugio  climátco  durante  la  últma glaciación
(Carrión,  Munuera,  Navarro  & Sáez,  2000;  Carrión,  Errikarta,  Walker,  Legaz,  Chaín  &  López,
2003) ha favorecido una elevada heterogeneidad forístca y un alto número de endemismos
(Galán, Gamara & García, 1998). Todos los factores anteriores han contribuido a que la Península
Ibérica sea una de las zonas de mayor riqueza de especies a nivel mundial (Myers, Mittermeier,
Mittermeier, da Fonseca & Kent, 2000), albergando aproximadamente 7.900 especies de fora y
más de 80 especies arbóreas (Ruiz de la Torre, 1990). 

Los patrones actuales de distribución de las  especies  arbóreas  en la Península  Ibérica  están
fuertemente determinados por factores abiótcos como la temperatura media y la precipitación
de verano,  o  el  pH del  suelo  y  la  disponibilidad  de agua  (i.e.  relación  entre  evaporación  y
precipitación;  Figura 1).  A  escalas  regionales  o  locales,  factores  como  la  interacción  entre
especies (e.g. competencia o facilitación, dispersión zoócora) o el papel de las perturbaciones
(e.g. fuego, pastoreo) tenen un papel fundamental dirigiendo la dinámica y composición de las
comunidades vegetales (Valladares, Camarero, Pulido & Gil-Peregrin, 2004; Zavala, 2004a).

La  extensión  y  estructura  de  los  bosques  en  la  Península  Ibérica  han  estado  altamente
infuenciadas por la acción del  ser humano durante milenios (Valbuena-Carabaña,  de Heredia,
Fuentes-Utrilla, González-Doncel & Gil, 2010). A fnales del siglo XIX la Península presentaba un alto
grado de deforestación y de degradación de su cubierta vegetal, debido a la conversión histórica de
bosques en terras para agricultura y pastoreo, así como a la extracción de madera para la industria
naval, la revolución industrial y los procesos de desamortzación que supusieron la privatzación y
explotación de grandes extensiones de monte (Bauer,  1980).  Debido  a  este  elevado nivel  de
deforestación se llevó a cabo el Plan de Repoblación de 1940 que supuso la repoblación de unos
3,5 millones de hectáreas (Ortuño, 1990; Montero, 1997).  Actualmente, España es el cuarto país
Europeo con mayor superfcie forestal y el decimotercer país en extensión de repoblaciones a nivel
mundial, habiendo aumentado la superfcie forestal aproximadamente en 5 millones de hectáreas
entre 1990 y 2010 (FAO, 2006; FAO, 2010). El aumento de la superfcie arbolada en España se debe
principalmente al abandono de la actvidad agraria, junto con la forestación de terras agrícolas y a
la  sucesión natural  de  las  masas  forestales  (MMA,  1999).  Actualmente,  los bosques  suponen
aproximadamente el 33% de la superfcie española, unos 16,5 millones de ha (considerando por
bosques las zonas forestales arboladas con una fracción de cabida cubierta superior al 20%, según
datos  del  tercer  Inventario  Forestal  Nacional).  La  mayor  parte  de  las  zonas  forestales  de  la
Península Ibérica están en áreas montañosas (Ruiz de la Torre, 1990), y aproximadamente el 50%
de los bosques son de ttularidad privada (AEF, 2010). 
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Figura 1. Distribución de las 15 especies más abundantes de la Península Ibérica (Tercer Inventario Forestal
Nacional) para los dos primeros ejes del Análisis de Correspondencia Canónico (se muestra el centroide de

abundancia y las elipses están basadas en la desviación estándar con un intervalo de confanza del 95%). Las
especies incluyen: (a) especies de coníferas: Pinus halepensis (Pha), P. pinea (Ppe), P. pinaster (Ppa), P. nigra

(Pni), P. sylvestris (Psy) y P. uncinata; y (b) especies de frondosas: Quercus ilex (Qil), Q. suber (Qsu), Q.
pirenaica (Qpy), Q. faginea (Qfa), Q. pubenscens (Qpu), Q. petraea (Qpe), Q. robur (Qro), Fagus sylvatica (Fsy)
y Castanea sativa (Csa). Las variables con mayores correlaciones de Spearman se muestran en los ejes del CCA,
en el primer eje se muestra la temperatura media anual (ºC) y precipitación de verano (mm), y en el segundo

eje el pH del suelo (básico, neutro o ácido) y superávit (mm, calculado como la suma de la diferencia anual
entre precipitación y evapotranspiración considerando todos los meses en los que esta diferencia fue positiva),

(ver Ruiz-Benito, 2013)

En la actualidad, e cambio climátco es considerado una de las principales amenazas para los
bosques Ibéricos (MMA, 2008; Serrada, Aroca, Roig, Bravo & Gómez, 2011). El cambio climátco
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en la Península Ibérica está causando un incremento de las temperaturas ligado a un probable
descenso de las precipitaciones, así como un aumento de la frecuencia e intensidad de eventos
climátcos  extremos  (Christensen,  Hewitson,  Busuioc,  Chen,  Gao,  Held  et  al.,  2007;  Lindner,
Maroschek, Netherer, Kremer, Barbat, Garcia-Gonzalo et al., 2010). La aridifcación del clima de
la Península supondría un incremento general del estrés hídrico para las especies forestales, lo
cual podría tener serios impactos negatvos sobre algunas especies en un sistema ya de por sí
limitado por la sequía estval y con alto riesgo de erosión y desertfcación (Schröter, Cramer,
Leemans,  Prentce,  Araujo,  Arnell  et  al.,  2005;  WWF,  2012).  Así,  algunos  estudios  recientes
sugieren que el cambio climátco podría provocar cambios en la distribución (Sanz-Elorza, Dana,
González  &  Sobrino,  2003;  Peñuelas,  Ogaya,  Boada  &  Jump, 2007;  Urli,  Delzon,  Eyermann,
Couallier, García-Valdés, Zavala et al., 2013) y en la fenología de las especies (Peñuelas & Filella,
2001; Peñuelas, Rutshauser & Filella, 2009; Serrada et al., 2011), todo lo cual podría conllevar
una notable reducción en los rangos de distribución potencial de la mayoría de las especies
Ibéricas  (Benito-Garzón,  Sánchez  de  Dios  &  Ollero,  2008a).  Sin  embargo,  otros  marcos  de
modelización que miden procesos demográfcos han observado que muchas especies forestales
no están en equilibrio climátco y que de hecho sus distribuciones reales están en proceso de
expansión.  Esta  inercia  expansiva,  no obstante,  podría  verse  truncada por  el  cambio global
(García-Valdés,  Zavala,  Araújo  &  Purves,  2013),  incluyendo  éste  tanto  efectos  de  cambio
climátco cómo de pérdida de hábitat.

2. Estudio de patrones y procesos mediante análisis de inventarios forestales:

del rodal a la región 

El estudio de patrones y procesos en bosques supone un importante desafo ya que se trata de
sistemas complejos compuestos por especies de gran tamaño y longevidad, lo que difculta la
realización de estudios experimentales. Además, el uso de enfoques experimentales clásicos es
partcularmente  difcil  cuando  se  pretenden  realizar  estudios  a  escalas  espaciales  amplias.
Complementariamente al uso de experimentos para analizar patrones y procesos ecosistémicos
en bosques se pueden aplicar modelos calibrados con datos observaciones disponibles a escalas
espaciales amplias (e.g. Inventarios Forestales Nacionales). Existen diferentes tpos de modelos
que  pueden  utlizarse  dependiendo  del  objetvo  del  estudio  (e.g.  teórico  o  aplicado,
mecanicístco o fenomenológico)  y el  tpo de variable respuesta (Bolker,  2008; Tabla 1).  Los
detalles  técnicos  de  los  modelos  consideran  el  conjunto  de  métodos  usados,  incluyendo
decisiones  sobre  cómo  representar  los  individuos,  el  tempo  y  el  espacio.  La  aplicación  de
diferentes  técnicas  estadístcas  y  modelos  hacen  que  se  asuman  una  serie  de  supuestos
estadístcos en función del tpo de técnica y parametrización realizada.

La disponibilidad de datos observacionales es fundamental a la hora de parametrizar modelos
estadístcos que analicen variaciones en procesos y servicios ecosistémicos forestales a lo largo de
gradientes  abiótcos  y  biótcos  (Sagarin  &  Pauchard,  2009).  En  este  sentdo,  los  Inventarios
Forestales  Nacionales  (IFN)  consttuyen  una  fuente  de  datos  extremadamente  valiosa,  pues
presentan un sólido diseño estadístco y proporcionan un gran número de muestras, asegurando
una amplia representatvidad de los procesos observados. Además, los IFN normalmente tenen
parcelas  localizadas  geográfcamente,  lo  que  permite  su  unión  con  información  climátca,
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topográfca, edáfca y cualquier otro tpo de información disponible espacialmente. Inicialmente los
IFN estaban enfocados a conocer las existencias de madera y superfcie forestal, pero actualmente
cuentan con información adicional como la diversidad de especies y estructura del rodal (Chirici,
Winter & McRoberts, 2011). Por ello, los IFN pueden ser utlizados para cuantfcar y comprender
procesos y servicios ecosistémicos claves en bosques Ibéricos, como la distribución de sumideros
de  carbono  (Vayreda,  Gracia,  Canadell  &  Retana,  2012a;  Vayreda  et  al.,  2012b)  y  procesos
regionales asociados al uso de madera (Ojea, Ruiz-Benito, Markanda & Zavala, 2012), factores que
infuyen en procesos demográfcos (Plieninger, Rolo  &  Moreno, 2010;  Gómez-Aparicio, García-
Valdés, Ruiz-Benito & Zavala, 2011; Ruiz-Benito, Gómez-Aparicio & Zavala, 2012) o el efecto de la
biodiversidad en la productvidad forestal (Vilà, Vayreda, Comas, Ibáñez, Mata & Obón, 2007; Vilà,
Carrillo-Gavilán, Vayreda, Bugmann, Fridman, Grodzki et al., 2013).

Alcance y enfoque

Teórico Aplicado

Los  modelos  teóricos  son  en  numerosas  ocasiones
matemátcamente difciles y  ecológicamente sobre-simplifcados.
Los modelos  aplicados normalmente son matemátcamente más
sencillos, pero tenden a capturar mejor la complejidad ecológica,
necesaria para hacer predicciones detalladas

Descriptvo Predictvo

Depende del objetvo de la técnica utlizada, es decir,  usar para
describir la relación entre dos o más variables o para predecir un
determinado valor de la variable respuesta bajo unas condiciones
determinadas

Matemátco Estadístco

Los  modelos  matemátcos  normalmente  usan  modelos
determinísticos  que tratan de modelizar procesos, mientras  que
las  técnicas  estadístcas se  centran  más en  modelos  estátcos y
estocástcos  que  tratan  el  ruido  y  la  incertdumbre
cuidadosamente

Mecanicístco
(proceso)

Fenomenológico
(patrón)

Los modelos fenomenológicos se centran en patrones observados,
usando funciones y distribuciones para modelizar los patrones. Los
modelos mecanicístcos (o de proceso) se centran en los procesos
subyacentes, usando funciones y distribuciones que se basan en lo
esperado bajo un marco teórico

Detalles técnicos

Analítco Computacional

Los  modelos  analítcos  están  compuestos de ecuaciones que se
resuelven  mediante  álgebra  y  cálculo.  Los  modelos
computacionales consisten en programas que calculan una serie
de valores de los parámetros para proyectar su comportamiento

Dinámico Estátco

En los modelos dinámicos el valor de la variable respuesta en un
momento determinado del tempo retroalimenta para afectar a las
variables respuesta en el futuro. La mayor parte de los modelos
estadístcos son estátcos, es decir, la relación entre las variables
explicatvas y la respuesta es fja a lo largo del tempo

Determinístco Estocástco

Los modelos determinístcos representan la media de la predicción
de  la  variable  respuesta,  el  comportamiento  esperado  de  un
sistema  sin  considerar  variaciones  al  azar.  Los  modelos
estocástcos incorporan el ruido o un grado de azar dentro de los
procesos modelizados.

Tabla 1. Dicotomías comunes de modelos usados en Ecología en función del alcance 
y enfoque del modelo y de los detalles técnicos (Bolker, 2008)
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2.1. Técnicas estadísticas para la formulación y selección de modelos

La inferencia estadístca recoge diferentes enfoques, siendo las técnicas de máxima verosimilitud
y estadístca Bayesiana una alternatva a los métodos frecuentstas tradicionales (i.e. basados en
una distribución de probabilidad). Las diferencias entre ambas técnicas engloban desde el modo
en  que  se  estman  los  parámetros  y  se  construyen  los  modelos  hasta  la  formulación  y
comparación de hipótesis (Ellinson, 2004). En estadístca frecuentsta tradicional generalmente
se asumen distribuciones de errores  normales  y  datos  sin ningún tpo  de autocorrelación o
dependencia  temporal  o  espacial,  mientras  que  en  inferencia  estadístca  de  máxima
verosimilitud y estadístca Bayesiana se pueden determinar distribuciones de errores específcas
y  tratar  la  autocorrelación  espacial (Gelman,  Carlin,  Stern  &  Rubin,  2004). Además,  en  la
inferencia estadístca frecuentsta las formas funcionales de la variable respuesta generalmente
se basan en criterios estadístcos,  mientras  que bajo un enfoque de máxima verosimilitud y
estadístca Bayesiana las relaciones funcionales son construidas explícitamente para representar
procesos biológicos de muy distntas formas (frecuentemente no lineales, e.g. Hobbs & Hilborn,
2006). Finalmente, la estadístca frecuentsta se basa en la comparación única de una hipótesis
alternatva con la  hipótesis  nula  (Quinn & Keough,  2002;  Johnson  & Omland,  2004).  Por  el
contrario,  los  métodos  basados  en  máxima  verosimilitud  y  estadístca  Bayesiana  permiten
evaluar múltples hipótesis plausibles representadas como modelos basándose en la fuerza de la
evidencia en los datos usados (Hilborn & Mangel, 1997; Burnham & Anderson, 2002; Stephens,
Buskirk, Hayward & Martínez Del Rio, 2005). 

El  proceso de formulación y  selección entre modelos  candidatos  conlleva varias  etapas (ver
Figura 2; Burnham & Anderson, 2002; Johnson & Omland, 2004;  Stephens et al., 2005; Bolker,
2008). En primer lugar, se debe formular el problema, determinando los objetvos e hipótesis de
partda.  El  segundo  paso  es  transformar  estas  ideas  en  un  modelo  conceptual,  donde  se
determinen las relaciones entre las variables basándonos en la pregunta biológica a la que se
pretende responder. En tercer lugar, se debe transformar el modelo conceptual en un modelo
estadístco,  considerando  las  restricciones  impuestas  por  los  datos  (e.g.  tpo  de  variable
respuesta,  tpo  de  variables  independientes  o  existencia  de  dependencia  en  los  datos).
Finalmente,  se  pasa  a  la  formulación,  comparación  y  selección  de  modelos  candidatos  y
plausibles  basados  en  las  hipótesis  establecidas  a  priori.  La  selección  de  modelos  puede
realizarse usando diferentes métodos que incluyen desde métodos secuenciales de eliminación
o introducción de variables  hasta  validaciones cruzadas  de modelos  o  métodos  basados en
criterios  de  información  sobre  la  parsimonia  del  modelo  (Crawley,  2007).  Criterios  de
Información como el criterio de Akaike Informaton Criterion, AIC (Burnham & Anderson, 2002)
evalúan la  bondad  de ajuste  del  modelo  considerando su  grado de ajuste  a  los  datos  y  su
complejidad  (número  de  parámetros).  Otros  criterios  de  información  como  el  Bayesiano
(Bayesian Informaton Criterion, BIC) tenen en cuenta el tamaño muestral a la hora de penalizar
el modelo, siendo más conservadores que el AIC (Burnham & Anderson, 2002).
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Figura 2. Pasos a seguir desde el planteamiento del problema ecológico a resolver hasta la selección del
mejor modelo (Burnham & Anderson, 2002; Johnson & Omland, 2004; Stephens  et al., 2005; Bolker, 2008)

Las técnicas de regresión estándar pueden ser elegidas por diferentes razones como la rapidez
computacional y la estabilidad o el uso de defniciones estándar (Bolker, 2008). El uso modelos
estátcos  y  fenomenológicos  incluyen  diferentes  aproximaciones  estadístcas  y  su  aplicación
depende  tanto  de  los  detalles  del  modelo  como  del  objetvo  del  estudio,  tpo  de  variable
respuesta o diseño del muestro (Figura 3). Los “modelos lineales generales” tenen asunciones
como  la  normalidad,  varianza  constante  o  independencia  de  los  datos,  pero  ante  el
incumplimiento de éstas asunciones se pueden aplicar otras técnicas como “modelos lineales
generalizados”  (para  estructuras  de  errores  no  normales),  “modelos  mixtos”  (cuando  existe
algún tpo de variable “al azar” que puede afectar a nuestra variable respuesta) o “modelos
aditivos  generalizados”  (modelos  no  paramétricos  cuando  la  distribución  de  la  variable
respuesta no es normal) (Figura 3). Otros modelos no lineales incluyen técnicas de aprendizaje
automátco  de datos  (e.g.  Redes  Neuronales,  Random Forest,  Maxent)  y  otras  técnicas  que
permiten que el modelo sea construido explícitamente usando aproximaciones estadístcas de
máxima  verosimilitud  o  estadístca  Bayesiana,  estudiando  el  proceso  de  interés  mediante
parámetros representatvos del mismo (Burnham & Anderson, 2002; Bolker, 2008). 

Figura 3. Técnicas estadísticas más utilizadas en Ecología (negrita), tipos de modelos para cada técnica
(cursiva) y asunciones estadísticas que se deben considerar en cada técnica estadística (Bolker, 2008)
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2.2.  Ejemplos  específcos  de  aplicación  de  modelos  para  analizar  patrones  y  procesos  en
bosques Ibéricos

Dentro de la clasifcación de modelos en función del alcance y enfoque del mismo (Tabla 1) se
pueden  distnguir  los  modelos  fenomenológicos  o  correlacionales  (que  describen  patrones)  o
modelos mecanicístcos o que simulan determinados procesos ecológicos (i.e. considerando los
procesos subyacentes que dan lugar a un determinado patrón,  ver  Zavala,  2004b;  Díaz-Sierra,
Zavala & Rietkerk, 2010). Los modelos correlacionales (i.e. “top-down”) no incorporan mecanismos
causales y se utlizan tanto para describir un determinado patrón de distribución de especies como
para describir un determinado mecanismo o proceso (e.g. una fase demográfca). Por otra parte,
los  modelos  basados  en procesos (i.e.  “botom-up”)  se  conocen como modelos  que  analizan
niveles de organización menores infriendo sus efectos sobre la estructura y dinámica del bosque
(Landsberg, 1986; Zavala, 2004a). Los modelos basados en procesos permiten por tanto corroborar
ciertas hipótesis y trasladar los resultados a nivel de comunidad como por ejemplo considerar los
procesos fsiológicos para describir el estado de la planta completa o analizar los cambios en los
ciclos biogeoquímicos e hidrológicos para inferir cambios en la comunidad (e.g. Modelos de la
Dinámica Global de la Vegetación,  Cramer, Bondeau, Woodward, Prentce, Betts, Brovkin  et al.,
2001).  Otros  modelos  de proceso  consideran  espacialmente  cómo los  procesos  demográfcos
inducen cambios a nivel de rodal como los modelos basados en individuos, modelos espaciales de
rodal o modelos analítcos (e.g. SORTIE,  Pacala, Canham  &  Silander, 1993; Zavala & Zea, 2004;
Zavala, Angulo, de la Parra & López-Marcos, 2007).

En  este  apartado  presentamos  modelos  utlizados  dentro  de  las  categorías  de  modelos
correlacionales  (Ficha  1)  y  modelos  basados  en  procesos  (Ficha  2).  Dentro  de  los  modelos
correlacionales incluimos modelos clásicos de distribución de especies y modelos estadístcos
fenomenológicos para la parametrización de patrones demográfcos (Figura 4). Dentro de los
modelos de procesos incluimos modelos pseudo-dinámicos y dinámicos que consideran cómo
los  procesos  demográfcos  determinan  la  presencia/ausencia  o  abundancia  de especies.  Los
ejemplos mostrados se centran en: (i) modifcaciones de los modelos clásicos de distribución de
especies  considerando  cómo  se  ven  modifcadas  por  procesos  de  crecimiento  y  mortalidad
(Ficha  2.A.),  modelos  de metapoblaciones  (Ficha  2.B.)  y  modelos  de  simulación  basados  en
individuos  (Ficha  2.C).  Para  cada  Ficha  se  muestran  los  detalles  técnicos  del  modelo
(parametrización y calibración), la variable respuesta y variables independientes usadas para el
ajuste del modelo, e información obtenida tras la aplicación del modelo en los bosques Ibéricos.

Figura 4. Ejemplos de aplicaciones de modelos usados para estudiar patrones y/o procesos en bosques
Ibéricos, tipo de modelo y tipo de variable respuesta obtenida
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Ficha 1: Modelos correlacionales

1.A. Modelos de Distribución de Especies (MDE)

• Detalles  técnicos  del  modelo.  Los  modelos  de  distribución  se  basan  en
correlaciones lineales o no lineales de la presencia/ausencia o abundancia de las
especies en función de las condiciones abiótcas (ver MDE clásico conceptual en
Figura 5). Existen modifcaciones de los MDE clásicos de forma que la presencia de
las  especies  no  se  incluya  inicialmente  como  variable  respuesta,  sino  que  se
pueden  usar  otras  variables  con  signifcado  biológico  como  la  abundancia,  la
variabilidad fenotpica o la demografa. De esta forma, los modelos son capaces de
reproducir  otros  patrones  que no se  basan únicamente en presencia/ausencia,
produciendo unos resultados más realistas que los MDE clásicos. 

Figura 5. Diagrama clásico conceptual de modelización de la
distribución de las especies adaptado para la Península Ibérica basado
en técnicas de aprendizaje automático (Benito-Garzón, Blazek, Neteler,

Sánchez de Dios, Ollero & Furlanello, 2006)

• Variable respuesta/objeto de estudio. En los MDE clásicos la variable respuesta es
la  presencia/ausencia  o  abundancia  de  una  especie  o  una  población  en  un
determinado lugar. 

• Variables independientes/datos de entrada. Tradicionalmente variables climátcas
y  topográfcas.  Sin  embargo,  se  puede  incluir  otra  información  abiótca  (e.g.
variables edáfcas),  biótca (e.g.  estructura de la parcela, variabilidad fenotpica,
adaptación  local,  competencia  o  demografa)  o  antrópica  (e.g.  frecuencia  o
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intensidad de incendios). Gracias a la correlación a gran escala de las distribuciones
de las especies con el clima, los MDE pueden ser usados para estmar el área que
ocuparon las especies  en el  pasado o la idoneidad de hábitat  que las  especies
pueden encontrar en el futuro. Para ello, las variables de entrada deben incluir
escenarios climátcos del pasado o del futuro respectvamente. 

• Información obtenida para la Península Ibérica:  Para la Península Ibérica se han
aplicado  diversos  MDE  cambiando  los  datos  de  entrada  y  el  po  de  variable
respuesta.  Por  un  lado,  los  MDE aplicados  al  clima  pasado  han  ayudado  a  la
delimitación de las áreas de distribución de las especies forestales en el pasado,
especialmente  durante  el  últmo  máximo  glaciar  y  la  recuperación  posterior
durante  el  Holoceno  medio  (Benito-Garzón,  Sánchez  de  Dios  &  Ollero,  2007;
Benito-Garzón et  al.,  2008b).  Por  otro  lado,  los  MDE clásicos  combinados  con
escenarios de cambio climátco para el futuro dan una visión pesimista sobre el
futuro  de los  bosques  en  la  Península  Ibérica  (Figura 6)  (Benito-Garzón et  al.,
2008a),  donde  la  idoneidad  en  el  área  de  distribución  de  bosques  tende
generalmente a disminuir con el cambio climátco. Sin embargo, hemos observado
que incluir la variabilidad fenotpica y la adaptación local de las especies puede
modifcar  signifcatvamente  su  rango  de  distribución  (e.g.  P.  pinaster y
P. sylvestris, Benito-Garzón, Alía, Robson & Zavala, 2011).

Figura 6. Variación para el periodo 2000-2100 en el porcentaje de la superfcie ocupada por las
principales especies arbóreas de la Península Ibérica: (a) especies Mediterráneas, (b) especies sub-

Mediterráneas, (c) especies de montaña y (d) especies con distribución Europea. Datos obtenidos de
modelos de distribución de especies según Benito-Garzón et al. (2008a)
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Ficha 1: Modelos correlacionales

1.B. Modelos de fases demográficas específicas

• Detalles técnicos del modelo. Los modelos estátcos fenomenológicos basados en
procesos demográfcos (e.g. crecimiento, mortalidad) pueden ser realizados a nivel
de individuo (Gómez-Aparicio et al., 2011; Ruiz-Benito, Lines, Gómez-Aparicio, Zavala
&  Coomes,  2013),  aunque  la  parametrización  a  nivel  de  rodal  también  es
ampliamente usada (e.g. Ruiz-Benito et al., 2012; Vayreda et al., 2012b). Se pueden
usar  diferentes  técnicas  de  parametrización  de  modelos,  incluyendo  desde
aproximaciones  frecuentstas  hasta  aproximaciones  de  máxima  verosimilitud  o
estadístca Bayesiana (ver Figura 7). Igualmente se pueden usar diferentes técnicas
estadístcas,  desde  regresiones  lineales  o  modelos  lineales  generalizados  hasta
aproximaciones  no  lineales  donde  los  parámetros  son  informatvos  del  proceso
biológico (Figura 3).

Figura 7. Proceso conceptual de los datos de entrada, formulación y
comparación de modelos para la parametrización de procesos

demográfcos como el crecimiento y la mortalidad

• Variable  respuesta/objeto  de  estudio.  Procesos  demográfcos  de  crecimiento,
mortalidad, regeneración o cambios en abundancia de especies. 

• Variables  independientes/datos  de  entrada.  Introducción  de  variables  que
afectan a  la  variable  respuesta  (e.g.  crecimiento o  mortalidad).  Estás  variables
incluyen desde variables  abiótcas (clima,  topografa o variables  edáfcas)  hasta
variables biótcas relacionadas con el tamaño del árbol, competencia simétrica o
asimétrica  (e.g.  área  basal  total  o  área  basal  de  individuos  más  grandes),  o
competencia intra-específca (e.g. área basal de la misma especie). 

• Información  obtenida  para  la  Península  Ibérica. En  la  Península  Ibérica  se  ha
observado  consistentemente  que  la  estructura  del  rodal  es  relatvamente  más
importante  que  el  clima  determinando  procesos  de  regeneración  (Olano,
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Laskurain,  Escudero & De La Cruz.,  2009;  Ruiz-Benito et  al.,  2012),  crecimiento
(Gómez-Aparicio  et  al.,  2011)  y  mortalidad  (Carnicer  et  al.,  2011;  Ruiz-Benito,
2013). La densidad del rodal condiciona la disponibilidad de los recursos hídricos
necesarios  para  las  plantas,  siendo  en  bosques  Mediterráneos  el  recurso  más
limitante para el crecimiento. Entre los factores climátcos, se ha encontrado que
la  temperatura  juega  de  manera  general  un  papel  más  importante  que  la
precipitación como condicionante de las tasas demográfcas de especies arbóreas
(ver Figura 8, Gómez-Aparicio et al., 2011; Ruiz-Benito et al., 2013). Este resultado
puede deberse a que el estrés inducido por altas temperaturas es partcularmente
importante  en  bosques  Mediterráneos  (van  Mantgem  &  Stephenson,  2007;
Carnicer et al., 2011). Además, es necesario destacar la existencia de importantes
interacciones  entre  los  efectos  del  clima  y  de la  estructura  del  rodal  (Gómez-
Aparicio et al., 2011; Ruiz-Benito et al., 2013). Por ejemplo, las tasas de mortalidad
serían especialmente altas en bosques sometdos a elevadas temperaturas y altos
niveles de competencia, probablemente causado por los efectos combinados de
una menor  disponibilidad de agua por alta  competencia  entre  vecinos y  a una
elevada  demanda  hídrica  por  altas  evapotranspiraciones  (Valladares  &  Pearcy,
2002;  Linares,  Camarero  &  Carreira,  2009).  Los  resultados  de  los  trabajos
realizados para la Península  Ibérica sugieren que los bosques de alta  densidad
serían  especialmente  susceptbles  a  sufrir  colapsos  demográfcos,
independientemente  de  su  composición  específca.  Todas  las  especies  verían
incrementada su mortalidad a altos niveles de competencia, ya sea directamente
(como  las  coníferas)  o  indirectamente  a  través  de  su  interacción  con  el  clima
(como las planifolias) (Ruiz-Benito et al., 2013).
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Figura 8. Efecto predicho de la temperatura media anual en (a) la fracción de
crecimiento potencial y (b) en la tasa de mortalidad para las especies más

abundantes de la Península Ibérica. Figura basada en Gómez-Aparicio et al. (2011) y
Ruiz-Benito et al. (2013).
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Ficha 2: Modelos de procesos dinámicos y pseudo-dinámicos

2.A. Modelos de Distribución de Especies (MDE) incluyendo mortalidad y crecimiento

• Detalles técnicos del modelo.  Los detalles técnicos y el marco conceptual es el
mismo que los MDE clásicos (ver Figura 5). Estos modelos permiten la obtención
de resultados más realistas de la idoneidad de hábitat de las especies respecto a
los  modelos  de distribución de especies  clásicos  al  no estar  basados  en datos
binarios de distribución de las especies (presencia/ausencia) sino constreñidos por
tasas demográfcas (crecimiento, mortalidad) estmadas con datos observacionales
(e.g. Inventario Forestal Nacional).

• Variable respuesta/objeto de estudio. Además de las mismas variables que en los
MDE  clásicos,  deben  incluirse  tasas  demográfcas  como  el  crecimiento,  el
reclutamiento o la mortalidad.

• Variable Independiente/datos de entrada. Información abiótca y biótca similar a
la usada en los MDE clásicos.

• Información  obtenida  para  la  Península  Ibérica. Hemos  obtenido  que  las
diferencias inter-específcas en crecimiento y la mortalidad dirigen los patrones de
distribución de las especies (Benito-Garzón, Ruiz-Benito & Zavala, 2013). Además,
bajo un escenario de cambio climátco observamos que la tendencia más probable
sería hacia un incremento del crecimiento que podría verse contrarrestado por un
incremento  de  la  mortalidad.  Los  modelos  de  nicho  parametrizados  con
crecimiento  y  mortalidad  presentan  importantes  diferencias  en  los  rangos  de
distribución  de  especies  respecto  a  los  modelos  tradicionales  de  nicho
(parametrizados  únicamente  con  clima  y  presencia-ausencia  de  especies,  ver
ejemplo Figura 9). Nuestros modelos revelan dos tendencias claras y opuestas de
los efectos de la demografa en la distribución de especies. Así, las especies que
tenen el límite sur de su rango de distribución en la Península (e.g.  Abies alba,
Fagus sylvatica y Quercus robur) tenderían a ver reducido su rango de distribución,
partcularmente bajo cambio climátco, presumiblemente debido a aumentos en la
mortalidad.  Por  otra  parte,  especies  con  carácter  Mediterráneo (Pinus  pinea y
Pinus nigra) podrían sufrir alguna expansión en su distribución en el norte de la
Península Ibérica, presumiblemente debido a un aumento del crecimiento bajo el
cambio climátco. En conjunto, los modelos realizados para la Península Ibérica
ponen de manifesto que el límite sur de distribución de las especies forestales
está fuertemente constreñido por la mortalidad, y que en el futuro variaciones en
las tasas de mortalidad pueden condicionar la distribución de las especies.
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Figura 9. Ejemplo de simulaciones para Quercus robur de (a) el crecimiento (mm año -1), (b) la
mortalidad (porcentaje de árboles muertos), (c) la idoneidad de hábitat (que combina los modelos
de crecimiento y la mortalidad por maximización del True Skill Statistics), y la distribución actual de

especies (Euforgen, htp://www.euforgen.org/distribution_maps.html). Figura basada en
Benito-Garzón et al. (2013)

Ficha 2: Modelos de procesos dinámicos y pseudo-dinámicos

2.B. Modelos de metapoblaciones

• Detalles  técnicos  del  modelo. Existen  muchas  variantes  de  los  modelos  de
metapoblaciones.  Estos  pueden  ser  deterministas  o  estocástcos,  utlizar  un
tamaño  de  tesela  fjo  o  variable,  etc.  Los  Modelos  Estocásitcos  de
Metapoblaciones  (“Stochastich  Patch  Occupanccy  Models”,  SPOM)  son  un  tpo
específco  de  modelo  de  metapoblaciones  que  incluye  la  estocastcidad  en  las
predicciones  (el  porcentaje  al  azar  del  proceso),  incluyendo  por  tanto  la
incertdumbre asociada a un determinado proceso. Este tpo de modelos permite
analizar  las  variaciones  en  la  ocupación  de  las  parcelas  en  un  determinado
Inventario, siendo un modelo espacialmente explícito parametrizado con datos de
presencia ausencia (ver Figura 10). Así por ejemplo, Purves, Zavala, Ogle, Prieto y
Benayas (2007)  y  Montoya,  Zavala,  Rodríguez  y  Purves (2008)  usaron  datos
provenientes de un único inventario forestal (Villaescusa & Díaz, 1998) y ajustaron
el  modelo  asumiendo  que  el  sistema  había  alcanzado  un  estado  de
pseudoequilibrio  (equilibrio  entre  colonizaciones  y  extnciones  locales).
Modifcaciones a este modelo han considerado cambios en la ocupación de las
parcelas entre el segundo y tercer Inventario Forestal Nacional (Villanueva, 2004)
para estmar los ratos de colonización y extnción local de cada especie en función
de variables climátcas y la distancia entre teselas (García-Valdés et al., 2013). En
García-Valdés,  Gotelli,  Zavala,  Purves  y  Araújo  (En  Revisión)  se  incluyeron  las
interacciones  entre  especies  como  variable  independiente  para  estudiar  cómo
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afecta a la extnción y la colonización local.

Figura 10. Representación conceptual del flujo de información en un modelo de metapoblaciones
SPOM (“Stochastich Patch Occupancy Models”) para obtener la probabilidad de ocupación en las

parcelas a lo largo del tiempo usando las probabilidades de extinción y colonización. Figura basa en
Purves et al. (2007)

• Variable respuesta/objeto de estudio.  Estructura espacial de las poblaciones de
una especie.  Puede ser solamente la  localización de las distntas poblaciones o
incluir también el tamaño de las teselas de hábitat que estas ocupan, las teselas
que podrían ser potencialmente colonizadas pero que están desocupadas, etc. Se
pueden utlizar datos de un solo momento en el tempo o series temporales que
permitan calcular cambios en las ocupaciones entre distntos momentos.

• Variables  independientes/datos  de  entrada.  Los  primeros  modelos  de
metapoblaciones  (Levins,  1969;  Hanski,  1991)  consideran  únicamente  las
distancias  entre  las  teselas  de hábitat  apto para cada especie.  Existen algunas
variaciones de estos  modelos  donde se  incluyen además  variables  ambientales
para determinar la adecuación de cada tesela. También puede incluirse variables
biótcas,  como  la  presencia  de  otras  especies  en  las  teselas  o  sus  densidades
poblacionales.

• Información obtenida para la Península Ibérica. En García-Valdés et al. (2013) se
observó una expansión en las parcelas ocupadas en nueve de las diez especies más
comunes, especialmente dentro del rango actual de distribución (Figura 11). Las
posibles  causas  de  esta  inercia  de  crecimiento  son  el  abandono rural  que  ha
sufrido el país en las últmas décadas, y parcialmente la progresiva ocupación del
espacio  de  algunas  especies  desde  la  últma  glaciación.  Este  aumento  en  la
frecuencia de ocupación a nivel regional podría mantenerse durante el siglo XXI. El
cambio climátco probablemente no cambiará drástcamente esta expansión, pero
podría  modifcar  patrones  de  crecimiento,  produciendo  que  especialmente
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especies atlántcas alcancen niveles inferiores de ocupación que los que hubieran
alcanzado  si  el  cambio  climátco  no  existera.  Sin  embargo,  las  especies
Mediterráneas  probablemente  no  verán  afectada  su  distribución  bajo  cambio
climátco, pudiendo incluso alcanzar mayores niveles de ocupación que los que
hubieran alcanzado bajo un clima estable (ver Figura 12).

Figura 11. Variación para el periodo 2000-2200 de la frecuencia de ocupación real
(porcentaje de parcelas ocupadas) de las 10 especies forestales más comunes en la

Península Ibérica, con y sin cambio climático. Datos obtenidos a partir de SPOM
(“Stochastic Patch Occupancy Models”; García-Valdés et al., 2013). Para el escenario de
cambio climático se utilizó un ensamblaje de siete Modelos Generales de Circulación. Las
líneas discontinuas representan la incertidumbre del modelos (incluye la estocasiticidad

y la incertidumbre en los parámetros). La línea continua se realizó usando los valores
más probables para cada uno de los parámetros (medias bayesianas). Figura

modifcada de García-Valdés et al. (2013)
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Figura 12. Proyecciones de la fracción de ocupación de la especie Atlántica Quercus
robur en el 2100 con y sin escenarios de cambio climático (a y b respectivamente) y
para la especie Mediterránea Pinus halepensis (c y d, respectivamente). Con y sin

escenarios de cambio climático está mostrado en rojo y azul, respectivamente,
adaptado del (OSE, 2011)
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Ficha 2: Modelos de procesos dinámicos y pseudo-dinámicos

2.C. Modelos a nivel de rodal

• Detalles  técnicos  del  modelo.  El  modelo  parametriza  rutnas  de  crecimiento,
mortalidad  y alometría de las especies considerando competencia y clima. Simula el
desarrollo  del  bosque,  empezando  en  rodales  abiertos.  El  modelo  PPA  (Perfect
Plasticity Approximation,  Purves,  Lichstein,  Strigul  & Pacala, 2008)  para calcular  el
nivel de competencia por luz considera que cada árbol puede localizarse en cualquier
parte del plano horizontal asumiendo una captura de luz máxima.

• Variable  respuesta/objeto  de  estudio.  Predicciones  de  dinámica  sucesional:
dominancia observada a lo largo del tempo.

• Variables independientes/datos de entrada.  Variables climátcas (e.g. temperatura
anual media, precipitación anual, duración de la sequía), biótcas (e.g. área de la copa,
tamaño  del  árbol)  y  parametrización  de  las  tasas  de  mortalidad,  crecimiento  y
regeneración.

• Información obtenida para la Península Ibérica. Lines (2012) han parametrizado un
modelo forestal espacialmente implícito basado en individuos usando PPA. Este tpo
de modelos es capaz de reproducir patrones observados de abundancia de especies,
asumiendo que los procesos de crecimiento y mortalidad a lo largo de gradientes
climátcos determinan los cambios en dominancia en la Península Ibérica. 

3. Implicaciones teóricas y aplicadas: del conodel conocimiento a la adaptación

de los bosques Ibéricos

Los patrones de distribución y abundancia de especies forestales en la Península Ibérica (e.g.
Figura  1) y los procesos demográfcos subyacentes varían a lo largo de gradientes biótcos (e.g.
estructura del rodal) y gradientes climátcos (e.g. temperatura media anual, Figura  8). Diversos
autores sugieren que la estructura del rodal es una variable relatvamente más importante que
el clima determinando procesos demográfcos en bosques cómo el crecimiento y la mortalidad
(Carnicer et al.,  2011; Gómez-Aparicio et al.,  2011; Vayreda et al.,  2012b; Ruiz-Benito et al.,
2013).  Además,  las  variaciones  en  las  tasas  demográfcas  a  lo  largo  de  gradientes  de
competencia dependen de la etapa demográfca considerada (i.e. regeneración, crecimiento o
mortalidad).  Se  ha  observado  que  generalmente  los  máximos  en  las  diferentes  tasas
demográfcas  ocurren  a  diferentes  niveles  de  competencia,  de  forma  que  los  máximos  de
regeneración generalmente ocurren a niveles de competencia intermedios (Ruiz-Benito  et al.,
2012), de crecimiento a niveles de competencia bajos (Gómez-Aparicio  et al., 2011; Vayreda et
al., 2012b) y de mortalidad a niveles de competencia altos (Carnicer et al., 2011; Ruiz-Benito et
al., 2013).
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El  clima es otro factor  clave que ejerce un papel  fundamental  sobre los diferentes  estadios
demográfcos de las especies forestales. Así la temperatura aparece como uno de los principales
determinantes  de las  tasas  de crecimiento  y  mortalidad  en estos  bosques,  incluso  con una
importancia relatva mayor que la precipitación (Carnicer et al.,  2011; Gómez-Aparicio et al.,
2011; Ruiz-Benito et al., 2013). Así, se ha observado una tendencia generalizada de aumentos en
la  tasa  de  mortalidad  en  zonas  de  altas  temperaturas,  independientemente  de  la  especie
considerada  (Carnicer et  al.,  2011;  Ruiz-Benito et  al.,  2013).  Sin  embargo,  los  mecanismos
subyacentes al efecto de las altas temperaturas sobre la mortalidad podrían variar dependiendo
de la especie considerada. Así en las especies de coníferas el estrés hídrico podría causar un
cierre  estomátco  que  limitara  su  fjación  de  carbono,  mientras  que  las  especies  planifolias
presentarían  una  mayor  tendencia  a  sufrir  fallos  hidráulicos  (McDowell,  2011;  McDowell,
Beerling, Breshears, Fisher, Raffa & Sttt, 2011).

La existencia de fuertes interacciones entre los efectos del clima y la estructura del bosque sobre
los principales procesos demográfcos, sugiere que en situaciones de elevada densidad algunas
poblaciones  podrían  ser  partcularmente  susceptbles  a  sufrir  colapsos  demográfcos,
independientemente de su composición (Ruiz-Benito et al., 2013). Esto se debe a que todas las
especies pueden verse fuertemente afectadas por la competencia bien directamente (como las
coníferas  que  son más  susceptbles  a  niveles  de competencia  elevados)  o  indirectamente  a
través de su interacción con el clima (en el caso de las planifolias). Sin embargo, en bosques de
densidad  intermedia  donde  las  tasas  demográfcas  no  estuvieran  tan  constreñidas  por  la
competencia, las diferencias inter-específcas en la respuesta al clima serían más patentes. Así,
las especies con el límite sur de su distribución en la Península Ibérica (e.g. especies de montaña)
serían más sensibles a reducciones en la regeneración (Ruiz-Benito  et al., 2012), supresión del
crecimiento (Gómez-Aparicio et  al.,  2011)  y  a  incrementos  en la  mortalidad bajo  el  cambio
climátco (Ruiz-Benito et al., 2013), que las especies Mediterráneas adaptadas a las condiciones
climátcas  afectando  signifcatvamente  a  los  patrones  de distribución  de las  especies  en  la
Península Ibérica (Benito-Garzón et al., 2013; García-Valdés et al., 2013).

El hecho de que consistentemente se haya observado que la estructura del bosque es un factor
determinante en los procesos demográfcos y en los patrones de distribución, sugiere que la
gestón consttuye una oportunidad y una posible herramienta para incrementar la resistencia y
la resiliencia de los bosques frente a los efectos del  cambio climátco (Schröter  et al.,  2005;
Lindner et  al.,  2010).  Bajo  los  escenarios  de  cambio  climátco  en  la  Península  Ibérica  (i.e.
aumento  de  la  aridez  IPCC,  2007)  la  demografa  de  las  especies  arbóreas  podría  verse
partcularmente alterada teniendo implicaciones para la distribución de especies. Esto hace que
la adaptación de los bosques Ibéricos deba ser una prioridad a nivel nacional, partcularmente la
de las masas densas procedentes de repoblaciones y que ocupan importantes extensiones en la
Península Ibérica sin recibir un manejo adecuado (Madrigal, 1998; MMA, 2008; Serrada  et al.,
2011;  Ruiz-Benito et  al.,  2012).  Reducciones  de la  densidad,  y  por  tanto  de  los  niveles  de
competencia, en masas de elevada densidad sería recomendable para promover heterogeneidad
estructural,  favorecer el  suministro de semillas y el establecimiento de plantones (Mendoza,
Gómez-Aparicio, Zamora & Matas, 2009; Zamora, Hódar, Matas & Mendoza, 2010) y mejorar la
resiliencia  frente  a  perturbaciones  como  incendios  y  cambio  climátco  (Pausas,  Blade,
Valdecantos, Seva, Fuentes, Alloza, et al., 2004; Seppälä, Buck & Katla, 2009). Estas medidas de
disminución de la  competencia serían partcularmente necesarias en masas jóvenes,  por ser
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éstas partcularmente sensibles a los efectos del clima, en especial en bosques limitados por
agua como en la región Mediterránea (Vayreda et al., 2012b).

Las  especies  con  el  límite  sur  de  su  distribución  en  la  Península  Ibérica  (e.g.  especies  de
montaña)  son  partcularmente  vulnerables  a  los  efectos  negatvos  potenciales  del  cambio
climátco  y  a  elevadas  densidades.  Por  una  parte,  ante  el  cambio  climátco,  aumentos
potenciales en la tasas de mortalidad pueden limitar fuertemente su distribución (Benito-Garzón
et al., 2013) y condicionar consistentemente sus posibilidades de expansión (García-Valdés et al.,
2013) ya que dependen de la existencia de poblaciones cercanas para que puedan producirse
procesos de recolonización (García-Valdés et al., En Revisión). Además, se ha identfcado que las
coníferas  de montaña  son partcularmente  proclives  al  decaimiento por  su  sensibilidad  a  la
sequía (Galiano, Martnez-Vilalta & Lloret, 2010; Sánchez-Salguero, Navarro-Cerrillo, Swetnam &
Zavala, 2012) y susceptbles a una reducción de su hábitat por modifcaciones climátcas bajo
escenarios de cambio climátco (Benito-Garzón et al., 2008a). 

La  disponibilidad  de  datos  a  escalas  regionales,  como  los  Inventarios  Forestales  Nacionales
(Villanueva, 2004) o ensayos de procedencia (e.g. Alía,  García del Barrio, Iglesias, Mancha, de
Miguel,  Nicolás,  et  al., 2009),  junto  con  el  uso  aproximaciones  teóricas  y  de  modelización
(algunas de ellas sintetzadas en el presente capítulo) han supuesto un importante avance en el
conocimiento teórico sobre el funcionamiento de los bosques Ibéricos. Dicho conocimiento es
esencial  para identfcar  prioridades en la gestón forestal  sostenible  incluyendo medidas de
adaptación para incrementar su resistencia y resiliencia frente al cambio climátco.
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1. Introducción 

Una buena planifcación del manejo forestal requiere proyecciones confables de crecimiento y
producción (García, 1994). El  uso de las mismas, asociado con apropiados modelos de análisis
económicos, permite tomar decisiones concernientes a la edad óptima de la cosecha, los niveles de
renovación adecuados,  los momentos de las cortas intermedias,  entre otros aspectos (Clutter,
Forston, Pineaar, Brister & Bailey, 1992). 

El manejo forestal tiene una característica distintiva respecto de cualquier otro tipo de proceso y es
que la fábrica es también el producto y el objetivo particular del mismo es encontrar el balance
entre  la  producción  y  el  almacenaje  (Clutter el  al.,  1992).  Los  modelos  de  predicción  de  la
producción son una opción para la administración de estas interrelaciones y para ello deben poder
entregar las salidas cubriendo el rango completo de calidades de estación y regímenes selvícolas y
así facilitar alcanzar la producción requerida (Goulding, 1994). 

Los  modelos  forestales  representan  la  experiencia  promedio  de  cómo  los  árboles  crecen  y
compiten  y  por  ende  de  cómo  las  estructuras  de  los  bosques  se  van  modifcando.  Son  una
simplifcación de algún aspecto de la realidad y en especial un modelo de crecimiento del rodal es
una abstracción de la dinámica natural de un bosque y puede abarcar procesos como crecimiento,
producción, mortalidad y otros cambios en la estructura del mismo. El nivel de detalle de estos
modelos varía enormemente (von Gadow & Hui, 1999). 

Figura 1. El rol de los modelos de crecimiento y producción asociados a datos complementarios es proveer
de información para el manejo forestal (Vanclay, 1994)

La  llave  para  el  manejo  forestal  exitoso  es  un conocimiento  apropiado  de  los  procesos  de
crecimiento y uno de los objetivos principales de la modelización es poder comparar alternativas
selviculturales. En este sentido los profesionales forestales deben ser capaces de poder anticipar
las consecuencias de un particular régimen selvícola (Vanclay, 1994;  von Gadow & Hui, 1999),
por lo tanto, el modelado matemático del crecimiento constituye en la actualidad un requisito
indispensable/indiscutido para un adecuado manejo forestal (García, 2013). 
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La técnica más apropiada de modelización está condicionada por la calidad y cantidad de los
datos disponibles y por el nivel de resolución requerido (región, paisaje, rodal, árbol); con el
aumento del nivel de la resolución de la predicción, los modelos requieren mayor información y
detalle. En la modelización hay un compromiso entre el costo y la precisión (von Gadow & Hui,
1999),  los  modelos  innecesariamente  complicados  resultan  a  menudo  en  mayores  costos
computacionales y en una pérdida de la precisión de las estimaciones (García, 1994). 

Los modelos de producción forestal refejan con variantes las distintas flosofas de modelización
y niveles de complejidad matemática. Los modelos de crecimiento y producción a nivel de rodal
podrían agruparse según la población meta para la cual las predicciones se aplican (Clutter et al.,
1992) de la siguiente forma (Tabla 1): 

1. Bosques naturales 2. Plantaciones
1.1. Irregulares 2.1. Raleadas
1.2. Regulares 2.2. No raleados

Tabla 1. Agrupamiento de los modelos de crecimiento y producción a nivel de rodal ( Clutter et al., 1992)

Pero también estos modelos pueden ser categorizados a través de una aproximación de la forma
de presentación (escrita o computacional) y la estructura de los datos de salida (a nivel de rodal
o de árbol), según (Figura 2):

Figura 2. Categorización de los modelos según forma de presentación y estructura ( Clutter et al., 1992)

Los  modelos  de  crecimiento  a  nivel  de  rodal  producen  información  agregada  acerca  del
desarrollo  del  mismo,  bajo  determinadas  condiciones  ambientales  y  contemplando  las
modifcaciones periódicas de sus atributos por las cortas y otros tipos de disturbios. 

Las corrientes del modelado del crecimiento forestal han tenido diferentes enfoques, pero en las
últimas décadas el concepto de espacio de estados y transiciones de la teoría general de los
sistemas  se  ha  transformado  en  una  importante  herramienta  para  defnir  la  estructura  de
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algunos  modelos  de  simulación  forestal  (Vanclay,  1994;  García,  1994;  Chauchard,  2001;
Andenmatten  &  Letourneau,  2003;  Nord-Larsen  &  Johannsen,  2007).  En  este  concepto,  el
sistema  es  concebido  como  un  conjunto  de  elementos  o  variables  del  rodal  que  se
interrelacionan entre sí, y cuyas magnitudes expresan a cada instante los estados del sistema. El
cambio entre un estado y otro del mismo estará conducido por funciones de transición. En este
caso los estados están defnidos por los distintos valores que adoptan las variables del mismo,
como la altura dominante, el área basal, el número de árboles, los índices de densidad de rodal,
etc. Las funciones de transición son las que permiten proyectar estas variables de estado a cada
instante, de manera que el modelado se centra en la tasa de cambio de cada estado. De esta
manera  los  estados futuros  del  rodal  puedan  ser  predichos  a  partir  del  estado  actual  y  no
dependen  de  las  condiciones  o  estados  pasados  (García,  1994).  Un  sistema  así  concebido
entonces puede ser  descripto simplemente por un conjunto de funciones de transición que
permitan la proyección del estado del rodal en cada momento, cuya descripción es completada
con un conjunto de funciones de salidas adicionales. 

Las  ideas  del  espacio  de estados  no es  nueva en otras  áreas  de la  ciencia,  pero  debido  al
desconocimiento y la fuerte tradición de algunos esquemas de modelización ha provocado que
la adopción para la modelización forestal sea lenta (Burkhart & Tomé, 2012; García, 2013). 

Según García (1994, 2013) puede plantearse un modelo de simulación forestal dinámico que
prediga el cambio periódico, anual o infnitesimal, para cada variable de estado, como puede ser
la altura dominante actuando como conductora y el área basal como variable vinculada en un
espacio  bidimensional;  pero  el  modelo  puede  ser  mejorado  con  la  adición  de  una  tercera
variable  de  estado,  como  el  número  de  pies,  describiendo  ahora  el  estado  en  un  espacio
tridimensional.  El  principio de parsimonia sugeriría no usar más variables de estado que las
necesarias. Dadas estas tres variables, con adecuadas funciones de salida, se pueden estimar
otras importantes variables de estado, como volúmenes de variados productos y parámetros de
distribuciones diamétricas.  En  ausencia de disturbios  como las  claras,  las  trayectorias  de las
variables en el espacio de estados son establecidas por aplicación iterativa de las funciones de
transición. Frente a la aplicación de claras o entresacas se establece un cambio instantáneo en el
estado del rodal, que es el que se proyecta mediante las funciones de transición por el mismo
proceso iterativo. 

2.  Espacio  de  estados  y  funciones  de  transición  a  través  de  vincular
índices de densidad

En  forma amplia,  se  puede  defnir  densidad  del  rodal  como una  medida  cuantitativa  de la
cantidad  de  biomasa  arbórea  existente  por  unidad  de superfcie.  Las  medidas  de  densidad
usualmente empleadas son el número de árboles y el área basal por una unidad de superfcie
(Clutter et al., 1992; Mason, 2005). Sin embargo estas medidas absolutas por sí solas no son tan
efectivas para expresar la ocupación del sitio si no se conoce alguna otra variable relacionada
con el tamaño del  rodal,  que complemente a aquellas o bien se vincule  en forma directa  o
indirecta. 

En términos prácticos, esta combinación adquiere la forma de índices de densidad del rodal (ID),
los cuales vinculan de alguna manera dos variables, una relacionada con el tamaño medio del
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mismo y otra con la densidad absoluta, para entregar un valor relativo del estado de la densidad.
Estos  índices  permiten  expresar  el  grado  de  competencia  de  los  árboles  del  rodal  en  un
momento dado. Además de emplear variables  de sencilla  medición,  los índices  de densidad
tienen la particularidad de ser relativamente independientes de la calidad de estación (Prodan,
Peters,  Cox  & Real,  1997;  Zeide,  2005),  que  constituye  la  expresión  de  la  potencialidad
productiva de una especie en un sitio dado. 

Para la planifcación y gestión selvícola es necesario disponer de mediciones confables de la
densidad del rodal que permitan controlar la competencia entre los árboles y así garantizar y
eventualmente incrementar la producción del mismo. Si no se tiene la capacidad de medir la
densidad, no es posible controlar el régimen selvícola y por lo tanto lograr optimizar el objetivo
productivo buscado (Zeide, 2005). 

Cuando se analiza la evolución de los diversos ID, casi todos ellos tienden a un valor máximo en
donde se  estabilizan,  fenómeno sustentado  en el  principio  biológico  del  autoaclareo de los
rodales regulares bajo condiciones de alta competencia intra-específca (Reineke, 1933;  Yoda,
Kira, Ogawa & Osumi, 1963). Dicho principio se apoya en expresar la competencia de las masas a
través de la densidad relativa y sostiene que cuando un rodal ha alcanzado el valor máximo de
carga  se  autorregula  mediante  el  proceso  de  mortalidad  natural,  manteniendo  el  rodal  en
valores de densidad relativa máxima. En esta frontera del crecimiento biológico puede esperarse
que la  mortalidad natural  ocurra  a  una  tasa  relativamente  constante,  como por  ejemplo la
pendiente de la relación de Reineke. En cambio, si el análisis se realiza sobre la evolución del ID
respecto de alguna variable relacionada con el tiempo, como la altura, la mortalidad natural se
expresa cuando el índice alcanza una meseta o estabilización en dicha evolución (Figura 3). 

Sin embargo, es importante saber que un ID por sí solo no puede describir adecuadamente la
estructura del rodal, aunque permita inferir el nivel de competencia. La asunción de que el grado
de ocupación del sitio es una función del tamaño del árbol y la densidad tiene sus limitaciones.
Dos rodales con las mismas características de los fustes pueden diferir en el grado de ocupación,
por ejemplo, si sólo uno de ellos ha sido recientemente clareado y/o podado (García, 1990). 

Con el fn de modelizar el crecimiento y la producción de plantaciones de Pseudotsuga menziesii
en  Argentina,  Andenmatten et  al.  (1997)  comenzaron  un  estudio  en  el  que  se  analiza  el
comportamiento de dos índices de densidad, la Densidad Relativa (DR) (Curtis, 1982), y el Factor
de Espaciamiento Relativo (FE), Hart-Becking o Wilson (Day, 1985; Prodan et al., 1997), con el fn
de vincularlos funcionalmente (Func. 1 y 2, respectivamente). Para favorecer la comparación y
vinculación se invirtió el Factor de Espaciamiento, según la equivalencia (2) y con ello se logró
que la evolución del índice se transforme en creciente, situación que simplifca la comparación
con la Densidad Relativa. Al hacer ello se obtiene un nuevo índice, derivado de aquel, que se lo
denomina con un sentido lógico como Factor de Altura (FH), para diferenciarlos. Para analizar las
evoluciones de ambos índices emplearon las salidas del simulador TASS (Mitchell & Cameron,
1985), con la misma especie, utilizando la altura dominante para expresar el paso del tiempo.
Encontraron que ambos  índices  alcanzan valores  máximos,  que se  estabilizan,  a  una misma
altura dominante o tamaño del  rodal,  e  interpretaron que los  mismos estarían indicando la
mortalidad  inminente  por  competencia.  El  hecho  que  esto  ocurra  a  una  misma  altura
dominante, señala la coherencia con el fenómeno de mortalidad y la posibilidad de vinculación
entre ambos índices (Figura 3). 
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DR = G

Dg0,5
(1)

Dónde:

DR: Índice de Densidad Relativa.

G: Área basal del rodal [m2/ha].

Dg: Diámetro promedio cuadrático [cm].

FE = e
H o

⇒ FH = 1
FE

=
H o

e
=
H o⋅√ N
100

(2)

Dónde:

FE: Índice de Espaciamiento relativo.

e: Espaciamiento medio de los árboles [m2].

Ho: Altura dominante del rodal [m].

FH: Índice Factor de Altura dominante.

a)

b)

Figura 3. (a) Evoluciones de la Densidad Relativa (DR)  y el Factor de Espaciamiento (FE)  y (b), de la
Densidad Relativa y el Factor de Altura (FH). Al invertir el FE, transformándose en otro índice, denominado

Factor de Altura (FH), se logra que el índice sea creciente con el desarrollo del rodal y facilite la
comparación con DR (Andenmatten et al., 1997). La línea vertical indica la altura a la cual los índices

alcanzan el máximo.
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Para estudiar la evolución de los índices de densidad de masas regulares en el tiempo, se ha
reemplazado la edad por la altura dominante, ya que ésta constituye una de las variables de
estado que además de involucrar implícitamente el  paso del  tiempo, indica la  capacidad de
crecimiento del rodal. Además, en el sistema planteado la altura dominante para una estación
determinado, está funcionalmente relacionada con la edad, pudiendo reemplazarse entonces
una por otra  (García, 1994). 

Con estos estudios se postuló que para cada especie cuando los índices mencionados alcanzan
los máximos, existe una relación directa y constante entre ambos (Figura 3b) que se la denominó
F y queda expresada de la siguiente manera: 

DR
FH

= F ⇒ DR= F.FH (3)

A partir de esta interpretación, surgió la hipótesis que sugiere que la misma relación estable
(F en Figura 4) entre los índices, cuando se alcanzan los máximos biológicos en el rodal, puede
aplicarse a la etapas previas de desarrollo del mismo, como un un factor de proporcionalidad
que se mantiene a lo largo de la vida del rodal (F0 en Figura 4). 

Figura 4. Hipótesis de evoluciones de la DR y el FE a lo largo de la vida del rodal. La Zona 1 expresa un
crecimiento de los valores de los índices, mientras que la Zona 2 la de la maximización de los índices y la
fase de autoaclareo. El postulado establece la igualdad entre Fo y F y que los máximos se alcanzan en el
mismo momento. Alcanzados los máximos, el rodal se mantendrá en un estado de equilibrio dinámico,

regulado por competencia intra-específica (Andenmatten, 1999)

Esta  vinculación  permite  formular  un  modelo  de  estado  basado  en  que,  si  resulta  sencillo
predecir la evolución del Factor de Altura (FH)  con una adecuada función de crecimiento en
altura,  debiera  ser  simple  predecir  la  evolución  de  la  Densidad  Relativa  (DR),  a  partir  de
establecer una relación funcional  entre ambos. En este caso la función de altura dominante
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actúa como directriz o conductora del  modelo,  mientras que la variable  número de pies  no
variará en cortos períodos de tiempo y puede ser controlada mediante las claras inducidas por el
silvicultor. Habitualmente las proyecciones con los modelos se hacen para intervalos cortos no
mayores a 10 años, sufcientes para controlar los efectos de corto plazo. Esto permite aplicar el
supuesto de que no existirá mortalidad y por  lo tanto se  evita  la  necesidad de ajustar  una
función para estimar el número de individuos sobrevivientes (Andenmatten, 1999). A pesar de
ello no se pueda ignorar el proceso de mortalidad y debería poder predecirse su impacto en la
densidad para la modelización de la selvicultura de rodales sin claras o con bajos pesos de las
mismas. 

Por lo tanto para un período de tiempo dado y bajo la hipótesis de proporcionalidad directa
entre ambos índices de densidad,  una relación de transición se puede escribir a partir de la
ecuación (3), de la siguiente forma: 

F =
DRmáximo
F máximo

=
DRi
FH i

(4)

Dónde:

F: Factor de proporcionalidad.

Entonces para cualquier momento se puede expresar (4) también como:

DR2
DR1

=
FH 2

FH1

(5)

La igualdad (5) ya es una función de transición, sin embargo a partir de (3) es posible expresar la
función de transición por diferencia matemática de la misma en dos momentos dados del rodal,
de la siguiente manera: 

DR2 = DR1 + F (FH 2 − FH 1) (6)

2.1. Determinación del parámetro de transición F

Un  aspecto  al  que  los  autores  han  prestado  especial  atención,  es  al  valor  del  factor  de
proporcionalidad F para un mismo rodal; a través de las sucesivas mediciones en el tiempo, el
valor de F tiende a estabilizarse (Figura 3b), lo que les indujo a plantear la precedente función de
transición (6), donde el término F x (FH2 – FH1) constituye el producto que expresa el crecimiento
de la DR1 en el período de proyección considerado. Para que la función de transición (6) pueda
aplicarse en cualquier momento de la vida del rodal implica que la proporcionalidad que vincula
los ID debe mantenerse a lo largo del desarrollo de un rodal regular. 

Andenmatten (1999) trabajando con plantaciones de  Pseudotsuga menziesii y posteriormente
Andenmatten & Letourneau (2003) con plantaciones de Pinus ponderosa de la región Patagonia
Andina de Argentina, establecieron una forma para determinar los valores máximos de ambos
índices para las especies y con ello defnir la constante de proporcionalidad entre los índices.
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Establecen estos máximos a partir de sumarle dos desvíos estándar al promedio obtenido con la
muestra disponible de cada índice de densidad. Los resultados mostraron que las distribuciones
de frecuencias de ambos índices son normales. Los valores máximos para la región estudiada
resultaron para P. ponderosa en una DR de 21,5 y para el FH de 10,4, por lo tanto el valor del
parámetro F, obtenido por el cociente entre ambos, fue de 2,06. Por otro lado, para P. menziesii,
los valores máximos de los índices fueron de 18,0 y 13,6, respectivamente, resultando en un
valor de F de 1,32. 

Para  probar  esto,  los  autores  realizaron  pruebas  con  la  especie  Pseudotsuga menziesii
proyectando la función de transición con el parámetro ajustado para la misma, para cortos y
variables períodos de tiempo con 31 parcelas permanentes de rodales que variaron en edades y
estructuras,  obteniendo  en  29  de  ellas  errores  inferiores  al  10%.  También  realizaron  una
validación con las salidas del simulador TASS para la misma especie, publicadas por  Mitchell y
Cameron (1985), bajo una gran variedad de situaciones, con y sin aplicación de claras y largos de
períodos  de  tiempo,  obteniendo  errores  del  orden  del  6-7%.  Las  pruebas  realizadas  no
rechazaron la hipótesis de proporcionalidad, con lo cual se pudo avanzar en la propuesta de
modelamiento de la producción vinculando los índices de densidad y utilizando un factor de
proporcionalidad F propio de la especie y zona de crecimiento. 

Posteriormente se aplicaron los mismos conceptos para masas de Pinus radiata en el País Vasco
de  España,  logrando  buenos  resultados  para  el  modelado  del  crecimiento  y  la  producción
(Chauchard, 2001). A diferencia de las experiencias en Argentina, el parámetro F se estableció
ajustando una función lineal  entre los  pares  de datos  FH –  DR de  un conjunto de parcelas
temporales de varios inventarios. Se encontró que con una precisión del 75% la dispersión entre
ambas variables se podía explicar con la función de la recta (7) (Chauchard, 2001; Chauchard &
Andenmatten, 2009). 

DR = −0,69429 + 1,31848⋅FH (7)

Operando  matemáticamente  la  ecuación  (7)  en  dos  momentos  de  tiempo  consecutivos  se
obtiene la misma ecuación (6). Sin embargo, posteriormente se estudian los cambios de ambos
índices en períodos sucesivos en 34 parcelas permanentes de Pinus radiata para períodos de 5 a
6  años  en  rodales  de  distintas  edades  y  densidades.  En  estas  condiciones,  el  parámetro  F
presentó un valor promedio de 1,6275, con un error relativo en la proyección del área basal de
aproximadamente el 7% (Chauchard, 2001). De esta manera, la tasa de cambio de la ecuación (6)
quedó  expresada  como  1,6275  (FH2 –  FH1),  que  fue  la  que  fnalmente  se  empleó  para  el
desarrollo el modelo de crecimiento y producción.

2.2. Determinación del área basal de rodal

A través de proyectar la DR con la función directriz (Ho) y el control del número de pies (N), es
posible entonces determinar el área basal (G) en dos momentos distintos del crecimiento del
rodal.  Efectivamente  es  posible  despejar  G de  la  función  (1);  Andenmatten  (1999)  resolvió
matemáticamente el despeje, sin tener que conocer el diámetro medio del rodal (Dg) y con ello
evitar el desarrollo de funciones para su estimación. Resolvió la simplifcación de la siguiente
manera (Chauchard, 2001): 
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Partiendo de un determinado DR y N, se tiene, operando matemáticamente con G, la siguiente
igualdad:

De esta manera se puede introducir Dg en el numerador:

(8)

Con ello en (8) ya se puede eliminar Dg0,5  y entonces despejar G, quedando:

G = [ 10⋅DR
(0,7854⋅N )0,25 ]

1,333

(9)

En este esquema, ya se está en condiciones de describir el estado del rodal a través de la altura
dominante, el área basal y el número de pies, controlado por la aplicación de claras y/o una
función de mortalidad, según el caso. 

Recientemente,  Letourneau,  Roccia, Andematten, Oliva, Casado y  Del Val (2013) aplicaron la
ecuación (9)  para  estimar la  precisión de las proyecciones de corto  plazo del  área basal  de
plantaciones  de  Pinus ponderosa creciendo en un amplio  rango  de calidades  de estación y
densidades, sin la aplicación de claras recientes. Se empleó la función que vincula los índices de
densidad (función 6), ajustada para la especie y encontraron que los errores de las estimaciones
se distribuían normalmente con una media de cero y un desvío estándar de ±3%. 

Empleando  las  series  de  crecimiento  de  Pinus radiata provenientes  de  un  diseño  de
tratamientos de clareos tempranos e intensos para regímenes directos en Nueva Zelanda (White
& Woollons, 1990), se ajustó la función (6) con el fn de analizar la fexibilidad para expresar los
patrones de crecimiento de cada tratamiento. Los ensayos se siguieron entre los 7 y 24 años, con
mediciones periódicas. Se establecieron las evoluciones de los índices de densidad para cada
ensayo y se ajustó un valor promedio del parámetro F para todos los ensayos. La precisión se
midió en área basal,  empleando la altura dominante real de cada tratamiento como variable
directriz de la proyección. El parámetro F resultó en un valor de 1,28217 y los errores para todos
los ensayos fueron menores al 10%, excepto para los últimos períodos de los regímenes de 600 y
700 pies/ha que alcanzaron el  12% de error  (Tabla  2).  Los  resultados  han mostrado la  gran
fexibilidad de una función de transición de estructura lineal simple para expresar los patrones
de crecimientos de los diferentes ensayos (Figura 5), señalando además la robustez para actuar
como motor de un modelo de crecimiento. 
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Edad
(años)

Número de pies/ha a los 7 años
700 600 500 400 300 200

7 Parámetros de partida igualados (área basal)
12 -4% -4% -5% -5% -1% -5%
15 -5% -3% -4% -3% -1% -4%
18 0% -1% -3% -3% -2% -7%
22 6% 10% 3% 2% 0% 0%
24 12% 12% 5% 4% 1% 2%

Tabla 2. Errores porcentuales de proyectar áreas basales iniciales  (a los 7 años) en ensayos de clareos
intensos  en plantaciones  de Pinus  radiata  en Nueva Zelanda (White & Woollons,  1990).  Se  empleó la
función de transición (6) con el  parámetro F ajustado para todos los ensayos y empleando las alturas
dominantes reales como directriz e integrante de unos de los índices de densidad.

Figura 5. Proyección del área basal inicial a los 7 años con la función de transición (6) de seis ensayos de
claras intensas para P. radiata en Nueva Zelanda (White & Woollons, 1990). El parámetro F es el promedio

ajustado para todos los ensayos. La línea de trazo representa la evolución del área basal real de los
tratamientos.
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2.3. Incorporación del volumen en el modelado del espacio de los estados

El esquema general para desarrollar un modelo que permita proyectar la estructura del rodal se
basa en emplear una función de crecimiento en altura dominante,  como función directriz,  y
sobre ella se apoya una función corazón del  modelo, como la función de transición (6),  que
estima las variables de estado del rodal a cada momento. Con los parámetros de las principales
variables del rodal establecidos en cualquier momento, otras variables de estado importantes
como los  volúmenes  totales  y  maderables,  se  pueden  estimar  con  adecuadas  funciones  de
salida, tanto a nivel de árbol individual como a nivel de rodal. 

Sin embargo, es posible modelar el volumen del rodal con la utilización de los  ID y un vínculo
entre ellos, a partir del  empleo de una función de salida propuesta por  Mitchell y Cameron
(1985). Estos autores proponen una función para estimar el volumen del rodal incorporando el
índice Densidad Relativa, de la siguiente forma: 

(10)

Donde: 

V: Volumen del rodal [m3/ha]. 

Ho: Altura dominante [m]. 

DR: Índice de Densidad Relativa. 

a, b, c: Parámetros particulares. 

La función  (10)  contiene las tres variables de estado, altura dominante y área basal del lado
derecho, ésta como parte integrante de DR y el volumen total por unidad de superfcie, como
salida del lado izquierdo. Además, esta ecuación (10) al incorporar el índice Densidad Relativa
facilita  el  acople  directo  con  la  función  de  transición  (6),  con  lo  que  se  logra  dos  efectos
importantes, por un lado incorporar la variable de estado número de pies y por el otro poder
proyectar el volumen del rodal entre dos momentos, de la siguiente manera:

(11)

(12)

La función (12) permite estimar el volumen del rodal al fnal de cualquier período por proyección
del estado inicial del mismo, para ellos se requiere una función directriz de crecimiento en altura
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dominante y para períodos de proyección en el cual hay control del número de pies/ha. En este
caso el volumen total integra directamente las funciones de transición, en vez de integrar una
función de salida que se aplique sobre los estados del rodal proyectados previamente por otras
funciones  de transición.  La  función de transición en volumen también se  podría  re-escribir,
haciendo el cociente entre V2/V1 y sus equivalencias del lado derecho y despejar V2. 

En estas condiciones ya es posible representar el volumen en las trayectorias o transiciones de
los estados del rodal en un espacio tridimensional. 

Andenmatten & Letourneau (2003) diseñaron un modelo basado en la función (12), para simular
la producción de masas de  Pinus ponderosa en Patagonia, Argentina. Emplearon 87 parcelas
para  establecer  el  espacio  tridimensional  de  estados  y  luego  evaluaron  los  errores  de
proyección, empleando la función de transición (12), utilizando 15 parcelas permanentes, para
períodos de 2 a 8 años. Del análisis obtuvieron un error promedio absoluto en la estimación del
volumen fnal del rodal del 3%, con un sesgo del +3%, mientras que el error máximo obtenido
ocurrió en una parcela con una subestimación del – 7%. 

Posteriormente se aplicó la función (12) para modelar el espacio de estados empleando la altura
dominante y la DR para plantaciones de Pinus elliottii en la provincia de Córdoba, Argentina. En
la Figura 6 se ejemplifca, a partir de datos de 96 parcelas, el espacio tridimensional de estados
empleando dichas variables y la superfcie de respuesta ajustada. 

Figura 6. Modelado del espacio tridimensional de los estados con base en la función (12) para P. elliottii en
la provincia de Córdoba, Argentina. Sobre la superficie de respuesta ajustada se muestran los desvíos en

cada punto de la muestra (Andenmatten, Letourneau y De Agostini. INTA- Proyecto de investigación:
“Funciones e Índices de densidad para el manejo de Pinus elliottii y P. taeda en el Valle de Calamuchita,

Córdoba”, Argentina. Datos no publicados).

121



L.M. Chauchard, E. Andenmatten, F. Letourneau

3. Reflexiones finales

El  desafo  es  desarrollar  modelos  que  sean  sufcientemente  realistas  y  al  mismo  tiempo
matemáticamente tratables. Considerando que con una ecuación de la recta entre dos índices
de  densidad  se  logra  involucrar  las  principales  variables  de  estado  del  rodal  y  expresar  la
transición en un período dado de las  mismas,  se considera que la propuesta presentada se
aproxima a la meta de simplicidad y robustez expresada para la modelización. 

La función (6) posee varias peculiaridades buscadas en la modelización, entre las cuales están las
propiedades que deben tener las funciones de transición (García, 1994; Chauchard, 2001): 

• Simplicidad:  a  través  de  la  ecuación  de  la  recta  se  logra  proyectar  las  principales
variables de estado del rodal: área basal (G), diámetro promedio (Dg), altura dominante
(Ho) y número de árboles (N).  A la vez la variable N aparece como factor común en
ambos miembros y se la cita como la variable vínculo entre ambos índices.

• Consistencia: si el tiempo transcurrido es nulo, el estado inicial y fnal son idénticos.

• Composición:  el  resultado  de  proyectar  el  estado  inicial  en  t0 hacia  un  momento
posterior  t1 y  luego  este  nuevo  estado  proyectarlo  hasta  t2,  es  el  mismo que si  la
proyección se realiza directamente desde t0 a t2.

• Causalidad: en un período cualquiera un cambio en el estado puede ser causado por
actuaciones ocurridas dentro de dicho período y no por eventos ocurridos fuera de él.

• Productividad: hay consistencia con la teoría de la producción fnal común, que postula
que  bajo  un  amplio  rango  de  densidades  iniciales,  los  rodales  sin  intervenciones
arribarán a las mismas densidades fnales. La función permite arribar al mismo valor
asintótico para diferentes densidades iniciales (Figura 7).

Figura 7. Proyección de cinco densidades iniciales diferentes en área basal [m 2/ha], empleando la función de
transición (6) desarrollada para Pinus radiata como hipótesis, para un largo período de tiempo y sin

aplicación de claras (Chauchard, 2001).
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Finalmente, el desafo actual consiste en defnir las fronteras de la selvicultura para la utilización
de un único valor del parámetro de proporcionalidad F entre los índices de densidad. Ello implica
profundizar la  investigación sobre el  impacto de las  claras  severas  sobre el  parámetro,  que
signifca evaluar el impacto mismo sobre las evoluciones de los índices o el estado del rodal y
que determinará en defnitiva, la calidad de la predicciones fnales sobre la producción de un
régimen selvícola.
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1. Introducción

El  objetvo últmo de la  gestón  forestal  es  asegurar  la  persistencia  de las  masas  forestales,
garantzando  de  forma  contnua  y  sostenible  los  servicios  ecosistémicos  que  proveen  (ej.
biodiversidad,  secuestro  de  carbono,  regulación  del  ciclo  hídrico)  y  el  aprovechamiento  de
bienes (ej. leñas, madera). Para ello el selvicultor deberá aplicar sus conocimientos teóricos y
práctcos sobre composición, calidad, sanidad aprovechamiento y regeneración del bosque. Sin
embargo,  si  hay  algo  que  caracteriza  a  la  gestón  forestal  es  que  esta  se  desarrolla  en  un
contexto de enorme complejidad debido, entre otras causas, a la concurrencia e interacción de
numerosas  variables biofsicas  (ej.  topografa,  suelo,  clima)  sobre la dinámica de la masa,  la
ocurrencia más o menos estocástca de perturbaciones (ej.  incendios)  que pueden alterar el
planeamiento inicial y la longevidad y lento crecimiento del arbolado, en comparación con otros
organismos, que hace que las proyecciones de resultados de los tratamientos aplicados sea a
decenas de años vista. Además  la partcularidad de obtener resultados a largo, o muy largo
plazo,  se  convierte  en  un  nuevo  elemento  de  complejidad  pues  la  prioridad  social  de
determinados  bienes  o  servicios  puede  haber  cambiado  totalmente  como  ha  ocurrido
claramente a lo largo del siglo XX (ej. abandono del carboneo vs. irrupción del turismo rural).

En este complicado escenario en el que múltples objetvos están en juego al mismo tempo, y en
el  que  los  procesos  que  determinan  la  dinámica  del  rodal  son  muy  complejos  y  pueden
interaccionar  entre  ellos,  puede  ser  de extraordinaria  utlidad la  aplicación de herramientas
matemátcas con las  que simular escenarios  y  proyectar en el  futuro a corto  o medio plazo
soluciones de gestón para poder valorar sus consecuencias.

Un  modelo  matemátco  forestal  de  crecimiento  no  es  sino  una  visión  simplifcada  de  los
diferentes fenómenos que pueden determinar la dinámica temporal de los árboles de un rodal.
En  general,  esa  dinámica  estará  determinada  por  una  serie  de procesos  condicionados  por
variables locales medioambientales y climátcas, así como por la interacción entre árboles y otras
plantas. 

El primer paso en la elaboración de un modelo matemátco forestal consiste en determinar si las
relaciones y dependencias de esos procesos se pueden describir, con el nivel de complejidad que
permita la capacidad de procesamiento disponible y la calidad y cantdad de los datos a nuestra
disposición, mediante un cierto formalismo matemátco que permita su cuantfcación precisa y
exacta. El siguiente paso incluye la integración de todos esos procesos y su puesta a punto en un
algoritmo capaz de reproducir con sufciente precisión y exacttud la dinámica observada del
rodal. Finalmente, el tercer y últmo paso consiste en utlizar el modelo para generar escenarios
futuros posibles de ese rodal bajo condiciones medioambientales diferentes y buscar respuestas
a nuestras preguntas de gestón.

126



Aplicaciones de modelos ecológicos a la gestión de recursos naturales

2. Tipos de modelos forestales de crecimiento

Han sido varios los autores que han propuesto una sistematzación de los diferentes tpos de
modelos de crecimiento de uso más común en la investgación y la gestón forestal. Un buen
resumen de los diferentes esfuerzos clasifcatorios de diversos autores lo podemos encontrar en
el  trabajo de Porté y Bartelink (2002).  Estos autores  proponen, a su vez,  una categorización
relatvamente sencilla que podemos ver en la Figura 1. Los modelos de árbol y los de rodal se
distnguen  por  la  elección  de  la  unidad  mínima  de  estudio;  en  el  primer  caso,  es  el  árbol
individual el sujeto de la modelización, mientras que en segundo caso es el rodal de bosque. El
siguiente nivel de categorización se basa en la dependencia espacial (o no) de las característcas
de los árboles o los rodales. En los modelos dependientes de la distancia los árboles o los rodales
tenen una localización espacial conocida y las distancias entre los elementos del modelo, por
consiguiente, se pueden determinar con precisión y se utlizan en el cálculo de la competencia
(ej. luz o nutrientes). Cuando el modelo es independiente de la distancia todo lo que podemos
usar es alguna medida de distancia promedio, o ninguna en absoluto. En el caso de los modelos
de  rodal  independientes  de  la  distancia,  que  centrarán  nuestro  interés  en  este  trabajo,  la
descripción de los  árboles  consttutvos del  rodal  se  puede hacer  de manera promedio (pe.
número total de pies, diámetro promedio) o mediante funciones de distribución (pe. número de
pies por clase diametral). Los modelos matriciales, también llamados de clases diamétricas, son
un ejemplo clásico de modelos de distribuciones discretas, basados a su vez en los modelos
demográfcos de matrices de Leslie.

Figura 1. Clasificación modificada de los modelos forestales de crecimiento según Porté y Bartelink (2002).
En color negro se muestra la clasificación original de esos autores, mientras que en color rojo se incluye la

modificación propuesta en este capítulo. Se ha resaltado en azul la metodología integral de proyección,
objetivo de este capítulo

A partr del año 2000 hace su aparición una nueva metodología en el grupo de los modelos de
distribución aplicados a la ecología y la ciencia forestal (véase Easterling, Ellner & Dixon, 2000).
Se  trata  de  una  innovadora  formulación  matemátca  de  los  modelos  de  distribución,
denominada “modelos integrales de proyección” o MIP, para la que no se necesita una división
previa de los árboles en clases discretas, solucionando así el principal problema y artfcio de los
modelos matriciales. En la Figura 1 hemos propuesto una modifcación de la clasifcación original
de Porté y Bartelink (2002) para incluir esta nueva técnica, pudiendo distnguir así entre modelos
matriciales o de clases diamétricas y modelos integrales de proyección. En los  MIP la variable
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descriptora  del  rodal,  por  ejemplo altura  o  diámetro,  es  contnua y  como tal  es  tratada,  al
contrario de los modelos matriciales,  los cuales necesitan  dividir  la  población de estudio en
clases de tamaños o de estadios de desarrollo (Figura 2). Aparte de esta diferencia crucial entre
estos  dos  tpos  de  modelos,  existen  sin  embargo  semejanzas  entre  las  dos  metodologías
matriciales  e  integrales  de  proyección  que  facilitan  la  comprensión  de  esta  últma  y  su
aplicación. En un apéndice a este capítulo el lector interesado podrá encontrar una explicación
más detallada de ambas aproximaciones.

Figura 2. Ilustración gráfica de las metodologías matriciales e integrales de proyección

Al tratarse de un campo de la ciencia en constante evolución, resulta práctcamente imposible
dar cuenta de los avances más signifcatvos en el campo de la modelización matemátca en
general,  y  de  la  aplicada  a  la  gestón  medioambiental  forestal  en  partcular,  en  tan  pocas
páginas.  De entre todos los diferentes tpos de modelos hemos elegido concentrar  nuestros
esfuerzos  en  la  descripción  de  la  metodología  integral  de  proyección,  que  tene  como
característca principal que elimina gran parte de los inconvenientes de los bien conocidos y
ampliamente utlizados modelos  matriciales.  Estos  últmos se  conocen y  utlizan desde hace
bastantes  años  en  el  campo  de  la  modelización  forestal,  mientras  que  los  MIP  son  una
metodología reciente y relatvamente poco utlizada, además de marcadamente más compleja.
Sin embargo,  su paulatna introducción en el  campo de la modelización ecológica y forestal,
además de las importantes ventajas que aportan, los convertrá muy pronto en una herramienta
indispensable para el gestor.

3. ¿Modelos matriciales o modelos integrales de proyección?

Por  su  interés  histórico  y  práctco,  así  como  por  sus  numerosas  aplicaciones,  los  modelos
matriciales de dinámica de población resultan de gran utlidad práctca para el gestor forestal.
Los  modelos  matriciales  nos  permiten,  mediante  una  metodología  bien  establecida  y  una
notación compacta, estudiar la dinámica temporal de poblaciones estructuradas. Por población
estructurada entendemos aquel conjunto de individuos cuyo ciclo vital se distribuye en estadios
de desarrollo diferenciados, como por ejemplo el crecimiento en muchos insectos.

128



Aplicaciones de modelos ecológicos a la gestión de recursos naturales

Los modelos matriciales forestales son una extensión de las matrices de Leslie en las que los
árboles son agrupados en estadios discretos de crecimiento, como la edad o, más comúnmente,
la clase diametral (Usher, 1969). En este últmo caso, la sub-población de árboles que comparten
la  misma  clase  diametral  tenen,  en  el  modelo,  exactamente  las  mismas  característcas  de
mortalidad, crecimiento y reproducción.

La  decisión  sobre  qué  tamaño  de  intervalo  diametral  elegir  debe  adoptarla  el  gestor  o
investgador a la vista de los datos que posee y de los objetvos del estudio. En primer lugar, la
elección  de  un  intervalo  de  clase  diametral  muy  pequeño  tene  la  ventaja  de  ser  menos
restrictvo a la hora de agrupar árboles muy distntos en una misma clase. Sin embargo, sus
principales desventajas son, por una parte, que la matriz resultante tene un tamaño muy grande
y, por otra, que los árboles de una clase pueden experimentar transiciones (entendidas como
crecimientos) a clases de tamaño mayores que la inmediatamente superior. Todo ello conduce a
la aparición de un gran número de elementos en la matriz del modelo cuyo valor deberemos
calcular  a partr  de nuestros  datos,  lo que no siempre es  posible realizar  con la  precisión y
exacttud requerida ya que cada elemento matricial debe calcularse por separado. En segundo
lugar, la opción de un intervalo de clase diametral muy amplio reduce drástcamente el número
de elementos a calcular, lo cual es una ventaja a considerar si la cantdad de datos a nuestra
disposición no es muy abundante. No obstante, la desventaja de optar por una clase muy amplia
es, como se ha mencionado anteriormente, que implícitamente suponemos que individuos de
tamaño muy diferentes  se  comportan  exactamente de la  misma manera,  lo  que limitará  la
capacidad predictva del modelo.

Los  modelos  matriciales,  por  consiguiente,  pueden  no ser  la  mejor  herramienta  con  la  que
estudiar la evolución de un rodal, parcela o bosque. No obstante, su uso es muy amplio debido a
que a) son relatvamente fáciles de implementar, b) la caracterización de los árboles de un rodal
en  clases  diametrales  está  muy  extendida  en  el  ámbito  forestal,  y  c)  los  resultados  que
proporciona son, en general, satsfactorios para niveles de exacttud y precisión intermedios.

La metodología MIP, por el contrario, permite la implementación de algoritmos de simulación
incluso cuando los datos disponibles son exiguos al no dividir la población en clases discretas.
Por ello, es posible estudiar las variaciones en tamaño y en procesos vitales con más detalle.
Además, es posible combinar ambas metodologías en un mismo modelo tal que, por ejemplo, un
modelo matricial describa la dinámica de los primeros estadios de la planta mientras que un MIP
determine la de la etapa adulta.

4. Programas disponibles para el cálculo de modelos integrales de proyección

Mientras que la metodología de los modelos matriciales se basa en gran parte en el álgebra de
matrices, que es relatvamente fácil de entender, para la elaboración de un MIP se requieren
ciertos conocimientos de estadístca y análisis matemátco. Los MIP se describen a partr de una
ecuación integral que, en general, no es resoluble analítcamente salvo en los casos más básicos.
Para resolverla,  por tanto,  se necesita aplicar una estrategia de integración numérica (véase
apéndice).  Sin  embargo,  no  es  absolutamente  necesario  que  el  gestor  o  investgador
implemente  por  sí  mismo  un  algoritmo  de  MIP,  ya  que  es  posible  encontrar  programas
diseñados y escritos específcamente para facilitar la tarea de calcular un modelo a partr de un
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conjunto de datos. Por ejemplo, aunque en la realización del caso de estudio que presentamos
en  las  secciones  siguientes  hemos  utlizado  algoritmos  propios,  el  lector  interesado  puede
examinar el paquete de programas IPMpack (Metcalf, McMahon, Salguero-Gómez & Jongejans,
2013), realizado con el lenguaje gratuito de programación GNU R (R Core Team, 2012). También
están  disponibles  los  algoritmos  en  R  y  MATLAB  preparados  por  Easterling  et  al.  (2000)  y
disponibles como información suplementaria en su trabajo, así como los algoritmos de Ellner y
Rees (2006), con los que podemos seguir las explicaciones dadas en los textos correspondientes
por estos autores.

5. Introducción teórica y ejemplo de las funciones de un modelo integral de
proyección

Aunque la metodología matemátca en la que se basan los MIP está bien explicada en algunas de
las referencias anteriores, la mayoría de las cuales han sido tomadas de la literatura en inglés,
existen pocos trabajos dedicados a explicar con detalle y en español  las  técnicas de análisis
mediante las cuales podemos construir un MIP. Es por ello que hemos incluido en este capítulo
un  breve  apéndice  de  ampliación  teórica  para  el  lector  interesado  en  los  aspectos  más
matemátcos de los MIP.

5.1. Caso de estudio: dinámica de zonas de regeneración post-incendio de P. halepensis

El objetvo principal del caso de estudio presentado en este capítulo es el de ilustrar y demostrar
cómo podemos construir,  en un caso partcular, un MIP a partr de un conjunto de datos de
campo, complementados con datos de Inventarios. Aunque se mostrarán resultados del modelo
y se discutrán sus implicaciones, no es intención de estos autores el ir  más allá del aspecto
didáctco del estudio. Las ecuaciones utlizadas en el modelo están defnidas en el apéndice del
capítulo.

Como conjunto de datos hemos utlizado datos de parcelas de Pinus halepensis (pino carrasco)
afectadas por incendios. Estos datos pertenecen al Programa de Restauración y Gestón Forestal
de la Provincia de Barcelona, llevado a cabo por la Ofcina Técnica Municipal de Prevención de
Incendios Forestales de la Diputación de Barcelona. Dentro de este programa de seguimiento se
han realizado tareas de seguimiento y monitorización de los aclareos de masas de pino carrasco
con diferentes edades de regeneración con el objetvo de mejorar la dinámica de crecimiento de
estas masas y aumentar su resiliencia frente a nuevos incendios (para una descripción de las
metodologías  aplicadas,  véase  Verkaik  & Espelta,  2005).  En  cada  parcela  se  realizó  el
seguimiento desde 2003 hasta 2011 de una muestra de 20 árboles elegidos aleatoriamente. En
el caso de estudio que presentamos aquí hemos modelado la proyección a 100 años de 2 de esas
parcelas, pertenecientes al incendio del año 1982: una sometda a actuación de aclareo en el
año 2003 y otra parcela de control en la que no hubo ninguna acción después del incendio. Las
característcas generales de estas parcelas están indicadas en la Tabla 1.
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Año del incendio 1982
Especie dominante P. halepensis
Localización del incendio Anoia (Cataluña)
Diámetro normal (a 1,3 m de altura) máximo posible asumido (cm) 146
Año de ejecución del aclareo 2003
Año inicial de la simulación 2008
Núm. de pies en parcela de aclareo en 2003 antes del aclareo ≈15000
Núm. de pies en parcela de aclareo en 2003 después del aclareo 1369
Núm. de pies en parcela de control en 2003 15534
Área basimétrica estmada en parcela de aclareo en 2003 (m2 ha-1) 6,41
Área basimétrica estmada en parcela de control en 2003 (m2 ha-1) 64,09

Tabla 1. Características generales de los datos utilizados en el modelo

En  la  Figura  3  se  muestra  la  distribución  de  clases  diamétricas  (calculada  a  partr  de  los
resultados contnuos del modelo) de la parcela de aclareo y la de control después de 100 años.
Los  diámetros  de los  árboles  monitorizados  se  midieron a  25  cm de altura.  La  distribución
diamétrica de partda de cada parcela correspondió a la correspondiente al año 2008, que se
obtuvo a partr de los  datos de seguimiento.  Se observa cómo en la parcela de aclareo,  en
comparación con la parcela de control,  el  número de pies de gran tamaño es mucho mayor
después  de  100  años,  lo  que  era  esperable  dada  la  diferencia  en  el  ritmo  de  crecimiento
diamétrico observado. También es interesante observar cómo el número de árboles en la clase
diamétrica más pequeña (que va de 0 a 5 cm) es ligeramente mayor en la parcela de aclareo, lo
que indica un reclutamiento más vigoroso.
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Figura 3. Distribución modelada del número de pies por clase diamétrica a) inicial, y b) después de 100
años, calculada a partir de la distribución continua de pies resultante. Los diámetros corresponden a

los medidos a 25 cm de altura

La evolución temporal del área basimétrica para las dos parcelas se muestra en la Figura 4. Los
valores calculados para la parcela de control son mayores durante los primeros 20 años, pero a
partr de ese momento la parcela de aclareo supera a la de control. Los valores máximos del área
basimétrica, después de 100 años, son de 68 y 63 m2 per hectárea para la parcela de aclareo y la
de control, respectvamente. Estos valores, aunque altos, son razonables para un bosque que se
ha  dejado  evolucionar  durante  un  periodo  de  100  años  sin  actuaciones  de  gestón  y  sin
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incendios.  La  tendencia  de  las  dos  curvas  es  a  aumentar,  aunque  la  tasa  de  aumento  (la
pendiente de la curva) es menor en la parcela de aclareo que en el de la de control. Por ello, es
posible que en los dos casos el área basimétrica pueda alcanzar valores ligeramente más altos en
un periodo más largo de tempo. Valores incluso mayores de área basimétrica (del orden de 120
m2 por hectárea; L. Comas, comunicación personal) han sido medidos en inventarios de bosques
singulares en el norte de Cataluña, lo cual apunta a la verosimilitud de la proyección realizada
por el modelo. Sin embargo, como en todo análisis, debemos ser precavidos al interpretar los
resultados,  ya  que las  aproximaciones  y suposiciones realizadas a la hora de determinar las
funciones pueden dejar de ser válidas a medio o largo plazo.

Figura 4. Evolución temporal del área basimétrica en la parcela control y en la de aclareo.
El área basimétrica se ha medido a partir del diámetro normal (utilizando para ello las

ecuaciones mencionadas en el texto para transformar ambas medidas de diámetro)

El esfuerzo reproductvo (número de piñas, en este caso) es un parámetro clave en la dinámica
futura de la regeneración natural de los rodales y en su persistencia. En la Figura 5 podemos
observar cómo el número total de piñas por hectárea en la parcela de aclareo supera al de la
parcela de control después de 10 años.  Este comportamiento es un refejo de la interacción
entre la producción de piñas por árbol  y la tasa de crecimiento diamétrico en la parcela de
aclareo y de control. 

Figura 5. Evolución temporal del número total de piñas producidas por hectárea en la
parcela de aclareo y la de control
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6. Conclusiones

El conocimiento del valor ecológico y económico, en el momento actual y en un futuro a corto y
medio plazo, de los bosques españoles consttuye una de las mayores preocupaciones de los
técnicos gestores encargados de velar  por la buena salud de nuestro patrimonio forestal.  El
trabajo del gestor medioambiental puede benefciarse enormemente del uso de herramientas
matemátcas de modelización, muchas de ellas disponibles de manera gratuita en bases de datos
o repositorios de programas y algoritmos. Las nuevas metodologías integrales de proyección,
presentadas  en  este  capítulo,  permiten  estudiar  la  dinámica  los  procesos  de  supervivencia,
crecimiento  y  reclutamiento  en  un  rodal  de  bosque  a  partr  de  un  número  relatvamente
reducido de datos de campo, lo que convierte esta técnica de modelización en más adecuada
que las metodologías matriciales. Hemos demostrado cómo, a partr de un conjunto de datos de
crecimiento  obtenidos  in  situ en  parcelas  afectadas  por  grandes  incendios  forestales,
completados  con  datos  de  los  Inventarios  Forestales  Nacionales  disponibles  públicamente,
podemos intentar describir la dinámica a medio plazo de esas parcelas. 

Las  actvidades  de  aclareo  llevada  a  cabo  en  2003  tuvieron,  como  efecto  más  visible,  el
incremento de la tasa de crecimiento diamétrico de los árboles que siguieron en pie. Para poder
valorar los efectos más sutles de aquellas acciones utlizamos un modelo numérico. El resultado
de  la  proyección  de  la  dinámica  de  los  rodales  de  bosque  elegidos  es  un  crecimiento  y
regeneración  más  vigorosos,  cuya  mayor  producción  de  piñas  puede  dar  lugar  a  una
regeneración abundante en caso de sufrir nuevos incendios y por tanto contribuir a asegurar la
persistencia de la masa. Indirectamente, una mayor producción de piñas también favorecerá la
diversidad animal de las especies de aves y pequeños mamíferos que se alimenten directamente
de los piñones de pino carrasco.
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Apéndice

Como se ha señalado anteriormente en este capítulo, podemos pensar en los MIP como una
extensión de los modelos matriciales, que a su vez están basados en la teoría de matrices de
Leslie, para el caso en que la variable que describe la población no es discreta (pe. edad en
meses o años de un mamífero, estadio de formación de un insecto) sino contnua (pe. diámetro
de un arbusto o de un árbol,  altura).  Los  MIP proporcionan unas herramientas matemátcas
poderosas  con  las  que  entender  la  dinámica  a  corto  y  medio  plazo  de  una  población.  Sin
embargo, la metodología de los MIP no es tan sencilla como la de los modelos matriciales.

A.1. Modelos matriciales

Los modelos matriciales basados en las matrices de Leslie se pueden formular de una manera
extremadamente compacta. Supongamos que deseamos simular la dinámica de la población de
un determinado ser vivo, cuyos individuos atraviesan una serie de estadios o etapas (pe. pupa,
larva) desde su nacimiento hasta su etapa adulta. Defnamos nt como un conjunto de números
reales (matemátcamente,  un vector o matriz  de una columna),  con tantos elementos como
etapas de desarrollo, que describe el número de individuos de la población en cada uno de esos
estadios, en un momento temporal t. En un intervalo de tempo delta determinado la población
habrá experimentado una serie  de cambios  debido a  la  incorporación de nuevos individuos
(reproducción), la muerte de otros (mortalidad) y el paso de un estadio a otro (crecimiento) por
parte de los supervivientes. La estructura de la población en el tempo t+Δ, consecuentemente,
estará defnida por un nuevo conjunto nt+Δ cuyo cálculo se describe de la siguiente manera:

n t+Δ = M∗ nt (1)

Ecuación 1. Ecuación de un modelo matricial

Los procesos de reproducción, mortalidad o supervivencia y crecimiento están todos incluidos
en los elementos de la matriz. Dependiendo de su tamaño, no siempre es posible calcular con la
precisión deseada los diferentes elementos de la matriz del modelo, ya que se necesitarían una
gran cantdad de datos.

Como texto introductorio a los modelos demográfcos con matrices de Leslie recomendamos el
libro de Piñol y Martínez-Vilalta (2006). En inglés podemos encontrar el texto clásico, aunque
bastante matemátco, de Caswell (2001).

A.2. Formulación de un modelo integral de proyección

Frecuentemente la población de estudio no depende de estadios o etapas de desarrollo, ya que
no se puede describir adecuadamente con una variable discreta. El ejemplo más obvio es el del
crecimiento de un árbol, que podemos representar en general (excluyendo la edad, de difcil
estma)  mediante  variables  como  el  diámetro  normal,  altura  o  volumen,  todas  contnuas.
Denotemos una vez más  nt(x) como el número de individuos de la población en un tempo  t.
Ahora,  sin embargo,  nt(x) ya no es un conjunto discreto de individuos según unas clases de
tamaño, sino que se trata de una distribución que describe el número de individuos en función
de la variable contnua x.
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La formulación compacta de los modelos matriciales deja paso, ahora, a la siguiente ecuación
para los MIP:

n t+∆ ( y )=∫K (x , y) ∙ n t(x )∙ dx (2)

Ecuación 2. Ecuación de un modelo integral de proyección

Es  interesante  observar  que,  como  antes  con  los  modelos  matriciales,  la  estructura  de  la
población en el tempo  t+Δ se obtene simplemente aplicando una cierta función u operador
K(x,y) sobre  la  población en  el  tempo inicial  t.  La  diferencia  ahora  es  que,  debido  a  estar
trabajando con una población contnua en la variable  x, que a partr de ahora identfcaremos
como  el  tamaño,  necesitamos  realizar  una  integral  (que,  matemátcamente  hablando,  es
también una  suma).  Al  no ser  posible,  en  general,  encontrar  una  solución  analítca  para  la
integral anterior, debemos reformularla de manera que sea posible una solución numérica, lo
que implica la utlización de una cuadratura para la integral. Por ejemplo, utlizando la regla del
punto medio obtendremos:

n t+∆ ( y j )=h ∙∑
i=1

N

K (x i , y j)∙ nt( xi) (3)

Ecuación 3. MIP formulado mediante la cuadratura del punto medio

donde h es el intervalo de tamaño entre puntos consecutvos. La fórmula anterior guarda una
enorme similitud con la de un modelo matricial de la sección anterior. Easterling  et al. (2000)
proponen el cálculo de la función K(x,y) como sigue:

K ( x , y )=s ( x ) ×c ( x , y ) +r (x , y) (4)

Ecuación 4. Integrando de la ecuación 2

Esta  notación  guarda  muchas  similaridades  con  la  utlizada  comúnmente  en  los  modelos
matriciales. La función s(x) se identfca como la probabilidad de supervivencia de los individuos
de  tamaño  x entre  t y  t+Δ.  La  función  c(x,y) en  la  ecuación  anterior  es,  matemátcamente
hablando, una función de densidad de probabilidad que, en el contexto del MIP, establece la
proporción de la población de tamaño x que pasa, entre t y t+Δ , a tener un tamaño y. Es decir,
c(x,y) establece  básicamente  el  crecimiento  de  la  población.  Finalmente,  la  función  r(x,y)
determina la regeneración del rodal, proporcionando la distribución de nuevos pies en  t+Δ en
función de estado de la población en t.

A.3. Determinación de las funciones del MIP para el caso de estudio

A.3.1. Función de supervivencia s(x)

No fue posible extraer una relación entre el tamaño del árbol o el área basal de la parcela y la
mortalidad de P. halepensis a partr de los datos de seguimiento, debido a su escasez. Por ello, y
sólo en este caso, utlizamos las bases de datos de los Inventarios Forestales Nacionales IFN2 y
IFN3. Debido a que los Inventarios no registran el seguimiento de ningún árbol individual por
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debajo de un diámetro normal de 7,5 cm, es probable que la mortalidad de los pies de tamaño
reducido no esté  bien determinada,  lo que representa una limitación a tener en cuenta del
modelo.  Se descartaron todas las parcelas con señales evidentes de gestón y se realizó una
regresión generalizada binomial con una función de enlace logit, tal que la supervivencia se pudo
defnir en función del diámetro normal DN del árbol y del área basal de la parcela como sigue:

s (DN )= 1

1+e
−( s1+ s2 √ DN +s3 ∙ √ AB '+ s4 ∙ AB'√ DN ) (5)

Ecuación 5. Función de supervivencia s(x) de la ecuación 4

El área basimétrica AB' se midió en los Inventarios también a partr del diámetro normal, por lo
que tuvimos que derivar una relación entre el  diámetro basal  utlizado en este estudio y el
diámetro normal del individuo. La escasez de datos experimentales disponibles, proporcionados
por investgadores del CREAF, nos obligó a utlizar medidas de  P. halepensis y  P. sylvestris. El
resultado fue una regresión que nos ayudó a determinar el diámetro normal  DN a partr del
diámetro basal x:

DN=0,799 ∙ x+0,510 (6)

Ecuación 6. Determinación del diámetro normal a partir del diámetro basal medido a 25 cm de altura

De esta manera pudimos estmar la función s(x) que usamos en el modelo (Figura A1). Dado que el
intervalo de tempo entre dos Inventarios Forestales Nacionales es, en promedio, de 10 años,
mientras que el intervalo temporal del modelo es de 5 años, la función de supervivencia utlizada
en la modelización, s'(x), se calculó como la aproximación s ' (x) =̃√ s (x)  (válida si  suponemos,
idealmente, que la probabilidad de supervivencia es una función exponencial del tempo).

Figura A1. Ajuste de la supervivencia de pies de P. halepensis en 10 años a una función logística del
diámetro normal y el área basimétrica (en m2 por hectárea)
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A.3.2. Función de crecimiento diamétrico g(x,y)

El seguimiento de las parcelas con y sin aclareo demuestra claramente cómo la reducción del número
de pies en un bosque joven con muy alta densidad favorece el crecimiento de los individuos que
quedan en pie. La Figura A2 ilustra la diferencia mencionada entre el crecimiento entre 2003 y 2008
de la parcela control y la de aclareo en el caso del seguimiento del incendio de 1982, que hemos
escogido para nuestro caso de estudio. Tomando unos valores promedio del área basimétrica en
2003 para estas parcelas, obtenido a partr de los datos de densidad de pies, hemos podido ajustar
una función de Gompertz independiente de la edad mediante una regresión no lineal:

Dt+∆=Dmax ∙( Dt
Dmax )

eg 1+g 2/ AB

(7)

Ecuación 7. Función de crecimiento diamétrico independiente del tiempo

El  parámetro  Dmax se refere al  diámetro máximo a 25 cm de altura  que puede alcanzar un
individuo de pino carrasco. A partr de medidas de inventarios el diámetro normal máximo se
estmo en 146 cm. Con una regresión equivalente a la de la ecuación 6 se determinó  Dmax = 173
cm (a 25 cm de altura) a partr del diámetro normal máximo. Igualmente, las variables diámetro
Dt , Dt+Δ y área basimétrica AB se referen al diámetro obtenido en las parcelas de seguimiento. La
función de densidad de probabilidad g(x,y) se puede expresar de la siguiente manera:

g ( x , y )= 1
σ √ 2π

e

−( y−Dmax( x
Dmax )

e
g
1
+g
2
/ AB

)
2

2σ2
(8)

Ecuación 8. Función de densidad de probabilidad de crecimiento diamétrico

La varianza  σ2 de los  datos se calculó con una regresión entre los residuos cuadrados de la
regresión y el tamaño. Para evitar valores negatvos del  diámetro (debido a que  g(x,y) toma
valores entre -∞ y +∞), la expresión para g(x,y) se debe truncar a cero y normalizar.

Figura A2. Ajuste del crecimiento en diámetro entre2003 y 2008 de 20 árboles en las parcelas de aclareo y
control del incendio de 1982. Las curvas ajustadas a cada conjunto de datos se muestran como una curva

discontinua. Para ilustrar mejor la bondad del ajuste se ha dibujado Dt+Δ - Dt versus Dt .
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A.3.3. Funciones de reclutamiento

La cantdad de piñas en cada árbol individual se calculó, a partr de los datos de las parcelas del
incendio de 1986, como una función proporcional al diámetro al cuadrado (véase Figura A3). La
proporción de piñas que se abren cada año se obtuvo también a partr de los datos observados
en las parcelas de 1986. El número medio de piñones por piña, 60, se calculó a partr del trabajo
de  Habrouk  (2002).  La  proporción  de  piñones  no  depredados,  germinados,  establecidos  y
supervivientes (en forma de plántula) hasta los 5 años se estmó del trabajo de Broncano (2002).
Para calcular la distribución de tamaños de los juveniles de 5 años se ajustó a una distribución
gamma a los datos de 2006 de las parcelas del incendio de 1986 y luego se corrigió el parámetro
de escala de la distribución ajustada para poder pasar de un intervalo de tempo de 20 años a
otro de 5 (véase Figura A4).

Figura A3. Ajuste del número de piñas por individuo en función de su diámetro al cuadrado

Figura A4. Distribución de tamaños de nuevos pies en el periodo 1986-2006 y ajuste a una
función gamma

A.3.4. Un comentario sobre la integración numérica en los MIP

Como se ha mencionado anteriormente, la resolución analítca de la integral de un MIP no es, en
general, posible, por lo que nos vemos obligado a resolverla numéricamente. En este trabajo
implementamos el  algoritmo del  punto medio,  que en diversas  pruebas dio  resultados muy
similares  a  los de una cuadratura  trapezoidal.  Desde nuestra  experiencia  con algoritmos de
integración numérica en general, y con su aplicación a los modelos MIP en partcular, podemos
concluir que la mayoría de las técnicas de integración numérica dan resultados muy similares
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cuando  las  funciones  a  integrar  son  sufcientemente  suaves.  Cuando  esto  no  es  así,  o
sospechamos que en algún paso pudieran surgir distribuciones que oscilaran rápidamente, se
deben probar varias técnicas  y experimentar con subintervalos de integración cada vez más
pequeños.
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1. Introducción

La sostenibilidad de una práctica forestal se defne como la propiedad que permite cubrir las
necesidades  del  presente  sin  comprometer  las  posibilidades  de  siguientes  generaciones
(Sverdrup & Svensson, 2002). Por ello, para poder llevar a cabo una gestión forestal sostenible,
es necesario utilizar herramientas sencillas de diagnóstico que permitan al gestor forestal tomar
decisiones en función de la evolución prevista a largo plazo de las reservas de nutrientes en el
ecosistema. Para realizar este diagnóstico, una de las herramientas más útiles son los modelos
ecológicos, siendo los más adecuados aquellos que con la estructura más simple son capaces de
alcanzar los requerimientos de resolución y exactitud deseados  (Battaglia  & Sands,  1998). Los
modelos  utilizados  hasta  ahora  necesitan  adecuarse  a  las  condiciones  particulares  de  cada
bosque, ya que algunos procesos ecológicos son afectados por la Silvicultura de forma diferente
a la registrada en las zonas en las que los modelos han sido desarrollados (Blanco, Zavala, Imbert
&  Castillo,  2005).  Al  respecto  el  ilustre  ecólogo  español  Margalef  (1995) ha  señalado  que
aceptamos como buena la tendencia humana a buscar y descubrir regularidades en la aparente
confusión de las  observaciones y  colocar  luego  las  regularidades  identifcadas,  que hay  que
formular necesariamente de manera abstracta, dentro de un sistema intelectual de relaciones, al
que  damos  valor  explicativo  y  predictivo.  Más  adelante,  muy  acertadamente,  dice  que  la
Ecología no puede limitarse a una simple descripción o a tratar pequeños problemas técnicos
triviales, excusándose siempre en que la complicación inabarcable de la Naturaleza requeriría
estudios  que  nunca  acabarían  para  enfocar  adecuadamente  cualquier  problema  práctico
importante, sino que ha de tener como meta exponer de manera simplifcada y comprender,
hasta donde sea posible, el funcionamiento de la Naturaleza. 

El  desafo  actual  en  el  manejo  forestal  es  la  planifcación  a  varias  escalas  geográfcas  de
suministros  sostenibles  de  madera  y  otros  valores  forestales,  a  la  vez  que  se  preserva  la
integridad  del  ecosistema  forestal.  Este  paradigma  de  la  silvicultura  moderna  propone  un
cambio en las estrategias de manejo tradicionales, pasando de un manejo enfocado en árboles o
rodales individuales a un manejo del paisaje como conjunto. Por lo tanto, el verdadero manejo
ecosistémico (o silvicultura ecológica, diseñada para utilizar los recursos forestales sólo en la
medida en que la  composición,  función y  estructura  de los  ecosistemas forestales  no estén
amenazadas),  tiende a operar a escalas espaciales y temporales mucho mas grandes que las
prácticas  silvícolas  tradicionales,  aunque  algunos  tipos  de  prácticas  ecosistémicas  se  han
aconsejado a nivel de rodal (Korzukhin, Ter-Mikaelian & Wagner, 1996). Como ha sido descrito
por este mismo autor, el manejo forestal ecosistémico requiere: (1) determinar las opciones de
manejo para un amplio rango de escalas espaciales; (2) predecir los efectos a largo plazo de las
acciones  de  manejo;  (3)  entender  los  efectos  del  manejo  sobre  la  diversidad  biológica;  (4)
predecir la infuencia de los componentes específcos (p.e., legados biológicos, comunidades del
sotobosque) sobre el sistema mayor; (5) proyectar la dinámica poblacional de un amplio rango
de especies; (6) comparar perturbaciones naturales frente a perturbaciones de origen humano y
(7) determinar la infuencia climática global sobre bosques específcos. Sin embargo, todas estas
demandas están caracterizadas por una complejidad extraordinaria, una disponibilidad limitada
de hipótesis mecanicistas y una escasez de datos con los que evaluar estas hipótesis  (Galindo-
Leal & Bunnell, 1995). Además, la gran complejidad inherente en los estudios realizados a nivel
de  ecosistema,  en  los  que  multitud  de  componentes  bióticos  y  abióticos  se  entrelazan,  se
multiplica  a  la  hora de estudiar  ecosistemas forestales,  ya  que los  períodos  de estudio  son
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necesariamente mucho más largos que en otras ciencias biológicas, como la agricultura. Por este
motivo, el uso de modelos ecosistémicos puede ser una herramienta muy buena para sustituir
complicados y costosos diseños experimentales, y para guiar la investigación de una forma más
efectiva. Claros ejemplos de esta utilidad de los modelos como sintetizadores de información ya
existente son los trabajos realizados por Bi, Blanco, Seely, Kimmins, Ding y Welham (2007) para
analizar las causas del descenso de la productividad en plantaciones de abetos en China, o por
Blanco (2007), quien estudió la importancia de la simulación de interacciones alelopáticas en
ecosistemas con fuerte presencia de sotobosques de ericáceas.

Las  perturbaciones  naturales  (plagas  de insectos,  fuegos,  vientos  huracanados)  o  artifciales
(fuegos, manejo forestal) operan simultáneamente en más de una escala temporal o espacial,
generando un complejo mosaico de paisajes forestales que a su vez infuyen en la regeneración
de los  bosques (Wei,  Kimmins  &  Zhou, 2003).  Debido a  esto,  la  única  forma de evaluar  los
impactos a largo plazo sobre grandes áreas con diferentes regímenes de perturbaciones a nivel
de  paisaje  es  por  medio  de  simulaciones  (Shugart,  1998).  La  modelización  de  procesos
ecológicos  a  nivel  de  paisaje  se  alimenta  de  los  datos  recogidos  en  silvicultura,  biología,
geografa y teledetección. Los avances en la capacidad de los equipos informáticos, la reducción
de los costes de estos equipos y del sofware utilizado en las aplicaciones SIG y teledetección
proporcionan los fundamentos para el tipo de simulación espacial  que se presentan en este
capítulo,  pero a  su  vez  los modelos espaciales  deben estar  basados en la simulación de los
procesos ecológicos del bosque.

El  uso de un modelo  en la  gestión forestal  depende de varios  factores.  En primer  lugar,  el
modelo  debe  ser  adecuado  para  los  objetivos  escogidos.  Si  se  pretende  explorar  el
comportamiento de un rodal a largo plazo, el uso de modelos basados en procesos fsiológicos
diseñados para simular variaciones en plantas individuales no es muy adecuado. En segundo
lugar, debe ser posible revisar y entender las reglas y principios en los cuales el modelo está
basado, a la vez que debe poder probarse el modelo para las condiciones de uso particulares de
cada rodal (Wallman, Sverdrup, Svensson & Alveteg, 2002). Esto implica que la mayoría de los
modelos  actuales,  desarrollados para  latitudes altas  de América o de Europa,  necesitan  una
comprobación rigurosa en condiciones  mediterráneas,  subtropicales  o  tropicales,  ya  que no
suelen  contemplar  las  particularidades  de  los  ecosistemas  más  meridionales,  como  una
respuesta diferente de la descomposición a las claras (Blanco, Imbert, Ozcáriz & Castillo, 2003), o
la mayor importancia de la biomasa subterránea en bosques perennes de hoja ancha respecto a
los  de  coníferas.  En  tercer  lugar,  debe  tenerse  en  cuenta  la  escala,  tanto  espacial  como
temporal, ya que los modelos difcilmente se integran en escalas diferentes a las empleadas en
su desarrollo (Agren, McMurtrie, Parton, Pastor & Shugart, 1991). Por último no debe olvidarse
que los mejores modelos no son los más complejos, si no que los que con un adecuado nivel de
acercamiento a la realidad necesitan un esfuerzo asumible para determinar sus parámetros y
proporcionan resultados adecuados a la actividad de gestión que se va a llevar a cabo en el
bosque.

En este capítulo se resumen los modelos tradicionales usados,  con preferencia las tablas de
crecimiento y  producción,  así  como los modelos a nivel  ecosistémico,  pero además resultan
interesantes  las  aplicaciones  del  uso  de  la  madera,  de  su  aserrado  y  del  aprovechamiento
forestal  con bajo impacto.  En general  se describe el  Modelo FORFECAST y  en particular  sus
aplicaciones en Cuba. Se valora el uso de de las herramientas tradicionales y las condiciones en
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las que son adecuadas. Finalmente se resume la aplicación hecha con FORECAST, considerándolo
muy efectivo sobre todo para el estudio de problemas más complejos. 

2. Tipos de modelos forestales

2.1. Tablas de crecimiento e índices de sito (modelos empíricos)

Durante casi dos siglos, las curvas de volumen-edad, curvas de altura-edad, y tablas de volumen
han sido la base con la cual los gestores han predicho los rendimientos futuros de los bosques.
Estos datos históricos son válidos para una combinación particular de especies y condiciones
bióticas  y  abióticas  involucradas  en  el  crecimiento  de  los  árboles.  Sin  embargo,  si  ocurren
cambios en los regímenes de manejo, en la fertilidad del suelo, o en los impactos humanos en la
atmósfera  (por  ejemplo,  el  cambio  climático  o  la  alteración  por  polución  de  la  química
atmosférica),  se  alterarán  signifcativamente  las  condiciones  futuras  del  crecimiento  de  los
bosques. Por tanto, las predicciones de los modelos tradicionales de crecimiento y producción
probablemente no serán exactas (Kimmins, 1988, 1990; Korzukhin et al., 1996). Estas tablas de
crecimiento y producción son modelos basados empíricamente en datos reales observados en el
campo: son modelos estadísticos que utilizan una amplia base de datos para interpolar posibles
producciones futuras utilizando datos de rodales similares. Sin embargo, no simulan ningún tipo
de proceso biológico y por lo tanto no están diseñados para proyectar los efectos del manejo
sobre  la  producción  de madera y  de una amplia  variedad de otros  productos  y  valores  no
relaciones con la madera. Por estas razones, estos modelos no proveen una base adecuada para
comparar los impactos de diferentes estrategias de manejo del bosque en múltiples recursos, ni
son convenientes para análisis a nivel de rodal de varias medidas o indicadores de sostenibilidad.
Sin embargo, en condiciones estables en las que se sabe que los determinantes del crecimiento y
desarrollo del bosque en el futuro no van a diferir en gran medida de las condiciones presentes,
estos modelos tienen la gran ventaja de utilizar datos reales que han sido observados en el
bosque. Además, requieren muy poco trabajo para su calibración y uso, a parte de datos básicos
que  defnen  las  características  básicas  del  rodal.  En  estas  condiciones,  el  uso  de  tablas  de
crecimiento y producción podría ser el más conveniente. Estos modelos pueden ser muy útiles,
ya que son fáciles de comprender y utilizan pocos datos, permitiendo explorar las tendencias
futuras que seguirá el bosque al estar sometido a diferentes tipos de manejo. 

2.2. Simuladores de crecimiento: modelos mecanicistas e híbridos

Debido a la infexibilidad de las tablas de crecimiento y producción tradicionales, mucho interés
y esfuerzo investigador se ha enfocado recientemente hacia modelos más mecanicistas. Estos
modelos simulan procesos biológicos y consisten en las relaciones matemáticas empíricamente
derivadas entre una serie de variables independientes y el crecimiento del rodal. Ejemplos de
tales  modelos  desarrollados  para  bosques  y  otros  ecosistemas  pueden  encontrarse  en  las
siguientes referencias: Sollins, Brown y Swartzman (1979), Running (1984), Barclay y Hall (1986),
Parton, Schimel, Cole y Ojima (1987), Bossel y Schafer (1989),  Dixon, Meldahl, Ruark y Warren
(1990)  o  Vanclay  y Skovsgaard  (1997).  Aunque  los  modelos  de  procesos  tienen  gran  valor
heurístico, la mayoría de ellos no son modelos a nivel de ecosistema y raramente se usan en
aplicaciones prácticas en silvicultura. Esto se debe principalmente a que no se sabe sufciente
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sobre los procesos del ecosistema y sus interacciones para combinarlos en un modelo con el
propósito de hacer las predicciones exactas del crecimiento del bosque  (Mohren  & Burkhart,
1994). Un detallado modelo de simulación de procesos sería el acercamiento ideal para simular
el crecimiento y rendimiento del bosque, siempre que hubiera un conocimiento más completo
de  todos  los  procesos  ecológicos  implicados  en  el  crecimiento  y  desarrollo  del  rodal.  Sin
embargo, el gran problema de estos modelos es que entre más detallados son (mayor “realismo
biológico” incorporado en la estructura del modelo), mayor número y complejidad de datos son
necesarios para calibrarlos, con lo que el coste en tiempo, dinero y personal dedicado a esta
actividad  normalmente  los  hace  inviables  como  herramientas  de  análisis  al  servicio  de  los
gestores forestales. Estos modelos más realistas proceden de formulaciones teóricas que tratan
de describir el ecosistema con el máximo detalle posible. Sin embargo, estos modelos suelen
omitir uno o más procesos claves para centrarse en otros, por lo que su utilidad está limitada en
cuanto a las cuestiones de manejo forestal que pueden responder (Kimmins, 2004).

Para evaluar los impactos de distintos escenarios de manejo alternativo a nivel de rodal sobra la
productividad a largo plazo, los gestores de recursos forestales necesitan modelos forestales
basados en la ecología, ya que para simular los procesos que afectan a una población de árboles,
es necesario utilizar los conocimientos disponibles sobre como otros elementos del ecosistema
(bióticos y abióticos) afectan a esa población. Por este motivo se ha desarrollado un tercer tipo
de simuladores del crecimiento y desarrollo de los bosques, intentando combinar los puntos
fuertes de los otros dos enfoques y así compensar sus debilidades individuales. Estos modelos
híbridos utilizan las predicciones de rendimiento (con variables como la producción de biomasa)
basándose en datos históricos y las modifcan simulando la variación temporal en la competición
por recursos naturales, como espacio, luz, nutrientes o agua. En el caso concreto de los modelos
forestales,  la  disponibilidad  de  nutrientes  es  el  factor  más  importante  de  la  simulación  de
procesos porque  es  a  menudo el  factor  que mayormente limita  el  crecimiento del  bosque.
Además, es el factor que está más sujeto a cambios producidos por las actividades forestales. Sin
embargo, la competición por luz o nutrientes también puede ser un componente central de la
simulación del desarrollo del rodal. En los últimos años se han desarrollado muchos modelos que
simulan los procesos ecológicos de un bosque, y su uso se está revelando de gran importancia
para desarrollar una gestión forestal que busque la sostenibilidad del sistema de explotación.
Estas herramientas permiten que sistemas complejos y no lineales sean investigados y los datos
conseguidos puedan ser interpretados con más facilidad (Wallman et al., 2002).

Aunque los modelos híbridos se sitúan en un nivel más bajo de realismo que los modelos de
procesos  puros,  estos  modelos  proporcionan  fexibilidad ante  los  cambios,  y  evitan  la
complejidad  de  los  modelos  basados  únicamente  en  procesos  fsiológicos (Kimmins,  2004).
Algunos de los ejemplos de modelos más desarrollados en esta  “categoría híbrida”  que son
convenientes para la valoración de los impactos a largo plazo de las actividades forestales sobre
la productividad de los rodales incluyen LINGAGES (Pastor y Post, 1985), FORECAST (Kimmins,
Mailly  &  Seely, 1999) o CENTURY (Parton et al., 1987). En el caso de FORECAST, este modelo
simula  el  manejo  ecosistémico del  bosque,  combinando el  uso de modelos  tradicionales  de
crecimiento y producción con modelos de procesos para proporcionar un método de proyectar
el  rendimiento  de biomasa  de bosque futuro así  como una variedad de otras  variables  del
ecosistema y valores sociales bajo un amplio rango de condiciones de manejo. Este modelo ha
sido utilizado con éxito para simular la acumulación de carbono en bosques boreales (Seely,
Welham & Kimmins, 2002), o para establecer el uso de la materia orgánica del suelo como un
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criterio de la sostenibilidad relativa de las diferentes alternativas de manejo (Morris, Kimmins &
Duckert, 1997). Este modelo también se ha utilizado para analizar las ventajas e inconvenientes
de dos alternativas de plantación (Welham, Seely & Kimmins, 2002) y para estudiar los efectos
de la competencia entre árboles y sotobosque por nutrientes limitantes (Welham, Seely, Van
Rees & Kimmins, 2007). Este modelo ha sido validado frente a datos independientes (Bi et al.,
2007, Blanco, Welham, Kimmins & Seebacher, 2007) y se ha integrado en un proceso jerárquico
de toma de decisiones para evaluar a nivel regional estrategias de manejo forestal que integren
aspectos sociales, económicos y biológicos (Seely, Nelson, Wells, Meter, Meitner, Anderson et
al.,  2004).  Por  su  parte,  CENTURY  es  un  modelo  mecanicista  basado  en  datos  empíricos  y
procesos fsiológicos, siendo posiblemente el más complejo de los desarrollados hasta ahora, ya
que pretende simular gran cantidad de procesos e interacciones. Para emplear este modelo es
necesario  determinar  gran cantidad de parámetros  iniciales,  muchos  de los  cuales  no están
disponibles  o no se miden de forma rutinaria  en  los  trabajos  de investigación forestal.  Esto
obliga a utilizar muchas asunciones y datos bibliográfcos o calculados mediante otros modelos
(Landsberg,  2003),  lo  cual  añade  incertidumbre  al  resultado  fnal.  Si  se  compara  con  otros
modelos, el proceso de descomposición en CENTURY podría considerarse una simplifcación de
la teoría de Agren y Bosatta (1996), ya que en vez de considerar la hojarasca como un continuo
de  materia  con  diferentes  grados  de  calidad,  considera  cuatro  compartimentos,  desde  la
hojarasca recién caída hasta la materia orgánica estable. Con un nivel de complejidad similar se
encuentran los modelos FORSANA (Grote, Suckow & Bellmann, 1998), CenW (Kirschbaum, 1999)
y  EFIMOD 2 (Komarov,  Chertov,  Zudin,  Nadporozhskaya,  Mikhailov,  Bykhovets et  al.,  2003),
entre otros. Todos estos modelos han sido utilizados con éxito para simular la evolución del ciclo
de nutrientes cuando el bosque se somete a diferentes acciones silvícolas, y parecen ajustarse a
los datos observados en las condiciones para las que han sido desarrollados. 

3. Modelación del crecimiento y rendimiento forestal en Cuba 

Prodan, Peters, Cox y Real (1997) describen la secuencia de la modelación del crecimiento y
rendimiento forestal  partiendo de la elaboración de las  primeras  tablas de rendimiento con
ajuste gráfco conocidas realizadas por Paulsen en el siglo XVIII su secuencia (de menor a mayor
complejidad) es la siguiente:

• Tablas de rendimiento normales

• Tablas de rendimiento empíricas

• Tablas de rendimiento de densidad variable

• Modelos de rodal agregados

• Modelos de rodal con proyección de la tabla de rodal

• Modelos de árbol individual independientes de la distancia

• Modelos de árbol individual dependientes de la distancia
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Estos modelos han sido diseñados partiendo de características comunes de las masas boscosas
como ser hetáneos (de igual edad), independientemente que sean plantaciones o provenientes
de un regeneración natural homogénea, para bosque naturales multietáneos han sido pocos los
intentos de modelación que se han realizados y particularmente en los trópicos han sido fallidos
debido a las características de las variables dasométricas  a modelar,  las  cuales son infuidas
fuertemente por las irregularidades del clima como factor ambiental y como factor antrópico la
explotación  desmedida  de  las  especies  de  maderas  preciosas  de  las  clases  diamétricas
superiores. 

Para el caso de Cuba país tropical, el primer trabajo conocido sobre modelación del crecimiento
fue realizado por  Löschau (1974) citado por  Barrero (2010), en plantaciones de Pinus caribaea
Morelet  var.  caribaea Barret  y  Golfari  del  cual  resulta  una tabla de rendimiento normal.  La
primera tabla de producción con carácter ofcial fue publicada por De Nacimiento (1979) en la
revista Baracoa para la especie  Pinus tropicalis Morelet, fecha que se considera como el inicio
del desarrollo de la modelación del crecimiento en Cuba. La capacitación brindada por el campo
socialista y el establecimiento de la red de estaciones experimentales donde fueron instaladas
las unidades de muestreo permanente, impulsó en esta etapa, esta área de la Epidometría. A
continuación  De Nacimiento, González, Benítez, Abreu y Pérez (1983) publicaron las primeras
tablas preliminares de rendimiento para Pinus caribaea var. caribaea en la provincia de Pinar del
Río utilizando el patrimonio de plantaciones de la especie de 3 localidades, Consolación del Sur,
Guane y Pinar del Río.

En esta etapa fueron múltiples los investigadores que incursaron en esta área, dentro de los que
se destacan: García (1983) con la contribución para el establecimiento de tablas de rendimiento
preliminares de Pinus caribaea Morelet var. caribaea Barret y Golfari en la provincia de Pinar del
Río,  el  trabajo  realizado  por  Gra  y  colaboradores  a  fnales  de la  década  de los  80  quienes
establecieron una tabla a nivel nacional teniendo como localidades de estudio a Pinar del Río,
Matanzas, Villa Clara y Topes de Collantes (Gra, Lockow, Vidal, Rodríguez, Echeverría & Figueroa,
1990); los trabajos de Báez (1988) con la Casuarina equisetfolia Forst, en suelos cenagosos de la
provincia de La Habana. Posteriormente en la década de los años 90 se encuentran los realizados
en  Eucalyptus sp., por  Peñalver (1991); y Padilla (1999) para plantaciones de  Pinus tropicalis
Morelet,  así  como Ares  (1999) para bosques naturales  de la misma especie y  los tres en la
provincia  de  Pinar  del  Río.  Al  inicio  de  la  década  del  2000  las  tablas  dasométricas  para
plantaciones de Taliparit elatum Frixell (Sw.), elaboradas por Zaldívar (2000), así como García
(2004) igualmente para Pinus caribaea también en esta provincia (Figura 1). 

Como es sabido existieron algunas difcultades económicas a fnales del siglo XX, pero aún así se
continuaron haciendo trabajos por parte de la Universidad de Pinar del Río, entre los que se
encuentran: las tablas realizadas en la Empresa Forestal Integral Macurije por García, Aldana y
Zaldívar (2004); las tablas para Tectona grandis para plantaciones de la Empresa Forestal Integral
Bayamo-Manzanillo por Fidalgo y García (2005).

Trabajos recientes en Cuba tratan de suplir el comportamiento estático de las tablas obtenidas,
actualmente con el desarrollo de la informática en la práctica productiva se han complejizados
estos modelos integrándose con otras herramientas, para el caso de la especie Pinus caribaea
var. caribaea se ha construido por Barrero (2010) un modelo integral de crecimiento de la masa,
perfl de fuste, grosor de corteza y densidad de la madera en cooperación con el Instituto de

147



E. González Izquierdo, J.A. Blanco, P. Haynes, H. Barrero Medel, D.A. Álvarez Lazo, F. Cándano Acosta, A. Fernando Egas, I. Estévez Valdés,
A. Loukounoze, M.C. Garófalo Novo, J. Alaejos Gutérrez, G.M. Guera, Ouorou, I. González Cruz, R.L. Caraciolo Ferreira

Investigaciones de Francia con sede en Nancy; en forma de un sistema que se nombra OPTIPINO,
esta integración con esta propiedad fsica de la madera permite fjar los objetivos de producción
en  términos  de manejo,  posibilitando  la  efciencia  de  ciertas  propiedades  de acuerdo  a  las
necesidades industriales, y a la disminución dentro de ciertos límites de la heterogeneidad de la
materia  prima.  Sin  la  ayuda  de  estos  instrumentos  es  difcil  desarrollar  planes  de  manejo
forestal, bajo criterios de sustentabilidad (Valdéz, 2000). Otro trabajo realizado recientemente
ha sido en Pinus cubensis Griseb por Bravo (2010), donde se obtiene un modelo de crecimiento
del diámetro medio a partir del método Bootstrap.

Figura 1. Las clases de calidad de sito para Pinus caribaea Morelet var. caribaea 
para la provincia de Pinar del Río, según García (2004)

Dos de las difcultades de índole objetivo que han limitado en Cuba el desarrollo de esta área de
la Epidometría Forestal han sido la carencia de recursos y la inexistencia de una red de parcelas
permanentes. Por último, también se ha comenzado a trabajar en la calibración del modelos
ecológico  híbrido  FORECAST  (que  combina  datos  empíricos  y  simulación  de  mecanismos
ecofsiológicos) en plantaciones de Pinus caribaea, como se explica con más detalle en las

En  este  contexto,  la  motivación  de  los  investigadores  de  la  rama  hacia  este  tema,  se  ha
restringido a las tablas de producción de especies  forestales  con mayor participación en los
planes nacionales, de forma tal que múltiples aspectos de esta área del conocimiento, aplicados
a las condiciones de Cuba, han sido poco tratados como es el caso de la modelación a nivel del
árbol individual y de bosques naturales, aún cuando el 63% de la superfcie cubierta de bosques
pertenece a esta  clasifcación.  Todo lo cual  denota lenta evolución de las  herramientas  que
provee esta ciencia a la práctica productiva.

A manera de resumen, en Cuba se puede decir que esta área de la ciencia de la dasonomía ha
transitado por diferentes etapas en su desarrollo, los cuales han estado acorde a la situación
económica  existente  en  el  país,  aportando desde  el  punto  de vista  teórico  –  metodológico
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múltiples modelos. La existencia de una red de parcelas permanentes ayudaría al logro de un
estadio superior en el desarrollo de esta ciencia.

3.1. Modelización de la Calidad de Sito

La primera fase de un estudio de crecimiento y rendimiento es la elaboración de un sistema para
la clasifcación de la productividad de los sitios forestales los cuales constituyen el conjunto de
factores edáfcos y bióticos que determinan la permanencia y la productividad de la biomasa de
determinada comunidad forestal, sea esta natural o creada por el hombre (Álvarez y Varona,
2006).

En Cuba las primeras referencias de las curvas de índice de sitio encontradas en la literatura son
realizadas por Thomasius (1974) para la clasifcación de sitios en los pinares de Cajálbana; los
realizados por Aldana (1983) y Báez y Gra (1988) para los bosques de Cuba en base a la humedad
y fertilidad de los suelos.

En la  actualidad en Cuba solo existe una clasifcación del  sitio como norma para las  cuatro
especies de pinos existentes defnida por el Instituto Nacional de Desarrollo Forestal (INDAF)
desde 1997, en función de la altura media y la edad. Este trabajo presenta el inconveniente de
abarcar una gran variedad de sitios muy diferentes a lo largo y ancho del país, además de no
haber considerado que estas  especies  tienen diferentes  hábitos  de vida,  así  como,  distintos
crecimientos y desarrollos  a una misma edad.  Por lo que esos resultados no se ajustan a la
realidad en determinados lugares (García, 2004).

García (1983) clasifcó cinco calidades de sitio para Pinus caribaea Morelet var. caribaea para la
provincia de Pinar del Río (Figura 1), por su parte Gra et al. (1990) defnen para las localidades de
Pinar  del  Río, Matanzas,  Villa  Clara  y Topes de Collantes nueve calidades de sitio,  siendo el
indicador del índice de sitio la altura dominante por los valores 10, 13, 16, 18, 22, 25, 28, 31 y 34
m; Padilla (1999) determinó para las plantaciones de Pinus tropicalis Morelet nueve calidades de
sitios, también utilizó como el indicador del índice de sitio la altura dominante por los valores 9,
10, 12, 14, 16, 18, 20, 22 y 24 m (Figura 2).

Mientras que para otras especies también localmente Báez (1988) defnió tres clases de sitio
para la Casuarina equisetfolia Forst, para las zonas costeras del sur de la provincia La Habana;
Peñalver (1991) diferencia las plantaciones de Eucalyptus sp. en seis calidades de sitios siendo el
indicador del índice de sitio la altura dominante por los valores 15, 18, 21, 24, 27 y 30 m; Zaldívar
(2000) obtuvo cinco índices de sitio para Taliparit elatum y empleó como indicador del índice de
sitio la altura dominante por los valores: 13, 16, 19, 21 y 24 m (Figura 3).

Más recientemente Barrero (2010) ha propuesto un haz de curvas con los índices de sitio para la
altura dominante (Ho) de Pinus caribaea var.  caribaea y concluye que el sistema de curvas de
índices de sitio permitió diferenciar  las plantaciones en seis calidades,  fjados estos para  los
valores 13, 16, 19, 22, 25 y 28 metros a la edad de 30 años, determinadas por el valor de la
altura dominante que a su vez, fue la variable utilizada para la obtención de los modelos de
crecimiento del diámetro del árbol medio ( d̄1,30 ), de la altura del árbol medio ( h̄ ), el área basal
por hectárea (G/ha) y el volumen por hectárea (V/ha). Estas curvas pueden verse en la Figura 4.
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Figura 2. Índices de sito para Pinus tropicalis para la provincia de Pinar del Río, según Padilla (1999)

Figura 3. Índices de sito para Taliparit elatum para la provincia de Pinar del Río, según Zaldívar (2000)

Se considera que el método indirecto ha sido principalmente el empleado en las condiciones de
Cuba, teniendo como indicadores de calidad de sitio la altura media y la altura dominante (Ho).
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Figura 4. Índice de calidad de sito para Pinus caribaea Morelet var. caribaea, según Barrero (2010)

Los índices edáfcos y climáticos se encuentran en función de equipos e instrumentos costosos
con los que los investigadores no cuentan actualmente, sería importante una evaluación de los
mismos para llegar a conclusiones acerca de cuál es el más efectivo.

3.2. Modelización de las operaciones forestales de impacto reducido en la gestón forestal en
Cuba

La aplicación de las Técnicas de Impacto Reducido en la gestión forestal en Cuba está implícita
dentro del modelo de gestión de los bosques a nivel mundial, solo que es necesario considerar la
estructura,  composición y  dinámica  que los  bosques  tienen  en el  área  de referencia.  Es  de
conocimiento  general  que  el  área  geográfca  del  Caribe  está  sometida  a  la  infuencia  de
fenómenos naturales de gran impacto como los huracanes y además los países del área tienen
restricciones  en  cuanto  a  la  disponibilidad  de  tierra  y  recursos  para  el  desarrollo  de  sus
economías. 

Ante esta situación,  es importante  retomar las experiencias de otros  países y regiones pero
adaptar los  modelos de desarrollo en el  sector forestal  para conducir  los bosques de forma
sostenida,  o  sea  que  puedan  suministrar  de  forma  continua  productos  y  servicios  para  la
sociedad y de esta forma evitar la deforestación. 

Se puede resumir que el modelo de manejo de los bosques de la región se caracterizó durante
varias décadas por la destrucción de la estructura arbórea concentrada en árboles de alto valor
comercial, denominado de descremado de los bosques naturales, con tasas de corte superior a
los incrementos, un nivel de impactos elevados sobre la vegetación remanente como árboles
semilleros y árboles de futuras cosechas, impactos sobre el suelo, compactación y destrucción
de la capa vegetal e impactos sobre la salud de los trabajadores por tecnologías inapropiadas,
información bien documentada por la literatura, dentro las que se destaca FAO (2004).
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Los países de la región están contribuyendo con el aumento de la cobertura forestal, dentro de
los que se destaca Cuba, según informe FAO (2012). Sin embargo, es necesario generalizar la
aplicación de las técnicas de impacto reducido en el aprovechamiento de los bosques. Si bien,
estas técnicas no son sufcientes para garantizar una gestión sostenida de los bosques, sin la
aplicación de ellas es imposible lograr tal objetivo. 

¿Pero qué son las Técnicas de Extracción de Impacto Reducido o el Aprovechamiento de Bajo
Impacto? Considerando la opinión de varios autores, dentro los que se destaca la publicación de
la  OIMT  (2001): “La  Extracción  de  Impacto  Reducido,  consiste  en  la  implantación  de  las
operaciones  de  aprovechamiento  forestal  planifcadas  de  forma  intensiva  y  cuidadosamente
controladas a fn de reducir a un mínimo el impacto sobre el ecosistema forestal,  obtener el
máximo de benefcio y a un costo aceptable”. 

Estas técnicas de extracción o aprovechamiento de bajo impacto, han sido aplicadas tanto para
bosques donde se utiliza los sistemas silviculturales mono-cíclicos, o sea donde se corta de una
sola vez el volumen total de madera existente, como para bosques donde se aplican los sistemas
policíclicos, que solo se cortan los árboles maduros a partir de un diámetro preestablecidos y se
mantiene  el  bosque  en pie.  En  estos  sistemas  el  aprovechamiento  es  más  complejo  por  el
cuidado que hay que tener con la vegetación que permanece después del aprovechamiento,
donde se encuentran también los árboles de futuras cosechas que son de interés estratégicos.
Además si  el  bosque tiene varias especies  comerciales,  como es el  caso de la formación de
bosques naturales de la península de Guanahacabibes en el extremo occidental de Cuba, en el
centro de la Isla, en el Escambray o en la parte oriental, en Baracoa, el aprovechamiento será
más  complejo  que  en otras  formaciones  que tienen  pocas  especies  como los  pinares  o  los
bosques de manglares. 

Para que este concepto sea de total entendimiento, es necesario destacar las cuestiones básicas
que  deben  ser  aplicadas  en  el  manejo  de  los  bosques  para  respetar  los  mecanismos  que
mantienen el equilibrio de los diferentes ecosistemas encontrados en Cuba.

3.2.1. Planificación estratégica y operatva del aprovechamiento forestal

Cualquier formación forestal  ocupa un área que a su vez se divide en superfcie cubierta de
árboles donde se puede ejecutar el aprovechamiento, muchas veces denominada de superfcie
efectiva y otra parte dentro del área que ocupa el bosque que no es apta para aprovechar, como
es el caso de áreas con cursos de agua y la vegetación protectora, el área de los caminos y otras
infraestructuras necesarias, así como zonas de difcil acceso como pantanos, denominadas zonas
no efectiva de aprovechamiento (Figura 5).

Para realizar el aprovechamiento, hay que delimitar bien la superfcie de cada área y de ahí se
deriva la superfcie efectiva, está a su vez debe ser subdividida en unidades de producción anual
(POA) ya sea por la superfcie o por el volumen. Esa división anual debe responder a la rotación
prevista para el aprovechamiento, a los incrementos anuales y la estructura y composición inicial
del bosque, de forma que sea posible aprovechar una unidad de producción todos los años, con
un fujo continuo de productos forestales. 
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Figura 5. Organización del plan de aprovechamiento de una empresa

Las empresas forestales tienen un plan de manejo que es diversifcado, planes de producción
para establecer nuevas plantaciones, planes de manejo para tratamientos silviculturales, pueden
ser  podas  o  desrame  de  árboles  o  raleos,  entre  otros,  también  contiene  el  plan  de
aprovechamiento estratégico o a largo plazo y los planes anuales, representados en la fgura
anterior.

Es evidente que si la administración de la empresa aprovecha cada unidad de producción anual,
en este caso 20 POA, ya para el año 21, recomenzaría por el primer POA, así se logra mantener
un fujo de producción constante. Si el incremento por unidad de superfcie fuera de 1m³/ha-año
en el  caso de los  bosques naturales,  entonces cada 20 años podrán extraerse 20 m³/ha. La
superfcie de cada POA determina el volumen total de aprovechamiento. Si cada POA tiene 1000
ha, entonces se puede aprovechar 20 mil m³/año. 

Aunque parece tan evidente, hoy la tendencia en la región de los trópicos no es seguir esa regla,
sino aprovechar toda la superfcie efectiva de bosques en pocos años y después trasladarse para
otras áreas e incluso para otros países para seguir con la misma práctica. De esta forma van
quedando atrás  áreas  degradadas,  abandonadas  que  no tendrán  tratamientos silviculturales
para el próximo ciclo de corte, aun cuando se aplica con mayor rigor el control de los órganos
ambientales. 

Este concepto no es muy difundido, porque también no se recoge en la legislación de muchos
países, en el caso de Cuba se ha trabajado para que el modelo sea concebido basado en la
sostenibilidad del aprovechamiento y no en la mayor ganancia de las empresas forestales a corto
plazo. 

3.2.2. Evaluación de las áreas para la planificación del aprovechamiento

Este  es  otro  aspecto  relevante  en  la  aplicación  de  las  técnicas  de  extracción  de  impacto
reducido. Cuando se hace referencia a la evaluación de áreas, se incluye, tanto las informaciones
propias del inventario que determina cantidad y calidad de la madera, a través de muestreos
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cuando es una plantación, ya para los bosques naturales se exige un inventario 100% de los
árboles comerciales, así como la localización e identifcación de estos. Es claro, que la evaluación
del área también incluye información sobre el relieve del terreno, la localización de los cursos de
agua y otras características del terreno (Figura 6).

Figura 6. Mapa de relieve del área de aprovechamiento, hidrografía y uso de la terra

Muchas veces dentro de áreas de aprovechamiento se encuentran tierras dedicadas a cultivos
agrícolas.  Además  de  esta  información,  se  confecciona  un  mapa  con  escala  1:2000
preferentemente  con  la  localización  de  los  árboles  comerciales  (Figura  7).  El  área  de
aprovechamiento es delimitada por fajas cada 50 o 100 m de distancia y facilita el trabajo de
inventario. Son establecidas cuatro categorías de árboles dentro del área de manejo. Árboles de
corte, árboles semilleros, árboles remanentes o potenciales para la próxima cosecha y árboles
prohibidos de corte. 

Figura 7. Mapa de localización de los árboles por categoría

Con  estas  capas  de  información  se  continúa  la  planifcación  intensa  de  las  operaciones  de
cosecha  que  tiene  implícita  la  defnición  de  extracción  de  impacto  reducido.  También,  el
procesamiento  de  la  información  del  inventario  es  utilizado  para  determinar  la  cantidad  y
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calidad de madera,  dimensiones de los árboles,  especies  principales a aprovechar,  en fn se
determina el potencial comercial del área de aprovechamiento. 

3.2.3. Planificación y construcción de la infra-estructura de caminos y patos 

Antes de tomar la decisión sobre la proyección de la red de caminos y patios, debe calcularse la
densidad óptima o la densidad que minimiza los costos de caminos y el costo del arrastre de
madera, consultar Cándano, Pinto y Martnez (2012).  Después de conocer esta información se
calcula la cantidad total de caminos y patios necesarios en toda el área de aprovechamiento (ver
en el Apéndice Técnico un ejemplo de cálculo de la distancia media de arrastre). 

La evaluación detallada de los sistemas de aprovechamiento de madera ha mostrado que las
operaciones  arrastre,  transporte  y  construcción  de  camino  tienen  generalmente  la  mayor
infuencia  en  el  costo  total  del  sistema  (Amaral,  Veríssimo  & Barreto,  1998).  También  las
operaciones de arrastre de  madera y construcción de caminos tienen gran repercusión en los
daños  provocados  a  los  ecosistemas  forestales  durante  el  aprovechamiento  (Killmann,  Bull,
Schwab & Pulkki, 2002; Winkler, 1997).

El cálculo del tamaño del equipo de trabajo apropiado para cada máquina, el punto de equilibrio
en una operación, la determinación de la densidad óptima de caminos y patios de carga y la
calidad de la capa de rodamiento de los caminos en base a obtener un costo mínimo, han sido
estudiados  por  varios  autores  pero  de forma  separada  (Dykstra  & Heinrich,  1997;  Winkler,
1997).

Después de conocer esta información se calcula la cantidad total de caminos y patios necesarios
en toda el área de aprovechamiento. Como se tiene una visión total del área, se sobreponen las
capas de información obtenidas en la evaluación de áreas y se realiza la proyección por las rutas
más apropiadas, evitando gastos de recursos, tiempo de trabajo de las máquinas, se minimiza el
movimiento de tierra  y se logra  reducir  el  costo total.  Un camino mal construido se  puede
concertar, pero un camino proyectado por la ruta errada no se puede concertar. 

La planifcación de la red de caminos hay que hacerla de forma holística sobre toda el aérea de
aprovechamiento, lo que no necesariamente tiene que ser construida de una sola vez, más bien
se va construyendo en la medida que sea necesaria.  Ya para  la construcción es  importante
considerar el siguiente procedimiento:

• Localizar en el terreno la ruta seleccionada del análisis de las capas de información y

hacer un reconocimiento completo de la ruta o eje de proyección del camino, haciendo
ajustes necesarios sin alejarse considerablemente del eje proyectado. Aprovechar para
marcar el área de patios (Figura 8). 

• Eliminar la capa de vegetación en el eje de proyección del camino con la pala frontal del

tractor sin producir cortes en el suelo para no mezclar tierra y vegetación. Después se
recomienda usar una motosierra para que corte la vegetación de mayores dimensiones
y facilitar el acomodamiento de esta en las orillas del camino. 

155



E. González Izquierdo, J.A. Blanco, P. Haynes, H. Barrero Medel, D.A. Álvarez Lazo, F. Cándano Acosta, A. Fernando Egas, I. Estévez Valdés,
A. Loukounoze, M.C. Garófalo Novo, J. Alaejos Gutérrez, G.M. Guera, Ouorou, I. González Cruz, R.L. Caraciolo Ferreira

Figura 8. Diferentes situaciones encontradas en el eje del camino

• Realizar la excavación y terraplén de acuerdo con el proyecto. También preparar los
lugares donde será necesario obras de fábrica (puentes y alcantarillas). 

• Perflar el camino según la categoría. Conformación de la superfcie del camino y obras
de drenaje. Compactación de la capa de rodamiento.

3.2.4. Planificación y ejecución de la tala dirigida de árboles y el arrastre

Las operaciones de corte y arrastre de madera pueden producir gran impacto dentro del bosque,
sobre todo en cortas selectivas, que pueden ser minimizados con una intensa planifcación y
control. 

Procedimiento a seguir para el corte dirigido de árboles: 

• Localizar en el mapa del inventario los árboles de corte y tener sus coordenadas para
facilitar la localización en el área de aprovechamiento.

• Limpieza del tronco del árbol para facilitar el corte, verifcar rutas de escape y presencia
de huecos en el tronco.

• Determinar la dirección de caída del árbol, considerando inclinación natural, presencia
de árboles semilleros, remanentes o prohibido de corte y la dirección del arrastre. 

• Realizar corte de boca para dirigir la caída de los árboles y el corte de caída apropiado
para evitar accidentes y pérdidas de madera. 

• Enumerar los árboles y/o las trozas para evitar pérdidas en el arrastre. 

Para la extracción de madera, es necesario planifcar y construir las vías de arrastre.

Estas vías se clasifcan en dos categorías: Las vías de arrastre principales y las vías de arrastre
secundarias (Figura 9). 
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Figura 9. Vías de arrastre primarias y secundarias

Las vías primarias conectan los patios con el área central de localización de los árboles. Las vías
secundarias conectan las vías primarias y con el tronco de los árboles talados. 

• Para  la  planifcación  de  las  vías  de  arrastre,  es  necesario  consultar  el  mapa  del
inventario y localizar el punto seleccionado para construir el patio. 

• A  partir  del  fondo  del  patio,  recorrer  el  área  de  aprovechamiento  y  verifcar  la
existencia de los árboles talados y la dirección real de caída de estos. 

• Después de encontrar el último árbol talado en el fondo del área, comenzar a señalizar
con cintas biodegradables la ruta de menos resistencia en cuanto a vegetación para la
vía primaria hasta llegar al patio. Se deben construir solo las vías primarias necesarias
que  abarquen  todo  los  árboles  talados.  A  partir  de  estas  vías  se  trazan  las  vías
secundarias también señalizando para evitar pérdidas de madera. Debe considerar la
presencia de árboles remanentes, semilleros y prohibido de corte. 

• Con la pala frontal del skidder (tractor arrastrador de madera) comienza la construcción
de las vías  primarias a partir del  fondo del  patio siguiendo la ruta señalizada hasta
localizar el último árbol talado. La vegetación es eliminada en la dirección en que se
mueve el  tractor.  A  veces es  recomendable una motosierra para cortar  algún árbol
caído en el eje de la vía. 

• Se arrastra el último árbol y se continúa de atrás para adelante sin dejar árboles talados
hasta  concluir  la  extracción  de  toda  la  madera.  Después  otra  vía  de  arrastre  se
construye y continúa el proceso. 

• Los árboles son trazados en trozas en los patios según las características del transporte
y las exigencias del  mercado.  Se calcula el  volumen por  trozas  o  árbol,  se clasifca,
enumera  cada  troza  para  rastrear  la  madera  y  también  se  pueden  realizar  otras
operaciones antes del transporte. 
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3.2.5. Capacitación de gerentes, supervisores, operadores y ayudantes de máquinas y personal
de apoyo

La capacitación de los funcionarios y colaboradores, término usado para incluir a operadores,
ayudantes de máquinas y personal de apoyo relacionado con el aprovechamiento del bosque es
fundamental.  Los  gerentes  y  supervisores  tienen  que  conocer  en  detalles  todas  las  leyes,
decretos,  normas y requisitos técnicos para realizar  un proceso de aprovechamiento que se
encuadre  en  la  defnición  de  las  técnicas  de extracción  de  impacto  reducido.  Son  ellos  los
encargados  de  planifcar  las  operaciones  a  gran  escala  y  determinar  las  necesidades  de
capacitación de cada equipo de trabajo,  los medios de protección y seguridad personal  que
tendrán  que  usar  de  forma obligatoria  todos  los  funcionarios  y  colaboradores,  dominar  las
técnicas  para  ejecutar  las  diferentes  operaciones  y  tener  absoluto  conocimiento  de  cada
máquina o herramienta que se utiliza. También es competencia de gerentes y supervisores las
condiciones  de  alimentación,  sitios  de  descanso,  medicamentos  para  primeros  auxilios,
comunicaciones y de distracción para todos. 

En el caso de los funcionarios y colaboradores, también tienen sus obligaciones, como seguir al
pie  de la  letra  el  uso  de  medios  de protección,  dominar  las  técnicas,  procedimientos  y  las
máquinas o herramientas de la operación que realizan. Así como mantener la disciplina propia
de un centro de trabajo, no ingerir bebidas alcohólicas, respetar los horarios de descanso, entre
otras. 

Los cursos de capacitación para operadores y ayudantes de máquinas son desarrollados por
operaciones:

• Grupo que realiza la evaluación de área. 

• Grupo de construcción de caminos y patios.

• Grupo de corte y arrastre de madera.

Otros cursos son realizados para gerentes y supervisores, con visión holística del proceso. En los
cursos específcos para cada grupo de trabajo se destaca la importancia de cada operación para
el buen resultado del proceso de aprovechamiento. 

4.1. Modelos para incrementar la utlización de la biomasa en los ecosistemas de pinares con
bajo impacto ambiental

Los resultados  presentes  tienen como objetivo exponer  a  los  lectores  diferentes  métodos  y
procedimientos  desarrollados  en  la  Universidad  de  Pinar  del  Río,  Cuba;  que  han  permitido
incrementar la efciencia y calidad de la cadena productiva que conforma el aprovechamiento
forestal en el Occidente de Cuba.
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Optmización de la extracción y transporte de madera en la Empresa Forestal Integral Macurije.
Pinar del Río

Numerosas tecnologías actualmente disponibles ofrecen la sustancial promesa de mejorar los
retornos económicos asociados con las operaciones de extracción y transporte. Muchas de ellas
están  basadas  sobre  varias  aplicaciones  de  la  modelización  matemática.  Por  lo  que  para
satisfacer  la  problemática  antes  expuesta  tenemos  como  objetivo  minimizar  los  costos  de
extracción y transporte de la madera, actividades más costosas del proceso de aprovechamiento
forestal  en  las  empresas  forestales.  Para  satisfacer  el  objetivo  antes  expuesto,  se  utilizaron
modelos  de  toma  de  decisión  teórico  administrativa  y  una  herramienta  matemática,  la
Programación  Lineal,  los  cuales  permitieron  en  un  primer  momento,  determinar  la  mejor
alternativa (Modelo de Programación Lineal) para dar solución al problema de elevados costos
de extracción y transporte de la madera, y en un segundo momento proponer el modelo de
Programación  Lineal  que  permita  minimizar  dichos  costos.  La  resolución  del  modelo  de
programación lineal obtenido por el sofware WinQsb posibilitó en la presente investigación:
cuantifcar hasta qué nivel se puede minimizar los costos, determinar las rutas o los caminos a
utilizar  por  los  medios  de  extracción  y  transporte,  determinar  la  cantidad  de  madera  a
transportar en cada una de esas rutas, la utilización óptima de los recursos mediante un análisis
económico  de  la  solución  óptima  y  post-óptima  en  caso  de  ocurrencia  de  cambios  y
fuctuaciones que se pueden presentar en las disponibilidades y demandas de recursos, costo
unitario por unidad, cambio en los coefcientes tecnológicos, así como cambios de rutas.

Incremento de la producción de madera aserrada a partr de la modelación matemátca del corte
de apertura de las trozas en la sierra principal de los aserraderos

Al interrelacionar  los factores calidad,  diámetro y  longitud de las  trozas  con el  troceo y  los
diagramas de corte mediante la aplicación de procedimientos matemáticos se puede elevar la
efectividad del proceso de conversión primaria a partir de la búsqueda de una expresión que
garantice  el  volumen  máximo  de  madera  aserrada  cuya  sección  sea  de  base rectangular  a
obtenerse de una troza identifcada como un cono truncado; por lo que la solución del problema
se obtiene a partir de la aplicación de métodos y procedimientos de la geometría descriptiva,
según Álvarez, Egas, Chávez, Estévez & García (2003), Álvarez, Egas, Estévez, Guevara & González
(2007) y Álvarez, Estévez, Domínguez, García, Alaejos & Rodríguez (2010).

Es muy importante la determinación del efecto de las características del árbol sobre los valores
de madera aserrada, con la fnalidad de proveer información para la selección de los modelos. El
análisis de la componente principal (PCA), conduce a determinar qué característica del árbol
tiene el mayor impacto sobre el rendimiento en valor de la madera aserrada. 

Con el  empleo del  análisis  factorial,  utilizándose como método descriptivo de extracción,  el
análisis por componentes principales; se seleccionaron 2 factores con autovalores mayores que
1, los cuales explican el 87,42% de la varianza total. Es evidente que el D 1,30 es la variable más
importante que afecta el rendimiento en valor de la madera aserrada (Rendimiento en valor de
madera aserrada) entre todas las características del árbol (Figura 10). Coincidiendo con Álvarez y
Egas (2002), Álvarez et al. (2003), así como Álvarez et al. (2010), al establecer que en la medida
que aumente el diámetro los rendimientos son mayores. 
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La  construcción  de  modelos  matemáticos  teniendo  en  consideración  la  transformación
logarítmica de los datos relacionados con el diámetro a 1,30 m de altura, la conicidad y la altura
del  fuste  de  los  árboles  se  ha  caracterizado  por  presentar  aceptables  coefcientes  de
determinación, así como bajos errores promedios de estimación. 

Figura 10. Influencia del diámetro sobre el rendimiento de madera aserrada

Modelación de las deformaciones de la madera de Pinus caribaea 

En Cuba, específcamente en sus aserraderos la madera de Pinus caribaea Morelet var. caribaea
Barrett y Golfari, ha sido trabajada y procesada verde, ello ha posibilitado la carente emisión de
criterios en la evaluación de las deformaciones que experimenta la madera aserrada a medida
que disminuye su humedad. 

Por  ello  se  realiza  un estudio  detallado  del  comportamiento  de las  propiedades mecánicas,
fsicas y morfológicas de la madera de Pinus caribaea Morelet var. caribaea Barrett y Golfari, en
las regiones A, B, C, en el sentido médula-corteza respectivamente, bajo las mismas condiciones,
arroja datos importantes para predecir las posibles deformaciones que experimenta la madera,
además en qué zona del bolo las deformaciones son mayores (Peña, González & Álvarez, 2010).
Se propone una metodología que optimiza el corte de apertura para el cumplimiento de los
objetivos y la solución del problema. Aspectos que son coincidentes con los resultados obtenidos
por González, Acosta y Álvarez (2008).

El tratamiento de las deformaciones de la madera durante el  proceso de secado es defnido
históricamente desde el punto de vista de la teoría de los medios continuos, sin embargo en
nuestro  trabajo,  considerando  a  la  madera  como  un  medio  discreto,  se  interrelacionan
elementos de las leyes dinámicas de Newton en un sistema de partculas y esquemas propios de
los métodos de los elementos fnitos, que solucionan numéricamente las ecuaciones derivadas
de la teoría de los medios continuos.

Evaluación de los modelos a partr del análisis de elastcidad de las variables

A partir del análisis de elasticidad de las variables que conforman los modelos para predecir los
rendimientos de madera aserrada de los árboles en pié se ha demostrado que el d1,30  m es el
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factor de mayor signifcación e infuencia sobre el volumen de madera aserrada producida, así
como de los valores de la misma. Por otra parte podemos inferir que la altura le sigue al d 1.30 m en
nivel de signifcación o infuencia sobre la variable dependiente. Los valores de la elasticidad del
d1.30 m de los árboles y la altura son positivos indicando que el rendimiento en valor de la madera
aserrada aumenta con el d1.30 m y la altura. 

Por otra parte la conicidad tiene un efecto negativo sobre el valor de la madera aserrada.; lo cual
signifca  que  el  rendimiento  en  valor  de  la  madera  aserrada  decrece  cuando  aumenta  la
conicidad.; coincidiendo con Egas (1998) y Álvarez et al. (2010).  El valor relativo de la madera
aserrada tiene un incremento en función del d1,30 m.

Ejemplo de aplicación de un modelo ecológico híbrido (FORECAST) en Cuba

El modelo FORECAST se ha utilizado en las condiciones cubanas para simular plantaciones de
Pinus caribaea var. caribaea situadas en distintas calidades de sitio de la provincia de Pinar del
Río (Occidente de Cuba). La vegetación está constituida por  Pinus caribaea var.  caribaea (Pino
macho),  Pinus  tropicalis  (Pino  hembra),  Quercus  virginiana (encino),  Byrsonima  spicata
(peralejo),  Curatella americana (vacabuey) y  Sorghastrum stpoides (pajón macho). Las lluvias
oscilan entre 1350 mm y 1700 mm al año con temperaturas medias anuales que varían entre 24-
27°C (Herrero, Renda, González-Abreu, Gra, De Nacimiento, González et al., 1985). Los suelos se
clasifcan según el Instituto de Suelos (1980) como ferralíticos cuarcíticos amarillos lixiviados y
muy erosionados, sobre estratos de pizarras y material esquistoso. La calibración del modelo se
llevó a cabo con datos empíricos registrados en trabajos realizados en la zona de Alturas de
Pizarras,  en la provincia de Pinar del  Río  (González,  1999; Herrero,  2001 y García, 2004).  La
producción de biomasa se calibró con datos de Vidal, Benítez, Rodríguez, Carlos y Gra (2004) y
Khadka (2005). La calibración de los procesos del suelo se realizó siguiendo las descripciones de
Herrero (2001) y  Smith, Gholz  y Oliveira (1998). Datos de descomposición de la hojarasca se
obtuvieron de González (2007).

Blanco,  González  y  Haynes (2008)  señalan  que  las  predicciones  de  FORECAST  para  las
plantaciones cubanas muestran que el modelo se comportó de una manera bastante razonable.
En la evaluación del modelo realizada para las condiciones cubanas por Blanco et al.  (2010),
puede verse como el modelo captura la principal tendencia de crecimiento tanto en altura como
en diámetro, aunque no de forma tan clara en el caso del volumen comercial. Sin embargo, debe
destacarse que los propios valores de campo tienen una elevada dispersión, pero a pesar de
todo, las predicciones de FORECAST se encuentran en la mayoría de los casos cercanos al valor
medio de las observaciones y dentro del rango de los datos de campo. 

Haynes (2006)  al aplicar  el  modelo  FORECAST  en las  condiciones  de Cuba,  señalaba  que la
evolución  de  la  hojarasca  en  el  suelo  forestal,  tiene  un  descenso  inicial  debido  a  la
descomposición de los restos de la anterior rotación y un pequeño pico tras los raleos, que dejan
residuos  de corta  en  el  suelo.  Por  el  contrario,  la  masa  de  humus  en  el  suelo  del  bosque
desciende a lo largo de toda la rotación. Esto induce a pensar que si este plan de manejo se
repite indefnidamente, la materia orgánica de este lugar se reduciría hasta llegar a unos niveles
que provocasen la reducción de la producción y la calidad del sitio, por lo que la sostenibilidad a
largo plazo podría estar en peligro (Figura 11).
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El propio Haynes (2006) señala que también puede apreciarse cómo el N mineralizado desde la
hojarasca se reduce siguiendo la masa de hojarasca (Figura 12). Un hecho notable es la gran
diferencia entre el N disponible en el suelo y el N absorbido por los árboles, lo que claramente
indica que el N no es el principal limitante de estas plantaciones, confrmando las observaciones
de Herrero (2001). Por último, también puede apreciarse el importante lavado del N que sigue a
las fertilizaciones, dado que el N disponible supera con mucho el N que necesitan los árboles (N
absorbido) lo que se refere al experimento factorial de planes alternativos de manejo.

Figura 11. Evolución de la materia orgánica del suelo con el modelo FORECAST, según Haynes (2006)

Figura 12. Evolución del ciclo del Nitrógeno con el modelo FORECAST, según Haynes (2006)

Posteriormente  Blanco  y  González  (2010)  realizaron  un análisis  de  la  infuencia  del  tipo  de
manejo forestal  en el tiempo necesario tras el cese de las actividades humanas para que el
ecosistema forestal de Pinus caribaea en el occidente cubano regrese a las condiciones previas a
su puesta en explotación, utilizando para ello el modelo ecosistémico FORECAST.

Basados en las  recomendaciones de manejo  para  P.  caribaea en  la  zona  (González,  1986 y
González, 2008), los tipos de manejos simulados fueron: 

1. Producción de biomasa (BIO). El objetivo es producir el máximo de biomasa pero de la
forma más rápida posible para que pueda ser cosechada con frecuencia para generar
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una fuente de combustible estable. En este escenario se simuló una densidad inicial de
3.000 árboles ha–1, aplicando 100 kg ha–1 de N como fertilizante en el año 5. Los árboles
se cortan en el año 10, extrayendo toda la biomasa aérea (troncos, corteza, ramas y
follaje). La mayoría de la biomasa aérea del sotobosque es también extraída, así como
parte de la hojarasca. 

2. Producción de fbra (FIB). El objetivo en este escenario es maximizar la producción de
órganos con alto contenido en celulosa (troncos y ramas), sin existir un tamaño mínimo
del tronco. El turno comienza plantando 3.000 árboles ha–1 el primer año. En el año 15
se aplica un raleo por lo bajo, dejando 1000 árboles ha–1, y se fertiliza con 100 kg ha–1

de N. Los árboles se talan en el año 25, extrayendo toda la copa. Ni el sotobosque ni la
hojarasca son extraídos.

3. Producción  de  madera  (MAD).  En  este  escenario  se  pretende  producir  el  máximo
número de árboles con un diámetro mínimo de 7,5 cm a 1,30 m de altura. Se plantan
3.000 árboles ha–1 el primer año. Un primer raleo por lo bajo se lleva a cabo el año 20
para dejar 800 árboles ha–1. En el año 21 se fertiliza la plantación con 100 kg ha–1 de N.
Un raleo comercial adicional se lleva a cabo en el año 35 para dejar 500 árboles ha–1. El
turno acaba en el año 50 con una tala fnal que sólo extrae los troncos.

Estos  tipos  de  manejo  se  simularon durante  100  años  en  las  calidades  de  sitio  máximas  y
mínimas observadas en Pinar del Río: índice de sitio 21 y 25 m de altura dominante a los 50 años
(sitio de peor y mejor calidad, respectivamente, aunque aquí solo se muestran para el sitio de
alta calidad) de acuerdo con  García (2004). La recuperación del ecosistema se simuló tras los
escenarios anteriores, utilizando como punto de partida el fnal de cada escenario de manejo y
simulando dos turnos de regeneración natural tras un huracán que provoca el reemplazo del
rodal cada 100 años, para simular en total 200 años tras la fnalización de la actividad humana.
Además  se  creó  un  cuarto  escenario  control  basado  en  la  simulación  del  bosque  natural
dominante en el zona, compuesto por masas monoespecífcas de  Pinus caribea generadas de
forma natural,  en el  que no hay actividades humanas y  cuya principal  perturbación son los
huracanes.  El punto de partida de los tres escenarios de manejo es la corta de este bosque
natural y su sustitución por los sistemas descritos anteriormente.

Como resultado de este manejo con la corrida del sofware FORECAST se observó que la biomasa
aérea se mantuvo en niveles bajos en el escenario BIO, disminuyendo tras cada corta (Figura 13).
En  el  escenario  MAD  pueden  apreciarse  dos  pequeños  picos  que  corresponden  al  momento
anterior a los raleos comerciales. Pautas muy similares pueden observarse en volumen (Figura 13). 

El volumen total acumulado que se extrae del bosque tras 100 años de simulación, el escenario
más productivo es FIB, y el menos productivo es BIO. En MAD el ecosistema pierde alrededor de
un 30% de materia orgánica del suelo, mientras que en BIO se reduce la materia orgánica del
suelo en más de un 50%. Por el contrario, el impacto del escenario FIB en la materia orgánica del
suelo depende de la calidad del sitio, con reducciones ligeramente mayores que en BIO en el
sitio  de  mejor  calidad  pero  mucho  menores  en  el  sitio  de  peor  calidad  (Figura  13).  La
disponibilidad de N tiene varios picos en todos los escenarios pero en general muestra pautas
descendientes para los escenarios BIO y FIB y se mantiene estable con MAD (Figura 13).  Por
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último, el  carbono total,  que comprende la biomasa de los  árboles, del  sotobosque y  de la
materia orgánica del suelo, se reduce en los tres escenarios.

Bajo el concepto de una recuperación del bosque tras el manejo según Blanco y González (2010),
los autores llegan al siguiente análisis: Mientras que en la Figura 13 se presentan las simulaciones
en los sistemas forestales que han sufrido gestión, en la Figura 14 se presenta su recuperación
natural después del fn del aprovechamiento. El ecosistema alcanza valores de biomasa, volumen,
carbono almacenado y N disponible similares al bosque natural justo desde el cese del manejo en
MAD. Sin embargo, en el escenario FIB la recuperación es más lenta y se necesita al menos un ciclo
de perturbación natural (100 años) para que la recuperación de la capacidad de producción de
biomasa  sea  visible,  aunque  durante  toda  la  simulación  los  valores  fueron  inferiores  a  los
observados en el control. Tras BIO, la recuperación del bosque es incluso más lenta, con valores
claramente más altos para todas las variables en el segundo ciclo de perturbación natural, pero
después de 200 años aún están por debajo de los valores del bosque no intervenido (Figura 14). 

Figura 13. Evolución temporal simulada de varias variables a nivel de rodal de una plantación de Pinus caribaea
en Pinar del Río (Cuba), situada en un sito de alta calidad (índice de sito 25 m a los 50 años), sometda a

diferentes tpos de manejo (descritos en detalle en el texto), para un total de 100 años de simulación
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Figura 14. Evolución temporal simulada de un bosque natural de Pinus caribaea regenerado después de que
tres estrategias de manejo diferente (descritas en el texto) hayan concluido, en un sito de calidad alta (índice

de sito 25 m a los 50 años), para un total de 200 años de simulación. MOS: Materia orgánica del suelo

Esta mejora en las condiciones del bosque en el periodo de no intervención tras el cese del
manejo se aprecia más claramente en el sitio de peor calidad, donde el bosque necesita dos
ciclos tras BIO para que se aprecie una mejora de la productividad, aunque está aún por debajo
de los valores del bosque natural. Las diferencias entre situaciones son más claras en la materia
orgánica del suelo, ya que los valores de esta variable en el sitio de mejor calidad tras MAD son
similares al bosque no manejado al inicio de la recuperación, pero aumentan con el tiempo. En
los otros dos escenarios los valores se mantienen muy por debajo, incluso tras 200 años tras el
cese del manejo (Figura 14).

Una discusión más detallada y profunda puede encontrarla el lector en Blanco y González (2010).
La conclusión más importante de este trabajo es que una recuperación rápida del bosque tras las
actividades de manejo es posible, pero para conseguirlo deberían estar presentes unos niveles
adecuados de nutrientes, materia orgánica del suelo y otras estructuras ecológicas al fnal del
periodo de manejo. De lo contrario, se podrían necesitar siglos antes de que las plantaciones de
P. caribaea puedan alcanzar una condición similar a los bosques no manejados. Si se pretende la
restauración de la fertilidad del suelo de forma rápida tras el fn del aprovechamiento, podría ser
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necesario el uso de aplicaciones masivas de nutrientes (Weetman, 1983).  Si los legados de la
actividad humana no se tratan adecuadamente a través de prácticas forestales que mantengan
la resiliencia del ecosistema forestal, los objetivos de manejo a corto plazo podrían dañar por un
periodo de tiempo muy largo el  estado de los bosques y su capacidad para recuperarse de
perturbaciones de origen antrópico. Este hecho claramente apoya la idea de la necesidad de
concebir el manejo forestal como un proceso de administración de los recursos naturales en vez
de  una  mera  explotación  de  la  productividad  del  ecosistema  (Kimmins,  2008). Además,  los
indicadores de la condición del bosque no deben limitarse solamente a los árboles y el suelo, es
necesario  comprobar  que  el  sotobosque  y  otros  componentes  del  ecosistema  también  se
recuperan y  regresan a  unas  condiciones  similares  a  las  de los  bosques  no manejados.  Los
nutrientes del suelo, las reservas de carbono y los componentes del ciclo de nutrientes también
pueden utilizarse como medidas de la recuperación de las  funciones ecosistémicas  (Reiners,
Bouwman, Parson & Keller, 1994; Hughes, Kauffman & Cummings, 2002).

Ventajas e inconvenientes de modelos ecológicos complejos

Como ha podido apreciarse este modelo ha sido ampliamente utilizado en una gran variedad de
aplicaciones de manejo forestal,  como son: (1) el establecimiento de la materia orgánica del
suelo como un indicador de la sostenibilidad relativa de diferentes alternativas de manejo del
rodal;  (2)  la  evaluación  de  la  capacidad  de  fjación  de  carbono  en  diferentes  ecosistemas
incluyendo un país  tropical  como Cuba en ambos  aspectos;  (3)  el  análisis  de la  utilidad del
sistema de cortas en dos fases en los bosques mixtos; (4) el estudio del impacto del fuego y las
cortas en la productividad a largo plazo en pinares y (5) en la aplicación de un sistema de apoyo
a la decisión que utiliza una jerarquía de modelos espaciales y no espaciales para la evaluación
de diferentes estrategias de manejo forestal con múltiples objetivos.

Una consideración adecuada de la materia orgánica del suelo está directamente relacionada con
las buenas prácticas de un manejo forestal sostenible. Dado que la materia orgánica del suelo es
esencial para la regeneración y productividad de los ecosistemas forestales, el mantenimiento
de un adecuado nivel de la misma debería ser un componente integral del manejo del suelo
(Morris et al., 1997). El concepto de turno ecológico, defnido como el tiempo requerido por un
elemento  del  ecosistema para  recuperarse  tras  una  perturbación  hasta  un nivel  cercano  al
original, proporciona un marco útil para analizar los efectos a largo plazo del manejo forestal
sobre  la  productividad  del  suelo  forestal (Kimmins,  Welham,  Seely  & Van  Rees,  2007).
Resultados previos en plantaciones tropicales apoyan este argumento e indican que el descenso
de productividad tras varios turnos es acumulativo y no lineal (Fox, 2000; Bi et al., 2007; Blanco y
González,  2010). Sin embargo,  nuestros  resultados  también muestran que  la  producción  de
madera es compatible con el mantenimiento del almacenamiento de C, comparada con otros
tipos de manejo, si se usan prácticas silvícolas adecuadas. Estos resultados también muestran la
utilidad  de  los  modelos  ecológicos  de  manejo  forestal  para  analizar  diferentes  escenarios
alternativos de manejo y sus efectos a largo plazo sobre el ecosistema forestal.

El uso de un modelo en la gestión forestal como FORECAST por ejemplo, depende de varios
factores.  En  primer  lugar,  el  modelo  debe ser  adecuado para  los  objetivos escogidos.  Si  se
pretende explorar el comportamiento de un rodal a largo plazo, el uso de modelos basados en
procesos  fsiológicos  diseñados  para  simular  variaciones  en  plantas  individuales  no  es  muy
adecuado. En segundo lugar, debe ser posible revisar y entender las reglas y principios en los
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cuales el modelo está basado, a la vez que debe poder probarse el modelo para las condiciones
de uso particulares de cada rodal (Wallman et al,.  2002).  Esto implica que la mayoría de los
modelos actuales,  desarrollados para latitudes altas  de América o de Europa,  necesitan una
comprobación  rigurosa  en condiciones  mediterráneas,  subtropicales  o  tropicales,  ya  que  no
suelen  contemplar  las  particularidades  de  los  ecosistemas  más  meridionales,  como  una
respuesta  diferente  de  la  descomposición  a  las  claras (Blanco  et  al.,  2003), o  la  mayor
importancia de la biomasa subterránea en bosques perennes de hoja ancha respecto a los de
coníferas. En tercer lugar, debe tenerse en cuenta la escala, tanto espacial como temporal, ya
que los modelos difcilmente se integran en escalas diferentes a las empleadas en su desarrollo
(Agren et al., 1991).

Uno  de  los  principales  inconvenientes  en  el  uso del  modelo  FORECAST  en  Cuba  ha  sido  la
búsqueda de un grupo de parámetros para ajustar el modelo en las condiciones que ha sido
concebido. Para resolver este problema se ha tenido que buscar muchas informaciones de otras
investigaciones realizadas por diversos autores que le han dado a los resultados un cierto grado
de  incertidumbre,  que  con  el  monitoreo  futuro  de  investigaciones  de  campo  darán  mayor
precisión  a  los  resultados  ya  obtenidos.  Dado  que  los  principales  usuarios  de  los  modelos
mencionados  hasta  ahora  y  otras  herramientas  de  modelización  forestal  son  los  gestores
forestales, es importante que el fujo de información entre los cientfcos que desarrollan los
modelos y los gestores forestales que los necesitan se mejore para construir modelos que se
adapten  mejor  a  sus  objetivos.  Los  cientfcos  necesitan  proporcionar  a  los  gestores  no
solamente  predicciones  cuantitativas,  sino  también  información  sobre  la  certeza  de  las
predicciones  de  los  modelos  de  manejo  forestal  (Blanco  et  al.,  2007). Una  predicción  muy
precisa pero a la vez muy incierta podría no ser mejor para el diseño de un plan de manejo
forestal que una predicción mas vaga que sin embargo es más certera. Independientemente del
método utilizado para predecir la evolución futura del bosque, el sistema debe ser monitoreado,
o lo que es lo mismo, una colección de distintas variables deben ser tomadas de forma continua
a lo largo del tiempo, para poder comprobar la certeza de las predicciones proporcionadas por
los modelos y si es necesario, revisar la calibración de los mismos y producir nuevas predicciones
que incluyan la nueva información obtenida. Predecir y monitorear son por lo tanto la clave para
conseguir un manejo adaptativo, en el cual los planes de manejo se adaptan para responder a
los  resultados  observados  en el  ecosistema y  para  incluir  la  nueva información  conseguida.
Ambas  herramientas  están  inextricablemente  unidas.  Por  lo  tanto,  la  evaluación  de  la
adecuación de las acciones implementadas necesariamente implica la medición del rendimiento
del sistema manejado y la comparación de ese rendimiento con las predicciones realizadas por
medio de los  sistemas utilizados para la  predicción del  desarrollo  futuro de los ecosistemas
forestales. Por esta razón, uno de los principales objetivos en el futuro buscar distintas series de
datos históricos en una gran variedad de ecosistemas forestales distintos sitios de Cuba, como lo
han  hecho  los  investigadores  que  han  desarrollado  el  modelo  FORECAST  en  la  Columbia
Británica en Canadá.
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5. Conclusiones

1. Las tablas de crecimiento y producción en Cuba son modelos estadísticos que utilizan
una amplia  base de datos  reales  observados en el  campo, los cuales  hacen posible
interpolaciones de producciones futuras utilizando datos de rodales similares de una
forma estática. Estos no simulan ningún tipo de proceso biológico y por lo tanto no
están diseñados para proyectar los efectos del manejo sobre la producción de madera y
de una amplia variedad de otros productos y valores no relacionados con la madera.
Por estas razones, estos modelos no proveen una base adecuada para comparar los
impactos de diferentes estrategias de manejo del bosque en múltiples recursos, ni son
convenientes  para análisis  a  nivel  de población de varias medidas o indicadores  de
sostenibilidad.  Sin  embargo,  en  condiciones  estables  en  las  que  se  sabe  que  los
determinantes del crecimiento y desarrollo del bosque en el futuro no van a diferir en
gran medida de las condiciones presentes,  estos modelos tienen la gran ventaja de
utilizar datos reales que han sido observados en el bosque. Además, requieren muy
poco  trabajo  para  su  calibración  y  uso,  a  parte  de  datos  básicos  que  defnen  las
características básicas del árbol o del rodal. En estas condiciones, el uso de tablas de
crecimiento y producción podría ser el más conveniente.

2. La  extracción  de  bajo  impacto  como  la  implantación  de  las  operaciones  de
aprovechamiento  forestal  planifcadas  de  forma  intensiva  y  cuidadosamente
controladas  a  fn  de reducir  a  un mínimo el  impacto  sobre  el  ecosistema forestal,
obtener el máximo de benefcio y a un costo aceptable, viene siendo una tendencia en
Cuba.  Este  concepto  no  es  muy  difundido,  porque  también  no  se  recoge  en  la
legislación de muchos países, en el caso de Cuba se ha trabajado para que el modelo
sea  concebido  basado  en  la  sostenibilidad  del  aprovechamiento  y  no  en  la  mayor
ganancia de las empresas forestales a corto plazo. Por otra parte al interrelacionar los
factores calidad,  diámetro y longitud de las trozas con el troceo y los diagramas de
corte  mediante  la  aplicación  de  procedimientos  matemáticos  se  puede  elevar  la
efectividad  del  proceso  de  conversión  primaria  a  partir  de  la  búsqueda  de  una
expresión que garantice el volumen máximo de madera aserrada.

3. FORECAST es un modelo de manejo forestal no espacial a nivel de rodal, que utiliza un
enfoque híbrido, en el cual datos silvícolas (crecimiento y producción), combinados con
datos  ecológicos  (tasas  de  descomposición,  concentración  de  nutrientes,  efciencia
fotosintética,  etc.)  son  empleados  para  estimar  tasas  de  procesos  ecosistémicos
relacionados  con la  productividad  y  los  requerimientos de recursos de las  especies
seleccionadas,  permitiendo simular el crecimiento futuro del bosque bajo diferentes
alternativas  de  manejo.  Este  modelo  ha  sido  ampliamente  utilizado  en  una  gran
variedad de aplicaciones de manejo forestal, tales como el uso de la materia orgánica
del  suelo  como un indicador  de la  sostenibilidad,  la  evaluación  de la  capacidad de
fjación de carbono en ecosistemas, el análisis de la utilidad del sistema de cortas, el
análisis de los efectos de fertilización en pinares caribeños, el estudio del impacto del
fuego y las cortas en  la productividad a largo plazo en pinares,  la  proyección de la
productividad del  rodal,  y el  análisis  de las posibles  causas  de la disminución de la
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productividad en plantaciones. En todos los casos, el modelo se comportó de una forma
más  que adecuada  produciendo  predicciones  sufcientemente  fables,  dentro  de las
limitaciones que siempre deben tenerse en cuenta al utilizar modelos ecológicos. En el
capítulo  se  ha  explorado  la  infuencia  del  manejo  en  la  recuperación  ecológica  de
plantaciones de Pinus caribaea Morelet var. caribaea en el occidente cubano por medio
de este modelo. Se simularon tres manejos diferentes: producción de biomasa, de fbra
y de madera, difriendo en la duración del turno y en la intensidad de la retirada de
biomasa.  En  conclusión,  nuestros  resultados  muestran  cómo  el  legado  del  manejo
forestal puede ser un factor clave en acelerar o retrasar la recuperación de los bosques,
dependiendo de la intensidad de la explotación. Estos resultados también muestran la
utilidad  de  los  modelos  ecológicos  de  manejo  forestal  para  analizar  diferentes
escenarios  alternativos  de manejo  y  sus  efectos  a  largo  plazo  sobre  el  ecosistema
forestal.
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Apéndice técnico: Ejemplo del cálculo de la distancia promedio de arrastre

Teniendo en consideración lo expuesto, se realiza este trabajo con el objetivo de minimizar el
costo del sistema de aprovechamiento de madera en bosques de Pinus caribaea, a partir de la
interacción entre el costo de camino y del arrastre de madera en base a la densidad de camino y
patios de carga. Con el auxilio del sistema automatizado PACE (Sessions, 1992), se calculó el
costo  de  las  operaciones.  Para  el  cálculo  del  costo  por  unidad  de  producción,  referente  a
caminos y patios de carga se puede usar la siguiente expresión:

(1)

Donde:

Cucp – Costo unitario de caminos y patios de carga, ($/m³).

Cr – Costo de construcción del camino, ($/km).

Va – Volumen de madera utilizada por unidad de área, (m³/ha).

Cp – Costo de construcción de patio, ($).

Ec – Espaciamiento promedio entre caminos (m).

Ep – Espaciamiento promedio entre patios (m).

Para el cálculo del costo de arrastre de madera se utilizó la expresión:

(2)

Donde:

Cua – Costo unitario de arrastre de madera, ($/m³).

Cef – Costo fjo del tractor, ($/h).

Cev – Costo variable del tractor, ($/h).

Cem – Costo de mano de obra, ($/h).

Vc – Volumen promedio arrastrado por el tractor, (m³).

Ti – Tiempo de interrupciones, (min/h).

da – Distancia promedio de arrastre, (m).

Vrsc – Velocidad sin carga del tractor, (m/min.).

Vrcc – Velocidad con carga del tractor, (m/min.).
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Ta – Tiempo de amarre de la madera, (min.).

Td – Tiempo de desamarre, (min.).

Como la distancia de arrastre (da), es una función del espaciamiento promedio entre caminos y
entre patios e interviene en el  costo de construcción de caminos y también en el costo del
arrastre, se utilizó la expresión que sirve de interacción entre ambas operaciones (Figura A1):

da = {1/3 * [(0,5 * Ec)2 + (Ep)2 )] 0,5 + 1/3 * [(0,25 * Ec)2 + (0,5 * Ep)2 )] 0,5 } *k (3)

Donde:

Ec - Espaciamiento promedio entre caminos, (m).

Ep - Espaciamiento promedio entre patios, (m).

k - Coefciente de sinuosidad, (k ≥ 1). Relación entre la distancia real de arrastre y la
distancia teórica.

Figura A1. Esquema sobre la interacción caminos, patos y distancia de arrastre

Resultados de la interacción de los costos de caminos y patos con el costo del arrastre

Basado en valores encontrados en las investigaciones, (Cándano, 1998), se obtuvo un costo total
de caminos y patios de 2,06$/m3 y un costo de arrastre de madera de 2,25 $/m3.

Cucp= 9 858,36∗(106 /103)+75,96
125∗410∗106 /104

Cucp = (9 858,36*0,106+75,96)/543,25 Cua = 21,8/(91,8/(1,61+6,11+2,03+2,07))
Cucp = 1 044,99*75,96/195,57 Cua = 21,8/(114,53/11,82)
Cucp = 1 120,95/195,57 Cua = 21,8/9,69
Cucp = 2,06 $/m³ Cua = 2,25 $/m³
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Sustituyendo los valores de espaciamiento promedio se obtiene la distancia media de arrastre.

Da = {0,333* [(0,5 * 410)2 + (106)2 )] 0,5 + 0,333* [(0,25 * 410)2 + (0,5 * 106)2 )] 0,5 }* 1,20

da = {0,333*[(42 025+11 236)]0,5+0,333*[(10 506,25+ 2 809]0,5}*1,20

da = {0,333*230,78+0,333*115,39}*1,20

da = {76,85+38,43}*1,20

da = 138,33m.

Para una distancia promedio de arrastre de 138,33 m el costo total es de 4,31$/m³. Al sustituir
los  valores  óptimos  de  distancia  promedio  de  caminos  y  de  patios,  721,12  y  123,01
respectivamente.

Cucp=9858,36∗(123,01/103)+75,96
125∗721,12∗123,01/104

Cua= 10,36 + 10,18 + 1,26
2,24 ∗ (60−9)

228,35
86

+6,11 + 228,35
68

+ 2,07

Cuc = 1,16 $/m³ Cua = 2,70 $/m³

Con el  aumento de la  distancia o espaciamiento promedio entre caminos y  entre patios,  la
distancia  promedio  de  arrastre  aumenta  90  m,  disminuyendo  la  productividad  del  tractor
arrastrador y aumentando el costo del arrastre. En compensación disminuye signifcativamente
el costo de caminos y patios por metro cúbico. 

da = {0,333*[(0,5*721,12)2+(123,01)2 )] 0,5+0,333*[(0,25*721,12)2+(0,5*123,01)2 )]0,5}* 1,20 

da = {0,333*380,97+0,333*190,48}*1,20

da = {126,86+63,43}*1,20

da=228,35m.

El resultado fnal del proceso de optimización reduce la densidad de camino de 24,39 m/ha para
13,87 m/ha. Cada 100 ha de bosque se reduce 1 km de camino, disminuyendo el impacto por la
construcción de estos y reduce 0,45 $/m³ el proceso de aprovechamiento.
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J.A. Blanco, D. Littlejohn, D. Dubois, D. Flanders, P. Robinson

1. Introducción 

El dióxido de carbono es uno de los gases de efecto invernadero más abundantes y significatvos.
El  gobierno federal  canadiense sugiere que la forma más eficiente en coste para reducir las
emisiones de carbono de edificios implica reducir el consumo de energía, aumentar la eficiencia
de la misma y cambiar a combustbles que generen menos CO2 (Flanders, Sheppard & Blanco,
2009). Algunos estudios sugieren que cambiar de combustble será más importante para reducir
las  emisiones  de  gases  de  efecto  invernadero  que  el  aumento  de la  eficiencia  energétca
(Simpson, Jaccard & Rivers, 2007). Por ejemplo, en las comunidades del interior de la Columbia
Británica, en la costa del Pacífico canadiense,  la calefacción y la generación de agua caliente
están entre los mayores contribuidores de gases de efecto invernadero (Sheltair, 2007; Green
Heat Initatve, 2010). Si estas comunidades se centran en el uso de fuentes de calor alternatvas
y  de  baja  generación  de  CO2,  estas  comunidades  pueden  reducir  su  dependencia  de
combustbles fósiles. Por ejemplo, la ciudad de Prince George podría reducir sus emisiones de
carbono en aproximadamente un 11% (Flanders et al., 2009). Esto supondría conseguir un tercio
de las reducciones en emisiones a las que la ciudad se ha comprometdo dentro del programa
provincial para el año 2020 (reducir en un 33% las emisiones del año 2007).

182



Aplicaciones de modelos ecológicos a la gestión de recursos naturales

Figura 1. Página anterior: Localización de las tres comunidades utilizadas en este estudio en la Columbia
Británica. Esta página: Fotografía aérea mostrando la intersección entre la zona urbana y forestal en una

comunidad rural del suroeste de la Columbia Británica (Mapa: Natural Resources Canada. Foto: UBC-CALP)

Además, de forma similar a lo que ha ocurrido a lo largo  del mundo, los bosques, praderas y
otros  paisajes  rurales  de  la  Columbia  Británica  están  llenos  de  edificios  e  infraestructura
vulnerable a los incendios forestales (Partners in Protecton, 2003). Las comunidades rurales de
la Columbia Británica disfrutan de los beneficios de estar lejos del estresante estlo de vida de las
grandes  ciudades,  y  además  están  cerca  de  los  diversos  paisajes  naturales  por  los  que  la
provincia  es  famosa.  Estas  comunidades  están  atrayendo  un  número  cada  vez  mayor  de
residentes,  produciendo  la  expansión  del  área  periurbana  (Figura  1).  Esto  provoca  que  la
intersección  entre  la  zona  urbana  y  forestal  esté  aumentando  rápidamente,  y  que  las
comunidades de la Columbia Británica (especialmente en el interior), estén aplicando manejo
forestal  preventvo para reducir el  riesgo de incendios.  Sin embargo,  estas actvidades están
generando  restos  leñosos  debido  a  la  reducción  de  la  densidad  de  árboles  en  los  rodales
gestonados.

Por otro lado, estas comunidades sufren los inconvenientes de ser centros de población más
pequeños y aislados: mayores precios de los combustbles y mayor riesgo frente a desastres
naturales como los  incendios  forestales.  Como muchas comunidades rurales de la  Columbia
Británica no están conectadas a la red de distribución de gas natural, los combustbles fósiles
normalmente deben ser transportados desde las ciudades grandes. Estas formas de energía para
calefacción son bastante caras, incluyendo electricidad, propano o gasóleo de calefacción. Esto
significa un sobrecoste comparado con el coste pagado en las ciudades. Con los precios actuales
de combustbles en Canadá, el propano es normalmente el doble de caro que los “pellets” de
serrín prensado (el tpo de biomasa más caro), y el gasoil es incluso más caro. La tendencia a
largo plazo es que los combustbles fósiles sigan subiendo sus precios, poniendo más presión en
las  economías  locales.  Por  lo  tanto,  hay  incentvos  económicos,  además  de  sociales  y
ambientales, para aumentar el uso de restos leñosos generados durante la gestón forestal de la
intersección urbana-forestal como fuente de energía, reduciendo el uso de combustbles fósiles.

Además, eventos como los incendios forestales de Kelowna y Barriere en 2003, el incendio de
West Kelowna en 2009 (Figura 2), o el incendio de Peachland de 2012 indican otra tendencia
preocupante: el aumento en el área y daño causado por los incendios forestales. Este es uno de
los  primeros  efectos  notables  del  cambio  climátco,  un fenómeno que  los  municipios  d e la
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Columbia Británica están intentando reducir y al que están intentando adaptarse tras firmar la
Carta de Acción por el Clima. Sin embargo, esta tendencia no está causada solamente por las
mayores temperaturas y los periodos secos más largos, sino también por el  aumento de las
zonas periurbanas en contacto directo con el  bosque circundante,  consttuyendo la zona de
intersección entre la zona urbana y la forestal. 

Por lo tanto,  el reto para los gestores locales en las comunidades rurales es múltple: cómo
mantener las comunidades atractvas para los locales, recién llegados y visitantes, pero a la vez
reducir los riesgos, mantener el gasto energétco bajo y reducir la emisión de gases de efecto
invernadero. Aunque estos problemas pueden parecer independientes,  no están aislados los
unos de los otros. De hecho, ya se han creado planes para utlizar un recurso que es abundante a
lo  largo  de  la  Columbia  Británica  rural:  el  bosque.  Éste  puede  proporcionar  una  fuente  de
energía alternatva a los combustbles fósiles.

Se estma que por medio de una silvicultura sostenible la Columbia Británica podría producir
suficiente biomasa (17,1 millones de toneladas secas por año) para cubrir el 29,8% de la energía
utlizada en la provincia proveniente de combustbles fósiles. Esta cantdad podría ser incluso
mayor si la madera procedente de árboles muertos por el brote de la plaga del escarabajo del
pino  de  montaña  se  utlizase,  alcanzando  un  total  de  28,1  millones  de  toneladas  secas,
equivalente a un 49,0% de la energía procedente de combustbles fósiles utlizada en la provincia
(ENVIT Consultng, 2011).

Figura 2. Incendio forestal en la zona de intersección urbana – forestal en West Kelowna en 2009.
 (Foto: Community Energy Association)

Aunque estas son cifras importantes, el potencial de biomasa de la Columbia Británica está lejos
de poder ser utlizado en su totalidad. Los problemas que afectan a cualquier operación de
manejo  forestal  también  afectan  a  la  producción  de  biomasa:  accesibilidad  a  las  masas
forestales, costes de las operaciones, costes de transporte y eficiencia. Estos son, entre otros, los
factores  que  reducen  la  energía  potencial  disponible  de  los  bosques  alrededor  de  todo  el
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mundo. Además, la ecología de los residuos leñosos también tiene que ser tenida en cuenta.
Desde la perspectva de un ecosistema forestal, no existe la biomasa “residual” o de “deshecho”.
Todos los  residuos forestales  son parte  del  ciclo  de nutrientes  del  bosque.  La  investgación
reciente ha mostrado cómo la eliminación de residuos forestales, que tradicionalmente se han
dejado en el bosque tras las cortas, puede tener efectos negatvos rápidamente sobre la fauna
(Sullivan, Sullivan, Lingren, Ransome, Bull & Ristea, 2011), así como efectos a largo plazo sobre la
flora (Blanco, 2012a). 

Juntos, estos problemas crean una situación muy compleja en la cual las comunidades rurales
luchan para utlizar todo el potencial de las áreas de intersección urbana-forestal. Un proyecto
conjunto de la Universidad de la Columbia Británica, Community Energy Associaton y Wood
Waste  to  Rural  Heat  Project  ha  desarrollado  la  herramienta  llamada  FIRST  Heat™.  Esta
herramienta gratuita ayudará a las autoridades locales y gestores forestales a tener una primera
idea de si  su comunidad debería embarcarse en un proyecto que combine el control  de los
incendios forestales con la producción de energía. Este capítulo describe los fundamentos de
esta herramienta.

2. Fuego en el Bosque

Los incendios forestales son fenómenos naturales o causados por el hombre que se asocian
normalmente  a  palabras  como  “desastre”,  “calamidad”,  “daño”,  etc.  Esta  es  la  perspectva
normal  para  la  gente  que  vive  en comunidades  rurales,  donde  sus  formas  de  vida pueden
convertrse en cenizas cuando los incendios aparecen. Sin embargo, los incendios forestales son
un elemento natural y fundamental de los ecosistemas forestales, especialmente en ambientes
en los bosques templados y boreales que dominan la mayor parte de la Columbia Británica, pero
también  en  los  ambientes  mediterráneos  tpicos  de España,  California,  Chile,  Australia,  etc.
(Pausas, 2012).

2.1. El papel del fuego en los ecosistemas forestales

Los bosques afectados por  incendios han evolucionado y  se han adaptado a la presencia  el
fuego.  Los  bosques  no  desaparecen  tras  el  incendio,  simplemente  regresan  al  estado  de
iniciación del rodal, en el cual las plántulas de distntas especies se establecen de nuevo en el
área  quemada.  De  hecho,  si  no  hubiera  fuegos,  muchas  especies  de  plantas  y  árboles  no
tendrían ocasión para reproducirse, ya que el área estaría ocupada por bosques viejos y sus
especies asociadas (Coking, Barner & Sherriff, 2012).

El fuego tene muchos efectos en los ecosistemas forestales, ya que cada combinación de lugar,
tpo de bosque y condiciones climátcas crea un conjunto de propiedades único que afectan al
comportamiento  del  fuego.  Como  resultado  de  la  variabilidad  natural  de los  bosques,  del
comportamiento del fuego y del clima, en cualquier paisaje forestal sometdo al fuego coexiste
una mezcla de zonas quemadas, parcialmente quemadas y sin afectar tras el paso del incendio.
Con  el  tempo,  estas  zonas  evolucionan de forma diferente.  Algunas  de ellas  mantenen  el
mismo tpo de bosque que exista antes del incendio, mientras que en otras se puede desarrollar
un nuevo tpo de rodal. A la fauna también le afectan los incendios, ya que sus hábitats y fuentes
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de  alimento  son alterados.  Además,  no sólo  la  parte  viva  del  ecosistema es  afectada,  sino
también el suelo cambia tras el fuego. 

El suelo es una parte muy importante de los ecosistemas forestales. Contene la mayor reserva
de nutrientes y agua. Tras el fuego, el suelo puede volverse más fértl al incorporar los nutrientes
que existen en las cenizas.  Las cenizas son ricas en minerales provenientes  de la vegetación
quemada. Sin embargo, si el calor es muy alto, las partculas que componen el suelo pueden
volverse  repelentes  al  agua,  causando  que  el  agua  de  lluvia  se  escurra  sobre  el  suelo,
provocando erosión. Para las plantas, la mayoría de los recursos disponibles en el suelo están
unidos a la presencia de materia orgánica. Esta unión es tan fuerte que la cantdad de materia
orgánica en el suelo puede usarse como un indicador de la fertlidad de un lugar (Seely, Welham
& Blanco, 2010). La cantdad de materia orgánica en el suelo depende a su vez de la cantdad de
restos  leñosos  y  no  leñosos  que  llegan  al suelo  por  medio  del  material  vegetal  en
descomposición.  Sin  embargo,  los  incendios  forestales  pueden  eliminar  este  importante
elemento del  ecosistema. Si  un fuego alcanza temperaturas elevadas, la materia orgánica se
puede volatlizar, reduciendo la fertlidad de un sito y su capacidad de almacenar agua.

Práctcamente cada bosque en zonas boreales, templadas o mediterráneas tene una historia de
incendios  pasados (Pausas,  2012).  Aunque los bosques están adaptados de forma natural al
fuego, están de hecho adaptados a un régimen de incendios específico, definido por el tempo
medio entre un fuego y el siguiente, la intensidad del fuego, la estación y otros factores. Algunos
factores  externos  (tanto  naturales  como  relacionados  con  actvidades  humanas)  pueden
producir un cambio en este régimen, haciendo muy difcil para las plantas, animales y el suelo el
volver a las condiciones previas al incendio. 

Algunos ejemplos de este tpo de factores son el excesivo control de incendios o la elevada
mortalidad de los árboles (por causas naturales como plagas o  sequías, o artficiales como las
cortas), las cuales pueden causar una acumulación de combustble y por lo tanto aumentar la
intensidad del fuego. Otro ejemplo es el aumento de la frecuencia del fuego causado por chispas
de origen humano, el  aumento de las  temperaturas  de verano,  o veranos más secos.  Estos
últmos factores son cada vez más importantes para sitos como la cuenca mediterránea o la
Columbia Británica, donde ya se han escrito conexiones directas entre el cambio climátco y el
aumento  del  número  de  incendios  (Westerling,  Hidalgo,  Cayan  & Swetnam, 2006),  una
tendencia que está previsto siga aumentando (Hirsch  & Fuglem 2006, de Groot, Flanningan  &
Cantn, 2013).

Para la mayoría de comunidades en el ambiente rural y forestal no es una cuestón de si sufrirán
un incendio forestal, sino de cuándo será. El régimen de incendios es distnto en cada tpo de
ecosistema ya que cada uno tene una composición diferente y una estructura determinada por
el clima, las especies de árboles, la biomasa de las plantas, la edad del bosque y las fuentes de
ignición. Todos estos factores están unidos al tpo de bosque que rodea cada comunidad. En la
Columbia Británica los tpos de bosques están clasificados de forma sistemátca, y se dividen en
zonas biogeoclimátcas (zonas BEC, Pojar, Klinka & Meidinger, 1987).
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2.2. Manejo forestal y fuego

Las actvidades de manejo forestal se han identficado como uno de los  orígenes de incendios
forestales.  Pueden  ser  fuente  de  chispas  creadas  por  la  maquinaria,  sierras  eléctricas,  etc.
También pueden aumentar la cantdad de combustble al dejar restos de corta en el bosque. Sin
embargo,  estos  problemas  han  sido  reducidos  considerablemente  siguiendo  los  códigos  de
buenas  práctcas  que  proporcionan  los  distntos  tpos  de  certficación  de  las  actvidades
forestales. Entre otras opciones, se recomiendan práctcas como el apilado y quema controlada
de los restos forestales generados con claras, cortas parciales o cortas finales.

Por otro lado, la gestón forestal puede ser una herramienta muy importante para luchar contra
los incendios forestales. Por ejemplo, las indicaciones que el programa FireSmart proporciona en
Canadá son un detallado conjunto de reglas para proteger a los hogares y propiedades (Partners
in Protecton, 2003). Estas reglas claramente muestran la importancia de reducir la cantdad de
vegetación  en la  proximidad  de los  edificios  (la  intersección urbana-forestal,  Figura  3).  Esta
reglas  también  reconocen  la  importancia  de  distntos  niveles  de  intensidad  de  manejo
dependiendo del riesgo de fuego aceptable en cada situación. Por ejemplo, cuanto más cerca
están los árboles de los edificios, menos biomasa leñosa debe dejarse en el sito y menor debe
ser la densidad del rodal cercano (número de árboles por hectárea). Si únicamente un riesgo
bajo es aceptable (en otras palabras, la probabilidad de tener un fuego en el futuro cercano)
entonces es necesario un manejo intensivo que elimine la mayoría de las coníferas,  árboles
muertos, troncos caídos y cualquier otro resto leñoso del suelo. Los pocos árboles que queden
en pie deberán ser podados para evitar que el posible fuego pueda pasar del suelo a las copas de
los árboles. Toda la biomasa generada durante estas actvidades debería ser eliminada del sito. 

Figura 3. Ejemplo de área residencial antes (izquierda) y después (derecha) de aplicar las recomendaciones
de FireSmart para el manejo de la intersección urbana-forestal. (Partners in Protection, 2003)

Por  lo tanto,  la  necesidad de un manejo más o menos intenso dependerá de dos  variables
principales: 1) una decisión de la propia comunidad sobre el nivel de riesgo de incendio que se
considere aceptable para la zona de intersección urbana-forestal, y 2) las característcas locales
del bosque en la vecindad de la comunidad. Además, el tamaño de la intersección (o en otras
palabras, el área que deberá ser gestonada para controlar el riesgo de incendio) dependerá de
la distribución del bosque, accesibilidad, estructura de propiedad del terreno, así como de los
intereses y capacidades de cada comunidad rural.
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El tamaño de la intersección urbana-forestal ha aumentado de forma constante en la Columbia
Británica en los últmos años (Hirsch & Funglem, 2006). Desde el censo canadiense de 1981 ha
habido  una  clara  tendencia  a  que  los  espacios  periurbanos  rurales  (la  intersección  urbana-
forestal)  crezcan en población a un ritmo mayor que el  centro de la ciudad (Figura 4).  Este
fenómeno muestra  la  creciente  popularidad  de las  propiedades  urbanas  “en la  frontera”,  y
explica parcialmente el  aumento de costes por daños de incendios,  así  como de órdenes de
evacuación  cuando  el  fuego  se  acerca  a  la  comunidad.  Por  lo  tanto,  los  gestores  de  las
comunidades y los oficiales de prevención de incendios deben considerar áreas bajo riesgo cada
vez mayores y que necesitan algún tpo de manejo forestal preventvo. Resulta fácil predecir que
esta situación llevará a un aumento en la biomasa que es eliminada del bosque. Sin embargo,
esta biomasa tendrá poco valor de mercado, ya que es la seguridad de la comunidad, y no la
calidad de la madera, el principal factor utlizado para seleccionar los árboles a cortar. Hasta
ahora, esta biomasa ha sido eliminada del sito, apilada y quemada de forma controlada para
evitar  que  se  convierta  en  combustble  para  incendios  forestales.  Como  resultado  de  esta
práctca, cualquier energía que el bosque haya podido generar se pierde.

La pregunta candente es: “si  tenemos que cortar árboles y eliminar el  sotobosque que haya
crecido para reducir el riesgo de incendios, ¿por qué no usar la biomasa producid a para generar
calor localmente?”. Si toda esa biomasa forestal va a arder de forma natural en algún momento,
¿por qué no utlizar la energía del fuego de una forma que pueda beneficiar a la comunidad?.

Figura 4. La intersección urbana-forestal ha crecido en población más rápidamente que el centro 
de las ciudades en la mayoría de la Columbia Británica (ejemplos: ciudades de Kelowna y Penticton) 

(Hirsch & Funglem, 2006)

3. Fuego en la caldera

Basado en las estadístcas oficiales de Canadá, el 70% de la energía utlizada en los hogares,
locales  comerciales  e  insttuciones de la  Columbia  Británica  se  utliza  en  calefacción y  agua
caliente  doméstca  (Green  Heat  Initatve,  2010).  Las  calderas  y  estufas  de  biomasa  tenen
eficiencias y emisiones de partculas que se aproximan a los sistemas de gas natural (pero con
emisiones netas de carbono menores) y han sido utlizadas extensivamente en norte y centro
Europa por muchos años. Un sistema de bioenergía, utlizando biomasa local, permite que la
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biomasa generada en actvidades de reducción del riesgo de incendios sea utlizada de forma
efectva y limpia en beneficio de la comunidad.

3.1. Las ventajas: efectos múltples y multplicatvos de los sistemas de calefacción de biomasa

La susttución de sistemas de calefacción de combustbles fósiles por otros de biomasa forestal
tene beneficios potenciales múltples para las comunidades rurales:

• Reducción en los gastos en combustble. El coste de la energía calorífica producida por
la biomasa es claramente beneficioso para las comunidades no conectadas a la red de
gas natural (ver Figura 5), y también para aquellas que aun estando conectadas deben
pagar precios mayores a los de las ciudades (Tablas 1 y 2).

Tipo de energía Coste
Gas natural $8-10 / GJ
Propano $30-35 / GJ
Gasóleo de calefacción $29 / GJ
Biomasa (pellets de serrín prensado) $8-10 / GJ

Tabla 1. Costes la biomasa y otras combustibles convencionales en la Columbia Británica (en dólares
canadienses por gigajulio de energía generado) (ENVINT Consulting, 2011)

Tipo de Combustble Unidad de venta Contenido de
energía

Precio de
venta

Coste típico en BC

GJ / Unidad $ / Unidad $ / GJ $ / MWh
Gas Natural GJ 1.0 11-19 11-19 40-70
Propano Litros 0.0253 0.48-0.63 19-25 70-90
Electricidad kWh 0.0036 0.068-0.083 19-23 70-80
Gasóleo Calefacción Litros 0.0387 0.74-0.97 19-25 70-90
Pino ponderosa Cuerda (3,6 m3) 17.9 200-250 11-14 40-60
Madera astllada Ton. verde 11.2 35-55 3-5 10-20
Pellets (venta) Tonelada 19.2 175-210 9-11 30-40

Tabla 2. Contenido de energía, precio de venta y coste de distintos tipos de combustible en la Columbia
Británica. Precios en dólares canadienses. (Dubois, Littlejohn, Robinson, Blanco & Flanders, 2012)

• Reducción  de  las  emisiones  de  carbono. Los  tpos  de  biomasa  utlizados  más
comúnmente para aplicaciones energétcas pueden llegar a reducir las emisiones de
carbono  de  un  55%  a  un  98%  comparadas  con  combustbles  fósiles,  incluso  tras
transportar la biomasa largas distancias (European Union Comision, 2010).  Merece la
pena notar que la mayoría de los estudios realizados para conseguir estos valores se
enfocan en el uso de biomasa generada durante la realización de práctcas de manejo
forestal para la producción de madera (residuos de claras y cortas finales, plantaciones
de  ciclo  corto,  etc.),  pero  no  directamente  gestonadas  para  reducir  el  riesgo  de
incendios.  En  el  pasado ha habido muy poca discusión sobre  el  uso de la  biomasa
generada en cortas protectoras para la producción de energía, pero este concepto está
siendo  aceptado  ahora.  El  resultado  es  que  las  comunidades  que  usan la  biomasa
procedente de la mitgación de los riesgos de incendios forestales pueden desplazar
combustbles que producen intensas emisiones de carbono. Por lo tanto, el uso de la
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biomasa puede ayudar a las comunidades a conseguir sus compromisos en la mitgación
y adaptación al cambio climátco, alcanzando los objetvos de reducción de gases de
efecto invernadero marcados en el Plan de Acción del Clima de la Columbia Británica.

Figura 5. Red de distribución de gas natural en la Columbia Británica, mostrando 
los ramales gestionados por diferentes compañías (National Energy Board, 2004)

• Reducción de los ingresos por energía que salen de las comunidades. Generalmente,
los combustbles fósiles se generan fuera de las comunidades rurales. El resultado es un
flujo económico que sale de la comunidad. Por otro lado, si el combustble se estuviera
originando  en la  vecindad,  como por  ejemplo la  intersección urbana-forestal,  estos
beneficios se quedarían en la comunidad para reforzar la economía local. 

• Aumento en las oportunidades de empleo. La generación de calor a partr de biomasa
es uno de los usos y formas de energía que más empleos demanda. Se estma que un
total de 6 empleos directos se crean por Megavato (Oregon Department of Energy,
2003). Típicamente, los empleos se crean en los sectores forestales y de transporte, e
indirectamente en el sector servicios. Estos empleos se crearían en la comunidad, y los
salarios se gastarían mayoritariamente en el área local, reduciendo los flujos de dinero
fuera de la comunidad.  Además,  estos empleos tenden a ser menos cíclicos  y  más
estables que los relacionados con otros recursos naturales. 
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• Reducción  de  la  dependencia  energétca. Nadie  desea  quedarse  aislado  de  sus
suministradores de combustble para calefacción en medio del invierno. Sin embargo,
se espera que las tormentas de nieve, viento o lluvia torrencial sean paulatnamente
más  comunes  en  un  futuro  bajo  cambio  climátco.  Estos  fenómenos  climátcos
extremos, junto con otros factores que pudieran afectar a la producción o transporte de
combustble podrían producir un suministro cada vez menos fiable. Tener la fuente de
combustble para calefacción en el bosque que rodea la comunidad podría reducir este
riesgo. 

• Otros benefcios fscales. Los sistemas de calefacción de distrito pueden ser fuentes de
ingresos  distntos  a  los  impuestos  para  las  comunidades  que  los  gestonen.  Estos
ingresos pueden financiar proyectos que mejoren la calidad de vida de las comunidades
rurales.  Además,  tener  una  intersección  urbana-forestal  bien  gestonada,  con  bajo
riesgo de incendio, también podría reducir los gastos de seguro para los propietarios de
la zona. 

3.2. Los inconvenientes: no hay energía grats

El establecimiento de un sistema de calefacción de distrito alimentado con biomasa no está libre
de inconvenientes.  Algunos  de ellos  son técnicos,  otros  son económicos,  pero también hay
condicionantes ecológicos  que deben ser tenidos en cuenta durante el  planteamiento de un
nuevo sistema.

• Capital  inicial  requerido  para  la  inversión. De  forma  similar  al  desarrollo  de  los
sistemas de agua, saneamiento, electricidad o gas, el capital inicial que hay que invertr
es importante. En muchos casos la malla de distribución (tubos, válvulas, etc.) es más
cara que la planta de producción de calor (caldera, almacén de combustble, panel de
control, etc.). El reto es cómo desarrollar una red de calefacción de forma eficiente en
términos de costes. La respuesta es identficar áreas con alta demanda de calor que
están  agrupadas  juntas  y  empezar  desde  allí.  Estos  grupos  pueden  ser  hospitales,
escuelas, hoteles, piscinas, grandes edificios comerciales, complejos de apartamentos,
usuarios  industriales, etc.  También es importante buscar “ventanas de oportunidad”
para minimizar  costes.  Éstas  pueden ser  obras  de mejoras  en  edificios,  u  obras  de
mantenimiento de infraestructura subterránea (TV por cable, teléfono, gas, etc.).

• Necesidad  de  inventarios  forestales  detallados  y  predicciones  de  crecimiento  del
bosque. Los  inventarios  son  una  herramienta  básica  en  la  gestón  forestal.
Normalmente,  los  servicios  forestales  de  cada  región  tenen  inventarios  a  nivel
operacional  que  permiten  a  los  gestores  conocer  el  bosque  alrededor  de  cada
comunidad  rural.  Los  sistemas  de  calefacción  de  distrito  se  diseñan  para  ser
amortzados en 25 años, aunque tenen una vida operacional de unos 50 años. Este
tempo es lo suficientemente largo para que el bosque cambie de una forma notable.
Los  árboles  dominantes  crecerán más  altos,  mientras  que  los  árboles  dominados u
ocluidos morirán. Por lo tanto, habrá más biomasa presente en el bosque tanto en los
árboles  en  pie  como  en  los  restos  leñosos.  Sin  embargo,  estmar  cuanta  biomasa
forestal estará disponible no es fácil. Los árboles crecerán más o menos dependiendo
de  cuántos  recursos  (agua,  luz,  nutrientes)  tenen  disponibles  (Kimmins,  2004).  La
disponibilidad de estos recursos cambiará durante la vida operacional del sistema de
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calefacción de distrito, dependiendo de cómo se gestone el bosque para la reducción
del riesgo de incendios. Por lo tanto, los inventarios forestales que definen la situación
actual  de  los  bosques  deben  combinarse  con  modelos  ecológicos  que  simulen  los
cambios de la  biomasa forestal  bajo condiciones de cambio en la disponibilidad de
recursos  para  los  árboles.  Un modelo  muy adecuado  para esta  tarea  es  FORECAST
(Kimmins, Mailly & Seely, 1999; Kimmins, Blanco, Seely, Welham & Scoullar 2010). Este
modelo  tene  la  forma  de  un  programa  de  ordenador  que  ha  sido  ampliamente
evaluado en todo tpo de ecosistemas forestales alrededor del mundo (Blanco, 2012b).
Una descripción detallada de este modelo se proporciona en el apéndice técnico.

• La sostenibilidad ecológica de algunos rodales puede estar comprometda. De entre
las decenas de miles de plántulas por hectárea que pueden brotar en un rodal después
de un incendio, solamente unos cientos alcanzarán el estado de los grandes árboles que
pueden  encontrarse  en  los  bosques  viejos.  El  resto  morirán  y  antes  o  después  se
convertrán en restos leñosos,  y tras descomponerse, en materia orgánica  del  suelo
forestal. La velocidad a la que todos estos procesos ocurren (crecimiento, mortalidad,
descomposición) depende de las condiciones específicas de cada rodal: tpo de bosque,
edad del bosque, clima, topografa, etc. El manejo forestal también puede afectar estas
característcas, y por lo tanto afectar los procesos ecológicos, reduciendo la cantdad de
hojarasca  que  retorna  al  suelo  forestal,  reduciendo  sus  tasas  de  descomposición,
alterando las tasas de crecimiento de los árboles, etc. (Blanco, Imbert & Castllo, 2006,
2008, 2011). En los planes de control del riesgo de incendio, el principal objetvo es
reducir la cantdad de combustble (dicho de otra forma, la biomasa vegetal) que está
presente en el bosque. Sin embargo, esta reducción en biomasa también resulta en la
extracción  de  nutrientes  minerales  (nitrógeno,  fósforo,  potasio,  etc.).  En  algunas
circunstancias,  esto  puede  llevar  a  una  reducción  de  la  fertlidad  del  sito  (Blanco,
Zavala,  Imbert  &  Castllo,  2004).  Si  esto  ocurre,  los  tres  árboles  crecerían  menos,
produciendo menos biomasa, y por lo tanto generando menos materia orgánica que se
pueda  incorporar  en  el  suelo.  En  otras  palabras,  el  suelo  sería  cada  vez  menos
productvo. Esta situación depende en gran medida de las circunstancias de cada sito
(Blanco, 2012a). Cuando una comunidad decide aplicar un plan de control de riesgo de
incendios, los gestores primero necesitan saber qué rodales son más sensibles y tenen
un potencial de pérdida de fertlidad, y adaptar el plan de gestón en función de las
característcas ecológicas del bosque.

4. La herramienta “FIRST Heat™”

Teniendo en cuenta todas estas complejidades, es difcil para una comunidad rural  decidir si
merece la pena unir los planes de control del riesgo de incendio con instalaciones de calefacción
de distrito. Un proyecto conjunto de la Universidad de la Columbia Británica, Community Energy
Associaton y Wood Waste to Rural Heat Project ha desarrollado la herramienta llamada FIRST
Heat™ (Figura A1 del  Apéndice).  El  proyecto ha desarrollado una herramienta intuitva para
generar un rango de valores para distntas variables ecológicas, económicas e ingenieriles que se
utlizan en la gestón energétca. Esta herramienta es un archivo Excel® en el cual los usuarios
pueden seleccionar distntas  opciones,  escribir  parámetros  específicos a  sus  comunidades (o
escoger entre los datos por defecto). 
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Se puede descargar de forma gratuita en la página web de la Community Energy Associaton:
http://www.communityenergy.bc.ca/resources-introducton/first-heat.

4.1. La creación de la herramienta

La herramienta se creó combinando para cada comunidad piloto seleccionada información de un
sistema  de  información  geográfico  (SIG),  un  modelo  ecológico  (FORECAST),  un  modelo
energétco y un modelo financiero (LCOE) (Figura 6).

Se seleccionaron tres comunidades rurales del interior de la Columbia Británica Todas ellas son
pequeñas en tamaño, no tenen sistemas de calefacción de distrito y por su localización no están
conectadas a la red de gas natural, están rodeadas de bosques con elevado riesgo de incendios y
cada comunidad está en una zona biogeoclimátca diferente, con distntos tpos de bosque. Estas
comunidades son (Figura 1): 

• Burns Lake – Norte de la Columbia Británica, sobre una meseta interior rodeada de
bosques  de  la  zona  biogeoclimátca  de  bosque  sub-boreal  de  piceas.  Aunque  está
conectada a la red de gas natural, paga un 50% de sobretasa respecto al resto de la
provincia. 

• Sicamous – Valle de Shuswap, en la zona biogeoclimátca de bosques de cedro-hemlock
del interior, sin conexión a la red de gas natural; 

• Invermere – Montañas Kootenays, en la zona biogeoclimátca de los bosques de picea
de montaña, son conexión a la red de gas natural. 

Figura 6. Esquema de la unión entre modelos utilizadas en la creación de la herramienta FIRST Heat ™
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Se llevó a cabo una revisión documental en cada comunidad para conseguir información sobre
los planes locales de protección contra el fuego, recomendaciones de manejo, reconocimientos
ecológicos  y  otra  información relacionada.  Esta  información  se  usó para designar  tres  tpos
distntos de planes de manejo, basados en la densidad que los rodales deberían tener tras las
claras preventvas (de 61 a 286 árboles por hectárea), que corresponden a las distancias entre
árboles mínimas y máximas, según las recomendaciones de FireSmart. Otro factor utlizado en la
definición de los planes de manejo fue la frecuencia de las acciones para controlar el rebrote en
los rodales bajo manejo (cada 5 o 10 años). Estos escenarios fueron simulados con el modelo
FORECAST.

FORECAST  es  un simulador  dinámico  del  crecimiento  y  manejo  de rodales.  Una  descripción
detallada  del  modelo  puede  encontrarse  en Kimmins  et  al.  (1999),  por  lo  que  aquí  solo  se
proporciona un resumen de sus principales característcas, con una descripción más extensa en
el apéndice técnico al final de este capítulo. FORECAST es un modelo híbrido: combina el uso de
datos estadístcos de crecimiento y producción (disponibles en tablas de crecimiento, inventarios
forestales, parcelas permanentes, etc.) con la simulación de los procesos ecosistémicos clave.

El modelo FORECAST ha sido utlizado en estudios previos para examinar la productvidad del
suelo (Seely et al., 2010; Wei, Blanco, Jiang & Kimmins, 2012; Blanco, Wei, Jiang, Jie & Xin, 2012;
Blanco, 2012a;  Wang, Mladenoff, Forrester, Blanco, Scheller, Peckham et al., 2013a), y ha sido
evaluado frente  a  datos  de campo para variables  de crecimiento,  variables  ecofisiológicas  y
variables para varios tpos de bosques de la Columbia Británica (Blanco, Seely, Welham, Kimmins
& Seebacher, 2007; Seely et al., 2008, 2010), y otros bosques alrededor del mundo (Bi, Blanco,
Kimmins, Ding, Seely  & Welham, 2007; Blanco & González 2010a, 2010b; Jie, Jiang, Zhou, Wei,
Blanco, Jiang et al., 2011; Xin et al., 2011; Wang, Wei, Liao, Blanco, Liu, Liu et al., 2013b). El uso
del  modelo FORECAST se realiza en tres etapas:  1) creación de los ficheros de calibración y
generación de las pautas de crecimiento históricas (observadas); 2) Inicialización del modelo al
crear las condiciones iniciales de la simulación; y 3) simulación del crecimiento de árboles y
plantas.

Calibración del modelo: Para cada tpo de bosque, se crea un fichero de datos que describen la
acumulación de biomasa (componentes aéreos y subterráneos) en los árboles y el sotobosque a
lo largo del tempo para tres lugares con el mismo tpo de bosque pero con diferente fertlidad.
Los datos de biomasa de árboles y las tasas de autoaclareo se generan normalmente a partr de
datos  de  altura,  diámetro  y  densidad  del  rodal,  presentes  en  las  tablas  de  crecimiento  y
producción creadas por la mayoría de servicios forestales y publicadas para muchas especies en
todo el  mundo.  Para calibrar los aspectos nutricionales  del modelo se necesitan datos de la
concentración de nutrientes en los distntos órganos de las plantas (tronco, corteza, ramas, hojas
y raíces). FORECAST también necesita una estmación de la relación entre la masa de las copas y
el grado de sombreado que produce, así como de la respuesta de las hojas a distntos niveles de
luz.  Por últmo, son necesarios datos que describan la velocidad a la que se descompone la
hojarasca, así como la concentración de nutrientes en la misma.

En este estudio se utlizaron archivos de calibración del modelo que fueron creados durante un
proyecto financiado por la Fundación Canadiense para la Innovación. Los datos de biomasa se
derivaron de las  tablas  de crecimiento y  producción regionales,  combinados  con ecuaciones
alométricas (relación entre masa y altura o diámetro). De la literatura también se obtuvieron
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datos  de concentración  de nutrientes  (Peterson  & Peterson,  1992;  Wang,  Zhong,  Simard  &
Kimmins,  1996;  Kimmins,  Catanzario  & Binkley,  1979),  tasas  de  descomposición  (Prescott,
Blevins  & Staley, 2000; Prescott, Zabek, Staley  & Kabzems, 2000), tasas de caída de hojarasca
(Kimmins et al., 1979; Li, Kurz, Apps & Beukema, 2003; Peterson, 1988), transmisividad de la luz
en  la  copa  (Messier,  Parent  & Bergeron,  1998;  Leifers,  Pinno  & Stadt,  2002;  Comeau  &
Heineman, 2003), tasas de crecimiento (Leifers et al., 2002; Claveau, Messier & Comeau, 2002;
Mailly  & Kimmins,  1997).  Los  valores  utlizados  en  la  calibración  de  los  parámetros  más
importantes pueden consultarse en esos trabajos. En la Tabla A1 del Apéndice se proporciona un
listado de los tpos de bosque simulados y de las principales característcas que definen cada uno
de los rodales.

Inicialización del modelo: para crear las condiciones de inicio de las simulaciones es necesario
simular  las  condiciones  históricas  conocidas  o  la  pauta  de  perturbaciones  naturales  de  los
bosques a simular. Este paso es necesario para similar las condiciones del suelo del bosque en el
momento  del  inicio  del  crecimiento  de  los  árboles.  Estas  condiciones  pueden  estar  muy
afectadas por la historia pasada de incendios forestales y manejo forestal. En la Tabla A2 del
Apéndice se proporciona la lista de las condiciones simuladas. Una discusión más detallada de
este  procedimiento  de  generación  de  las  condiciones  iniciales  puede  encontrarse  en  Seely,
Welham y Kimmins (2002) y Blanco et al. (2007). 

Simulación del crecimiento de los árboles: El modelo FORECAST ha sido diseñado para simular
una amplia variedad de sistemas silvícolas para poder comparar sus efectos en la productvidad
del  bosque,  dinámica  del  rodal  y  una larga  serie  de indicadores  biofsicos  de otros  valores
diferentes  a  la  madera.  La  simulación  del  crecimiento  de  los  árboles  se  realiza  utlizando
ecuaciones  que  representan  los  principales  procesos  ecológicos  que  intervienen  en  el
crecimiento de las plantas. Estos procesos se simulan por medio de variables tales como tasas de
producción y descomposición de hojarasca, curvas de eficiencia fotosintétca de producción de
biomasa con distntos niveles de luz, y concentración de nutrientes en distntas partes de los
árboles (tronco, ramas, hojas, corteza, raíces). Estos procesos incluyen, entre otros (Figura 7): 

• La efciencia fotosintética por unidad de biomasa de follaje basada en las relaciones
entre biomasa foliar, simulación de la sombra producida por las copas de los árboles y
la generación de biomasa, incluyendo la producción de hojarasca y la mortalidad.

• Requerimientos de absorción de nutrientes del suelo forestal, basados en las tasas de
crecimiento  de  biomasa  y  en  medidas  de  campo  o  datos  bibliográficos  de  la
concentración de nutrientes en distntos componentes de la biomasa, los cuales suelen
ser distntos en bosques con distnta fertlidad.

• Medidas de niveles de luz relacionados con la mortalidad de árboles y ramas, derivadas
de datos de densidad del rodal para distntas edades del bosque. 

El modelo se calibró para los distntos tpos de bosque presentes en cada comunidad (Tabla A1
del  Apéndice).  Para  cada tpo de bosque se simuló el  efecto  de las  operaciones de manejo
comenzando  a  la  edad  presente  del  bosque  y  durando  50  años.  Además  de  simular  los
escenarios para las edades dominantes de los bosques de cada comunidad (80-170 años en los
bosques maduros de Sicamous e Invermere, y 0-100 años en los bosques jóvenes de Burns Lake),
se simularon dos franjas de edad hipotétcas más para cada sito. Estos escenarios simularon que
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el bosque era más viejo o más joven en el momento del inicio de las operaciones de control del
riesgo de incendio. El resultado de los 50 años de datos de biomasa de árboles, sotobosque y
suelo se unieron a cada polígono representando un tipo de bosque de los mapas SIG de cada
comunidad. A partr de estos mapas se calcularon los valores totales de producción de biomasa
para tres tpos distntos de zonas bajo manejo: 1) Todos los bosques dentro de los 25 km de cada
comunidad,  2) Todos los bosques que están realmente disponibles para planes de manejo a
largo plazo (excluyendo zonas de reserva de cualquier tpo), y 3) Todos los bosques con alto
riesgo  de  incendio  que  están  disponibles  para  planes  de  manejo  a  largo  plazo.  Tras  estas
simulaciones se creó una biblioteca con 81 valores distntos para todas las combinaciones de
zona ecológica, tpo de manejo, edad dominante del bosque, y tpo de área bajo gestón forestal.
En esta biblioteca se acumularon datos de distntas variables ecológicas (biomasa de troncos y
otras partes aéreas de los árboles, volumen de madera, biomasa del sotobosque, disponibilidad
de nutrientes, contenido de materia orgánica del suelo). 

Figura 7. Principales procesos ecológicos implicados en el crecimiento de los árboles y simulados por
FORECAST. La biomasa fluye (flechas) entre los distintos compartimentos (rectángulos) del ecosistema a
distintas velocidades defnidas por los diferentes procesos ecológicos simulados (rombos). Adaptado de

Kimmins et al. (1999)
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Simulación de la energía generada: Basándonos en los datos de biomasa generada, estmamos la
cantdad de energía potencialmente disponible en cada comunidad. Para calcular este dato el
usuario debe indicar el tamaño del área que va a estar bajo manejo, además del tpo de área
anteriormente  definido.  Ese  valor  funciona  como un  multplicar  de  la  cantdad  de  biomasa
seleccionada de la biblioteca de valores pregenerados. Tras aplicar el multplicador se calcula la
biomasa anual producida en  dos períodos diferentes: el periodo de control inicial de densidad
(1-10 años),  y el  periodo de control  del  rebrote  (11-50 años).  El  usuario también tene que
proporcionar una serie de valores (o aceptar los  valores por defecto) para las variables que
definen las siguientes categorías:

• Energía  en  la  biomasa  forestal: pérdida  de  biomasa  en  las  operaciones  forestales,
contenido de energía, especies de árboles, contenido de humedad.

• Análisis  del  sistema  de  calefacción  de  distrito: horas  de operación,  eficiencia  de  la
planta y el sistema de distribución, costes de los edificios, área de caldera, longitud de
la red de tuberías, coste de la excavación y tuberías, años de operación.

• Análisis del ciclo de vida: vida operacional de la caldera y tuberías, personal para operar
el sistema, costes de mantenimiento, precios del combustble.

• Análisis de emisiones de gases de efecto invernadero: factores de emisión de toneladas
de CO2 por GJ de energía utlizada en la comunidad.

• Uso de energía en la comunidad: fuentes de energía utlizada en la comunidad y uso
total de la energía, crecimiento de población.

Con los datos anteriores la herramienta calcula la energía calorífica potencialmente disponible
para  cada  comunidad.  Todas  las  ecuaciones  pueden  verse  en  la  propia  herramienta.  La
herramienta asume que el sistema utliza la mejor tecnología probada con emisiones cercanas al
gas natural. También asume que hay una única planta de calor diseñada para cubrir la demanda
media de calor y suministrando un 80-90% de la demanda total de calor. Otros combustbles se
utlizan para cubrir los picos de demanda.

Simulación de los costes e ingresos: Este dato se utlizó para estmar el tamaño de un sistema de
calefacción de distrito, y el capital y costes de operación asociados durante 25 años. Calculamos
el coste levelizado de energía (un valor que expresa el coste de energía de un sistema a lo largo
de su ciclo de vida y por unidad de energía). El coste levelizado de energía tene en cuenta el
coste de capital, la tasa de descuento, los años de vida útl del sistema, la producción anual de
energía y todos los costes relacionados con la operación y mantenimiento del sistema. Este dato
permite  comparar  el  coste  de energía  de distntos  sistemas y  combustbles.  Las  ecuaciones
utlizadas para estos cálculos pueden consultarse en el fichero que contene la herramienta.

4.2. Lecciones aprendidas

Siguiendo las recomendaciones de Partners in Protecton (2003), los primeros 10 años del plan
de manejo se dedicarían a reducir la densidad del rodal en las zonas con riesgo de incendio alto.
Para evitar problemas de excesivas roturas y pérdidas de los árboles que quedan en pie tras las
claras al reducirse de forma súbita la densidad del rodal, las operaciones de aclarado se diseñan
en dos pasos. En el primero se elimina el 50% de los árboles a cortar, y 10 años después, cuando
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los árboles en pie se han adaptado a las condiciones de un bosque más abierto, se corta el resto
de los árboles. Como consecuencia de esta actuación en dos pasos, durante los 10 primeros años
de vida del sistema se genera una gran cantdad de biomasa. Sin embargo, la mayoría de la
biomasa  está  contenida  en  grandes  troncos  que  pueden  tener  más  valor  como  madera
estructural o para muebles que como astllas o serrín para biomasa. 

A pesar de todo, se genera una cantdad suficiente de biomasa procedente de los árboles de
menor porte para poder mantener actvo el sistema de calefacción de distrito. Por otro lado, el
sistema debe ser sostenible no sólo en los primeros diez años, sino a lo largo de toda su vida útl
de 25 años. Por lo tanto, el análisis de sostenibilidad económica se hizo utlizando los datos de
biomasa generada a partr el año 11, cuando la biomasa generada proviene de las labores de
mantenimiento. Después de descontar las áreas no disponibles (por razones de accesibilidad,
propiedad,  etc.)  para  el  manejo  forestal  a  largo  plazo,  la  cantdad  de  biomasa  generada
anualmente en un círculo de 25-km alrededor de las comunidades se estmó que podría estas
entre 24.800 a 29.400 toneladas en Sicamous, 29.700 a 38.400 toneladas en Invermere, y 14.600
a  22.000  toneladas  en  Burns  Lake,  dependiendo  del  escenario  de  manejo.  En  términos  de
energía anual, esta biomasa sería equivalente a 211.500 - 250.900 GJ en Sicamous, 232.100 a
300.700 GJ en Invermere, y 113.800 a 172.200 GJ en Burns Lake. La recogida de esa biomasa
requeriría de 25 a 67 puestos de trabajo a tempo complete (dependiendo de las asunciones
utlizadas para definir el sistema de calefacción). 

Nuestros  escenarios  también muestran que aplicar  distntos niveles  de control  de densidad,
siguiendo los niveles de riesgo de incendios descritos en las directrices FireSmart, no produciría
grandes  diferencias  (ver  Figuras  A2  a  A4  en  el  Apéndice).  Sin  embargo,  si  podrían  tener
importantes consecuencias ecológicas. Aumentar el nivel de retrada de restos leñosos en los
escenarios de manejo intenso (cuando solamente un nivel muy bajo de riesgo  de incendio es
aceptable) no produce un aumento igual en la producción de biomasa. De hecho, la producción
de biomasa podría reducirse si en el escenario de manejo más intenso se extraen más nutrientes
del bosque (que estarían en la biomasa retrada), lo que reduciría la productvidad del lugar. Este
fenómeno sería más importante en las áreas con el crecimiento de los árboles más lento, tales
como los rodales en la zona más montañosa alrededor de Invermere, y especialmente en los
bosques  sub-boreales  que  rodean  Burns  Lake.  En  estos  bosques,  aplicar  un  escenario  más
intensivo de extracción de biomasa podría causar un descenso medio del 22,2% del contenido
inicial de materia orgánica en el suelo (Figura 8), lo cual podría causar pérdidas permanentes de
fertlidad  (Seely  et  al.,  2010).  Por  otro  lado,  si  se  siguen  las  recomendaciones  mínimas  de
FireSmart (pero que también reducen los niveles de riesgo de incendio de forma significatva)
reduciría los niveles de materia orgánica en 11,8% después de 50 años.

Por lo tanto, si el manejo en los bosques con los suelos más sensibles durase más de cincuenta
años podría haber una alta probabilidad de tener una pérdida de fertlidad irreversible. Para
evitar este problema, las claras intensivas deberían ser evitadas en lo posible, ajustándose el
manejo a los requerimientos mínimos para tener el riesgo de incendio bajo control. Estas áreas
sensibles  a  la  pérdida de materia  orgánica  también podrían  ser  dejadas sin  manejo  por  un
tempo tras el final de la vida operatva del sistema de calefacción de distrito para permitr al
bosque recuperar sus reservas de nutrientes (Blanco 2012a). Alternatvamente, otras fuentes de
combustble como “pellets” de madera o madera reciclada podrían utlizarse durante el tempo
que fuera necesario para susttuir la biomasa proveniente de estas zonas en recuperación. 
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Por  últmo,  no debe olvidarse el  componente social  de  este  tpo de proyectos.  Durante  los
últmos diez años ha habido una amplia variedad en la aceptación de las comunidades a los
sistemas de bioenergía en todo el mundo, y la Columbia Británica no ha sido ajena a ello. Ha
habido respuestas positvas y negatvas, con preocupación a nivel local centradas en emisiones
de  partculas,  contaminación  y  ruido.  Durante  este  estudio  no  detectamos  percepciones
negatvas en las comunidades estudiadas, aunque algunas estuvieron más interesadas que otras.
Para todas ellas, el desarrollo económico y los aspectos de mitgación del riesgo de incendios
forestales fueron positvos, especialmente si los planes pueden además incluir estmaciones de
la viabilidad medioambiental de estos sistemas.

Figura 8. Cambio relativo en el contenido de materia orgánica en el suelo en un bosque joven (panel
superior) y un bosque maduro (panel inferior) en la zona sub-boreal alrededor de Burns Lake. Las líneas

muestran los efectos de manejo para mantener el riesgo de incendio a distintos niveles, según las
recomendaciones máximas, intermedias y mínimas de FireSmart

5. Conclusiones y recomendaciones

Las necesidades de energía que podrían ser proporcionadas por los sistemas de calefacción a
nivel de distrito serán diferentes en cada comunidad. En la práctca, es probable que sean una
proporción pequeña del consumo total de energía de la comunidad, cuando se considera el uso
de energía total en edificios y transporte. En cada caso, la proporción dependerá del tpo de
sistema propuesto. Éste está unido a muchos factores tales como la densidad de demanda de
calor, los costes actuales de la energía, y otros. Un escenario podría contemplar a los edificios
conectados al sistema convertrse en la práctca en independientes de los combustbles fósiles
(excepto para los sistemas de apoyo en picos de demanda o para casos de averías). Los edificios
no  conectados  al  sistema  de  energía  de  distrito  contnuarían  utlizando  sus  combustbles
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habituales.  Un  segundo  escenario  podría  ser  que  una  vez  que  el  reparto  de  energía  y  el
suministro de biomasa se han establecido y comprendido, otros edificios que no son adecuados
para su conexión al sistema de calefacción (porque están demasiado lejos o es demasiado caro
conectarlos) implementarían sus propios sistemas independientes de biomasa.

Nuestra  investgación  ha  mostrado  cómo  la  unión  de  modelos  ecológicos,  geográficos,
financieros  y  energétcos  puede  producir  estmaciones  valiosas  del  potencial  de  biomasa
disponible  para  la  producción  de energía  en  distntas  comunidades  rurales.  También  ha
mostrado la  posibilidad  de unir  la  gestón  para  la  reducción del  riesgo de incendios  con  la
producción  de calor  de una  forma ambientalmente sostenible,  siempre  que  las  condiciones
locales de productvidad y salud del bosque sean tenidas en cuenta. Sin embargo, la herramienta
FIRST Heat™, como todos los ejercicios de modelización, incluye varias asunciones ecológicas,
financiera y energétcas,  y por lo tanto debe ser utlizada únicamente como una prueba del
concepto  y  para  obtener  unas  dimensiones  iniciales  de  la  potencialidad  de  generación  de
biomasa  y  energía  de  una  comunidad,  pero  nunca  debería  susttuir  estudios  de  viabilidad
específicos para unas condiciones concretas, necesarios para planear la puesta en marcha de
estos sistemas de distribución de calor.
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Apéndice técnico

Tipos de rodales y salidas gráfcas de FIRST Heat

Los tpos de bosques simulados en este trabajo se describen en detalle en la Tabla A1. La Tabla A2
muestra los distntos tpos de ecosistemas simulados para crear las condiciones iniciales de las
simulaciones. La Figura A1 muestra la ventana de FIRST Heat que el usuario puede utlizar para
introducir los datos de su comunidad y obtener las estmaciones. Las Figuras A2, A3 y A4 muestran
los mapas de productvidad de biomasa creados para cada una de las localidades de estudio

Tipo de bosque Área SI Edad BGC Especie 1 Especie 2 Especie 3
103 Ha m años ecotpo Árboles ha-1 Árboles ha-1 Árboles ha-1

BURNS LAKE
Sx B pobre 18,7 11,6 126 ESSF mc Sx 1190 B 510 - -
B Pl Sx Pobre 15,6 10,8 137 ESSF mc B 800 Pl 600 Sx 600
Sx At pobre 88,4 14,8 106 SBS dk Sx 1600 At 400 - -
Sx B pobre 67,6 13,1 119 SBS mc Sx 1050 B 450 - -
Pl At Sx pobre 44,2 14,4 107 SBS dk Pl 1020 At 340 Sx 340
At Sx Pl pobre 29,7 15,3 101 SBS dk At 1500 Sx 900 Pl 600
Pl B pobre 17,2 12,8 135 SBS mc Pl 1200 B 800 - -
B Pl pobre 13,7 11,3 140 SBS mc B 1200 Pl 800 - -
B Pl Sx pobre 7,8 13,4 113 SBS dk B 1000 Pl 500 Sx 500
INVERMERE
Fd Pl Sx pobre 10,1 12,3 156 ESSF dk Fd 1300 Pl 400 Sx 300
B Sx Pl pobre 5,7 9,0 135 ESSF dk B 1950 Sx 600 Pl 450
B Pl Sx pobre 4,7 8,5 200 ESSF dk B 1400 Pl 400 Sx 200
Pl Fd Sx pobre 26,0 11,9 122 ESSF dk Pl 1500 Fd 300 Sx 200
Sx Pl B pobre 16,4 10,5 182 ESSF dk S 1080 Pl 450 B 270
Fd Pl Sx medio 6,6 15,5 116 ICH mk Fd 1200 Pl 900 Sx 900
Fd Pl At pobre 30,9 14,4 103 IDF dm Fd 1875 Pl 375 At 250
Pl Fd At medio 4,0 15,7 65 IDF dm Pl 825 Fd 450 At 225
Fd Pl pobre 13,2 13,1 108 IDF xk Fd 1700 Pl 300 - -
Pl Fd Sx medo 21,7 16,0 85 MS dk Pl 1750 Fd 375 Sx 375
Sx Pl Fd medo 8,5 15,5 118 MS dk Sx 1250 Pl 625 Fd 625
Fd Pl Sx pobre 27,0 14,5 119 MS dk Fd 2100 Pl 600 Sx 300
SICAMOUS
Fd Cw Hw medium 62,0 16,7 103 ICH mw Fd 780 Cw 325 Hw 195
B Sx pobre 50,7 8,5 162 ESSF wc B 750 Sx 250 - -
Fd At Cw medium 22,7 17,3 102 IDF mw Fd 960 At 240 - -
Sx B pobre 17,8 12,1 150 ESSF wc Sx 845 B 455 - -
Fd Cw Hw medium 14,3 16,2 96 ICH wk Fd 780 Cw 325 Hw 195
Hw Cw Fd pobre 12,8 14,0 150 ICH mw Hw 780 Cw 325 Fd 195
Cw Hw Fd pobre 10,1 14,1 141 ICH mw Cw 715 Fd 390 Hw 195
Hw Cw Fd pobre 9,9 14,3 150 ICH wk Hw 845 Cw 325 Fd 130
Cw Hw Fd pobre 8,1 13,8 173 ICH wk Cw 780 Hw 390 Fd 130
Ep Fd rico 7,2 18,8 78 ICH mw Ep 1540 Fd 660 - -
At Fd Cw rico 4,8 19,1 101 ICH mw At 1320 Fd 550 Cw 330
Pl Fd medium rico 4,7 18,8 37 ICH mw Pl 1200 Fd 800 - -
Sx B Hw pobre 13,1 14,8 99 ICH wk Sx 1260 B 540 - -
1 Códigos de las especies forestales: B: abeto subalpino (Abies lasiocarpa  (Hooker) Nuttall; Pl: pino logepole (Pinus
contorta Doug.); At: alamo temblón (Populus tremuloides Michx.); Sx: picea híbrida (Picea engelmannii x glauca); Fd:
abeto Douglas (Pseudotsuga menziesii (Mirb.) Franco); Cw: cedro rojo occidental (Thuja plicata Donn ex D.Don)

Tabla A1. Tipos de bosque simulados en un radio de 25 km alrededor de cada comunidad tipo. Variables: SI:
índice de sitio (altura dominante) a los 50 años. Edad: edad media de los árboles. BGC: condiciones iniciales
utilizadas para similar cada uno de los tipos biogeoclimáticos, en correspondencia con la clasifcación para
la Columbia Británica de Pojar et al. (1987). Especie(1-3): densidad inicial de hasta tres especies de árboles

presente en cada tipo de bosque
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Ecotpo SI Retorno Ciclos Especie 1 Especie 2
m años Árboles ha-1 Árboles ha-1

BURNS LAKE
ESSF mc <16 150 5 Sx 1000 Pl 1000
SBS dk <16 100 5 Sx 375 Pl 1125
SBS mc <16 150 6 Sx 800 Pl 1200
INVERMERE
ESSF dk <15 150 6 B 900 S 600
ICH mk ≥15 200 6 Sx 1620 Pl 180
IDF dm ≥15 125 7 Fd 1350 At 450
IDF dm <15 150 6 Fd 1200 At 400
IDF xk <15 150 9 Fd 1500 At 500
MS dk ≥15 200 7 Pl 1100 Fd 1100
MS dk <15 200 6 Pl 1000 Fd 1000
SICAMOUS
IDF mw >16 100 12 Ep 1125 Cw 375
ICH wk ≥16 250 6 Pl 1620 Sx 180
ICH mw <16 250 5 Sx 1200 At 300
ESSF wc <16 200 5 Sx 900 B 600

Tabla A2. Tipos de ecotipos creados como condiciones iniciales para simular los bosques descritos en la
Tabla A1, en correspondencia con la clasifcación para la Columbia Británica de Pojar et al. (1987). SI: rango
de índice de sitio (altura dominante) a los 50 años. Retorno: intervalo entre dos fuegos consecutivos. Ciclos:

número de fuegos simulado. Especie(1-1): densidad inicial de hasta tres especies de árboles presente en
cada tipo de bosque. Los códigos de los árboles son los mismos que en la Tabla A1

Figura A1. Pantalla de usuario de la herramienta FIRST Heat™
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Figura A2. Mapa de producción de biomasa de Burns Lake

Figura A3. Mapa de producción de biomasa de Invermere
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Figura A4. Mapa de producción de biomasa de Sicamous

Descripción del modelo FORECAST

FORECAST es un simulador no espacial del ecosistema forestal a nivel de rodal y orientado al
manejo forestal (Kimmins et al., 1999, 2010). Este modelo ha sido diseñado para simular una
amplia variedad de sistemas silvícolas con el objetvo de comparar y contrastar sus efectos sobre
la productvidad del bosque, la dinámica del rodal y una amplia serie de indicadores biofsicos y
valores alternatvos a la madera. El modelo utliza un enfoque híbrido, en el cual datos locales de
crecimiento y producción (obtenidos de tablas de crecimiento tradicionales o de estudios de
cronosecuencias)  son  utlizados  para  calcular  estmaciones  de  las  tasas  de  procesos
ecosistémicos clave relacionados con la productvidad, y los requerimientos de recursos de las
especies seleccionadas asociados a esos procesos. Esta información se combina con datos que
describen tasas de descomposición, ciclo de nutrientes, competción por luz y otras propiedades
ecosistémicas,  permitendo simular el  crecimiento del  bosque bajo diferentes alternatvas de
manejo. 

Calibración

El uso del modelo FORECAST se realiza en dos fases, una primera fase de calibración y una fase
posterior de simulación y análisis de los resultados. En la fase de calibración se recogen los datos
que definen la acumulación de biomasa en los árboles y la vegetación acompañante. Unidos a
los  datos sobre la respuesta  del  follaje a la luz,  la  humedad y los nutrientes en el  suelo,  la
descomposición de la hojarasca y otras condiciones ambientales, estos datos son utlizados para
estmar las tasas a las cuales los procesos ecosistémicos clave deben operar para generar los

209



J.A. Blanco, D. Littlejohn, D. Dubois, D. Flanders, P. Robinson

datos  observados  en  el  campo.  A  contnuación,  estas  tasas  calibran  internamente  las
simulaciones  de  los  procesos  en  FORECAST.  La  fase  de  calibración  se  completa  con  el
establecimiento de las condiciones iniciales de la simulación, que reflejan la historia del uso y las
perturbaciones naturales del bosque a simular. En la segunda fase se lleva a cabo la simulación
propiamente dicha. El crecimiento anual potencial de la vegetación se deriva de la producción
fotosintétca de la biomasa foliar. A su vez, la capacidad productva de una cantdad dada de
biomasa foliar se asume que es dependiente de su contenido de nitrógeno, corregido por el
grado  de  sombreamiento  de  la  masa  foliar.  Las  tasas  fotosintétcas  están  expresadas  por
kilogramo de biomasa de follaje, ya que se ha comprobado que el contenido de nitrógeno es una
mejor  medida  del  funcionamiento  del  aparato  fotosintétco  (Brix,  1971;  Agren,  1983).  Por
últmo, una de las característcas más importantes de FORECAST es su capacidad de simular el
cambio de calidad del rodal a lo largo del turno de corta, al tener en cuenta la reducción en la
disponibilidad de nutrientes, cambios en las tasas de descomposición, etc. De esta forma, se
mejoran las predicciones frente a los modelos tradicionales de crecimiento y producción, que
comúnmente carecen de la habilidad de predecir mejoras o deterioros en la calidad productva
de un rodal como consecuencia de las actvidades silvícolas.

El crecimiento de la vegetación se lleva a cabo en incrementos anuales. Por lo tanto, para cada
especie de planta simulada la producción primaria neta (TNPP) se calcula para cada año según la
Ecuación 1.

TNPPt = Δbiomasat + desfrondet + mortalidadt (1)

Donde Δbiomasat es la suma del cambio en la masa de todos los componentes de la especie en el
tempo t, desfrondet = la suma de la masa de todos los tejidos vegetales temporales que se pierden
en el año t (por ejemplo, corteza, ramas, hojas, flores, frutos, etc.), y mortalidadt = la masa de las
plantas individuales que mueren en el tempo. Los cambios en la biomasa (Δbiomasat) en cada año
se derivan de una serie de curvas biomasa-edad creadas con datos empíricos. El  desfronde se
calcula utlizando valores definidos por el usuario de tasas de desfronde. La mortalidad se deriva de
una serie de curvas edad-densidad del rodal creadas con datos empíricos. La mortalidad se calibra
a través de dos parámetros: curvas de densidad histórica para distntas edades y la proporción de
mortalidad que se debe a factores no interespecíficos.

El  modelo también calcula un contenido de N en el  follaje corregido por el  autosombreado
(SCFN), el cual representa la cantdad de follaje completamente iluminado que se requiere para
producir la TNPPt observada. Para estmar el autosombreado, FORECAST simula la biomasa foliar
como una “manta” que cubre el rodal y que está dividida en varias capas de 0.25 m de altura,
cada una de ellas cada vez más oscura desde la parte más alta a la más baja del dosel arbóreo. La
luz absorbida por cada capa se calcula en base a la biomasa foliar presente en cada año y una
curva empírica definida por el usuario que relaciona la proporción de luz total con la masa foliar.
Una vez que se ha completado la estmación para un año partcular utlizando el método descrito
arriba, FORECAST calcula el contenido de N foliar ajustado por los efectos de autosombreado
(Ecuaciones 2 y 3). 

SCFN t=∑i=1

n
(FN t ,i×PLSC i) (2)

FNt,i = biomasa foliart,i x concentración N foliar (3)
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Donde FNt,i = masa de N foliar en el incremento i-ésimo de 25 cm en el dosel arbóreo vivo en el
año  t, PLSCi = valor de la curva de saturación fotosintétca para el nivel de luz asociado en el
incremento i-ésimo de 25 cm en el dosel arbóreo vivo. N = número de incrementos de 25 cm en
el dosel arbóreo vivo en el año  t.  La tasa fotosintétca media del follaje en el nivel del dosel
arbóreo  i se calcula combinando las intensidades simuladas de luz en el nivel  i con datos de
entrada que definen la curva de saturación fotosintétca para el tpo de hojas en cuestón (de sol
o de sombra).  Finalmente, la función “motor” del modelo es el crecimiento potencial de una
especie dada en FORECAST es la eficiencia del N foliar corregida por el autosombreado (SCFNE),
calculado para cada año (t) con la Ecuación 4.

SCFNEt = TNPPt / SCFNt (4)

Cuando se proporcionan datos describiendo el crecimiento de una especie en sitos de calidad
distnta (diferente disponibilidad de nutrientes) se generan curvas para SCFNE durante el paso
de la calibración del modelo para sito. 

Para calcular  el aspecto nutricional  del  crecimiento de árboles y plantas,  FORECAST necesita
datos  sobre la  concentración  de nutrientes  en  cada órgano  de las  plantas.  Sin  embargo,  la
combinación de limitación de luz y nutrientes al crecimiento de los árboles muchas veces no es
suficiente para explicar pautas ecológicas complejas por medio de modelos, por lo que incluir
especies  del  sotobosque  es  altamente  recomendable  (Kimmins,  Blanco,  Seely,  Welham  &
Scoullar, 2008). Por lo tanto, datos similares a los de los árboles pero más simples (por ejemplo,
no hacen falta datos de corteza, madera, mortalidad, etc.) se deben proporcionar al modelo para
simular  este  componente  del  ecosistema.  Dependiendo  de  las  especies  simuladas,  las
poblaciones  de  plantas  en  el  sotobosque  se  originan  a  partr  de  semillas  o  por  medio  de
reproducción vegetatva (tubérculos o rizomas).

Por últmo, el usuario debe definir tasas de descomposición para cada tpo de órgano vegetal, y
cómo la calidad del sito puede afectar a estas tasas. La descomposición se simula utlizando un
método en el cual componentes específicos de la biomasa aérea son transferidos en el momento
de su abscisión a una serie de tpos de hojarasca independientes. Estos tpos de hojarasca se
descomponen y cambian de composición química a unas tasas definidas por datos empíricos,
procedentes de trabajos de campo o de la literatura. El modelo simula los troncos caídos y los
árboles  muertos  colocando sus  valores  de  biomasa  en distntas  categorías  dependiendo  del
tamaño inicial en el momento de la muerte del árbol, con tasas de descomposición más lentas
para árboles muertos en pie y para troncos de mayor tamaño.

Para simular  las  condiciones  iniciales  del  ecosistema el  modelo  se  ejecuta  en  modo set-up,
forzando al modelo a imitar los valores de distntas variables observados en el campo (Blanco et
al., 2007, Seely et al., 2002). Tras la calibración, estmar las tasas ecológicas históricas y crear las
condiciones iniciales, el modelo está listo para simular un escenario partcular. 

Debido a que FORECAST es un modelo a nivel de ecosistema, los datos necesarios para calibrarlo
son más numerosos que en los modelos tradicionales de crecimiento y producción. Se necesitan
datos de altura, densidad del rodal, distribución de tamaños dentro del rodal, acumulación de
biomasa, concentración de nutrientes en los distntos componentes de la biomasa, entradas de
nutrientes  en  el  ecosistema (deposición atmosférica,  mineralización),  lavado foliar,  tasas  de
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producción de hojarasca, adaptación fotosintétca del follaje y otra información variada sobre
propiedades fsicas o químicas del rodal en una secuencia de lugares que varían en la calidad del
sito. Para más información sobre los datos necesarios para la calibración de este modelo y la
sensibilidad del modelo a diferentes variables, consultar Kimmins et al. (1999). 

Fase de simulación

Durante la simulación, para cada año, el crecimiento potencial anual (APG) de la vegetación está
limitado por la producción fotosintétca de las hojas (Ecuación 5). La capacidad productva de
una cantdad dada de biomasa foliar (la tasa fotosintétca) se asume que depende del contenido
de N en las hojas corregido por el autosombreado en el dosel arbóreo simulado (SCFN t*). SCFNt*
es diferente de SCFNt descrito arriba que fue calculado durante la fase de calibrado. Durante la
fase de simulación el  dosel  arbóreo corresponde al  del  sito definido por  el  usuario para  el
escenario a simular, el cual puede ser diferente de los datos utlizados para calibrar el modelo.
Por lo tanto, SCFNt* es un valor partcular para cada simulación que se calcula según la Ecuación
5.

APG(t+1) = SCFNt* x SCFNEt (5)

Donde APG(t+1) = crecimiento potencial  anual de una especial dada en el año  t+1.  Durante la
simulación  el  modelo  interpola  entre  las  distntas  curvas  de SCFNE calculado  para  sitos de
distnta calidad durante la calibración para estmar la curva que corresponde al sito simulado. La
absorción de nutrientes necesaria para soportar el crecimiento esperado (APG(t+1)) se calcula en
base a las tasas de crecimiento y la concentración de los distntos órganos vegetales. 

La disponibilidad de nutrientes se calcula en base a los datos empíricos describiendo los datos de
descomposición de hojarasca y humus, cambios en la composición química y la mineralización
de nutrientes según la descomposición se produce y el tamaño de los reservorios de nutrientes
del  suelo  mineral  y  el  humus  (capacidad  de  intercambio  catónico  CIC  y  capacidad  de
intercambio aniónico CIA). Si  la disponibilidad de nutrientes  para cada año es menor que la
requerida para apoyar APG(t+1), el crecimiento vegetal se limita por los nutrientes y el crecimiento
real es menor que el potencial.

El  ciclo  de nutrientes  en FORECAST  se basa en un balance  de masas,  donde  los  nutrientes
pueden estar en tres reservorios diferentes: 1) la biomasa vegetal, 2) los nutrientes disponibles
en el suelo, 3) la materia orgánica del suelo. El “N disponible” en FORECAST se puede asimilar al
N intercambiable que está presente durante el año como NH4

+ , NO3
- u otras formas orgánicas

lábiles con una tasa de renovación menor a un año. La deposición y fijación de N por briofitas y
otros microorganismos se simulan como un flujo constante de N que se incorpora directamente
a la solución del suelo y se incorpora en el reservorio de N disponible. El N disponible se calcula
simulando  consecutvamente  cuatro  pasos  con  las  distntas  entradas  y  salidas  del  ciclo
biogeoquímico: deposición, fertlización, escorrenta, lixiviación, mineralización e inmovilización
(Figura A5). La simulación de cada uno de esos flujos ha sido descrita en detalle por Kimmins et
al. (1999) y Blanco et al. (2012). La definición de la fertlidad de sito basada en la disponibilidad
de N asume que la humedad del suelo no es limitante, aunque la inclusión en el modelo del
parámetro  “máxima  biomasa  foliar  por  árbol”  está  directamente  correlacionado  con  la
disponibilidad hídrica del sito.
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Figura A5. Pasos repetidos de forma consecutiva por FORECAST para calcular la cantidad de N disponible
para las plantas y que queda sin utilizar (si es el caso) para el año siguiente de la simulación

Los ciclos de carbono y nitrógeno están unidos a través del uso de la eficiencia de N foliar como
la ecuación que sirve de “motor” del modelo. Por lo tanto, una limitación en la cantdad de que
los árboles y plantas pueden absorber resultará en una reducción de N foliar, reduciendo la
biomasa y por lo tanto el C atmosférico secuestrado por los árboles y plantas. 

Siendo  un  modelo  de  manejo  forestal,  FORECAST  puede  simular  una  amplia  variedad  de
práctcas silvícolas diferentes, incluyendo fertlización, cortas parciales, podas, aclareos, manejo
de rodales mixtos, etc. Perturbaciones como fuego o defoliación por insectos también pueden
ser simuladas. Las proyecciones de volumen simuladas por FORECAST están limitadas en últma
instancia  por  la  producción  potencial  de  las  especies  incluidas  en  la  simulación  y  que  son
descritas en los datos de calibración. El crecimiento y producción en rodales complejos se basa
en la  simulación del  reparto  de los  recursos  limitantes  (luz  y  nutrientes)  entre  las  distntas
especies y cohortes de edades simuladas. Las propiedades biológicas de las especies determinan
su  competencia  relatva  para  la  obtención  de  los  recursos  limitantes.  Una  descripción  más
completa del modelo y más detalles del proceso de calibración puede hallarse en Kimmins et al.
(1999), Seely et al. (2002) y Blanco et al. (2007).
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