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RESUMEN 

 

 

 

Esta investigación analizó la estructura y composición del Bosque Maulino Costero luego de 

un incendio de gran magnitud. En primera instancia se realizó un análisis espacio-temporal 

de la dinámica de la vegetación durante los 3 años posteriores (2017-2020) al incendio las 

Maquinas, donde se utilizaron cinco productos satelitales de variables biofísicas de la 

vegetación: Índice de Área Foliar (IAF), Contenido de Clorofila (CCC), Contenido de agua 

(CCW), Fracción de Radiación Fotosintética Activa (FAPAR ) y Fracción de Cobertura 

Vegetal (FVC). Se realizaron modelos lineales mixtos para cada variable y se identificó un 

efectivo recubrimiento vegetal en todos los rodales de bosque nativo y un comportamiento 

particular dado por un rápido recubrimiento de las zonas afectadas fuertemente por el 

incendio, que concluyó con una cubierta vegetal de similares características para el 87,2% de 

la superficie de bosque nativo quemada. Por otra parte, se realizó una comparación de la 

composición de especies pre y post incendio a partir de datos obtenidos de muestreos de 

vegetación realizados durante los años 2014 y 2019 en ocho rodales con cobertura vegetal 

nativa. Para la comparación por sitios se emplearon índices de diversidad Beta, 

específicamente índices de distancia ecológica o disimilitud (Jaccard y Bray Curtis) y un 

índice de reemplazo (Cody), donde se obtuvo que posterior al incendio existió una disimilitud 

mayor al 50% y un remplazo menor al 60% al comparar cada sitio con sí mismo tanto para 

el estrato arbóreo como arbustivo. La comparación entre sitios quemados y no quemados dio 

cuenta de diferencias significativas sobre la disimilitud de ambas condiciones ambientales, 

donde ambos estratos presentaron una tendencia al aumento de la similitud de la composición 

de especies posterior al incendio. La comparación por especies dio cuenta de disminución de 

la riqueza, abundancia y cobertura de especies para ambos estratos posterior al incendio. Se 

realizó el análisis de la estructura de la vegetación regenerada, a partir de la caracterización 

de la vegetación y estructura biofísica (topográficas y espectrales) de 48 parcelas según el 

muestreo sistemático realizado durante abril 2019. Posteriormente se seleccionaron las dos 

especies más abundantes en la zona correspondientes a Nothofagus glauca (nativa) y Pinus. 

radiata (exótica) y se realizaron modelos predictivos de su abundancia utilizando datos 

geoespaciales obtenidos por UAV y por información LiDAR. La desvianza explicada de los 

modelos fue alta para la abundancia de P. radiata (92,9%), y baja para N. glauca (32%). El 

modelo predictivo remoto de pino utilizado para la especialización (desvianza explicada 

80,2%) demostró ser estable de acuerdo con el bajo coeficiente de variación (menor a un 

30%) obtenido entre 100 iteraciones del modelo con diferente set de datos, esto permitió 

generar una cartografía a alta resolución de esta variable dando cuenta de una efectiva 

invasión de la especie P. radiata. Finalmente, la integración multiescalar concluye sobre un 

grado de amenaza crítico para el Bosque Maulino Costero pasados tres años del incendio de 

Las Maquinas, particularmente por el fenómeno de invasión de la especie P. radiata la cual 

se ve favorecida luego de incendios de gran magnitud. 

 

Palabras clave: Bosque Maulino Costero, análisis espacio-temporal, percepción remota, 

invasión, incendio, predicción espacial. 
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ABSTRACT 

 

 

 

This investigation analyzed the structure and composition of the Maulino Coastal Forest after 

a wildfire. In first instance, a spatio-temporal analysis of the vegetation dynamics was carried 

out during the 3 years (2017-2020) after the Las Maquinas wildfire, where five satellite 

products of biophysical variables of the vegetation were used: Leaf Area Index (LAI), 

Canopy chlorophyll content (CCC), Canopy water content (CCW), Fraction of Absorb 

photosynthetically Active Radiation (FAPAR) and Fraction Vegetation Cover (FVC). Linear 

mixed models were carried out for each variable and an effective vegetation coverage was 

identified in all the patches of native forest and a particular behavior given by a rapid 

coverage of the areas heavily affected by the fire, which ended with a vegetation coverage of 

similar characteristics for the 87.2% of the area of native forest burned. On the other hand, a 

comparison of the composition of pre and post fire species was made from data obtained 

from vegetation sampling carried out during the years 2014 and 2019 in eight patches with 

native vegetation coverage. For the comparison by sites, beta diversity indexes were used, 

specifically ecological distance or dissimilarity indexes (Jaccard and Bray Curtis) and a 

replacement index (Cody), where it was found that after the fire there was a dissimilarity 

greater than 50% and a less than 60% replacement when comparing each site with itself for 

both the tree and bush strata. The comparison between burned and unburned sites showed 

significant differences on the dissimilarity of both environmental conditions, where both 

strata showed a tendency to increase the similarity of the composition of species after the 

fire. The comparison by species showed a decrease in the richness, abundance and coverage 

of species for both strata after the fire. The analysis of the regenerated vegetation structure 

was carried out, based on the characterization of the vegetation and biophysical structure 

(topographic and spectral) of 48 plots according to the systematic sampling carried out during 

April 2019. Subsequently, the two most abundant species were selected in the area 

corresponding to Nothofagus glauca (native) and Pinus radiata (exotic) and predictive 

models of its abundance were made using geospatial data obtained by UAV and by LiDAR 

information. The explained deviation of the models was very high for the abundance of P. 

radiata (92.9%), and low for N. glauca (32%). The remote sensing-based predictive model 

of pine used for spatialization (explained deviation 80.2%) proved to be stable according to 

the low coefficient of variation (less than 30%) obtained from 100 iterations of the model 

with a different data set. A high-resolution mapping of this variable, showing an effective 

invasion of the P. radiata. Finally, the multi-scale integration concludes on a critical degree 

of threat to the Maulino Coastal Forest three years after the Las Maquinas fire, particularly 

due to the phenomenon of invasion of the P. radiata species, which is favored after large-

scale fires. 

 

Key words: Maulino Coastal Forest, spatio-temporal analysis, remote sensing, invasion, fire, 

spatial prediction. 
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INTRODUCCIÓN 

 

 

 

Los bosques son ecosistemas complejos sometidos constantemente a disturbios de diversas 

magnitudes. Según el paradigma de no-equilibrio cuando existen disturbios en niveles 

intermedios, estos se reconocen como procesos ecológicos normales e integrales que forman 

parte de la dinámica ecológica de largo plazo (White y Bratton, 1980), promoviendo procesos 

clave para la generación de hábitats y recursos que aportan a la mantención de la diversidad 

biológica (Connell, 1978; Sousa, 1984; Hansen et al., 2004). Los eventos de gran magnitud 

y extensión suelen ser considerados como agentes de destrucción, dado que se sobrepasa el 

límite de recuperación natural del sistema, por tanto, resulta imposible o dificultoso el 

proceso de retorno su estado original (González et al., 2014). Este suceso se relaciona 

directamente con la resiliencia de cada sistema, entendida como la capacidad natural para 

retornar a un determinado estado luego un disturbio (Holling, 1973; Peterson et al., 1998). 

 

Los incendios forestales son un tipo de disturbio con dimensiones simples de cuantificar, 

estos pueden generar la mortalidad de un número reducido de individuos o la destrucción 

casi total de un bosque (Agee, 1993). Dicho suceso se debe a la naturaleza del fuego, 

considerado como un fenómeno exógeno causado por factores ajenos a la comunidad vegetal 

(ignición, clima, relieve, vientos, entre otras). Sin embargo, la intensidad y forma de 

propagación del fuego también depende de factores endógenos asociados a la cantidad de 

combustible y otros atributos inherentes a la vegetación como su estructura y composición 

(White, 1979; Perry, 1994). Actualmente los incendios forestales se reconocen cada vez más 

como un peligro natural, ya que generan daños sociales, económicos y medioambientales 

significativos (Bowman et al., 2018). 

 

Es importante reconocer la influencia del cambio global antropogénico sobre los incendios, 

el cual actúa exacerbando su magnitud y frecuencia (Bowman et al., 2018). Dentro de los 

cambios globales más influyentes en la generación de incendios se encuentra el cambio 

climático y cambio de uso de suelo (Moreno, 2007). El cambio climático genera diversos 

efectos a nivel mundial, dentro de los más importantes se encuentra el aumento de la 

temperatura planetaria y alteración en los regímenes de precipitaciones que se pueden 

expresar en sequías o inundaciones (IPCC, 2007). En la zona centro-sur de Chile los efectos 

del cambio climático que se prevén son el aumento de las temperaturas en 3°C 

aproximadamente para el año 2050 y una disminución de las precipitaciones con una 

reducción de hasta 100 mm por década según múltiples modelos predictivos (Garreaud, 2011; 

Bozkurt et al., 2018). Por otro lado, el cambio de uso de suelo entendido como cualquier 

modificación en el uso de la tierra que altere la capacidad de los sistemas biológicos para 

soportar y satisfacer las necesidades humanas se manifiesta mediante la transformación de 

coberturas naturales a sistemas de uso antrópico altamente productivos, principalmente de 

tipo agrícola, forestal y ganadero (Aguayo et al., 2009). La zona centro-sur de Chile es una 

de las zonas más afectadas por el cambio de uso de suelo en el país (Miranda et al., 2017), 

debido a la gran presión que genera la alta densidad poblacional y los requerimientos que 
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esto conlleva sobre la tierra, desencadenando alteraciones significativas sobre la distribución 

espacial de las coberturas naturales y generando nuevas condiciones tanto bióticas como 

abióticas asociadas a nuevos patrones de asentamiento y las acciones de uso y manejo de las 

tierras (McWethy et al., 2018). Esta situación genera grandes pérdidas en la disponibilidad 

de hábitat, extinción de especies y pérdida de biodiversidad en general, contribuyendo al 

incremento de la vulnerabilidad de los ecosistemas y disminuyendo la provisión de servicios 

ecosistémico (Lambin et al., 2001). 

 

En enero 2017 cientos de incendios afectaron a Chile Mediterráneo, quemando más de 5000 

km2, un área casi 14 veces la media de 40 años (Bowman et al., 2018), llegando a una nueva 

clasificación de incendios extremadamente destructivos, conocidos como sexta generación a 

nivel mundial (EUCP, 2017). Este evento histórico denominado “Tormenta de fuego” fue 

propiciado por una estación de crecimiento húmeda y caliente el año 2016 que interrumpió 

una sequía intensa que comenzó el 2010 (Bowman et al., 2018), generando condiciones 

extremas con propagaciones ultra rápidas de hasta 8.200 ha/hora y con intensidades 

caloríficas excepcionales de más de 60.000 kW • m-2 (EUCP, 2017). Esta actividad anómala 

del periodo 2016-2017, es un claro ejemplo de la influencia del cambio global sobre la 

magnitud de los incendios, la cual sugieren la combinación de condiciones climáticas 

cambiantes y una particular cubierta terrestre. Esta última, influenciada fuertemente por el 

emplazamiento de plantaciones forestales, las cuales generaron una matriz del paisaje 

homogénea, continua y altamente inflamable, sumado al aumento de las temperaturas que 

generó un incremento en la sequedad del suelo y desecación de los combustibles vivos y 

muertos aumentando la inflamabilidad de la vegetación en la zona (Urrutia‐Jalabert et al., 

2018). Uno de los eventos más significativo de la temporada, fue el incendio de “Las 

Máquinas” situado en la Región del Maule, el cual quemó alrededor de 187.000 ha, de las 

cuales 115.000 ha se quemaron en un periodo de 14 horas (EUCP, 2017). La región del Maule 

fue la más afectada con un 54% de la superficie total quemada, donde el uso de suelo más 

afectado fueron las plantaciones forestales, con una superficie de 185.877 ha seguidas por 

20.579 ha de bosque nativo, dentro de las cuales se encuentran ecosistemas únicos y 

amenazados con un gran número de especies endémicas (CONAF, 2017). 

 

El Bosque Maulino Costero es una formación vegetacional ubicada en la zona centro-sur de 

Chile, catalogada como “Hot spot” de biodiversidad, por la presencia de un gran número de 

especies endémicas, cuyo hábitat original ha sido fuertemente impactado por acciones 

antrópicas (Arroyo et al., 2016). Se caracteriza por presentar especies de carácter caducifolio 

y/o siempre verde, la especie dominante es Nothofagus glauca acompañado Azara petiolaris, 

en los sectores menos favorables ambientalmente y de Gevuina avellana-Persea lingue 

ocupando situaciones más favorables donde existe mayor humedad en quebradas y laderas 

de exposición sur (Gajardo, 1994). Esta formación posee una distribución geográfica acotada, 

ya que el 97% del total se concentra en la cordillera de la costa en región del Maule (CONAF, 

2017). Es relevante considerar que el uso de suelo histórico en esta zona habría sido 

modificado en un principio por la actividad agrícola y desde los años 70, extensivamente con 

plantaciones de especies exóticas de Pinus radiata y Eucalyptus globulus. Solamente en la 

cordillera de la costa, entre los ríos Maule y Cobquecura, existió una pérdida de 80 mil 

hectáreas de bosque nativo durante los años 1975 y 2000 reemplazados por plantaciones 
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forestales (Echeverría et al., 2006). Este hecho determinó la deforestación de gran parte de 

la vegetación nativa y fragmentación del paisaje quedando solo un 20% de la vegetación 

original en la zona, rezagada a pequeños fragmentos que persisten en fondos de quebradas y 

zonas de alta pendiente dentro de una matriz inmersa de plantaciones (Bowman et al., 2018). 

Dicha condición propició un escenario crítico para la conservación de este ecosistema 

clasificado como “En peligro”(EN) en las listas rojas de ecosistemas según los criterios de la 

Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN) el año 2016 (Alaniz et 

al., 2016). 

 

En las últimas décadas, la teledetección mediante los datos proporcionados por las imágenes 

satelitales ha contribuido de manera importante a la prevención y evaluación de incendios 

forestales (Chuvieco, 2009). Esta herramienta permite estudiar amplias zonas afectadas, 

antes y después de ocurrido los sucesos, obteniendo tanto los efectos del incendio como la 

evolución ecológica de la zona afectada a escala regional (Viedma y Chuvieco, 1994). Por 

otro lado, el monitoreo de los ecosistemas basados en imágenes de alta resolución espacial 

proporcionadas por drones, permiten realizar el seguimiento de las propiedades del sistema 

(Anderson y Gaston, 2013) y comprender cómo la biodiversidad responde a alteraciones 

naturales y antropogénicas con mayor detalle a escala local (Hubbell et al., 1999; Condit et 

al., 2006; Zhang et al., 2015).  

 

Posterior a los incendios se generan nuevas condiciones ambientales determinadas por los 

efectos del fuego sobre los ecosistemas, la cual depende en gran medida de la severidad del 

incendio, considerado como un indicador de la magnitud del daño o cambio producido por 

el fuego sobre la vegetación y otros componentes del sistema (Schimmel y Granstrom, 1996). 

La comunidad vegetal entra en una fase de reorganización, dando lugar a complejos procesos 

de respuesta relacionados con la capacidad adaptativa, resistencia y resiliencia de las 

especies. Dentro de los procesos ecológicos más relevantes post fuego se encuentra el cambio 

de especies en la sucesión ecológica temprana asociada al establecimiento de especies 

pioneras e invasoras en las zonas devastadas (Carvajal y Alaniz, 2019). Debido a esto es 

fundamental estudiar la condición cambiante de la cubierta vegetal afectada por los incendios 

a una escala espacio temporal adecuada (Lloret y Vila, 2003).  

 

En la presente memoria de título se analizarán los cambios en la composición y estructura en 

rodales de Bosque Maulino Costero afectados por el incendio de “Las Máquinas” en la 

Región del Maule, mediante distintas herramientas de teledetección combinados con datos 

de terreno utilizado un enfoque multiescalar. 
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Objetivo general 

 

Analizar los cambios en la composición y estructura del Bosque Maulino Costero posterior 

al incendio de Las Máquinas 2017. 

 

Objetivos específicos 

 

• Analizar los cambios en la cobertura vegetal de bosque nativo post-incendio. 

• Comparar la composición de especies pre y post incendio de ocho rodales de bosque 

nativo. 

• Analizar la estructura de la vegetación regenerada post-incendio de tres rodales de bosque 

nativo. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 

 

Área de estudio 

 

 

El área de estudio corresponde a la superficie de Bosque Maulino Costero afectada por el 

incendio de Las Máquinas el año 2017, específicamente el sector aledaño a la localidad de 

Santa Olga, comuna de Constitución, Región del Maule, Chile (35°27′03″S 72°16′47″O). En 

esta zona se monitorearon ocho rodales de bosque nativo (sitios de muestreo) previo y 

posterior al incendio. Además, se incluyeron los sitios monitoreados con mayor detalle 

posterior incendio correspondiente a los rodales de bosque nativos NF01, NF04 y NFSN 

(Figura 1). 

 
Figura 1. Área de estudio y sitios de muestreo de vegetación pre y post incendio. 
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La geomorfología de esta zona corresponde principalmente a la Cordillera de la Costa, esta 

presenta un relieve suave y ondulado, de lomajes bajos y formas amesetadas, cuya altura 

máxima no sobrepasa los 700 m.s.n.m. (DGA, 2004). El clima predominante es de tipo 

mediterráneo, con influencia costera debido a la cercanía al Océano Pacífico. Este se 

caracteriza por presentar un período seco de seis meses y precipitaciones concentradas en los 

meses de invierno (70-75% entre mayo y agosto), con un promedio anual de 735 mm. La 

temperatura media anual es de 14,9° C, con una máxima de 22,8° C y una mínima de 8°C 

(Rodríguez, 1972). 

 

Los suelos de la cordillera de la costa son de origen marino en la zona oeste y graníticos con 

arcillas en las zonas orientales, se caracterizan por ser estratificados, planos, profundos, de 

mal drenaje interno y con alto contenido de cuarzo y mica (DGA, 2004). Cabe mencionar, el 

alto nivel de erosión de los suelos, principalmente debido a la deforestación, incendios 

forestales y mal manejo de cuencas (CIREN, 2010). 

 

El uso de suelo predominante en la comuna corresponde al forestal, el cual abarca un 88% 

de la superficie total de la comuna de Constitución, donde se pueden encontrar formaciones 

de bosque nativo y plantaciones exóticas. Respecto al 22% restante, un 5% corresponden a 

uso agrícola y praderas (CONAF, s/f). Debido a esto, la principal actividad socioeconómica 

realizada en la comuna corresponde a la industria forestal, particularmente en la localidad de 

Santa Olga, donde se localiza un sector exclusivamente consolidado para dicho uso, 

existiendo instalaciones de empresas del rubro y aserraderos (Ilustre municipalidad de 

Constitución, 2016).  

 

 

Materiales y métodos 

 

 

I. Análisis de cambios temporales sobre la cobertura vegetal nativa post-incendio 

 

Para realizar el análisis de cambios temporales utilizo la cartografía de rodales de Bosque 

Maulino Costero asociados al piso vegetacional descrito por Luebert y Pliscoff (2016) de 

bosque caducifolio mediterráneo costero, donde se incluye tanto la formación de Nothofagus 

glauca - Azara petiolaris y Nothofagus glauca - Persea lingue con una superficie mayor a 1 

ha y dentro de la zona de afectación del incendio de Las Máquinas realizados por Burger 

(2020). Estos rodales fueron identificados a partir de la cobertura de bosque nativo descrita 

en el Land Cover 2014 publicado por Zhao et al. (2016). 

 

I.1. Determinación del grado de severidad de rodales de bosque nativo 

 

Para determinar el grado de severidad que afectó a cada uno de los rodales de Bosque 

Maulino Costero y su y extensión, se extrajo la información del Mapa de Severidad del Mega 

incendio 2017, donde se calculó la Mediana del índice Difference Normalized Burn Ratio 

(dNBR) en cada rodal mediante el paquete “raster” en R Project. Este índice se calcula 
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utilizando los canales del infrarrojo cercano (NIR) e infrarrojo de onda corta (SWIR), ya que 

estos responden mejor que las demás bandas ante este tipo de perturbaciones y además lo 

hacen de forma opuesta, habiendo un decrecimiento en el NIR y un incremento en el SWIR 

desde la imagen pre-incendio (noviembre-diciembre de 2016) hasta la imagen post-incendio 

(marzo-abril de 2017). Las imágenes fueron obtenidas del satélite Sentinel 2A y 2B 

específicamente del sensor MSI (Multi Spectral Instrument). Para calcular el índice de cada 

imagen se utilizó la ecuación NBR (Anexo 1) y luego para estimar la diferencia entre ambas 

imágenes (pre y post fuego) se utilizó la ecuación dNBR (Anexo 2). Una vez obtenido este 

valor se clasificó el grado de severidad que habría afectado a cada rodal considerando los 

criterios establecidos por Castillo y Galleguillos (2018) (Anexo 3). Finalmente se calculó la 

superficie correspondiente de cada rodal (polígono) y la superficie total por clase según grado 

de severidad mediante el software QGIS.  

 

I.2. Obtención del indicador de recuperación de cobertura vegetal post-incendio 

 

Una vez identificado el grado de severidad que afectó a cada rodal se realizó el seguimiento 

de los cambios en la cobertura vegetal post-incendio en cada uno. Este cambio se estimó de 

manera remota a partir de imágenes satelitales, específicamente mediante la integración de 

cinco variables biofísicas indicadoras del recubrimiento vegetal post-incendio. 

 

Las imágenes satelitales seleccionadas corresponden a imágenes obtenidas del satélite 

Sentinel 2A y 2B (resolución espacial 10 m a 60 m) específicamente del sensor MSI (Multi 

Spectral Instrument). El período de tiempo establecido para la obtención de las imágenes es 

desde febrero del 2017 hasta febrero 2020, considerando una imagen por mes para el 

seguimiento del estado de la vegetación quemada, abarcando la mayor cantidad de imágenes 

satelitales posibles post-incendio, limitadas principalmente por un porcentaje de nubes menor 

al 20%. Una vez obtenida las imágenes fueron sometidas a un preprocesamiento con el 

objetivo de convertir la reflectancia al tope de la atmósfera (TOA) a reflectancia de la parte 

inferior de la atmósfera (BOA), utilizando el paquete “Sen2r” en el software R Proyect. 

 

Posteriormente se obtuvieron las variables biofísicas correspondientes al Índice de Área 

Foliar (IAF), Contenido de clorofila en la hoja (CCC), Contenido de agua en la hoja (CCW), 

Fracción de Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) y Fracción de cobertura vegetal 

(FVC). Estas variables fueron obtenidas con una resolución de 20x20 m mediante el Software 

Sentinel Application Plataform (SNAP) creado por la Agencia Espacial Europea (ESA) para 

la superficie correspondiente al incendio de Las Máquinas. Esta herramienta es capaz de 

generar distintos productos que permiten cuantificar parámetros biofísicos mediante 

complejos algoritmos de procesamiento (Weiss y Baret, 2016). Para efectos de este estudio, 

se extrajo la información correspondiente a la mediana de cada variable biofísica dentro de 

la superficie de los rodales de Bosque Maulino Costero, mediante el paquete “raster” en el 

software R Project. A continuación, se presenta una breve descripción de cada variable:  

 

Índice de Área Foliar (IAF): Corresponde a la mitad del área total de hojas verdes por 

unidad de Superficie de un terreno horizontal (m2•m-2). Esta variable es clave para 
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comprender dinámicas ecosistémicas más complejas vinculadas a la reflectancia de la 

cubierta vegetal, incluyendo tanto la estructura vertical como horizontal de la vegetación, la 

estratificación, la acumulación de biomasa, densidad del dosel y también se puede utilizar 

para predecir la productividad y el crecimiento de la vegetación (Mougin et al., 2014). 

 

Contenido de clorofila en la hoja (CCC). Es una variable indicadora del estado de salud de 

la planta, y como esta se relaciona con su entorno y a los ciclos biogeoquímicos. Este 

indicador permite identificar si las plantas están sometidas a estrés nutricional, estimar la 

capacidad fotosintética y su estado de crecimiento, en un rango de espacial y temporal 

determinado. Su unidad de medida corresponde a g•cm-² (Cui y Zhou, 2017). 

 

Contenido de agua en la hoja (CCW). Se estima mediante la radiación absorbida 

significativamente por el agua en el infrarrojo cercano y medio, esta se define como la masa 

de agua por unidad de área terrestre (µg•cm-²). Esta variable es indicadora del estado de salud 

de la planta, ya que el agua representa entre el 60% y el 80% de la masa vegetal viva. Cabe 

destacar la estrecha relación y posible confusión de esta variable con los efectos de la 

humedad del suelo (Weiss y Baret, 2016). 

 

Fracción de radiación fotosintéticamente activa (FAPAR). Es una variable funcional 

relacionada directamente con la eficiencia en el uso de radiación al momento de realizar 

fotosíntesis, respiración y la transpiración. Estos procesos determinan los intercambios de 

energía y masa entre la superficie y la atmósfera, relacionándose directamente a la 

productividad primaria que poseen la cubierta vegetal (Mougin et al., 2014). Los valores de 

esta variable se relacionan con un porcentaje por lo que valores van desde 0 a 1. 

 

Fracción de cobertura vegetal (FVC). Es una variable ampliamente utilizada para análisis 

ecosistémicos, ya que permite distinguir cambios en la cobertura vegetal en el plano 

horizontal y también realizar el seguimiento de la dinámica de la vegetación incorporando 

áreas con extensiones variables y procesos que abarcan un período de tiempo variable, donde 

se incluyen tanto eventos abruptos o procesos a largo plazo (Filipponi et al., 2018). Los 

valores de esta variable se relacionan con un porcentaje por los que valores van desde 0 a 1. 

 

I.3. Análisis estadístico 

 

Con el fin de identificar los cambios temporales de cada variable biofísica, se realizaron 

ajustes a través de Modelos Lineales Mixtos (MLM) utilizando el paquete “nlme” (Pinheiro 

et al., 2020), los que posteriormente fueron integrados para la representación del indicador 

del recubrimiento vegetal post-incendio. Para la construcción de cada modelo se incluyó el 

tiempo post-incendio (37 meses), la severidad (clases según grado de severidad: Alta, Media 

alta, Media baja y Baja) y la interacción severidad-tiempo como un factor fijo, y el rodal 

como factor aleatorio (Ecuación 1). Posteriormente para evaluar la significancia de la 

interacción o en su defecto los efectos de manera independientes se aplicó la prueba de Wald 

a un 5% usando el paquete “car” (Fox y Weisberg, 2019).  En el caso de obtener diferencias 

significativas se aplicó la prueba de Tukey a un 5%. Este modelo fue replicado para las cinco 
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variables biofísicas desde febrero del 2017 hasta febrero del 2020 utilizando el Software R 

Project. 

 

γ
𝑖𝑗𝑘

 = μ + 𝑆𝑖 +𝑇𝑗 +(𝑆𝑇)𝑖𝑗 + 𝑃𝑘 + 𝑒𝑖𝑗𝑘 

Ecuación 1 

 

Donde γ corresponden a la variable biofísica, μ corresponde a la media general, 𝑆𝑖 

corresponde al efecto severidad, 𝑇𝑗 al efecto tiempo post-incendio (meses), (𝑆𝑇)𝑖𝑗 es la 

interacción severidad-tiempo, 𝑃𝑘 el rodal y 𝑒𝑖𝑗𝑘 el error del modelo.  

 

A partir de cada modelo se obtuvo la media ajustada por el modelo de cada una de las 

variables biofísicas según el grado de severidad mediante el paquete “lsmeans” (Russell, 

2016) y las letras asociadas a los grupos estadísticos según a los cuales pertenecen cada clase 

para cada periodo de tiempo evaluado (37 meses) fueron obtenidas con el paquete  

“multicomp” (Hothorn et al., 2008), con el fin de comparar de mejor manera el 

comportamiento de cada clase según grado de severidad en todos los tiempos observados.  

 

II. Comparación de la composición de la vegetación nativa pre y post incendio   

 

La composición de la vegetación pre y post incendio fue evaluada a partir del muestreo 

sistemático realizados por Ceballos y Galleguillos (2014) y la reconstitución de dicho 

muestreo posterior al incendio realizado por Leal y Galleguillos (2019). En ambas ocasiones 

se midió la composición y biomasa de formaciones dominadas por bosque nativo 

correspondientes a Sucesión Secundaria (MF) y Bosque Nativo (NF). Los criterios de 

elección de los sitios el año 2014 fueron las coberturas identificadas a través de un análisis 

de mapa de transiciones de coberturas de suelo obtenidas mediante métodos de clasificación 

supervisada basada en imágenes Landsat para los años 2001 y 2014, y observación en terreno. 

El diseño muestral utilizado consistió en parcelas de 15x15m donde se identificaron las 

especies con alturas mayores a 2 m o con un Diámetro a la Altura del Pecho (DAP) mayores 

a 5 cm correspondientes al estrato arbóreo. Además, se realizaron dos parcelas anidadas de 

5x5 m en los extremos norte y sur de la parcela grande, donde se identificaron las especies 

de tipo leñosas menores a 2 m de altura correspondientes al estrato arbustivo (Apéndice 1). 

Para ambos estratos se realizó un inventario florístico donde se caracterizaron las especies 

presentes por medio de la riqueza, abundancia, DAP (solo estrato arbóreo) y cobertura de 

cada especie (% de suelo cubierto por vegetación) dentro de la superficie de las parcelas de 

225 m2 para el estrato arbóreo y 25 m2 para el estrato arbustivo. 

 

II.1 Determinación del grado de severidad de los puntos del muestreo de vegetación 

2014 

 

Se determinó el grado de severidad que afectó a los puntos de muestreo de vegetación 2014 

a partir la extracción de los valores del índice Difference Normalized Burn Ratio (dNBR) 

según el Mapa de Severidad del Mega incendio 2017 para las coordenadas de dicho muestreo. 
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Esto se realizó mediante el paquete “raster” en el software R Project utilizando los criterios 

lo establecidos por Castillo y Galleguillos (2018) (Anexo 3).  

 

II.2 Selección de datos muestreos de vegetación 2014-2019 

 

Según los datos correspondientes a los muestreos de vegetación 2014 y 2019 se realizó la 

comparación de la composición de la vegetación pre y post incendio en ocho rodales de 

bosque nativos distintos donde se consideró el estrato arbóreo y arbustivo por separado.  

 

El estrato arbóreo fue representado parcelas con una superficie de 225 m2, donde se 

consideraron solo las especies con alturas mayores a 2 m de altura y con un Diámetro a la 

Altura del Pecho (DAP) mayor a 5 cm para ambos años. Cabe destacar que posterior al 

incendio solo se consideraron individuos vivos, es decir aquellos que poseían rebrotes o dosel 

vigoroso. Este ajuste de datos para el estrato arbóreo fue necesario para excluir aquellas 

especies con altura mayor a 2 m y DAP menor a 5 cm existentes solamente en el muestreo 

de vegetación 2014, para hacer comparable la información de ambos muestreos. El estrato 

arbustivo fue representado por parcelas con una superficie de 25 m2, donde la información 

considerada corresponde a la cobertura y abundancia promedio de las dos parcelas anidadas 

por cada sitio. 

 

II.3 Comparación de la composición de la vegetación por sitios  

 

Se efectuó una comparación basada en índices de diversidad Beta de disimilitud/similitud y 

de reemplazo. Estos índices son especialmente utilizados para monitorear cambios de 

hábitats, donde uno de los aspectos más relevantes es el grado de reemplazamiento de 

especies o cambio biótico a través de gradientes ambientales (Whittaker, 1972). 

 

Índices de disimilitud/similitud. La disimilitud fue calculada por medio de matrices de 

distancia ecológica, considerado como un método ampliamente utilizado para comparar la 

composición de especies de múltiples sitios mediante la evaluación de pares de sitios (Kindt 

y Coe, 2005). La distancia ecológica, representan el grado en el que dos muestras son 

semejantes a partir de las especies presentes en ellas y permite cuantificar el cambio entre 

dos muestras (Magurran, 1988; Pielou, 1975). Cuando las muestras comparten la mayoría de 

sus especies poseen una distancia ecológica pequeña cercana a 0 y cuando los sitios tienen 

pocas especies en común, la distancia ecológica debe ser superior cercano a 1 (Kindt y Coe, 

2005). Estos valores se pueden representar tanto de manera decimal como porcentual 

asociado al grado de disimilitud (%). Las matrices de distancia ecológica fueron elaboradas 

mediante el procesamiento de datos en el software R Studio, específicamente la interfaz 

gráfica “Biodiversity_guis” utilizando el paquete “BiodiverisityR” (Kindt R y Coe R, 2005) 

y “Vegan” (Oksanen et al., 2019). 

 

Es importante mencionar que los índices de disimilitud/similitud pueden ser aplicados tanto 

a datos cualitativos que incluyen solo la riqueza de especies, como a datos cuantitativos 
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donde se incorpora también la abundancia de especies (Moreno, 2001). Para efectos de esta 

comparación se utilizó un conjunto datos cualitativos (matriz de presencia/ausencia) para 

calcular el índice de Jaccard (Ecuación 2) y datos cuantitativos (matriz de comunidad) para 

el índice Bray-Curtis (Ecuación 3). 

𝐼𝐽   = 

𝑐

𝑎 + 𝑏 − 𝑐
 

Ecuación 2 

 

Donde a = número de especies presentes en el sitio A, b = número de especies presentes en 

el sitio B y c = número de especies presentes en ambos sitios A y B. 

 

𝐵𝐶𝑖𝑗   =   1 +

2𝐶𝑖𝑗

𝑆𝑖 + 𝑆𝑗
 

Ecuación 3 

 

Donde i y j son los dos sitios, 𝑆𝑖 es el número total de especímenes contados en el sitio i, 𝑆𝑗 

es el número total de especímenes contados en el sitio j y 𝐶𝑖𝑗 es la suma de solo los recuentos 

menores para cada especie encontrada en ambos sitios. 

 

Una vez obtenidas las matrices de distancia ecológica para ambos índices (Disimilitud=1-

Similitud), se realizaron dos comparaciones, una de ellas sitio a sitio obteniendo la 

comparación pre y post incendio (de cada sitio con sí mismo) entre los años 2014 y 2019 

empleando los índices de Jaccard y Bray-Curtis, y otra para cuantificar el grado de disimilitud 

de la comunidad vegetal entre sitios no afectados por el incendio y entre los sitios afectados 

por el incendio. Esta última se realizó mediante un análisis de varianza ANOVA donde se 

incluyeron los datos del grado de disimilitud (%) como variable continua y la condición 

ambiental pre y post incendio como variable discreta. Finalmente se aplicó una prueba de 

Tukey para verificar diferencias significativas entre ambas condiciones.  

 

Índice de reemplazo. El índice de reemplazo fue calculado a partir de datos cualitativos 

(matriz de presencia y ausencia) obteniendo la comparación pre y post incendio de cada sitio 

con sí mismo para el estrato arbóreo y arbustivo.  El índice de reemplazo empleado fue el 

índice de Cody (1993) (Ecuación 4). Para este índice valores cercanos a 1 indican un mayor 

recambio de especies y valores cercanos a 0 menor recambio. 

 

𝛽 = 1 − 𝑐 
(𝑎 + 𝑏)

2𝑎𝑏
 

Ecuación 4 

 

Donde a es el Número de especies presentes en el sitio A, b: Número de especies presentes 

en el sitio B y c: Número de especies presentes en ambos sitios A y B. 
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II.4 Comparación de la composición de la vegetación por especie 

 

Estrato arbóreo. Se efectuó una comparación de la composición de especies del estrato 

arbóreo a partir de los datos correspondientes a las parcelas de 15x15 m (225 m2). Se obtuvo 

la riqueza, cobertura por parcela (media ± desviación estándar), número de árboles por 

parcela (media ± desviación estándar), el número total de árboles (vivos) y la densidad por 

parcela correspondiente al número de árboles por unidad de superficie, para ambos años. 

Además, se incluyó el área basal correspondiente a la proyección vertical de la sección 

horizontal de un árbol que se encuentra a 1,3 metros del suelo (Lema, 1979), para cada 

individuo (Ecuación 5), y posteriormente se realizó una sumatoria de los valores de área basal 

dentro de todas las parcelas muestreadas para cada especie en ambos años.  

 

𝐺 =
𝜋 ∗ 𝐷𝐴𝑃2

4
 

Ecuación 5 

 

Donde, G corresponde al Área basal del individuo (m2) y el DAP es el Diámetro a la altura 

del pecho del individuo (a 1,3 m desde el suelo). 

 

Estrato arbustivo. Se efectuó una comparación del muestreo del estrato arbustivo 

representado por el promedio de las dos parcelas cuadradas de 5x5m por sitio como valor 

representativo de cada sitio. Se obtuvo la riqueza de especies para ambos años, cobertura por 

parcela (media ± desviación estándar), número de fustes por parcela (media ± desviación 

estándar), el número total de fustes (considerando en este caso 16 parcelas por cada año) y la 

densidad por parcela correspondiente al número de fustes por unidad de superficie para 

ambos años. 

 

III. Análisis de la estructura de la vegetación regenerada post-incendio 

 

En base a la metodología modificada de Zhang et al. (2016) se realizó un Muestreo 

sistemático georreferenciado de la vegetación regenerada dos años después de incendio de 

Las Maquinas en tres rodales de bosque nativo. Los rodales de bosque nativo escogidos 

fueron asociados a en los puntos de muestreo de vegetación 2019 correspondientes a los sitios 

NF01 y NF04, y un nuevo tercer sitio cercano a los dos anteriores denominado NFSN, donde 

se levantaron 48 inventarios florísticos (16 en cada rodal) en noviembre del 2019. Además, 

se realizó un vuelo de dron con el fin de obtener imágenes multiespectrales y una nube de 

puntos de alta resolución en cada sitio. 

 

III.1 Preprocesamiento de imágenes de alta resolución  

 

A partir de las imágenes multiespectrales obtenidas del dron con una resolución de 0.5 m fue 

necesario generar productos previos para el análisis de la vegetación regenerada 

correspondientes a mosaicos de cada banda (B1, B2, B3, B4 y B5), y la nube de puntos 
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acotada a la superficie del muestreo georreferenciado de cada rodal de bosque nativo. Este 

procesamiento se llevó a cabo mediante el software “Agisoft Metashape”. Una vez obtenida 

de la nube de puntos, se obtuvieron los modelos digitales de elevación (MDE) y Modelo 

Digital de Terreno (MDT). 

 

III.2 Caracterización de la vegetación regenerada en tres rodales de bosque nativo 

 

Obtención de variables ecológicas post incendio. La vegetación regenerada fue 

caracterizada a partir de los datos de los inventarios florísticos, correspondiente a parcelas 

circulares con radio de 3 m (28,4 m2) georreferenciando las coordenadas correspondientes al 

centro. Se registró la riqueza, abundancia y cobertura porcentual de las especies vegetales 

leñosas correspondientes al estrato arbustivo con DAP <5cm, descartando ejemplares 

muertos en cada parcela. Con los datos obtenidos se elaboraron dos matrices de comunidad, 

una asociada a la abundancia y otra a la cobertura de las especies muestreadas. Finalmente, 

a partir de estos datos, se evaluó la diversidad florística mediante una curva de abundancia-

diversidad (datos de abundancia de los 48 censos florísticos) para los tres rodales de bosque 

nativo y se calcularon cinco índices de diversidad por parcela (con datos de abundancia y 

cobertura).  

 

La curva de abundancia-diversidad es una representación de la abundancia relativa o 

proporción de individuos (Pi) de cada especie (Número de individuos de una especie/total de 

individuos) ordenada de manera decreciente, permitiendo describir la estructura de las 

comunidades en términos de la representatividad o peso que posee cada especie respecto al 

total de individuos de la comunidad (Martella et al., 2012). 

 

Los índices de diversidad fueron obtenidos mediante el procesamiento de datos (matrices de 

abundancia y cobertura) en el lenguaje de programación R-project específicamente utilizando 

el paquete “BiodiverisityR” (Kindt R y Coe R, 2005) y “Vegan” (Oksanen et al., 2019). A 

continuación, se muestran los índices seleccionados para la caracterización de la vegetación 

según Magurran (1988): 

 

Riqueza de especies.  Número total de especies presentes en cada parcela (S) 

 

Índice de Shannon Wiener (H). Se asocia a la diversidad de cada parcela empleado tanto 

los datos de abundancia y cobertura (Ecuación 6)  

 

H = – pi ln pi 

Ecuación 6 

 

Donde pi = porcentaje de cobertura/abundancia de una especie dividido en el porcentaje de 

cobertura/abundancia de todas las especies. 

 

Índice de Equitatividad (J). Se asocia al grado de igualdad de la distribución de la 

abundancia/cobertura de las especies (Ecuación 7) 
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J = H / lnS 

Ecuación 7 

 

Índice de Simpson(λ). Se asocia a la dominancia de las especies (abundancia y cobertura) 

en cada sitio, y de la probabilidad de que dos individuos seleccionados al azar de una muestra 

pertenezcan a la misma especie (Ecuación 8). 

 

λ = 1 – Σ pi2 

Ecuación 8 

 

Inverso del índice de Simpson (Cinv). Corresponde al valor inverso del índice anterior 

(Ecuación 9). 

C inv = 1/Σ pi2 

Ecuación 9 

 

Obtención de variables básicas de estructura de dosel. Para la obtención de métricas de 

dosel en los sitios muestreados, se creó un área de influencia dada por un buffer de 6 m a 

partir del punto georreferenciado con un GPS, generando área mayor a la superficie de la 

parcela muestreada (Apéndice 2). 

 

Se generó un Modelo Digital de Copas (MDC) con una resolución de 0.5 m, a partir de la 

sustracción del Modelo Digital de Elevación (MDE) y el Modelo Digital de Terreno (MDT), 

y la posterior aplicación de una máscara para obtener solo valores mayores a 0. Con el MDC 

se extrajo la estadística zonal dentro de cada parcela y área de influencia, determinando de 

esta forma las métricas básicas de estructura del dosel forestal correspondientes a: altura 

máxima, altura media, asimetría de las alturas, desviación estándar de las alturas y Relación 

de distribución vertical (VDR) (Ecuación 10) en cada parcela. Además, se incluyeron las 

variables raster media, la desviación estándar, varianza, homogeneidad, contraste, 

disimilitud, entropía, segundo momento y correlación realizadas a partir de MDC, 

considerando un entorno de 9x9 pixeles del mediante la función Grey Level Co-Occurence 

Matrix (GLCM) del paquete “glcm” (Zvoleff , 2020) extrayendo el valor medio de estas 

variables dentro de cada parcela y su respectiva área de influencia. 

 

𝑉𝐷𝑅 =
𝐻𝑇 𝑚𝑎𝑥 − 𝐻𝑇 𝑚𝑒𝑑

𝐻𝑇 𝑚𝑎𝑥
 

Ecuación 10 

 

Donde HTmax y HTmed corresponden a los valores máximos y medianos de la altura del 

dosel en cada píxel. 
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III.3 Caracterización biofísica de los rodales de bosque nativo 

 

Para la caracterización biofísica de los sitios muestreados dentro de cada rodal se consideró 

un área de influencia mayor a la superficie de las parcelas dada por un buffer de radio 6 m a 

partir del punto de muestreo georreferenciado con un GPS (Apéndice 2), al igual que en el 

caso de las métricas de dosel. 

 

Obtención de variables topográficas. Se extrajo la información correspondiente al valor 

medio de cada variable topográfica dentro del área de muestreo más el área de influencia para 

las 48 parcelas georreferenciadas. Las variables topográficas fueron obtenidas mediante el 

software “SAGA” específicamente el complemento “Terrain Analysis” a partir del Modelo 

Digital de Terreno (DTM) obtenido de la nube de puntos LiDAR con una resolución espacial 

de 5x5 m provenientes de un sensor Harrier 54 / G4Dual System, cuya nube de puntos posee 

una densidad promedio de 4,64 puntos • m-2. Se incluyeron variables topográficas básicas 

(pendiente, exposición normalizada y elevación), hidrológicas (índice de humedad 

topográfico (TWI), pendiente de captación (C_SLOPE) y distancia vertical a la red hídrica 

(VDCN)), morfométricas (índice de exposición al viento (WEI)], índice de rugosidad del 

terreno (TRI), el índice de posición topográfica (TPI), índice multirresolución de planitud del 

fondo del valle (MRVBF) y de iluminación (apertura topográfica expresado por el dominio 

positivo (AP) y encerramiento negativo (AN), y sombreado analítico(AH)).  

 

Obtención de variables espectrales de la cubierta vegetal. Se extrajo la información 

correspondiente al valor medio de cada variable espectral dentro del área de influencia para 

las 48 parcelas de muestreo georreferenciado. Las variables espectrales fueron obtenidas a 

partir de los mosaicos de imágenes de alta resolución (0.5 m) provenientes de la cámara 

multiespectral. Se obtuvieron las bandas del espectro Visible (VIS) (B1-B2-B3), Borde rojo 

(B4) e Infrarrojo cercano (NIR) (B5), y se calcularon el Índices de vigor fotosintético 

correspondientes al: Índice de Vegetación de Diferencia Normalizada (NDVI), Diferencia 

Normalizada de Borde Rojo (NDRE), Green NDVI (GNDVI) y el Índice de Vegetación 

Ajustado al Suelo (SAVI) mediante sus respectivas ecuaciones en el software R Project 

específicamente el paquete “Raster”. Además, se incluyeron las variables raster media, la 

desviación estándar, varianza, homogeneidad, contraste, disimilitud, entropía, segundo 

momento y correlación para cada índice, considerando un entorno de 9x9 pixeles del 

mediante la función GLCM del paquete “glcm” (Zvoleff , 2020). Finalmente se extrajo el 

valor medio de estas, de todas las variables dentro de cada parcela y su respectiva área de 

influencia. 

 

III.4 Modelos predictivos de abundancia de una especie exótica y una especie nativa 

 

En función de las principales especies regeneradas post-incendio según los datos observados 

en terreno en febrero del 2019 y noviembre del 2019 se seleccionó una especie exótica y una 

nativa para analizar qué elementos de la estructura de ecosistema influye sobre la abundancia 

de dichas especies luego de dos años del incendio de Las Maquinas en los tres rodales 

representativos del Bosque Maulino Costero. Las especies seleccionadas corresponden a 
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Pinus radiata como exótica asilvestradas (PNUD, 2017) y Nothofagus glauca especie nativa 

endémica (Bustamante et al., 2005).  

 

Las variables predictoras fueron obtenidas a partir de la extracción del valor medio de cada 

variable ecológica (10), variables básicas de estructura de dosel (13), variables topográficas 

(14) y variables espectrales (45) dentro de cada parcela y sus respectivas áreas de influencia. 

Una vez obtenidos los 81 predictores se realizó una selección de variable, donde se utilizó el 

método Selection Using Random Forest (VSURF) mediante el paquete homónimo creado 

por Genuer et al. (2015), para clasificar la importancia de los predictores considerando como 

variable respuesta la abundancia de P. radiata y N. glauca por separado. En primera instancia 

se tomaron todas las variables arrojadas en la selección y posteriormente se verificaron las 

relaciones entre las variables predictoras mediante una matriz de correlación usando el 

paquete “corrplot” (Taiyun y Viliam, 2017) para evaluar la factibilidad de incluir variables 

con una baja correlación de Pearson (< a 0.6) entre ellas en el modelo predictivo tentativo. 

 

Una vez seleccionadas las variables que cumplieran con una baja correlación se utilizaron 

Modelos Aditivos Generalizados (GAM) mediante el paquete “mgcv” (Wood, 2019) para 

predecir la abundancia de cada especie según los predictores obtenidos anteriormente. A 

partir de estos, se evaluó la significancia de las variables dentro del modelo (p-value < 0,05) 

y se seleccionaron solo aquellas variables significativas para la elaboración del modelo 

predictivo final por especie. Finalmente, para la evaluación del desempeño global del modelo 

se consideraron los parámetros: Desvianza explicada y validación cruzada generalizada 

(GCV) correspondiente a un estadígrafo específico de este tipo de modelos; y los 

estadígrafos: coeficiente de determinación (R2), el error cuadrático medio normalizado 

(NRMSE) y el error porcentual absoluto medio (MAPE). Estos últimos fueron calculados 

utilizando el paquete “hydroGOF” (Zambrano-Bigiarini, 2014) y el paquete “MLmetrics” 

(Yan, 2016).  

 

Es importante reconocer que el GAM corresponde a un método no lineal que permite dar 

flexibilidad a manejo de los datos que no siempre se comportan de forma lineal sobre la 

flexibilidad de los resultados obtenidos, ya que en este tipo de modelo son los datos los que 

determinan la forma de las curvas de respuesta, en lugar de estar limitados por las formas 

disponibles en una clase paramétrica, donde la bimodalidad y la asimetría pronunciada en los 

datos se pueden detectar fácilmente. Los GAM son considerados una gran herramienta para 

la exploración de datos ecológicos tales como las relaciones entre especies y variables 

bioclimáticas (Yee y Mitchell, 1991). 
 

III.5 Espacialización modelo predictivo remoto 

 

Según los modelos generados anteriormente, se seleccionó el mejor modelo entre las dos 

especies evaluadas (desvianza explicada superior al 60%) para la especialización.  Cabe 

destacar que para llevar a cabo esto, este debió reformular el modelo predictivo de 

abundancia de la especie escogida, utilizando exclusivas variables remotas. Además, se 

revaluó la significancia las variables predictoras (topográficas, espectrales y de estructura 

básica de dosel) para la obtención de un nuevo modelo predictivo remoto de alta calidad. 
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Para la elaboración de la especialización o mapa predictor de abundancia se utilizó la función 

“predict” y el paquete “mgcv” (Wood, 2019).  

 

La realización del modelo remoto se requirió la utilización de un nuevo set de datos, 

correspondiente al valor mediano de cada variable dentro de cada parcela (buffer de 3m a 

partir del punto georreferenciado) debido a la nueva resolución de los predictores (0.5m) 

permitió dar una mejor precisión en función de la variable respuesta obtenida en terreno. Se 

incluyeron datos de entrenamiento (80% de los datos) y validación (20% restante) para la 

realización de 100 iteraciones (Bootstrap) del modelo predictivo espacializado y 

posteriormente se obtuvo el valor promedio y coeficiente de variación, para evaluar los 

resultados y la estabilidad el modelo predictivo remoto espacializado en cada píxel.  
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RESULTADOS 

 

 

 

I. Análisis de cambios temporales sobre la cobertura vegetal nativa post-

incendio 

 

 

I.1 Grado de severidad de los rodales de Bosque Maulino Costero. 

 

Se determinó el grado de severidad para 1.138 rodales de Bosque Maulino Costero 

equivalentes a una superficie de 10.876 ha ubicados dentro de la zona quemada por el 

incendio de Las Máquinas (Cuadro 1). A partir de esta información se obtuvo que la clase 

severidad “Alta” corresponde a un 47,6% de la superficie afectada, seguidos por las clases 

“Media alta” con un 23,9% y “Media baja” con un 15,7% de la superficie. Respecto a las 

clases con un menor grado de afectación se encuentran la clase de severidad “Baja” 

correspondiente al 8% y “No quemado” con un 4,8% de la superficie total.  

 

Cuadro 1. Resumen del grado de severidad de rodales de bosque maulino costero. 

Grado severidad N° de rodales Superficie total 

  ha % 

Alta 513 5.173,3 47,6 

Media alta 236 2.601,5 23,9 

Media baja 192 1.709,4 15,7 

Baja 103 870,0 8,0 

No quemado 94 522,5 4,8 

Total 1.138 10.876,7 100 

 

I.2 Indicador de recuperación de la cobertura vegetal post-incendio  

 

Se obtuvieron 32 imágenes satelitales desde febrero del 2017 hasta febrero del 2020 con un 

porcentaje de nubes menor al 20% dentro del área de estudio. La resolución espacial escogida 

correspondiente a 20x20 m resultó ser adecuada para el monitoreo de la cobertura vegetal 

logrando captar cambios asociados a la superficie de cada rodal un periodo de tiempo de 37 

meses. Los cinco modelos lineales mixtos realizados a partir de las variables biofísica Índice 

de Área Foliar (IAF), Contenido de Clorofila en la Hoja (CCC), Contenido de Agua en la 

Hoja (CCW), Fracción de Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) y Fracción de 

Cobertura Vegetal (FVC) permitieron representar adecuadamente los cambios sobre la 

cubierta vegetal del Boque Maulino Costero. Es importante destacar que, durante fechas 

destacadas correspondientes a febrero del 2017, 2018 y 2020 las clases según grado de 
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severidad presentaron diferencias significativas al considerar la interacción severidad-tiempo 

(p-value < 0,05) en todos los casos. 

 

Índice de Área Foliar (IAF) [m2•m-2]. El IAF presento los valores más altos asociados a la 

clase de severidad “No quemado” considerada como testigo con un valor medio de 1,4 ± 0,3 

asociado a una vegetación en buen estado muy cercana a la condición que tenían todos 

rodales antes del incendio. La clase “Baja” presento un valor medio de 1,06 ± 0,4, ya que 

fueron afectados levemente por el incendio. Las clases “Alta”, “Media alta” y “Media baja” 

presentaron valores medios de 0,63 ± 0,4; 0,64 ± 0,4 y 0,78 ± 0,4 respectivamente. Dichas 

clases presentaron valores mínimos que entre 0 y 0.2 al inicio de la serie temporal, los que 

posteriormente alcanzaron valores cercanos a 1,25 al final de la serie, dejando entre ver un 

aumento rápido y sostenido de IAF de las clases con un mayor grado de afectación. Cabe 

mencionar que todas las clases presentaron una tendencia al incremento durante el periodo 

de tiempo observado (incluida la clase “No quemado”), lo cual da cuenta de un recubrimiento 

efectivo pasados tres años después del incendio (Figura 2a). Respecto a las fechas destacadas, 

en el tiempo 1 correspondiente a febrero del 2017 pasado solo un mes después del incendio 

se lograron identificar medias de IAF y grupos estadísticos distintos para cada clase según 

grados de severidad, lo que permite rectificar la veracidad de la clasificación preestablecida 

anteriormente. Luego de 13 meses del incendio en febrero del 2018, se puede apreciar que 

las categorías “Alta” y “Media alta” se encuentran representadas por el mismo grupo (a), ya 

que comparten medias de LAI similares cercanas a 0,5. Pasado 25 meses del incendio en 

febrero del 2019, ocurre una situación particular dado que la clase “Alta” sobrepasa los 

valores medios de la clase “Media alta”, donde la primera presenta una condición ambigua 

representada por el grupo (ab) lo que indica que no se puede diferenciar entre las clases de 

severidad “Media alta” (a) y “Media baja” (b) las que poseen valores cercanos a 1, el doble 

del año anterior. Finalmente, pasados 37 meses en febrero del 2020 las clases “Alta”, “Media 

alta” y “Media baja” poseen definitivamente una condición similar representas por el mismo 

grupo (a) y una media cercana a 1,25. Las clases “Baja” y “No quemado” estuvieron 

representadas por los grupos diferenciados a lo largo de toda la serie temporal manteniendo 

una estrecha relación con su condición inicial con altos valores de IAF similar a la condición 

pre-incendio (Figura 2b). 
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Figura 2. a) Medias ajustada de IAF de cada clase según el grado de severidad durante 37 

meses post-incendio. b) IAF de cada clase según grado de severidad para los meses de 

febrero de los años 2017 (tiempo 1), 2018 (tiempo 13), 2019 (tiempo 25) y 2020 (tiempo 

37). Se incluyen grupos estadísticos (letras) en el sentido horizontal indicando diferencias 

entre los grados de severidad según la prueba de comparación Tukey para cada periodo 

de tiempo. 

 

Contenido de Clorofila en la Hoja (CCC) [g•cm-2]. El CCC al igual que en el caso anterior 

presento los valores máximos asociados a los rodales de la clase “No quemado” (testigo), la 

cual tuvo un valor medio de 79.02 ± 12.8 con una tendencia al incremento, este valor se 

encuentre en torno al contenido de clorofila normal de este ecosistema similar al estado de la 

vegetación pre-incendio. Respecto al resto de las clases se logra apreciar un aumento 

fluctuante del CCC en el tiempo, lo que determina una evidente recuperación de la cobertura 

vegetal en los sitios afectados por el incendio. Dentro de las categorías de severidad con 

algún grado de afectación, la clase “Baja” presento los valores más altos de CCC con un valor 

medio de 59,63 ± 13.4. Las clases “Alta” “Media alta” y “Media baja” presentaron valores 

medios de 39,77 ± 16.7; 40,15± 14,2; 45,92 ± 12,5 respectivamente. Estas últimas 

presentaron una alta tasa de cambio ya que al inicio de la serie temporal presentaron valores 

mínimos entre 0 y 12,8, los que pasados tres años del incendio alcanzar valores cercanos a 

60 (Figura 3a). Respecto a las fechas destacadas, se aprecia que en el tiempo 1 

correspondiente a febrero del 2017 pasado solo un mes después del incendio se lograron 

identificar medias de CCC y grupos estadísticos (letras) diferenciados. Luego de 13 meses 

del incendio en febrero del 2018, se puede apreciar que las clases “Alta” y “Media alta” se 

encuentran representadas por el mismo grupo (a), dado que comparten medias similares 

cercanas a 30. Pasados 25 meses del incendio en febrero del 2019 se mantiene la condición 

anterior donde la clase “Alta” y “Media alta” siguen representadas por el mismo grupo (a) 

pero con un valor medio cercano a 50, casi el doble del año anterior.  Finalmente, pasados 

a 

b 
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37 meses del incendio en febrero del 2020 se une al grupo (a) la clase “Media baja” dando 

origen a una condición similar de CCC para estas tres clases con un valor medio levemente 

superior a 50. Las clases “Baja” y “No quemado” estuvieron representadas por los grupos 

diferenciados a lo largo de toda la serie temporal manteniendo un CCC notablemente superior 

a las demás clases asociada un mejor estado fitosanitario (Figura 3b). 

 

 
Figura 3. a) Medias ajustada de CCC de cada clase según el grado de severidad durante 37 

meses post-incendio. b) CCC de cada clase según grado de severidad para los meses de 

febrero de los años 2017 (tiempo 1), 2018 (tiempo 13), 2019 (tiempo 25) y 2020 (tiempo 

37). Se incluyen grupos estadísticos (letras) en el sentido horizontal indicando diferencias 

entre los grados de severidad según la prueba de comparación Tukey para cada periodo 

de tiempo. 

 

Contenido de Agua en la Hoja (CCW) [µg•cm-2]. El CCW presento una tendencia al 

incremento durante toda la serie temporal incluyendo la mayoría de las clases según grado 

de severidad, a excepción de la clase de severidad “Baja” donde el valor inicial fue similar 

el valor final. Respecto a la clase “No quemado” (testigo) de identifico un valor promedio de 

0,03 ± 0,01, seguida por la clase “Baja” con un promedio de 0,02 ± 0,01. Al igual que en el 

caso anterior, las clases “Alta”, “Media alta” y “Media baja” presentan cambios más 

significativos a través del tiempo, los que al inicio de la serie presentaron valores entre 0 y 

0,015, los que finalmente llegaron a valores cercanos a 0,025, dando cuenta de una rápida 

recuperación de la cobertura vegetal y una efectiva captación de agua por parte de la 

vegetación regenerada tres años después del incendio en sitios afectados fuertemente por el 

incendio (Figura 4a). Respecto a las fechas destacadas se aprecia que, en el tiempo 1 

correspondiente a febrero del 2017 pasado solo un mes después del incendio se lograron 

identificar medias de CCW y grupos estadísticos (letras) diferenciados. Luego de 13 meses 

del incendio en febrero del 2018, se puede apreciar que las categorías “Alta” y “Media alta” 

b 

a 
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se encuentran representadas por el mismo grupo (a), dado que comparten medias similares 

cercanas a 0,015. Pasados 25 meses del incendio en enero del 2019 la clase “Media baja” se 

une al grupo (a), donde estas tres clases presentan una condición similar de CCW en su 

cubierta vegetal con un valor medio cercano a 0,02. Finalmente, pasados 37 meses se 

mantiene una condición similar referente al CCW de las clases “Alta”, “Media alta” y “Media 

baja” pertenecientes al grupo (a) cuyo valor medio continuo cercano a 0,02. Las clases “Baja” 

y “No quemado” mantienen su condición diferenciada a lo largo de toda la serie temporal, 

dicha   situación se encuentra una estrechamente vinculada a su condición inicial favorable 

debido a una menor afectación (Figura 4b). 

 

 
Figura 4. a) Medias ajustada de CCW de cada clase según el grado de severidad durante 37 

meses post-incendio. b) CCW de cada clase según grado de severidad para los meses de 

febrero de los años 2017 (tiempo 1), 2018 (tiempo 13), 2019 (tiempo 25) y 2020 (tiempo 

37). Se incluyen grupos estadísticos (letras) en el sentido horizontal indicando diferencias 

entre los grados de severidad según la prueba de comparación Tukey para cada periodo 

de tiempo. 

 

Fracción de Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) [%]. Los valores más altos 

de FAPAR corresponden a los rodales de la clase “No quemado” (testigo) con un valor medio 

de 0,54 ± 0,04, seguida por la clase “Baja” con un valor medio de 0,44 ± 0,05. Estas clases 

fueron afectadas con menor magnitud por el incendio, encontrándose en un estado más 

favorable, donde la productividad primaria es la habitual y presentan una tendencia constante 

con un leve incremento. Respecto a las clases de severidad “Alta”, “Media alta” y “Media 

baja” presentaron valores medios de 0,29 ± 0,12; 0,30 ± 0,12 y 0,35 ± 0,08 respectivamente. 

Estos rodales sometidos al incendio con una mayor magnitud presentaron un aumento más 

rápido y significativo FAPAR en el tiempo, ya que al inicio presentaron valores entre 0 y 0,2, 

y al final de la serie alcanzaron valores cercanos a 0,45, dando cuenta de un efectivo 

a 
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cubrimiento vegetal y una eficiente productividad primaria en dichos lugares afectados 

fuertemente por el incendio. Cabe destacar que esta variable biofísica no presenta las 

fluctuaciones estacionales, sino que da cuenta de una tendencia sostenida al incremento en la 

captación de radiación fotosintéticamente activa (Figura 5a). Respecto a las fechas 

destacadas se aprecia que en el tiempo 1 correspondiente a febrero del 2017 pasado solo un 

mes después del incendio se lograron identificar medias de FAPAR y grupos estadísticos 

(letras) diferenciados. Luego de 13 meses del incendio en febrero del 2018, se puede apreciar 

que las categorías “Alta” y “Media alta” se encuentran representadas por el mismo grupo (a), 

dado que comparten medias similares cercanas a 0,20. Pasado 25 meses del incendio en 

febrero del 2019 clase “Media baja” se une al grupo (a), el cual posee una media de 0,38 casi 

el doble del año anterior. Finalmente, pasados 37 meses del incendio se mantiene la condición 

anterior para todas las clases evaluadas, donde las clases con un mayor grado de afectación 

poseen una condición similar representadas por el grupo (a) pero con una media cercana a 

0,42. Las clases “Baja” y “No quemado” poseen grupos diferenciados y medias superiores a 

las demás clases a lo largo de toda la serie temporal debido a la estrecha relación entre estas 

clases productividad primaria similar a la existente previo al incendio (Figura 5b). 

 

 

 
Figura 5. a) Medias ajustada de FAPAR de cada clase según el grado de severidad durante 

37 meses post-incendio. b) FAPAR de cada clase según grado de severidad para los meses 

de febrero de los años 2017 (tiempo 1), 2018 (tiempo 13), 2019 (tiempo 25) y 2020 

(tiempo 37). Se incluyen grupos estadísticos (letras) en el sentido horizontal indicando 

diferencias entre los grados de severidad según la prueba de comparación Tukey para cada 

periodo de tiempo. 

 

Fracción de Cobertura Vegetal (FVC) [%]. Se puede observar que existe un aumento de 

FVC en todas las clases según grado de severidad. La clase testigo “No quemado” presento 

b 
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un valor medio de 0.38 ± 0.09, seguida por la clase de severidad “Baja” con un medio de 

0,29 ± 0,10. Las mayores fluctuaciones a inicio y al final de la serie temporal corresponden 

a las clases “Alta”, “Media alta” y “Media baja”, al igual que en el caso anterior, ya que al 

inicio presentaron valores entre 0 y 0,15, y al final llegaron a valores cercanos a 0,35, lo cual 

se asocia a un rápido incremento de la cobertura vegetal, donde se duplicó el valor inicial en 

un año, suceso replicado el segundo año. Entre el segundo y tercer año el incremento de la 

cobertura vegetal fue menor que los años anteriores. Los valores medios de las clases “Alta”, 

“Media alta” y “Media baja” fueron de 0,19 ± 0,13; 0,19 ± 0,12 y 0,22 ± 0,10 respectivamente 

(Figura 6a) Respecto a las fechas destacadas se aprecia que en el tiempo 1 correspondiente a 

febrero del 2017 pasado solo un mes después del incendio se lograron identificar medias de 

FVC y grupos estadísticos (letras) diferenciados. Luego de 13 meses del incendio en febrero 

del 2018, se puede apreciar que las categorías “Alta” y “Media alta” se encuentran 

representadas por el mismo grupo (a), con un valor medio cercano al 0,16. Pasados 25 meses 

del incendio en febrero del 2019 la clase “Media baja”(b) se une al grupo (a), el cual posee 

una media cercana a de 0,28, casi el doble del año anterior. Finalmente, pasados 37 meses 

del incendio se mantiene la condición anterior, donde las clases “Alta”, “Media alta” y 

“Media baja” están representadas por un mismo grupo (a) pero con un valor medio levemente 

superior cercano a 0,32. Las clases “Baja” y “No quemado” mantienen su condición 

diferenciada durante toda la serie temporal con grupos distintos y las medias superiores a las 

demás clases debido a su menor grado de afectación y mayor porcentaje de cobertura vegetal 

resistente al fuego (Figura 6b). 

 

 
Figura 6. a) Medias ajustada de FVC de cada clase según el grado de severidad durante 37 

meses post-incendio. b) FVC de cada clase según grado de severidad para los meses de 

febrero de los años 2017 (tiempo 1), 2018 (tiempo 13), 2019 (tiempo 25) y 2020 (tiempo 

37). Se incluyen grupos estadísticos (letras) en el sentido horizontal indicando diferencias 

entre los grados de severidad según la prueba de comparación Tukey para cada periodo 

de tiempo. 

a 
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A partir de la integración de los resultados obtenidos de los modelos lineales mixtos 

representativos de los cambios temporales de las variables biofísicas, se obtuvo que 

efectivamente existe una recuperación de cobertura vegetal o recubrimiento en todos los 

rodales de bosque nativo afectados por el incendio de Las Maquinas. Las clases “Alta”, 

“Media alta” y “Media baja” pasados tres años poseen una cobertura vegetal de similares 

características, las cuales equivalen a un 87,2% de la superficie de Bosque Maulino Costero 

dentro del área de estudio. 

 

 

II. Comparación de la composición de la vegetación nativa pre y post incendio 

 

 

II.1 Grado de severidad de los puntos del muestreo de vegetación 2014. 

 

Se determinó el grado de severidad para los sitios del muestreo de vegetación 2014 

correspondientes a bosque nativo específicamente a la formación vegetacional Bosque 

Maulino Costero, estos fueron conformados por las clases Bosque nativo (NF) y Sucesión 

temprana (MF). De un total de ocho sitios, todos resultaron afectados por el incendio de Las 

Máquinas el año 2017, donde siete de los ocho sitios fueron afectados con severidad “Alta” 

y uno de ellos con severidad “Media alta” (Apéndice 3). 

 

II.2 Comparación de la composición de la vegetación por sitios. 

 

Índice de disimilitud/similitud. Respecto a la comparación sitio a sitio, contrastando las 

condiciones ambientales pre y post-incendio (de cada sitio con sí mismo) del estrato arbóreo, 

se encontró que el índice de Jaccard tuvo un valor promedio de 0,6 ± 0,08, donde la mayoría 

de los valores tuvieron una disimilitud superior a 0,5, lo que indica que gran parte de las 

especies presentes en la comunidad vegetal pre-incendio no estaban presentes en la 

comunidad post-incendio. Por otro lado, el valor promedio del índice Bray Curtis fue de 0,43 

± 0,17, donde no existió ninguna tendencia clara para todos los sitios, ya que en algunos sitios 

presentaron una alta similitud y otros una baja similitud a la comunidad vegetal pre-incendio.  

 

 El estrato arbustivo en general presento valores mayores de disimilitud, cercanos al máximo 

(1) lo cual da cuenta de una mayor disimilitud entre la composición florística pre y post-

incendio. Los índices de Jaccard y Bray-Curtis presentaron valores medios de 0,64 ± 0,1 y 

0,67 ± 0,17 respectivamente, donde se encontraron valores superiores a 50% de disimilitud 

para la mayoría de los casos. Este hecho indica que existe un cambio notable en la 

composición de especies dentro del estrato arbustivo dos años después del incendio, 

determinado tanto por la riqueza como la abundancia de especies (Cuadro 2). 
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Cuadro 2. Comparación sitio a sitio de la composición de la vegetación nativa pre y post 

incendio para el estrato arbóreo y arbustivo. 

Sitio 
Grado 

Severidad 

Estrato arbóreo Estrato arbustivo 

Jaccard Bray-Curtis Jaccard Bray-Curtis 

NF01 Alta 0,62 0,80 0,63 0,72 

NF02 Alta 0,71 0,57 0,81 0,79 

NF03 Media alta 0,67 0,31 0,69 0,80 

NF04 Alta 0,63 0,30 0,54 0,41 

MF01 Alta 0,56 0,33 0,62 0,77 

MF02 Alta 0,59 0,61 0,68 0,79 

MF03 Alta 0,47 0,46 0,62 0,41 

MF04 Alta 0,52 0,66 0,50 0,63 

Media 0,60 0,43 0,64 0,67 

Desv. Est 0,08 0,17 0,1 0,17 

 

La comparación entre sitios según condiciones ambientales pre y post incendio realizada 

mediante un análisis de varianzas ANOVA, arrojo diferencias significativas para ambos 

estratos (arbóreo y arbustivo) y ambos índices según la prueba de Tukey (Cuadro 3). Además, 

los datos cumplieron con los supuestos de normalidad y homocedacidad en todos los casos. 
 

Cuadro 3. Resultados prueba de Tukey al comparar condiciones ambientales pre y post 

incendio para el estado arbóreo y abusivo según los índices de Jaccard y Bray Curtis.   

 p-value 

 Estrato arbóreo Estrato arbustivo 

Índice de Jaccard 2,23x10-6 8,60x10-15 

Índice Bray Curtis 4,60x10-5 1,60x10-5 

 

Para el estrato arbóreo se identificaron diferencias significativas entre las medias de la 

condición ambiental pre y post incendio para ambos índices (Figura 7a). El valor medio del 

grado de disimilitud para la condición pre-incendio fue de 0,47 y 0,57, superior a la condición 

post-incendio representada por un 0,24 y 0,33 para los índices de Jaccard y Bray Curtis 

respectivamente, por lo que existe una menor similitud entre sitios previo al incendio y mayor 

similitud entre sitios posterior al incendio. El rango de valores para la condición post-

incendio, es más estrecho que el rango de la condición pre-incendio para ambos índices, lo 

cual se asocia una mayor heterogeneidad en la composición de especies previo al incendio. 

No obstante, el rango de los datos para el índice Bray Curtis es mucho más amplio para ambas 

condiciones, lo cual implica una mayor variabilidad determinada por los datos de abundancia. 

 

Al igual que en el caso anterior para el estrato arbustivo se identificaron diferencias 

significativas entre las medias de la condición ambiental pre y post incendio para ambos 
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índices (Figura 7b). La media del grado de disimilitud para los sitios pre-incendio fue de 0,61 

y 0,68, superior a la media de los sitios post-incendio representados por un 0,34 y 0,50 para 

los índices de Jaccard y Bray-Curtis respectivamente, por lo que existe una menor similitud 

entre sitios previo al incendio y mayor similitud entre sitios posterior al incendio. La 

condición pre-incendio a su vez tuvo un rango de valores más amplio que la condición post-

incendio, lo cual se asocia a una mayor heterogeneidad en la composición de especies previo 

al incendio, al igual que en el caso anterior. 

 

Ambos análisis tanto para el estrato arbóreo como arbustivo dan cuenta de una alta similitud 

y por tanto homogenización de la composición de especies en el Bosque Maulino Costero 

posterior al incendio, determinada tanto por la riqueza como la abundancia de la especie. 

 

 
 

Figura 7. a) Gráficos de cajas para los índices de Jaccard y Bray-Curtis correspondiente al 

estrato arbóreo. b) Gráficos de cajas para los índices de Jaccard y Bray-Curtis 

correspondiente al estrato arbustivo. 

 

Índice de Reemplazo. El índice de remplazo empleado para comparar el recambio de especies 

arbóreas y arbustivo sitio a sitio entre los años 2014-2019 fue el índice de Cody (1993). A partir 

de este se obtuvo valores menores a 0,6 en todos los sitios muestreados para el estrato arbóreo 

y arbustivo, lo cual hace referencia a un bajo recambio en las especies, asociado a valores 

cercanos a 0 (Cuadro 3). Para el estrato arbóreo se encontró un valor promedio de 0,22 ± 0,12 

lo cual se relaciona con una alta similitud entre las especies encontradas pre y post incendio. Por 

otra parte, el estrato arbustivo presentó valores mayores donde el promedio fue de 0,40 ± 0,12 

indicando que existe un mayor cambio en la composición de especies, no obstante, la mayoría 

de los sitios tuvieron valores inferiores al 0,5, por lo que a pesar de que existe un cambio 

considerable dentro de la composición de la comunidad vegetal gran parte de las especies que 

existían previo al incendio se mantuvieron o existieron pocas especies nuevas dentro de la 

a b 
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comunidad vegetal. El detalle las especies que estuvieron presentes pre y post incendio se puede 

conocer mediante la matriz de presencia/ ausencia para el estrato arbóreo (Apéndice 4) y 

arbustivo (Apéndice 5). 

 

Cuadro 4.  Índice de reemplazo Cody para el estrato arbóreo y arbustivo entre los años 2014 

(pre-incendio)-2019 (post-incendio).  

Sitios 
Estrato arbóreo Estrato arbustivo 

Cody Cody 

NF01 0 0,29 

NF02 0,25 0,6 

NF03 0,25 0,33 

NF04 0,33 0,26 

MF01 0,17 0,42 

MF02 0,33 0,38 

MF03 0,13 0,53 

MF04 0,31 0,34 

Media 0,22 0,4 

Desv. Est 0,12 0,12 

 

 

II.3 Comparación de la composición de la vegetación por especie 

 

Estrato arbóreo. A partir de los datos obtenidos del muestreo de vegetación realizada en los 

años 2014 y 2019 se obtuvo la cobertura por parcela (media ± desviación estándar), número de 

fustes por parcela (media ± desviación estándar), densidad por parcela y el número total de fustes 

para todas las especies encontradas en ambos años. Además, se incluyó la riqueza de especies y 

el área basal para ambos años, considerando una superficie de 225 m2 (Apéndice 6). Es 

importante destacar que no todas las especies se encontraron presentes en todos los sitios 

muestreados pre y post incendio, lo cual determinó en gran medida los valores obtenidos para 

la mayoría de las especies. El detalle de esta información se encuentra en la matriz de 

presencia/ausencia del estrato arbóreo (Apéndice 4). 

 

Respecto a la vegetación muestreada en los años 2014 y 2019 se puede apreciar una evidente 

disminución en la riqueza de especies, la cual paso de nueve a cinco especies encontradas 

entre los años 2014 y 2019. La cobertura media por parcela disminuyo para todas las especies 

muestreadas el 2019, debido a los severos efectos que generó el incendio en los sitios 

muestreados. Dentro de los cambios más significativos se encuentran la disminución de la 

cobertura media de la especie nativa N. glauca la cual el año 2014 era de un 61,63% y tras el 

incendio disminuyó a un 18,13%, seguida por la especie introducida P. radiata la cual tenía 

una cobertura aproximada del 13,3% el año 2014 la cual disminuyó a un 0,13%, el resto de 
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las especies del estrato arbóreo no presentaron cobertura el año 2019. Respecto al número de 

fustes por parcela, se encontró que la especie N. glauca presentó una abrupta disminución 

del número debido a la destrucción de gran parte del estrato arbóreo, donde el 2014 se 

contabilizaron 310 fustes y el 2019 solamente se contabilizaron 164 fustes de individuos 

vivos dentro de los ocho sitios. Es importante destacar que la mayoría de los individuos 

muestreados de todas las especies se encontraban severamente afectados por el incendio y 

que las únicas especies encontradas en siete de los ocho sitios muestreados el año 2019 

corresponden a N. glauca y P. radiata.  

 

La densidad media por parcela (225 m2) disminuyó para la mayoria de las especies, donde se 

destacan las especie nativas N.glauca, la cual el año 2014 tenia una densidad media de  0,172, 

la que disminuyo a 0,091 el año 2019. Las demas especies tanto nativa como introducidas  

tenían una baja representatividad  referente a la densidad media el año 2014, por lo que  esta 

informacion es poco consitente para determinar si existe una disminucion importante el año 

2019. 

 

La sumatoria del área basal para cada especies considerandos los ocho sitios muestreados, 

contrastando la condión pre y post incendio, sugiere una disminucion considerable para la 

mayoria de las especies nativas, donde la especie N glauca paso de 357 m2 a 192 m2 posterior 

al incendio. La especie introducidas P. radiata paso de 42 m2 el año 2014 a 0 m2, ya que 

todos los individuos muestreados estaban muertos. Por otro lado la especie introducida E. 

globulus aumento su área basal de 10,8 m2 a  62,1 m2  posterior al fuego.  

 

Estrato arbustivo . A partir de los datos obtenidos de los muestreos de vegetación realizados 

en 2014 y 2019 se realizó una comparación de la riqueza, cobertura por parcela (media ± 

desviación estándar), número de fustes por parcela (media ± desviación estándar), densidad 

por parcela y el número total de fustes vivos para todas las especies encontradas en ambos 

años en una superficie 25 m2 (Apéndice 7). Es importante destacar que no todas las especies 

se encontraron presentes en todos los sitios muestreados pre y post incendio, lo cual 

determinó en gran medida los valores obtenidos para la mayoría de las especies. El detalle 

de esta información se encuentra en la matriz de presencia/ausencia del estrato arbustivo 

(Apéndice 5).  

 

La riqueza del estrato arbustivo al igual que el estrato arbóreo sufrió una disminución 

significativa, la cual paso de treinta ocho especies encontradas el año 2014 a diecisiete 

especies el año 2019. Dentro de los hallazgos más importantes se identificó un aumento 

significativo de la cobertura por parcela, número de fustes por parcela, densidad por parcela 

y el número total de fustes vivos de la especie nativa N. glauca y de las especies introducidas 

P. radiata en los sitios muestreados post incendio. La especie N. glauca está presente 

mediante rebrotes de raíces abarcando una cobertura promedio del 28%, con un promedio de 

3,06 fustes por parcela (25m2) y un total de 210 fustes. Por otro lado, P. radiata presente 

mediante establecimiento de plántulas (con una altura promedio de 1,5m), presentó una 

cobertura media de 33,13%, un promedio de 7,69 individuos por parcela y un total de 839 

individuos muestreados. Respecto a las demás especies, se encontró un gran número de 

especies nativas, presentes mediante rebrotes de raíces tales como las especies arbóreas L. 
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apiculata (arrayán), L. hirsuta (radal), C. alba (peumo), entre otras.  Y también especies 

arbustivas como E. pulverulenta (corontillo), A. integrifolia (corcolén), G. insana (hued-hed) 

y U. molinae (murtilla) las cuales presentan un gran número de fustes que se mantiene e 

incluso han aumentado en algunos casos desde el año 2014 al 2019. Finalmente es importante 

destacar el alto porcentaje de suelo desnudo post-incendio correspondiente a un 16,88% el 

cual no fue evidenciado el año 2014. 

 

 

III. Análisis de la estructura de la vegetación regenerada post-incendio en tres 

rodales de bosque nativo. 

 

 

III. 1. Caracterización de la vegetación regenerada post incendio 

 

Para la caracterización se obtuvieron datos referentes a la riqueza, índice de Shannon Wiener, 

índice de Equitatividad, índice de Simpson y índice Inverso de Simpson para los datos de 

abundancia (A) y cobertura (C) de las especies regeneradas, esta información fue resumida 

incluyen los valores medios, mínimos, máximos y desviación estándar de cada índice para 

los tres rodales de bosque nativo (Apéndice 8). Los principales resultados dan cuenta de baja 

riqueza de especies con un promedio de 6 especies arbustivas leñosas por parcela. Sumado a 

esto el índice de Shannon Wiener presento valores menores a 2 en todos los casos asociados 

a una baja diversidad. El índice de Simpson presento valores entre 0 y 1 lo cual también da 

cuenta de una baja diversidad de especies y alta abundancia de un número reducido de 

especies. La equitatividad posee una gran variabilidad con un promedio de 0,62 ± 0,2, ya que 

existieron algunos sitios con múltiples especies y otros un mínimo de 2. La curva de 

abundancia-diversidad logro contribuir al entendimiento de la estructura de la vegetación 

regenerada dos años después del incendio, asociada a la porción de individuos (Pi) existentes 

de una especie respecto del total de especies (Figura 8). Esta presentó una forma geométrica, 

ya que la comunidad fue poco equitativa compuesta por unas pocas especies muy abundantes 

y las restantes prácticamente raras. Dentro de las especies más abundantes se encontró la 

especie exótica P. radiata con una abundancia relativa cercana al 60%, seguida por las 

especies nativas arbustivas U. molinae y A. integrifolia con una abundancia relativa cercana 

al 10% y las especies arbóreas nativas C. alba y N. glauca con una abundancia relativa 

cercana a un 5%.  
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Figura 8. Curva de abundancia-diversidad correspondiente al total de especies muestreadas 

en los 48 censos florísticos en tres rodales de bosque nativo. 

 

Respecto a las métricas básicas de estructura de dosel utilizadas para caracterizar el estrato 

arbóreo, correspondientes a altura media, altura máxima, relación de distribución de altura, 

desviación estándar y varianza obtenidas del Modelo Digital de Copas, dieron cuenta de una 

gran variabilidad entre las parcelas y entre los tres rodales de bosque nativo escogidos como 

representantes del Bosque Maulino Costero. Se obtuvo un cuadro resumen con el valor 

mediano, desviación estándar y coeficiente de variación (CV) de las métricas anteriormente 

mencionadas para de las 48 parcelas de bosque nativo (Cuadro 5). 

  

Cuadro 5. Resumen de variables básicas de estructura de dosel 

Métricas MDC Mediana Desv. Est CV 

 m m  

Altura media 0,82 1,93 1,25 

Altura máxima 4,90 5,29 0,77 

Relación de distribución 0,85 0,13 0,16 

Desviación estándar 1,13 1,58 0,93 

Varianza 1,28 8,66 1,63 
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III.2 Caracterizaciones biofísicas de los rodales de bosque nativo 

 

Para la caracterización biofísica de los rodales de Bosque nativo se obtuvo el valor mediano 

desviación estándar y coeficiente de variación de variables topográficas (básicas, 

hidrológicas, morfométricas y de iluminación) e índices de vigor fotosintético (variables 

espectrales) NDVI, NDRE, GNDVI y SAVI, considerando los valores obtenidos en las 48 

parcelas y sus respectivas áreas de influencia (Apéndice 9). Se encontró gran variabilidad 

topográfica originada por lomajes variables con distintas pendientes, orientaciones y 

elevaciones las que a su vez determinaron diversas formas y propiedades del suelo. Además, 

la vegetación regenerada presentó un alto vigor en la mayoría de los rodales y pocos sectores 

descubiertos, dentro de los que destaca una gran superficie en el rodal NFSN (Figura 9). 

 

 
Figura 9. a)Mapa de elevacion (m.s.n.m). b) Índice de Vegetación de Diferencia Normalizada 

(NDVI) para tres rodales de bosque nativo. 

 

III.3 Modelos predictivos de abundancia de una especie exótica Pinus radiata y una 

especie nativa Nothofagus glauca. 

 

Para la elaboración de los modelos predictivos de ambas especies, se realizó una selección 

de variables, la cual dio cuenta de las variables más importantes por grupos (topográficas, 

ecológicas, espectrales y estructura básica de dosel) en función de las variables respuestas, 

abundancia de cada especie. Posteriormente, se efectuó la verificación de coeficientes de 

correlación entre dichas variables (coeficiente de correlación < 0,6), lo cual permitió 

encontrar las variables predictoras de la especie P. radiata y N. glauca incorporadas en los 
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modelos predictivos tentativos (Cuadro 5). Finalmente, una vez evaluada la significancia de 

todas estas variables dentro de cada modelo GAM, se seleccionaron solo aquellas con un p-

valué < 0,05 para el modelo final de cada especie (ver variables predictoras destacadas 

Cuadro 6). 

 

Cuadro 6. Variables predictoras para los modelos predictivo de abundancia de P. radiata y 

N. glauca. 

Variables 

Predictoras 
Nothofagus glauca Pinus radiata 

Topográficas TRI WEI 

 VDCN VDCN* 

Espectrales SAVI (homogeneidad) NDRE  (media)*** 

 NDVI (Desv. Est) NDRE  (correlación) 
   

Ecológicas 

Equitatividad(Cobertur

a)* 
Equitatividad(Abundancia)*** 

   

Estructura 

básica dosel 
Altura máxima** Altura media** 

  Contraste de alturas** 

 

Los modelos predictivos finales de abundancia para la especia Pinus radiata (Figura 10a) y 

Nothofagus glauca (Figura 10b), presentaron una desvianza explicada de 92,9% y 32%, y un 

GCV de 4.684 y 311,6 respectivamente. 

 

 

 
Figura 10. a) Datos observados y predichos a partir de los modelos predictivos de abundancia 

de la especie P. radiata. b) Datos observados y predichos a partir de los modelos 

predictivos de abundancia de la especie N. glauca.  
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III.4 Especialización del modelo predictivo remoto de abundancia de la especie Pinus 

radiata. 

 

El modelo seleccionado para ser espacializado corresponde al modelo predictivo basado en 

percepción remota de la especie exótica P. radiata (Figura 12a) el cual incluyó a variables 

predictoras espectrales (NDRE) y de estructura de dosel (Altura media y Contraste de alturas) 

con una resolución de 0,5 m. La variable topográfica (VDCN) presentó un valor no 

significativo (p-value > 0,05) dentro del nuevo modelo, por lo que fue eliminada. Este modelo 

predictivo remoto utilizó un nuevo set de datos correspondiente a los valores medianos dentro 

de cada parcela de 3 m de radio. La desviación explicada del modelo predictivo remoto para 

la especie P. radiata con el nuevo set de datos fue de 80,2% y un GCV de 10.459 el cual 

representa un modelo de alta calidad (Figura 11). 

 
Figura 11. Datos observados y predichos a partir de modelo predictivo remoto de abundancia 

de P. radiata utilizado para la espacialización  

A partir el modelo remoto presentado anteriormente, se realizó la especialización o mapa de 

abundancia de P. radiata, correspondiente al promedio de las 100 iteraciones del modelo 

realizado con los set de datos de entrenamiento y validación, donde la abundancia de P. 

radiata más frecuente fue entre 0 a 200 individuos (representados por los colores rojos a 

naranjos), seguidos por una superficie menor con frecuencia entre 200 y 400 individuos y 

finalmente una pequeña superficie con abundancia superior a 400 individuos en los rodales 

NF01 y NF04 (Figura 12a). El rodal NFSN presentó una mayor abundancia, donde la mayor 

parte de la superficie presenta una frecuencia entre 200 y 400 individuos, y una menor 

superficie con más de 400 individuos. Respecto al coeficiente de variación (CV) se da cuenta 

de la robusta predicción de los sitios NFSN y NF04, donde el CV presenta valores menores 

a un 20% en la mayor parte de su superficie. Sin embargo, el rodal NF01 presento una mayor 

incertidumbre asociado a una mayor cantidad de valores de CV superiores al 60% (Figura 

12b). 
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Figura 12 . a) Mapas predictores de abundancia de la especie exótica Pinus radiata (Promedio 

de 100 iteraciones) en tres rodales de bosque nativo. b) Mapa de Coeficiente de Variación 

(100 iteraciones).   
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DISCUSIÓN 

 

 

 

I. Análisis de cambios temporales según propiedades biofísicas de la 

vegetación nativa regenerada post-incendio 

 

 

I.1 Recuperación de la cobertura vegetal y del ecosistema.  

 

A partir de los resultados obtenidos, es posible afirmar que existe un recubrimiento vegetal 

en todos los rodales de bosque nativo pasado tres años del incendio. No obstante, las 

características actuales de la vegetación se encuentran estrechamente vinculadas al grado de 

severidad al que fue sometida el año 2017, y por tanto poseen un proceso diferenciado de 

recuperación y recubrimiento vegetal, el cual se ve manifestado en las propiedades biofísicas 

que posee cada rodal.  

 

Las variables biofísicas escogidas (IAF, CCC, CCW y FVC), presentan una fuerte asociación 

con los cambios fenológicos, los cuales se ven representados en las fluctuaciones cíclicas, 

determinadas tanto por cambios estacionales (períodos secos y húmedos) como por el 

carácter caducifolio de la vegetación del Bosque Maulino Costero, lo que explica la forma 

fluctuante de los gráficos de medias ajustadas. Por otro lado, la variable Fracción de 

Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) tuvo un comportamiento espectral más 

estable donde no se evidenciaron fluctuaciones estacionales notables, este hecho se podría 

asociar a que esta variable solo considera las partes verdes del dosel (contenido de clorofila 

en la hoja superior a 15 µg•cm-2) (Weiss y Baret, 2016). 

 

El Índice de Área Foliar (IAF) presentó los valores más altos en los rodales de la clase “No 

quemado” (testigo), los cuales se caracterizan por poseer una estructura vegetal compleja, 

propia de un bosque semi denso a denso (1,4 ± 0,3), seguido por los rodales de la clase “Baja”, 

los que presentaron valores menores asociada a un bosque abierto (1,06 ± 0,4). Los rodales 

de las demás clases afectadas por el incendio presentaron valores mínimos asociados a 

bosques muy abiertos (0,63-0,72) (MMA, 2018). Esta situación da cuenta de una 

modificación significativa de la estructura de la vegetación, propiciada por el deterioro y 

pérdida de la vegetación en general posterior al incendio. La generación de espacios abiertos 

favorece el establecimiento de nuevas especies colonizadoras y da oportunidades de 

regeneración de las especies preexistentes, generando una nueva estructura y composición 

vegetal dominada por el crecimiento horizontal de estratos herbáceos y arbustivos (Pickett et 

al., 1987; Richardson et al., 1994; Cóbar-Carranza et al., 2015). Cabe destacar que incluso la 

clase testigo presentó un aumento de IAF en el tiempo, lo cual puede estar determinado tanto 

por las características del bosque con un gran número de renovales o el establecimiento de 

especies colonizadoras en estos sitios, debido a la gran fragmentación existente en el área de 

estudio donde los rodales “No quemados” no son zona aisladas, sino que están en contacto 

con la propagación de las semillas al igual que los otros rodales afectados por el incendio.  
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El Contenido de Clorofila en la Hoja (CCC) y Contenido de Agua en la Hoja (CCW) también 

presentaron los valores más altos en los rodales testigo debido a la similitud que poseen con 

la condición pre-incendio y con un estado fitosanitario posiblemente “normal”.  Por otro lado, 

los rodales pertenecientes a las demás clases afectadas por el incendio presentaron una gran 

recuperación de los valores de CCC y CCW pasados tres años del incendio, particularmente 

las clases de severidad afectadas fuertemente por el incendio (clases “Alta”, “Media alta” y 

“Media baja”), pero no lograron equiparar los valores de los rodales testigo. Este hecho se 

asocia a la relación directa que existe entre la mortalidad de árboles y la severidad de un 

incendio, aún en especies adaptadas al fuego (Uhl y Kaufman, 1990; Pinard y Huffman, 

1997). Posterior a un incendio existen alteraciones en las condiciones micro climáticas del 

ecosistema, las cuales influyen en la reproducción y desarrollo de las especies resistentes 

(Holdsworth y Uhl, 1997; Kinnaird y O´Brien, 1998; Haugaasen et al., 2003), generando la 

reducción del tamaño de las poblaciones locales por muerte directa o diferida de sus 

individuos post-incendio, a causa de los daños anatómicos y repercusiones fisiológicas en 

individuos quemados, sucesos evidenciados en el CCC y CCW al inicio de la serie temporal. 

Sin embargo, existe otro aspecto referente al estado fitosanitario de las especies afectadas por 

un incendio en áreas boscosas, los cuales no se ven manifestadas de manera inmediata, como 

son la presencia de invasiones de plagas y enfermedades (causantes de la mortalidad 

diferida), las cuales dependen de diversos factores del ecosistema tales como el grado de 

resistencia o susceptibilidad del árbol, las necesidades de nidificación de los insectos o 

densidad de ellos, entre otras (Hart, 1998; Schwilk, 2006; Engstrom, 2010). Las plagas más 

comunes posterior a los incendios corresponden a las de insectos descortezadores, 

defoliadores y barrenadores (Billings y Espino, 2005).  

 

La Fracción de Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) presentó los valores máximos 

en los rodales testigo donde existe una actividad fotosintética “normal” asociada a las 

características propias del Bosque Maulino Costero. Respecto a los demás rodales 

pertenecientes a las clases con algún grado de afectación por el incendio, se evidenció un 

incremento constante de FAPAR para las clases “Alta”, “Media alta” y “Meja baja” que 

pasaron de valores cercanos a 0 - 0,4 pasados tres años del incendio. Este hecho, podría 

relacionarse con asentamiento de especies pioneras o invasoras, las que presentan estrategias 

altamente eficientes para incrementar su productividad primaria (generación de biomasa) en 

cortos periodos de tiempo (Vila et al., 2008). Dentro de las estrategias más comunes post 

incendio se encuentran la activación de banco de semillas y posterior establecimiento de 

plántulas, y crecimiento de rebrotes en especies resistentes como se mencionó anteriormente 

(Zedler et al., 1983; Cochrane, 2003). Esta última estrategia está presente en la mayoría de 

la especie de Bosque Maulino Costero, mediante rebrotes de troncos y raíces debido a la gran 

cantidad biomasa acumulada durante su crecimiento (Del Campo y Bernal, 2010). El éxito 

de ambas estrategias debe ser observado en un amplio periodo de tiempo para poder 

establecer cuál de estas concluirán con un nuevo reclutamiento arbóreo y del sotobosque de 

las zonas incendiadas (Bustamante et al., 2005). 

 

La Fracción de Cobertura Vegetal (FCV) en los rodales testigo correspondiente a la clase 

“No quemado” poseen los valores más altos de FVC, con una cobertura vegetal promedio de 
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0.4 correspondiente a un bosque semidenso, esta condición particular propia del ecosistema 

de Bosque Maulino Costero, el cual posee densidades muy heterogéneas (Serra et al., 1986).  

Las otras clases afectadas por el incendio presentaron valores de FVC bajos en el principio 

de la serie temporal asociado a valores entre 0 y 0,1, debido al gran porcentaje de suelo 

desnudo inmediatamente después del incendio, y al final de la serie llegaron a valores 

cercanos a 0,3 asociados a una recuperación efectiva de la cubierta vegetal. Este hecho, da 

cuenta de la recuperación de una función ecológica primordial asociada al recubrimiento del 

suelo posterior a incendio, disminuyendo la vulnerabilidad ante la degradación y erosión del 

suelo pasados tres años del incendio. Cabe destacar que cualquier pérdida tanto funcional 

como estructural del suelo, puede comprometer la supervivencia de las especies vegetales 

posterior a un incendio (Del Campo y Bernal, 2010). 

 

Para poder establecer una recuperación efectiva del ecosistema de Bosque Maulino Costero 

es necesario complementar la información referente a la recuperación de la cobertura vegetal 

con una caracterización de la composición de la vegetación regenerada y establecer el grado 

de similitud/disimilitud con la condición pre-incendio o con los rodales testigo.  Se requiere 

de un estudio a largo plazo, donde también se realice un monitoreo del estado fitosanitario 

de las especies regeneradas dentro de este ecosistema altamente vulnerable, para evitar a 

futuro una disminución de la diversidad genética e incluso la extinción de especies altamente 

sensibles a los incendios (Gutsell y Johnson, 1996; Pinard et al., 1999).  

 

 

II. Comparación de la composición de la vegetación nativa pre y post incendio 

 

 

Respecto a los puntos muestreados es importante considerar que siete de los ocho sitios 

presentaron un nivel máximo de afectación y solo uno de ellos un nivel medio alto, por lo 

que la magnitud o grado de afectación del incendio es similar en la mayoría de los sitios. El 

muestreo de vegetación 2019 corresponde a una reconstitución del muestreo 2014 en las 

zonas preestablecidas, el cual está sujeto a un margen de error ya que los sitios muestreados 

no corresponden a parcelas permanentes y se podrían haber generado errores de 

georreferenciación afectando el muestreo, sobre todo si el rodal es heterogéneo en su 

composición. 

 

II.1 Organización de la vegetación pre y post incendio 

 

Respecto a la comparación de cada sitio con si mismo entre los años 2014 y 2019, se concluye 

que la composición florística de cada sitio es diversa para ambos estratos, con algunos 

elementos comunes y/o distintos pre y post incendio. El estrato arbóreo presentó mayor 

similitud en su composición, determinada por la estrecha relación entre mortalidad de los 

árboles en función del diámetro a la altura del pecho (DAP), donde árboles con DAP mayor 

se asocian a una menor mortandad y DAP < 30 cm tienen mortandades mucho más altas 

posterior a un incendio (Woods, 1989; Cochrane y Schulze, 1999; Peres, 1999). El estrato 

arbustivo en cambio presentó una menor similitud, debido a la alta mortandad de individuos 



41 

 

y posterior instauración de nuevas especies colonizadoras herbáceas y arbustivas (Pickett et 

al., 1987; Richardson et al., 1994, Cóbar-Carranza et al., 2015).  Es importante reconocer que 

las distintas estrategias de adaptación al fuego son las que están representadas en la 

composición florística actual del Bosque Maulino Costero. Sin embargo, es necesario realizar 

estudios más detallados a largo plazo, que involucren la dinámica y desarrollo de la 

vegetación regenerada para entender la complejidad de su funcionamiento y los nuevos 

patrones que se exhiben posterior al incendio (León et al., 2009).  

 

En general, es posible afirmar que la diversidad beta presentó valores más bajos al comparar 

la composición de especies entre sitios sometidos al incendio, y valores mayores al comparar 

sitios no afectados por el incendio. La vegetación previa al incendio era heterogénea con una 

alta disimilitud entre sitios y con una mayor diversidad de especie tanto para el estrato 

arbóreo como arbustivo, y posterior al incendio estos sitios sufrieron una transformación, 

donde la composición de especies se tornó homogénea, con una alta similitud entre la 

composición de especies y una baja diversidad para ambos estratos. Este hecho esta 

directamente vinculado a los efectos de los incendios, los cuales ocasionan alteraciones 

significativas de la composición florística, tendiendo a homogenizar el paisaje (Fulé et al., 

2003). Este cambio hacia la homogenización del paisaje no solo puede afectar negativamente 

a la biodiversidad, sino que también puede mantenerse durante un periodo de tiempo 

considerable aumentando a su vez la probabilidad de incendios grandes y de alta severidad 

en la zona (White y Vankat, 1993).  

 

El índice de reemplazo de Cody (1993) permitió cuantificar no sólo el reemplazo de especies 

existente entre una comunidad y otra, sino también el número de especies ganadas y perdidas 

a través de un gradiente ambiental, en este caso posterior a la ocurrencia de un incendio, 

donde ciertas características del hábitat promueven la presencia de una determinada especie 

u otra (Sosa-Escalante, 2000). Según los resultados obtenidos, un menor valor de Cody, en 

este caso asociado al estrato arbóreo indica un cambio de especies poco considerable (menos 

especies son ganadas o perdidas), a pesar de existir cambios ambientales importantes post-

incendio. Por otro lado, el estrato arbustivo presentó mayores valores para el índice de Cody 

lo cual se asocia a un mayor recambio en la composición de especies determinado por nuevas 

condiciones ambientales. Los principales factores ambientales determinantes sobre la 

composición florística posterior a un incendio son el grado de destrucción de la vegetación 

post-incendio, la flora de los alrededores, el tamaño y forma de los rodales o fragmentos 

remanentes, agentes dispersores y los usos previos de la tierra (Fontaine et al., 1980). 

 

Cabe destacar que los valores de diversidad beta previo al incendio según los índices de 

disimilitud se encuentran en torno a 0,65 en congruencia con lo que ocurre en paisajes 

templados donde muchos grupos de organismos muestran valores beta más bajos, 

determinados por la llamada Regla de Rapoport, una de las pocas generalizaciones de la 

biogeografía ecológica, donde se establece que la diversidad beta es inversamente 

proporcional al área de distribución promedio (Rapoport, 1982; Stevens, 1989), por lo que 

especies de zonas templadas tienen una tendencia a tener áreas de distribución más grandes, 

y por tanto una menor diversidad beta, en contraste a otras especies de zonas tropicales que 
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poseen áreas de distribución más pequeñas y mayor diversidad beta (Halffter y Moreno 

2005). 

 

II.2 Modificaciones en la composición de especies pre y post incendio. 

 

Respecto la comparación de la composición de la vegetación pre y post incendio por especies 

se obtuvo que el estrato arbóreo fue afectado severamente por el incendio, donde la riqueza 

de especies disminuyó considerablemente entre los años 2014 y 2019. La cobertura media 

fue muy baja para la mayoría de las especies posterior al incendio, donde el escenario 

predominante fueron restos de fustes quemados en su totalidad debido al alto grado de 

afectación del incendio y algunos individuos resistentes al incendio que otorgan una 

cobertura muy baja en relación con la cantidad de suelo desnudo. La mayoría de las especies 

arbóreas que componen el Bosque Maulino Costero como adaptación al fuego y otros 

disturbios promueve un crecimiento secundario, es decir, la regeneración vegetativa de 

rebrotes de raíces como estrategia de proliferación tras una perturbación (Donoso 1993, 1996; 

Del Fierro et al., 1998). Dentro de las especies más adaptadas se encuentra la especie 

Nothofagus glauca, la cual posee algunas adaptaciones de resistencia al fuego como la 

corteza auto podada y exfoliante, y la capacidad de resistir largos períodos secos con fuertes 

corrientes de aire, donde se dan naturalmente las condiciones para la ocurrencia de incendios 

forestales (Garcia-Chevesich et al., 2019).  

 

Es importante reconocer que debido a la distribución espacial fragmentada que posee el 

Bosque Maulino Costero es necesario considerar también las interacciones post fuego 

asociadas a las dinámicas ecosistémicas de los fragmentos, los cuales están expuestos a 

procesos invasivos de especies desde la matriz circundante hacia las comunidades 

remanentes (Pauchard et al., 2006). Por lo que es muy importante conocer las estrategias de 

adaptación al fuego de la matriz del paisaje correspondiente a las plantaciones exóticas de 

Pinus radiata. Esta especie está altamente adaptada a los incendios, sus frutos compuestos 

por conos o piñas se abren luego de un golpe de calor y sueltan una gran cantidad de semillas 

que en condiciones favorables de suelo germinan con facilidad, dando lugar a una abundante 

regeneración, la cual se efectúa durante el verano u otoño del año siguiente al de la 

fecundación del cono (McDonald y Laacke, 1990). Otra especie exótica presente en la zona 

con menor frecuencia es E. globulus, considerada como una especie pirófita al ser favorecida 

por los incendios sobre su crecimiento y regeneración (Mount, 1969).  

 

El estrato arbustivo también presentó una disminución significativa de la riqueza de especies 

entre los años 2014 y 2019. Las estrategias o adaptaciones más usuales identificadas en 

terreno fueron activación y germinación del banco de semillas, y el rebrote de individuos de 

especies preexistentes, en congruencia con lo que se señaló anteriormente (Calvo et al., 2008; 

Weiguo et al., 2008; Vidal y Reif, 2011). La germinación del banco de semillas fue 

identificada principalmente para la especie invasora P. radiata, la cual actualmente se 

encuentra en una condición favorable en los ocho sitios muestreados el 2019, donde presenta 

una cobertura media del 33,3% en una superficie de 25 m2, equivalente en promedio a 2,13 

plántulas por m2. Este hecho, se encuentra vinculado a la presencia de individuos adultos de 

esta especie introducida en todos los sitios muestreados pre-incendio, debido al histórico 
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proceso de invasión y fragmentación ocurrido en la zona, lo cual propició el proceso actual 

de propagación y germinación de semillas. Esta condición es preocupante, debido a la exitosa 

estrategia de adaptación al fuego de esta especie, se podría conformar un potencial proceso 

de invasión, conformando una gran amenaza para este ecosistema altamente vulnerable. Los 

rebrotes de especies preexistentes identificados se asociaron principalmente a rebrotes de 

raíces para la mayoría de las especies arbóreas nativas. Dentro de estas últimas se destaca la 

especie N. glauca con una cobertura promedio del 28% en una superficie de 25 m2, 

equivalente a 0,66 rebrotes por m2. Es importante mencionar que la cantidad de rebrotes por 

m2 se asocia a la estructura propia del ecosistema de Bosque Maulino Costero el cual posee 

una densidad muy heterogénea (Serra et al., 1986). Respecto a las demás especies nativas, se 

encontró un gran número de especies de tipo arbóreas y arbustivas como L. apiculata 

(arrayán), C. alba (peumo), E. pulverulenta (corontillo), A. integrifolia (corcolén), G. insana 

(hued-hued) y U. molinae (murtilla). Estas últimas, dieron cuenta de la recolonización de 

especies nativas en los sitios muestreados, favorecidas por las condiciones ambientales 

actuales, con gran cantidad de luz debido a la ausencia de cobertura del estrato arbóreo.  

 

Finalmente es importante destacar que posterior al incendio el estrato arbustivo se convirtió 

en el estrato dominante, junto con un alto porcentaje de suelo desnudo correspondiente a un 

16,88% dentro de las parcelas muestreadas de 25 m2. Esta situación debe ser observada con 

mayor rigurosidad en mayores extensiones del territorio, ya que podría propiciar complejos 

proceso de erosión a futuro asociados al aumento de la escorrentía superficial en la zona 

causando un deterioro importante sobre el suelo y el ecosistema (Del Campo y Bernal, 2010). 

El suelo, un recurso de vital importancia como asiento de vida y sustrato esencial para el 

desarrollo de vegetación y seres vivos en general, y es el único recurso que puede ser dañado 

de forma irreversible tras un incendio (WWF, 2014). 

 

 

III. Análisis de la estructura de la vegetación regenerada post-incendio en tres 

rodales de bosque nativo. 

 

 

III.1 Estructura de la vegetación regenerada posterior a un incendio de sexta 

generación 

 

Posterior a un incendio de alta severidad los bosques originales se trasforman en bosques 

degradados, los que suele estar dominada por regeneración vegetativa de plantas que 

permanecieron en el sitio luego del episodio de daño y una menor porción individuos adultos 

resistentes (Putz y Redford, 2010). Este hecho determina un área basal mínima en los rodales 

incendiados, por lo que se requiere de otras métricas que permitan caracterizar la vegetación 

regenerada tales como la abundancia y cobertura en estos ecosistemas. 

 

Respecto a las métricas de diversidad estructural utilizadas para caracterizar la regeneración, 

se encontró una baja riqueza de especies con un promedio de 6 especies por sitio. Los índices 

de Shannon Wiener, Simpson e Inverso de Simpson presentaron en general valores cercanos 



44 

 

al mínimo en todos los casos dando cuenta de una baja diversidad. La equitatividad dio cuenta 

de una mayor variabilidad, determinada por las características propias de ambientes 

perturbados, donde las poblaciones estarían debajo de sus niveles de equilibrio y más 

propensas a fluctuar numéricamente en función de la disponibilidad de sus recursos (López 

y Marone, 1996). Respecto a las curvas de abundancia-diversidad se apreció una forma 

geométrica, donde existe una especies muy abundante y competitiva, en este caso la especie 

exótica P. radiata la cual ocupa una fracción grande del nicho, y las demás especies deben 

repartirse una fracción pequeña del espacio restante. Este patrón es característico de estados 

tempranos de una sucesión o en ambientes desfavorables, en este caso particular posterior a 

un incendio de alta severidad (Martella et al., 2012). Sumado a los altos valores de proporción 

de individuos (Pi) que obtuvo la especie P. radiata dados por la curvas abundancia-

diversidad, los datos de abundancia de la especie se encuentran en torno a un promedio 

estimado de 76.217 individuos por ha, lo cual da cuenta de una evidente invasión de dicha 

especie exótica en los tres rodales de bosque nativo. Según el informe de incendios emitido 

por el Centro de Ciencia de Clima y Resiliencia a dos años del incendio de Las Maquinas, la 

presencia de pino varía entre 3.500 y 300.000 plántulas por hectárea, teniendo en 

consideración que una plantación forestal, la densidad de plantas de pino, comúnmente, no 

sobrepasa las 1.250 plantas por hectárea (González et al., 2020). 

 

Las métricas básicas de estructura de dosel dieron cuenta de una homogenización del paisaje, 

donde la altura media considerando todas las parcelas muestreadas tuvo un valor mediano de 

0,82 m, evidenciando la dominancia de un estrato arbustivo homogéneo que incrementa la 

competencia por los recursos (Bruno et al., 2003). Este está conformado principalmente por 

rebrotes de especies arbóreas nativas preexistentes y el establecimiento de un gran número 

de plántulas de especie exóticas de P. radiata. La altura media máxima presentó un valor 

mediano de 4,9 m lo cual da cuenta de la presencia de algunos individuos arbóreos que 

sobrevivieron al incendio. Cabe destacar que la existencia de estos individuos arbóreos, 

otorgan una cobertura vegetal media a baja, la cual es favorable para el establecimiento de 

nuevas especies, ya que niveles intermedios de biomasa propician el incremento en la riqueza 

de especies y a una competencia moderada (Viedma et al., 2010). No obstante, el escenario 

imperante, corresponde a amplias zonas desprovistas de cobertura vegetal arbórea lo cual 

favorece el establecimiento de especies que requieren una mayor cantidad de luz. 

 

La caracterización biofísica del Bosque Maulino Costero dio cuenta de una gran variabilidad 

topográfica entre los sitios muestreados lo cual influyó directamente sobre la disponibilidad 

de recursos y generó un escenario de heterogeneidad estructural. Los índices de vigor 

fotosintético también presentaron variabilidad asociada a la existencia de un dosel de 

vegetación sano y denso con un bajo porcentaje de suelo desnudo dentro de la superficie de 

los tres rodales de bosque nativo (50 ha aproximadamente). Pasados dos años del incendio 

esta alta cobertura vegetal tiene un efecto beneficioso para controlar la erosión y otros 

procesos de degradación. El coeficiente de variación presentó valores menores a un 20% para 

los índices NDVI y SAVI, y menores a un 40% para los índices NDRE y GNDVI dando 

cuenta de una mayor heterogeneidad. 
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III.2 Modelos predictivos de abundancia de una especie exótica Pinus radiata y una 

especie nativa Nothofagus glauca post incendio. 

 

Respecto a los modelos predictivos obtenidos para las especies P. radiata y N. glauca se 

logra apreciar una diferencia significativa en la consistencia y precisión de ambos modelos. 

Cada modelo da cuenta de la capacidad de predecir la abundancia de cada especie a partir de 

las variables predictoras seleccionadas. 

 

Las variables predictoras obtenidas se asocian tanto a variables continuas como variables 

discretas. Dentro de las variables continuas se encuentran las variables topográficas, 

estructura básica de dosel y espectrales, donde se busca extraer la relación que existe entre la 

posición o estructura del terreno y la vegetación regenerada (Moore et al., 1991). Este tipo 

de variables intentan describir la vegetación como un continuo asociado a distintos gradientes 

ambientales, llegando incluso al término de "fitogeomorfología" asociada a la 

interdependencia de las plantas y los accidentes geográficos (Howard y Mitchell, 1985). Las 

variables discretas, asociadas a la composición y estructura de la vegetación en un 

determinado punto, las que también tiende a estar altamente correlacionadas con gradientes 

ambientales definidos a escalas de paisaje (Moore et al., 1991). 

 

Respecto las variables predictoras de la abundancia de la especie P. radiata, la variable 

topográfica seleccionada fue la distancia vertical a la red hídrica (VDCN), una variable 

hidrológica estrechamente vinculada a la humedad del suelo, factor determínate para 

describir una potencial distribución de la vegetación en las áreas forestales (Moore et al., 

1988a). La variable espectral seleccionada correspondió al índice de diferencia normalizada 

de borde rojo (NDRE), este es un potente indicador de la actividad fotosintética que se 

diferencia de otros índices como el NDVI debido a su alta efectividad para identificar 

transiciones de la actividad fotosintética, y junto con esto la homogeneidad de la vegetación 

(Jorge et al., 2019). La variable ecológica correspondiente al índice de equitatividad obtenido 

con datos de abundancia refleja la dominancia de esta especie sobre todas las demás en la 

comunidad (Soler et al., 2012). Finalmente, las variables de estructura básica de dosel 

correspondientes a la altura media y al contraste de las alturas, son variables alométricas 

asociadas al perfil vertical de la vegetación, estas permiten realizar estimaciones precisas del 

contenido de carbono y conocer patrones espaciales continuos de distribución de biomasa 

aérea (Simbaña, 2016). 

 

Las variables predictoras de abundancia de la especie N. glauca, fueron la variable ecológica 

de equitatividad con datos de cobertura y la variable de estructura básica de dosel de altura 

máxima. La primera se asocia a la dominancia de la cobertura de esta especie sobre todas las 

demás en la comunidad (Soler et al., 2012) en algunas zonas y la segunda es ampliamente 

reconocida como una variable predictora de biomasa (Baccini y Asner, 2013; Clark et al., 

2011). Estas variables están estrechamente vinculadas a los patrones de distribución espacial 

de la especie, determinado por su estrategia de regeneración post incendio por rebrotes, 

encontrándose una mayor densidad de individuos regenerados (mayor cobertura) cercana a 

individuos adultos resistentes al incendio (con una mayor altura máxima). La distribución 
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espacial y abundancia de esta especie, no corresponde a un factor azaroso como en el caso 

de la especie P. radiata debido (estrategia de germinación por banco de semillas), sino que 

se encuentra vinculada a la preexistencia de individuos sobrevivientes al incendio y su propia 

capacidad de rebrote. Para mejorar la precisión y exactitud de este modelo se sugiere un 

muestreo sistemático donde se considere exclusivamente la estrategia de adaptación de 

regeneración de esta especie.     

 

III.3 Especialización del modelo predictivo remoto de abundancia de Pinus radiata en 

tres rodales de Bosque Maulino Costero. 

 

El modelo predictivo remoto para la especie P. radiata permitió establecer la distribución 

espacial y abundancia de dicha especie de forma estandarizada, además presentó un gran 

potencial de replicación en grandes extensiones de territorio optimizando recursos. La 

ausencia de variables ecológicas (obtenidas en terreno) y topográficas (con una menor 

resolución 5x5 m), permitió el uso exclusivo de variables remotas provenientes de imágenes 

multiespectrales de alta resolución (0,5m). 

 

La desvianza explicada del modelo remoto fue de 80,2%, con un error porcentual absoluto 

(MAPE) de 0.39 y un coeficiente de correlación (R2) de 0,73 entre los resultados del modelo 

y el conjunto de datos de observados, lo cual indica que se puede predecir de manera 

confiable las diferencias cuantitativas de la abundancia de la especie P. radiata.  

 

La espacialización del modelo predictivo o mapa de abundancia realizado a partir del modelo 

GAM permitió hacer predicciones de abundancia basadas en las variables ambientales más 

allá del dominio de los datos del muestreo utilizados para la elaboración del modelo (48 

parcelas de 28,3 m2). En general, los GAM se pueden utilizar para identificar condiciones 

óptimas para una especie, usando variables para predecir la probabilidad de que una especie 

determinada habite en un ambiente particular (o su frecuencia). Los resultados de estos 

modelos se utilizan comúnmente para interpolar distribuciones de especies a alta resolución 

dentro de amplias superficies. Las pruebas de modelo y el análisis de sensibilidad también 

pueden ayudar a identificar como las variables ambientales influyentes y su correspondiente 

rango de influencia (Drexler y Ainsworth, 2013). En este caso la prueba de sensibilidad o 

precisión del modelo fue realizada mediante un coeficiente de variación, el que permitió 

entregan resultados diferenciados por píxel para evaluar el desempeño y la estabilidad del 

modelo en distintas áreas de los rodales de bosque nativo (Figura 12b). 

 

Una de las principales utilidades del mapa predictor de abundancia de la especie P. radiata 

es la detección temprana de áreas expuestas a la invasión de esta especie exótica, y las 

condiciones ambientales que posiblemente propician una mayor abundancia de la especie, a 

partir de información obtenida de fuentes remotas, lo cual disminuye los tiempos de 

detección y diagnostico aplicable a amplias extensiones del territorio sometido a similares 

características (Pauchard y Shea, 2006), en este caso otros rodales de bosque nativo 

incendiados con alta severidad. Este producto puede proporcionar una herramienta necesaria 

para capturar patrones y procesos de invasión a escala local, permitiendo evaluar y 
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comprender las dinámicas e implicancias de este proceso para el ecosistema huésped 

(Pauchard y Shea, 2006). 

 

 

IV. Integración multiescalar de la composición y estructura del Bosque 

Maulino Costero post incendio. 

 

 

La integración multiescalar para el entendimiento de procesos ecológicos complejos en 

niveles superiores de organización es uno de los desafíos más importantes para la ecología, 

ya que la heterogeneidad ambiental está directamente relacionada con los cambios de escala 

(Pauchard y Shea, 2006). Este enfoque integral, permite capturar diversos procesos 

ecológicos posterior a un disturbio, en este caso posterior al incendio Las Maquinas 2017. 

 

IV.1 Proceso de invasión de la especie Pinus radiata considerandos múltiples escalas. 

 

Para efecto de este estudio se utilizaron tres escalas espaciales distintas correspondientes a 

una escala “global” representada por todos los rodales de Bosque maulino Costero dentro de 

la superficie del incendio de Las Maquinas, escala “regional” representada por los ocho 

rodales de bosque nativo (sitios) ubicados en las localidades de Santa Olga y Nirivilo, y 

escala “local” representada por el estudio en detalle de tres rodales de bosque nativo. 

Además, se utilizaron distintas escalas temporales donde se consideró la composición de la 

vegetación pre y post-incendio (2014 y 2019) y la recuperación de la cubierta vegetal en un 

periodo de tres años desde el año 2017 al 2020.  

 

A escala global, el análisis temporal de la cubierta vegetal de los rodales de bosque nativo 

sometidos al incendio dio cuenta de un efectivo recubrimiento vegetal de todos sitios 

quemados y una particular condición de rápida recuperación que concluyó con una cobertura 

vegetal de similares características para los rodales con un mayor grado de afectación 

(severidad Alta, Media alta y Media baja) correspondiente a un 87,2% de la superficie del 

bosque nativo afectado por el incendio. Bajo el contexto de un paisaje altamente fragmentado 

y considerando la eficiente estrategia de regeneración post incendio de la especie P. Radiata 

omnipresente en la matriz dominante de plantaciones forestales, se podría vincular este hecho 

a la presencia de un gran número de individuos de dichas especies dado su potencial invasor 

(PNUD, 2017). En los rodales de bosque nativo afectados fuertemente afectados por el 

incendio, esta especie estaría contribuyendo a la homogeneización de la cubierta vegetal y la 

biota a escala “global” (Sax y Gaines, 2003). El rápido crecimiento de las especies invasoras 

se ve reflejado en el incremento exponencial de la productividad primaria del ecosistema 

como resultado de combinar dos rasgos fundamentales: una elevada tasa fotosintética y una 

elevada superficie foliar específica (Vila et al., 2008) durante la primera etapa sucesional 

post-incendio, suceso evidenciadas en los resultados obtenidos de variables biofísicas 

(FAPAR y IAF) en la zona entre los años 2017 y 2019.  
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A escala regional, a partir de los resultados obtenidos de la comparación de la vegetación pre 

y post-incendio en los ocho rodales de bosque nativo, se evidenció una notable tendencia 

hacia la homogenización de la composición de especies del estrato arbustivo dado por la alta 

similitud entre los sitios evaluados posterior al incendio, la presencia de un gran número de 

plántulas de la especie P. radiata inexistentes antes del incendio, y la reducción de la riqueza 

y abundancia de otras especies nativas. Se presume que una situación similar es la que ocurre 

en los demás rodales de bosque nativo afectados con severidad “alta”, debido a la 

preexistencia de individuos adultos de la especie exótica tanto dentro de los rodales como en 

la matriz dominante previo al incendio, los que resultaron favorecidos por efecto del fuego 

debido a su estrategia reproductiva, aumentando del tamaño de sus poblaciones (Davis, 

2003). 

 

A escala local, según la caracterización de la vegetación regenerada en tres rodales  de bosque 

nativo, es posible vislumbrar un dominio excesivo de la especie P. radiata con gran 

consistencia en el mapa predictor de abundancia de la especie, las curvas de abundancia-

diversidad y los bajos valores obtenidos en los índices de diversidad, lo cual pone en 

evidencia el supuesto planteado anteriormente asociado al desplazamiento de las especies 

nativas debido al alto nivel de competencia por los recursos que genera la especie invasora 

(Pauchard y Shea, 2006).  

 

Estas modificaciones de la estructura y composición de la vegetación son consideradas como 

una de las mayores amenazas para la conservación de este ecosistema, tanto por la incidencia 

que tienen en los procesos y ciclos ecosistémicos, y en la dinámica del paisaje, como por las 

retroalimentaciones positivas que generan (en cortos periodos) con el incremento de la 

susceptibilidad del ecosistema al fuego y con el ingreso de nuevas especies pirófitas 

(Stohlgren et al., 2001).  

 

IV.2 Impactos de la invasión de Pinus radiata sobre el Bosque Maulino Costero  

 

La invasión de P. radiata sobre los rodales remanentes de Bosque Maulino Costero posterior 

al incendio de Las Maquinas genera diversos impactos a corto, mediano y largo plazo. Según 

Alaniz et al. (2016) el riesgo de invasión de este ecosistema existía antes del incendio, pero 

ciertamente este proceso se vio exacerbado posterior a la ocurrencia del incendio del 2017. 

Actualmente, estos ecosistemas exhiben un grado de amenaza crítico, lo que puede ser más 

grave si consideramos los incendios forestales en la zona costera de la región del Maule los 

últimos años. En ese sentido, según González et al. (2020) se estima que un 9% de la 

superficie de bosque caducifolio perteneciente a los ecosistemas en peligro crítico de 

amenaza, resultó quemado durante los años 2000 y 2018 pudiendo llevarlos al colapso o 

extinción (González et al., 2020).  

 

A corto plazo es posible afirmar que ha existido una disminución de las funciones ecológicas 

del ecosistema huésped, debido a las restricciones que han sufrido las poblaciones de especies 

nativas a pequeñas áreas, alterando directa o indirectamente la estructura del ecosistema a 

causa del emplazamiento de un gran número de individuos de P. radiata (Pauchard y Shea, 

2006). Respecto a las interacciones bióticas posterior al incendio, la expansión y propagación 
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de pinos afecta negativamente al establecimiento de plántulas o rebrotes, reduciendo la 

densidad de árboles nativos y especies de sotobosque debido a la disminución de la 

disponibilidad de luz y el aumento de la competencia por otros recursos vitales (Gill y 

Williams, 1996). 

 

A mediano plazo, es importante destacar que los requerimientos de esta especie invasora son 

distintos a los del bosque nativo, por lo que la competencia por la disponibilidad de los 

recursos será factor fundamental en la sobrevivencia del Bosque Maulino Costero. El agua 

es considerada uno de los recursos más importantes para la vegetación, por lo que es 

necesario comparar los requerimientos de la especie invasora y nativa, para cuantificar los 

impactos, ya que una eficiente captación de agua puede reducir la disponibilidad de agua para 

todo el ecosistema. La especie P. radiata requiere sustancialmente más agua que la 

vegetación nativa, ya que esta última sufre latencia estacional (Le Maitre et al., 2000; Van 

Wilgen y Richardson, 2012). En países como Sudáfrica, la introducción de pino y eucaliptus 

genero una disminución del flujo superficial de entre un 55 y 100% después de la 

introducción de dichas especies (Van Lill et al., 1980; Van Wyk, 1987). Otros recursos 

altamente vulnerables son la disponibilidad de nutrientes y el pH de suelo, elementos vitales 

para la vegetación, donde se ha demostrado que la presencia de la especie P. radiata altera 

la disponibilidad de nutrientes y aumenta acidez del suelo (Scholes y Nowicki, 1998). Esta 

situación, puede tornarse critica en un corto periodo de tiempo, propiciando extinciones 

locales y la consiguiente reducción definitiva de la riqueza de especies dentro del Bosque 

Maulino Costero (Pauchard y Shea, 2006). 

 

A largo plazo, es posible vislumbrar un impacto en el aumento de frecuencia e intensidad de 

incendios. La presencia de una gran cantidad de plantas exóticas exacerba la magnitud e 

intensidad de los incendios, ya que estas especies (incluida P. radiata) acumulan una gran 

cantidad de biomasa, principalmente combustible fino (con un diámetro menor a 2,5 cm) en 

sus ramas y follaje, los cuales tienen bajo contenido de humedad, una elevada concentración 

de compuestos volátiles, y tienen un alto poder calorífico, a diferencia de las especies nativas 

(González et al., 2020) (Figura 13). Cabe destacar, que las características del ecosistema 

nativo posterior al incendio determinada por el legado biológico (propágulos de especies 

nativas e invasoras, estructura vegetal sobrevientas y propiedades de suelo) desempeñan un 

rol clave en la reorganización y recuperación de los ecosistemas posterior a un disturbio, 

llegando a determinar la respuesta de la vegetación y los nichos ecológicos para la 

regeneración, los que a su vez condicionaran el mantenimiento o alteración en la diversidad 

biológica (Franklin et al., 2000). Dichas características, sumadas a los cambios en las 

condiciones climáticas de Chile central, como temperaturas más elevadas y menor humedad, 

generan un escenario de incendios más frecuentes, más extensos e intensos (González et al., 

2020). Por otro lado, es importante considerar que la especie P. radiata proviene de territorios 

en los que los incendios forestales se presentan de manera frecuente y natural, por lo que 

poseen adaptaciones reproductivas que les permiten permanecer en los ecosistemas e incluso 

aumentar su abundancia en ellos después de la ocurrencia de incendios (González et al., 

2020).  
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Figura 13. Esquema del proceso de retroalimentación positiva entre invasión de plantas 

exóticas e incendios forestales. En efecto, el establecimiento de plantas exóticas modifica 

las propiedades del combustible del ecosistema (aumenta carga de combustible, la 

proporción de combustible fino y disminuye la temperatura de ignición), generando un 

nuevo régimen con incendios que propicia una mayor severidad, extensión y propagación. 

A su vez, este tipo de incendios degradan los ecosistemas nativos haciéndolos más 

propensos a la invasión debido a las adaptaciones de las especies exóticas altamente 

efectivas ante el fuego, generando un aumento sustancial y aumento en la probabilidad de 

permanencia después de los incendios (Modificado González et al., 2020). 
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CONCLUSIÓN 

 

 

 

En esta investigación se analizaron los cambios en la composición y estructura del Bosque 

Maulino Costero posterior al incendio de las Maquinas el año 2017. Se realizó un análisis 

espacio-temporal de los cambios en la cobertura vegetal de bosque nativo posterior al 

incendio desde febrero del 2017 a febrero del 2020. A partir de este, se obtuvieron cinco 

modelos lineales mixtos representativos de las variables biofísicas Índice de Área Foliar 

(IAF), Contenido de clorofila en la hoja (CCC), Contenido de agua en la hoja (CCW), 

Fracción de Radiación Fotosintéticamente Activa (FAPAR) y Fracción de cobertura vegetal 

(FVC), los que mostraron una efectiva recuperación de cobertura vegetal o recubrimiento en 

todos los rodales de bosque nativo pasados tres años del incendio. Se destaca la 

homogenización de las variables estructurales (FVC, IAF) y funcionales (CCC, CCW y 

FAPAR) luego de 3 años del incendio para los rodales quemados con los más altos niveles 

de severidad, siendo esta situación la más representativa en términos de superficie (87,2%) 

dentro de los rodales de bosque nativo afectados por el incendio.  

 

En la comparación de la composición de las especies pre y post incendio, se dio cuenta de 

una profunda trasformación del ecosistema considerando los estratos arbóreos y arbustivos 

posteriores a un incendio de sexta generación, donde los principales hallazgos fueron una 

homogenización en la composición de especies y disminución de la diversidad en general 

posterior al incendio determinado por la comparación entre sitios. Respecto a la comparación 

por especies se encontró un deterioro significativo de estrato arbóreo y un recambio de en la 

composición y abundancia en las especies de estrato arbustivo donde se destaca una gran 

cantidad de especies nativas con rebrotes y la presencia un gran número de individuos de la 

especie exótica P. radiata.  

 

El análisis de la estructura de la vegetación regenerada post-incendio evidenció la invasión 

de la especie exótica P. radiata mediante las curvas de abundancia-diversidad y la baja 

diversidad de especies obtenidas mediante los índices evaluados. Se seleccionaron dos 

especies emblemáticas en la zona correspondientes a la especie exótica invasora P. radiata 

y la especie nativa endémica N. glauca, para la elaboración de modelos predictivos de 

abundancia para cada una. El modelo de la especie P. radiata obtuvo un mejor desempeño 

reflejado en una desviación explicada de un 92,9%, y el modelo de la especie N. glauca tuvo 

un desempeño más deficiente con una desviación explicada entorno a un 32%. Por ende, solo 

el modelo predictivo de abundancia de P. radiata es ampliamente aceptado para generar una 

buena aproximación y alternativa para el monitoreo de la invasión de esta especie exótica a 

nivel local e incluso a mayor escala. La implementación del modelo predictivo remoto de P. 

radiata obtenido obtuvo una desviación explicada de 80,2% siendo una poderosa herramienta 

para la detección temprana del proceso invasivo. Este modelo y mapa de abundancia posee 

un gran valor debido a que existen poco o nulos estudios que hayan capturado este tipo de 

patrones y procesos.  
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ANEXOS 

 

 

 

Anexo 1. Normalized Burn Ratio 

 

𝑁𝐵𝑅 =  
𝑁𝐼𝑅 −  𝑆𝑊𝐼𝑅

𝑁𝐼𝑅 +  𝑆𝑊𝐼𝑅
 

 

Anexo 2. Difference Normalized Burn Ratio      

 

𝑑𝑁𝐵𝑅 =  𝑁𝐵𝑅𝑝𝑟𝑒−𝑖𝑛𝑐𝑒𝑛𝑑𝑖𝑜 −  𝑁𝐵𝑅𝑝𝑜𝑠𝑡−𝑖𝑛𝑐𝑒𝑛𝑑𝑖𝑜 

 

Anexo 3. Niveles de Severidad según índice dNBR. 

 

Grado de Severidad Rango dNBR 

Alto crecimiento de la vegetación < - 0,24 

Bajo crecimiento de la vegetación - 0,25 a – 0,9 

No quemado - 0,1 a 0,9 

Severidad baja 0,1 a 0,25 

Severidad moderadamente baja 0,26 a 0,43 

Severidad moderadamente alta 0,44 a 0,65 

Severidad alta > 0,66 

Fuente: Modificado de Castillo y Galleguillos, 2018. 
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APÉNDICES 

 

 

 

Apéndice 1. Diseño Muestreo en Terreno 

 

. 

 

Apéndice 2. Área de muestreo y Área de influencia 

 

 
 

 

Apéndice 3. Grado de severidad de sitios muestreo de vegetación 2014 correspondientes 

a Bosque Maulino Costero. 

 

Sitio 
Grado de 

severidad 
Dnbr Coordenadas N Coordenadas E 

NF01 Alta 1,07 745503 6070065 

NF02 Alta 0,83 762600 6065031 

NF03 Media alta 0,44 745757 6075573 

NF04 Alta 0,84 745773 6070885 

MF01 Alta 0,81 749824 6069125 

MF02 Alta 0,81 751687 6074925 

MF03 Alta 0,95 747383 6071879 

MF04 Alta 0,89 752291 6070222 
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Apéndice 4. Matriz de presencia/ ausencia para el estrato arbóreo. 
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Nothofagus glauca 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Cryptocarya alba 1 1 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 

Gevuina avellana 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 

Pinus radiata 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 0 1 1 

Eucalyptus globulus 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 1 

Litrea caustica 0 0 1 1 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Luma apiculata 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Peumus boldus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Nothofagus obliqua 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Apéndice 5. Matriz de presencia/ ausencia para el estrato arbustivo. 
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Nothofagus glauca 1 1 1 1 0 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Pinus radita 0 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Azara integrifolia 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

Teline monspessulana 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 

Lapageria rosea 1 1 0 0 0 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 

Ribes punctatum 1 1 1 0 1 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 1 

Escallonia pulverulenta 1 0 1 1 1 1 1 1 1 1 0 1 1 1 1 1 

Aristotelia chilensis 1 1 0 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 

Gaultheria insana 1 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 1 1 0 0 0 

Ugni molinae 1 1 1 1 1 1 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 

Sophora macrocarpa 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 

Lomatia hirsuta 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0 

Podantus mitiqui 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Litraea caustica 0 1 1 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 1 1 

Eucalyptus globulatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 

Peumus boldus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 

Luma apiculata 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 

Kageneckia oblonga 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

C.cheiranthoides 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Maytenus boaria 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cryptocarya alba 1 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Viola portalesia 1 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Myoschilos oblongum 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

schinus sorpresa 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Citronella mucronata 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Azorella spinosa 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Adesmia sp. 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Gochnatia foliolosa 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

B. rhomboidalis 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Adesmia elegans 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Teucrium bicolor 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lardizabala biternata 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rosa sp 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Muehlenbeckia 

hastulata 
0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Podocarpus salignus 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Schinus montanus 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cissus striata 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dioscorea bryoniifolia 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Apéndice 6. Resumen muestreos de vegetación arbórea por especies 2014-2019.  

 

 

Cobertura por parcela                 

(Media ± S) 

N° de Arboles vivos por 

parcela  (Media ± S) 

Densidad 

por parcela 

N° total 

arboles 

Área basal por 

parcela 

Especie Origen 2014 2019 2014 2019 2014 2019 2014 2019 2014 2019 

  %  n°·225m-2   m2  

Nothofagus glauca N 61,63 ± 10,45 18,13 ± 24,4 38,75 ± 34,54 20,5 ± 15,11 0,172 0,091 310 164 357,01 192,44 

Cryptocarya alba N 2,13 ± 3,36 0 0,375 ± 0,52 0,125 ± 0,35 0,002 0,001 3 1 0,52 0,002 

Gevuina avellana N 0,5 ± 1,41 0 0,13 ± 0,35 0,25 ± 0,71 0,001 0,001 1 2 0,19 0,002 

Pinus radiata I 13,13 ± 13,26 0,13 ± 0,35 8,63 ± 14,36 0 0,038 0 69 0 42,15 0 

Eucaliptus globulus I 2 ± 3,74 0 0,75 ± 1,39 0,5 ± 1,07 0,003 0,002 6 4 10,75 62,05 

Lithraea caustica N 2,75 ± 3,33 0 0,25 ± 0,46 0 0,001 0 2 0 0,40 0 

Luma apiculata N 0,63 ± 1,77 0 0,125 ± 0,35 0 0,001 0 1 0 1,32 0 

Peumus boldus N 0,75 ± 1,75 0 0,125 ± 0,35 0 0,001 0 1 0 0,15 0 

Nothofagus obliqua N 1,25 ± 3,54 0 0,625 ± 1,77 0 0,003 0 5 0 1,26 0 
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Apéndice 7. Resumen muestreos de vegetación arbustivo por especies para años 2014 y 2019. 

 

  
 Cobertura por parcela 

 (Media ± S) 

N° de fustes vivos por   

parcela    (Media ± S) 

Densidad por 

parcela (25m2) 

N° total de 

fustes 

Especie Origen 2014 2019 2014 2019 2014 2019 2014 2019 

  %  n°·25m-2  

Nothofagus 

glauca 
N 8,40 ± 9,07 28 ± 21,33 3,06 ± 2,19 16,63 ± 11,91 0,23 1,35 45 270 

Pinus radiata I 1,62 ± 1,27 33,13 ± 13,60 7,69 ± 9,96 53,19 ± 31,61 0,6 4,2 120 839 

Azara 

integrifolia 
N 7,00 ± 4,54 4,81 ± 3,65 4,50 ± 3,20 11,81 ± 12,65 0,38 0,96 75 191 

Teline 

monspessulana 
I 0,25 ± 0.46 3,19 ± 5,90 0,69 ± 1,75 7,06 ± 12,9 0,06 0,57 11 113 

Lapageria 

rosea 
N 0,81 ± 1,56 0,16 ± 0,30 1,50 ± 3,85 0,25 ± 0,53 0,12 0,02 24 4 

Ribes 

punctatum 
N 1,69 ± 187 0,44 ± 1.05 5,25 ± 5.54 1,38 ± 3.32 0,45 0,11 90 22 

Escallonia 

pulverulenta 
N 6 ± 6,69 3,50 ± 5,74 3,50 ±3,76 4,69 ± 3,88 0,28 0,38 56 75 

Aristotelia 

chilensis 
N 0,63 ± 0.64 0,13 ± 0.35 0,69 ± 0.88 0,19 ± 0.53 0.07 0,02 14 3 

Gaultheria 

insana 
N 4,93 ± 10,40 3,44 ± 6,08 13,56 ± 23,83 16,75 ± 23,48 1,09 1,34 217 268 

Ugni molinae N 12 ± 14,20 10 ± 17,78 23,19 ±25,18 12,94 ± 35,20 1,86 1,04 371 207 

Sophora 

macrocarpa 
N 0 0,81 ± 2,30 0 1,19 ± 3,36 0 0,1 0 19 

Lomatia hirsuta N 0,13 ± 0,23 0,19 ± 0.37 0,25 ± 0.53 0,44 ± 0,90 0,02 0,04 4 7 

Podantus 

mitiqui 
N 0,19 ± 0,53 0,13 ± 0,35 0,81 ± 2,30 0,75 ± 2,12 0,07 0,06 13 12 

Litraea 

caustica 
N 1,56 ± 1,78 0,81 ± 1,77 1,44 ± 1,61 2,50 ± 4,82 0,13 0,2 26 40 
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%Cobertura por parcela 

(Media ± S) 

N° de fustes vivos por   

parcela (Media ± S) 

Densidad por 

parcela (25m2) 
N° de fustes 

Especie Origen 2014 2019 2014 2019 2014 2019 2014 2019 

  %  n°·25m-2  

Eucaliptus 

globulatus 
I 0 0,06 ± 0,18 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 

Peumus    

boldus 
N 0,32 ± 0,53 0,25 ± 0,71 0,38 ± 0,69 0,56 ± 1,59 0,03 0,05 6 9 

Luma apiculata N 2,75 ± 4,63 0,44 ± 1,24 1,56 ± 2,57 2,44 ± 6,89 0,16 0,36 31 71 

Kageneckia 

oblonga 
N 0,06 ± 0,18 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Calceolaria 

meyeniana 
N 0,02 ± 0,05 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Maytenus 

boaria 
N 0,38 ± 0,74 0 0,63 ± 1,27 0 0,05 0 10 0 

Cryptocarya 

alba 
N 2,50 ± 5,12 0 0,69 ± 1,19 0 0,06 0 11 0 

Viola portalesia N 1,69 ± 2,48 0 5,06 ±7,86 0 0,41 0 81 0 

Myoschilos 

oblongum 
N 0,19 ± 0,53 0 0,56 ± 1,59 0 0,05 0 9 0 

Schinus 

sorpresa 
N 0,88 ± 1,81 0 0,25 ± 0,71 0 0,02 0 4 0 

Citronella 

mucronata 
N 0,06 ± 0,18 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Azorella 

spinosa 
N 0,19 ± 0,37 0 0,19 ± 0,37 0 0,01 0 2 0 

Adesmia sp. N 0,13 ± 0,23 0 0,38 ± 0,69 0 0,02 0 3 0 

Gochnatia 

foliolosa 
N 0,25 ± 0,71 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Baccharis 

rhomboidalis 
N 0,31 ± 0,59 0 0,56 ± 1,05 0 0,05 0 9 0 
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%Cobertura por parcela 

(Media ± S) 

N° de fustes vivos por   

parcela (Media ± S) 

Densidad por 

parcela (25m2) 
N° de fustes 

Especie Origen 2014 2019 2014 2019 2014 2019 2014 2019 

  %  n°·25m-2   

Adesmia 

elegans 
N 0,94 ± 1,74 0 1 ± 2,83 0 0,08 0 16 0 

Lardizabala 

biternata 
N 0,13 ± 0,23 0 0,38 ± 0,88 0 0,05 0 9 0 

Rosa sp. N 0,06 ± 0,18 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Muehlenbeckia 

hastulata 
N 0,19 ± 0,53 0 0,19 ± 0,53 0 0,02 0 3 0 

Podocarpus 

salignus 
N 0,06 ± 0,18 0 0,13 ± 0,35 0 0,01 0 2 0 

Schinus 

montanus 
N 0,63 ± 1,77 0 0,06 ± 0,18 0 0,01 0 1 0 

Cissus striata N 0,06 ± 0,18 0 0,13 ± 0,35 0 0,01 0 2 0 

Dioscorea 

bryoniifolia 
N 0,25 ± 0,71 0 0,94 ± 2,65 0 0,08 0 15 0 

Suelo desnudo   16,88       
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Apéndice 8. Resumen de índices de diversidad para tres rodales de bosque nativo. 

 

Índices Datos Media Mínimo Máximo Desv. Est. 

Riqueza A-C 6,06 3,67 8,67 1,39 

Shannon 

Wiener 

A 1,11 0,49 1,60 0,31 

C 1,31 0,80 1,72 0,29 

Equitatividad 
A 0,62 0,72 1,45 0,16 

C 0,74 0,49 0,92 0,14 

Simpson 
A 0,54 0,21 0,73 0,14 

C 0,63 0,37 0,80 0,13 

Inv. Simpson 
A 2,53 1,30 3,91 0,75 

C 3,10 1,54 4,90 1,00 

 

Apéndice 9. Resumen de caracterización biofísica de tres rodales de bosque nativo. 

 

Variables Biofísicas 
Mediana Desv. Est CV 

Básicas 

Elevación 425,7 28,38 0,07 

Pendiente 40,47 13,26 0,33 

Orientación 108,38 92,23 0,67 

Hidrológicas 

TWI 3,83 0,96 0,24 

C_SLOPE 0,32 0,09 0,27 

VDCN 0,75 1,23 1,17 

Morfométricas 

WEI 1,08 0,05 0,04 

MRVF 0 0,04 6,63 

TPI 7,70 5,02 0,78 

TRI 1,45 0,46 0,31 

Iluminación 

A_HILL 1,39 0,50 0,39 

OPEN_N 1,29 0,04 0,03 

OPEN_P 1,4 0,06 0,04 

NDVI 0,72 0,13 0,19 

SAVI 0,49 0,10 0,19 

GNDVI 0,66 0,18 0,32 

NDRE 0,36 0,12 0,38 

 

 

 

 


