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RESUMEN 

 

El bosque Maulino costero es un ecosistema con alto valor de conservación dado su alto 

grado de endemismo y por estar en riesgo de colapso dado su intenso historial de cambio de 

uso de suelo y la presencia creciente de incendios. Identificar los bosques intactos y alterados 

podría ser un gran insumo para la toma de decisiones sobre conservación y restauración. En 

esta investigación se desarrolló una metodología para evaluar el estado de alteración (intacto 

y alterado) de los bosques Maulinos costeros mediante sensores remotos de tipo activo 

(GEDI) y pasivo (Landsat). El desarrollo metodológico consistió en identificar el estado de 

alteración de rodales con haces GEDI, para esto se utilizó un análisis de series temporales de 

imágenes Landsat usando el algoritmo Landtrendr con el índice Normalized Burn Ratio 

(NBR) considerando el periodo 1984-2022. Luego se seleccionaron rodales con distintos 

grados de alteración para realizar parcelas en terreno de 706 m2 donde se registraron el 

número de tocones y signos de incendios para evaluar la congruencia con Landtrendr. 

También se caracterizó la estructura de parcelas en bosques intactos y alterados. Por último, 

se creó un modelo de regresión logística con el uso de métricas GEDI para predecir la 

condición de alterado o no alterado. Se encontró que: Landtrendr es apropiado para 

identificar el estado intacto y alterado de los rodales; los bosques intactos presentan mayor 

biomasa, junto con árboles con más altura y DAP que los alterados; además, el modelo 

predictivo del estado de alteración tuvo una exactitud del 66,67%. Estos análisis permitieron 

hallar 3 rodales intactos con una superficie > 90 ha, los que podrían ser candidatos para la 

conservación como áreas protegidas estatales o privadas. GEDI demostró ser adecuado para 

evaluar el estado de alteración en bosques caducifolios fragmentados con topografía 

compleja. 

Palabras claves: Bosques intactos, Modelación, Teledetección, Landtrendr, Nothofagus 

glauca. 

  



 

 

ABSTRACT 

 

The coastal Maulino forest is an ecosystem of high conservation value due to its high degree 

of endemism and its risk of collapse, given its intense history of land use change and the 

increasing presence of fires. Identifying intact and altered forests could provide valuable 

input for conservation and restoration decision-making. This research developed a 

methodology to assess the alteration status (intact and altered) of coastal Maulino forests 

using active remote sensors (GEDI) and passive remote sensors (Landsat). The 

methodological development involved identifying the alteration status of stands using GEDI 

data, for which a time series analysis of Landsat images was used with the Landtrendr 

algorithm and the Normalized Burn Ratio (NBR) index for the period 1984-2022. Stands 

with different degrees of alteration were then selected for field plots of 706 m2, where the 

number of stumps and fire signs were recorded to assess congruence with Landtrendr. The 

structure of plots in intact and altered forests was also characterized. Finally, a logistic 

regression model using GEDI metrics was created to predict the altered or unaltered 

condition. It was found that: Landtrendr is suitable for identifying the intact and altered state 

of stands; intact forests have greater biomass, along with taller trees and larger diameter at 

breast height (DAP) than altered ones; additionally, the predictive model of the alteration 

state achieved an accuracy of 66.67%. These analyses allowed for the identification of 3 

intact stands with an area > 90 ha, which could be candidates for conservation as state or 

private protected areas. GEDI proved to be appropriate for assessing the alteration state in 

fragmented deciduous forests with complex topography. 

Keywords: Intact forests, Modeling, Remote sensing, Landtrendr, Nothofagus glauca. 

 

 

 

 



1 

 

MARCO TEÓRICO Y REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 

 

Los bosques y sus estados de alteración 

 

Es de interés mundial la protección de los bosques debido a su importancia como 

sostenedores de la biodiversidad terrestre y la mitigación del cambio climático. Sin embargo, 

hoy en día existen altas tasas de deforestación y degradación de estos ecosistemas, 

mayormente en países en vías de desarrollo (Mackey et al., 2014; UN DESA, 2021). Se han 

definido como amenazas para los bosques aquellas actividades humanas que alteran la 

estructura y dinámica de los ecosistemas, provocando con ello pérdidas en la provisión de 

sus servicios ecosistémicos (Battisti et al., 2016). Al año 2009, solo el 18% de los bosques 

del mundo no tenían presión humana detectable, presentando una disminución del 35% desde 

1993 (Venter et al., 2016; Tyukavina et al., 2016; Potapov et al., 2017) y al menos el 59% 

tiene una integridad ecológica baja o media (Grantham et al., 2020). Ante los rápidos cambios 

actuales, es relevante estudiar las perturbaciones antrópicas sobre los bosques para apoyar 

los esfuerzos de conservación y restauración (Sutherland, 2006; Battisti et al., 2016). 

El concepto de perturbación se refiere a fenómenos discretos en el tiempo (Pickett y White, 

1985), de origen antrópico o natural, tales como los incendios naturales o antrópicos, la tala, 

el cambio de uso de suelo, la herbivoría/pastoreo, los aluviones, los deslizamientos de tierras, 

la actividad volcánica, la agricultura itinerante entre otros (Frolking et al., 2009; FAO, 2011). 

Estos fenómenos pueden suceder a distintas intensidades, frecuencias y escalas -temporales 

y espaciales- con las que afectarán en mayor o menor medida a un ecosistema (Picket y 

White, 1985; Attiwill, 1994; Frolking et al., 2009), pudiendo causar alteración en la 

composición y atributos estructurales (Ramírez-Marcial et al., 2001; Mishra et al., 2004; 

Liira et al., 2007). 

La influencia humana sobre los bosques es omnipresente (Peterken, 1996; Rouvinen y Kouki, 

2008), generando perturbaciones que modifican su estructura, composición y 

funcionamiento. Sin embargo, se puede entender a los bosques como intactos cuando estos 

no presentan signos de actividad humana significativa detectables en los últimos 50 años, y 

que presentan una estructura heterogénea que permita inferir que se ha desarrollado de forma 

natural (Rouvinen y Kouki, 2008; Gutiérrez et al., 2009; Potapov et al., 2017; Gutiérrez et 

al., 2021). Algunos estudios han evidenciado que la estructura de los bosques en Chile puede 

ser útil para caracterizar distintos estados de perturbación (e.g. Armesto et al., 2009; 

Gutiérrez et al., 2021; Fajardo et al., 2022). Cuando un bosque es alterado por perturbaciones 

antropogénicas, este pierde atributos estructurales que lo caracterizan, por ejemplo, Caviedes 

e Ibarra (2017) encontraron que distintos tratamientos de perturbación (incendios, tala, 

herbivoría y combinaciones) tuvieron diferencias significativas en un índice de complejidad 

estructural compuesto por el área basal, la densidad del sotobosque, la densidad de árboles 

muertos en pie, el volumen de restos leñosos gruesos y la profundidad de la hojarasca. 

Por otra parte, la evidencia ha demostrado que, comparativamente, los bosques intactos son 

más efectivos que los bosques significativamente alterados respecto a: la mitigación del 

cambio climático, la conservación de la biodiversidad, el suministro del agua, la protección 

de las culturas y medios de vida indígenas (Fa et al., 2020) y mantenimiento de la salud 

humana (Watson et al., 2018). Para apoyar la toma de decisiones y conocer en qué sitios 
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enfocar los recursos humanos y financieros limitados en materia de conservación y 

restauración, es relevante poder mapear los bosques intactos, por ello en la presente 

investigación se utilizará la clasificación de “bosque intacto” y “bosque alterado” como 

estados de alteración del bosque Maulino costero, utilizando variables estructurales como 

predictores para estos estados, de modo de poder predecir potenciales zonas con bosque 

intacto. 

 

El bosque Maulino costero 

 

El bosque Maulino costero se encuentra distribuido entre las latitudes 35° a 37°S, por la 

cordillera de la Costa en las regiones del Maule y el Ñuble de Chile (Bustamante et al., 2005). 

Este es parte de uno de los 36 hotspot de biodiversidad global por su alto grado y cantidad 

de endemismos (44% de las especies según el sondeo botánico de Arnold et al. (2009)) y por 

sus altas pérdidas de vegetación original por acciones antrópicas (Arroyo et al., 2006). Lara 

et al. (2012) estima que se ha perdido el 78,1 y 64,4% de la cobertura de bosque nativo para 

las regiones del Maule y ex-Bío Bío (Ñuble y Bío Bío actual) respectivamente previo a la 

colonización española (cerca de 1550 D.C.).  

Se reconoce que los principales factores antrópicos que han causado cambios en los 

ecosistemas de estas regiones son: las plantaciones exóticas para la zona costera, la 

ampliación de la frontera agrícola en la depresión central y el cambio a pastizales y matorrales 

para la ganadería en los ecosistemas montañosos (Echeverría et al., 2006; Lara et al., 2012; 

MMA, 2014; Alaniz et al., 2016).  

Hacia las últimas décadas, uno de los principales impulsores de cambio sobre la pérdida del 

bosque nativo en las zonas costeras del Maule y Ñuble ha sido el Decreto de Ley 701 del año 

1974, el que actuó como un incentivo económico para la expansión de la industria forestal, 

subsidiando el reemplazo de bosque nativo a plantaciones forestales (Lara et al., 2018; 

Miranda, 2018; Heilmayr et al., 2020). Echeverría et al. (2006) entre los años 1979 y 2000 

estimaron una pérdida del 67% para gran parte de la zona costera del Maule y una pequeña 

zona costera del Ñuble.  

Estas altas pérdidas de bosques en estas zonas a lo largo del tiempo han fragmentado 

fuertemente al bosque Maulino costero, restringiendo su superficie, en su mayoría, a 

pequeños parches (< 100 ha) adyacentes a plantaciones monoespecíficas de especies arbóreas 

exóticas (principalmente Pinus radiata) (Echeverría et al., 2006). Estas nuevas condiciones 

de fragmentación podrían generar ambientes más secos, luminosos y calurosos (Kapos, 1989; 

Murcia, 1995), afectando significativamente el reclutamiento arbóreo (Laurance et al., 1998), 

además de disminuir generalmente la riqueza de especies nativas (Benítez-Malvido y 

Martínez-Ramos, 2003; Rojas et al., 2011; Mullu, 2016) y favorecer la invasión de especies 

exóticas circundantes (Brothers y Spingarn 1992; Rojas et al., 2011; Gómez et al., 2019).  

Sin embargo, la riqueza en los parches del bosque Maulino costero no ha disminuido, debido 

a que las plantaciones forestales adyacentes podrían estar atenuando los efectos bordes al 

alcanzar una altura similar al bosque nativo (a los 10 años aproximadamente después de la 

tala y siembra), permitiendo la supervivencia de especies nativas (Bustamante et al., 2005; 
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Becerra y Simonetti, 2020). Por lo tanto, estos parches constituyen áreas con un alto valor de 

conservación (Bustamante et al., 2005; Becerra y Simonetti, 2020).  

No obstante, en la zona centro-sur de Chile (31-45°S) ha habido un aumento constante y 

significativo en el número de incendios (99% de origen antrópico) desde 1976 (González et 

al., 2011; Urrutia-Jalabert et al., 2018). Las condiciones de sequía actuales y futuras, menores 

precipitaciones y mayores temperaturas de verano (Urrutia-Jalabert et al., 2018), provocan 

una mayor amenaza de incendios (González et al., 2020). Asimismo, la matriz de 

plantaciones forestales genera un incremento y continuidad del material combustible, 

favoreciendo eventos de mayor magnitud (Díaz-Hormazábal y González, 2016; McWethy et 

al., 2018; González et al., 2020).  

Al comparar los periodos 2000-2009 y 2010-2018, se evidencia un aumento significativo en 

la superficie quemada de bosque nativo entre las regiones de Coquimbo y Bío-Bío, 

destacando el incremento de 539% de la región del Maule (Lara et al., 2018). Este incremento 

se explica por los incendios ocurridos en verano de 2017, los más grandes de las últimas 6 

décadas de registro (Ubeda y Sarricolea, 2016; De la Barrera y Ruiz, 2017), siendo la mayor 

superficie quemada en las regiones del Maule (280,106 ha) y ex-Bío Bío (99,480 ha) (Barrera 

et al., 2017; CONAF, 2017a). Por lo tanto, existe una gran incertidumbre respecto al futuro 

de los bosques Maulinos, su estructura ha sido severamente modificada en diversas zonas, 

generando condiciones que facilitan la invasión de Pinus radiata debido a una menor 

cobertura de dosel, que genera micrositios luminosos que aprovecha esta especie intolerante 

a la sombra, además, el fuego es un desencadenante para la liberación y germinación de sus 

semillas (Gómez et al., 2019). 

Los sucesos históricos antes mencionados del bosque Maulino costero y sus alrededores han 

llevado la mayor parte de estos bosques a distintas categorías de amenaza por la Red List 

Ecosystem de la UICN (Alaniz et al., 2016), es decir, estos ecosistemas están amenazados 

de llegar al colapso o el punto en el que un ecosistema se transforma en uno diferente (IUCN, 

2016). El MMA el año 2015 también evaluó con los criterios de la UICN los ecosistemas de 

Chile, categorizando las zonas del bosque Maulino costero “en estado crítico”, 

posicionándose como uno de los ecosistemas con mayor riesgo del país (MMA, 2019).  

Contrariamente, la representatividad de estos bosques en el Sistema Nacional de Áreas 

Protegidas del Estado (SNASPE) de Chile es escasa, contando con dos Reservas Nacionales: 

(1) Los Ruiles y (2) Los Queules, que protegen 265,5 ha en conjunto, es decir, un 7,5% del 

bosque nativo según el Catastro de Recursos Vegetacionales Nativos de Chile (desde ahora 

Catastro Vegetacional) de CONAF (2017b) en los pisos 49 y 50 de Luebert y Pliscoff (2018), 

donde se emplaza casi la totalidad del bosque Maulino costero (MMA, s.f; Bustamante et al., 

2005; Pliscoff y Fuentes-Castillo, 2011). Es por esto que es de suma relevancia identificar, 

caracterizar y priorizar áreas de estos remanentes de bosques fragmentados fuera de las áreas 

protegidas, poniendo énfasis en aquellos bosques intactos que poseen un mayor valor de 

conservación (Watson et al., 2018) y de esta forma se pueda asegurar la persistencia del 

bosque Maulino costero en el futuro. 

En materia de priorización de áreas para la conservación y/o restauración se han realizado 

diversos estudios a lo largo del tiempo en la zona del bosque Maulino costero. Estos (e.g. 

CONAMA, s.f.; CONAMA, 2002; Romero, 2003; Arnold et al., 2009; Echeverría et al., 

2018) se basan en criterios como el endemismo, biodiversidad, biocalidad (Arnold et al., 
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2009), presencia de especies en categoría de conservación, amenazas, pristinidad (aunque sin 

metodología específica para ello, solo recopilando información disponible (CONAMA, 

2002)), entre otros. Estos criterios son construidos generalmente con diagnósticos de la 

información publicada hasta el momento (CONAMA, s.f ;CONAMA, 2002), consulta a 

expertos (CONAMA, s.f; CONAMA, 2002; Echeverría et al., 2018), análisis satelitales (e.g. 

N° pisos vegetacionales de Luebert y Pliscoff (2018) presentes para la diversidad de 

ecosistemas, Echeverría et al. (2018)) (Romero, 2003), talleres participativos (CONAMA, 

s.f; Echeverría et al., 2018) o toma de muestras en terreno (Arnold et al., 2009). Sin embargo, 

hasta donde se conoce, ni en estos estudios ni en otras investigaciones se han identificado los 

estados de alteración para los bosques Maulinos costeros. 

 

Mapeo de la alteración de los bosques 

 

La teledetección se ha ido desarrollando rápidamente a lo largo de las últimas décadas, 

apoyado por los nuevos satélites de libre acceso enviados al espacio que permiten obtener 

datos con una mejor resolución espacial, espectral y temporal (COPERNICUS, 2018). Esto 

ha permitido generar productos globales tales como mapas de: cambio de cobertura de alta 

resolución (30 m, Hansen et al., 2013), bosques no perturbados y no fragmentados en el 

periodo 2000-2012 (Tyukavina et al., 2016) y paisajes de bosques intactos (Potapov et al., 

2017). Si bien estos mapas son buenos a escala global, al llevarlo a escala regional, muchas 

veces los datos son gruesos e imprecisos (Sloan et al., 2014). Para Chile, Potapov et al. (2017) 

identifica la mayor parte de los paisajes de bosques intactos en la zona sur-austral, con la 

presencia de un parche de bosque intacto compartido entre la región del Maule y Ñuble en la 

cordillera de los Andes (GFW, 2019). Sin embargo, para la mayor parte del hotspot de 

biodiversidad de Chile no encuentra bosques intactos por el tamaño mínimo de parche 

utilizado (área > 500 km2). 

Alrededor del mundo existen varios estudios a nivel regional que identifican la perturbación 

en los bosques utilizando sensores remotos (e.g. Cohen et al., 2017; Hirschmugl et al., 2017; 

Hislop et al., 2019) o bosques degradados (e.g. Souza et al., 2003; Hirschmugl et al., 2014; 

Haywood et al., 2016), también hay enfoques similares que estudian los bosques antiguos 

(e.g. Spracklen y Spracklen, 2019; Spracklen y Spracklen, 2021) o los bosques naturales (e.g. 

Sverdrup-Thygeson et al., 2016; Gyamfi-Ampadu et al., 2020; Koskikala et al., 2020), donde 

en ambos está la influencia antrópica dentro de su definición. Gran parte de estos estudios 

utilizaron sensores remotos ópticos (e.g. Landsat y Sentinel, disponibles públicamente), en 

su mayoría, analizando mediante series temporales, siendo esta la categoría más prometedora 

para mapear la degradación (Hirschmugl et al., 2017).  

Respecto del análisis de series temporales, la herramienta de Google Earth Engine (GEE) 

llamada Landtredr (Landsat-based detection of Trends in Disturbance and Recovery) es un 

conjunto de algoritmos de segmentación espectro-temporal de imágenes Landsat que intenta 

aislar la trayectoria temporal de la reflectancia espectral eliminando el ruido intra-anual. Esta 

herramienta ha demostrado ser adecuada para detectar eventos de perturbación en cuanto a 

talas e incendios de distintas intensidades (Grogan et al., 2015; Nguyen et al., 2018; Vogeler 

et al., 2020; Rodman et al., 2021). Además, al ser de GEE permite realizar el procesamiento 
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de los datos en la nube, pudiendo superar limitaciones de hardware que carezcan de la 

potencia suficiente (Gorelick et al., 2017).  

No obstante, una de las principales limitaciones de los sensores ópticos es que analizan 

únicamente la variación de la cobertura del bosque (del pixel específicamente) para detectar 

perturbaciones, y la cobertura por sí sola no cuantifica la totalidad de las funciones y 

dinámicas de los bosques, además de no proporcionar información ecológica esencial sobre 

estos (Chiarucci y Piovesan, 2020). Por otro lado, los radares de apertura sintética (SAR) 

presentan las ventajas de obtener datos incluso en días de nubosidad (Mitchell et al., 2017) y 

la capacidad de penetrar limitadamente el dosel (Omar et al., 2017). Sin embargo, tanto en 

SAR como en los datos ópticos la señal se satura en bosques altamente densos (Mitchell et 

al., 2017). 

LiDAR (Light Detection And Ranging), en cambio, posibilita mediciones insaturadas que 

logran penetrar doseles densos que saturan a los sensores SAR (Hernández-Stefanoni et al., 

2014; Dubayah et al., 2020a), además, permite una mayor resolución vertical para estudios 

de la estructura de la vegetación (Lefsky et al., 2001; LiQun y AiNong, 2011; Mitchell et al., 

2017). Por lo tanto, LiDAR ofrece mayor número de variables que otorgan información sobre 

las características esenciales de un bosque (Frolking et al., 2009), pudiendo ser de utilidad 

para poder mapear bosques alterados. Sin embargo, al igual que los sensores pasivos, tiene 

problemas con la nubosidad (Dubayah et al., 2020a). 

Un LiDAR satelital de gran huella (25 metros aprox.) es el Global Ecosystem Dynamics 

Investigation (GEDI) instalado en el Japanese Experiment Module-Exposed Facility (JEM-

EF) a bordo de la Estación Espacial Internacional (ISS, por sus siglas en inglés) en diciembre 

de 2018, con una vida nominal entre marzo de 2019 a abril 2021 aproximadamente (Dubayah 

et al., 2020a). Es la primera misión espacial específicamente optimizada para recuperar la 

estructura vertical de la vegetación (Dubayah et al., 2020a). Recoge datos desde 51,6° de 

latitud norte y latitud sur, cubriendo los bosques tropicales y templados de la Tierra, los que 

permitirán obtener una variedad de huellas y productos cuadriculados, tales como: la altura 

del dosel, los perfiles foliares del dosel, el índice de área vegetal (PAI, por sus siglas en 

inglés), la topografía del sub-dosel y la biomasa (Dubayah et al., 2020a).  

Este sensor LiDAR ha sido utilizado anteriormente para determinar características de la 

estructura en bosques antiguos no perturbados (Spracklen y Spracklen, 2021), encontrando 

diferencias significativas con bosques no antiguos manejados. Por esta razón en la presente 

investigación se espera encontrar diferencias en métricas de la estructura derivadas de GEDI 

que permitan evaluar el estado de alteración de los bosques Maulinos costeros de la región 

del Ñuble y el Maule. No obstante, la condición de fragmentación y alta perturbación de los 

bosques del área de estudio supone un gran desafío para localizar bosques intactos. Por lo 

tanto, se espera elaborar una metodología replicable con series temporales Landsat que 

permita identificar el estado intacto y alterado de los bosques Maulinos costeros. 
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OBJETIVOS 

 

Objetivo General 

 

❖ Evaluar el estado de alteración de los bosques Maulinos costeros mediante sensores 

pasivos y activos. 

 

Objetivos Específicos 

 

❖ Identificar el estado de alteración de los bosques a partir de sensores Landsat. 

❖ Caracterizar in situ la estructura de bosques alterados y no alterados. 

❖ Relacionar el estado de alteración de los bosques con propiedades estructurales 

derivadas del LiDAR GEDI. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Área de estudio 

 

En la presente investigación el área de estudio correspondió al piso 49 de Luebert y Pliscoff 

(2018), el cual es gran parte de la distribución de los bosques Maulinos costeros (Figura 1). 

Estos bosques se encuentran ubicados en las regiones del Maule y Ñuble, principalmente en 

la cordillera de la Costa entre los 35-37°S (Bustamante et al., 2005). De acuerdo con el 

Catastro Vegetacional de CONAF (2017b) estos bosques se emplazan mayoritariamente en 

los pisos 49 y 50 de Luebert y Pliscoff (2018), de Bosque caducifolio mediterráneo costero 

de Nothofagus glauca - Azara petiolaris y Bosque caducifolio mediterráneo costero 

Nothofagus glauca y Persea lingue respectivamente, aunque también se encuentran algunos 

parches de bosque en los pisos de sus alrededores. Tiene especies características de climas 

tipo templado, específicamente árboles y arbustos siempreverdes‐esclerófilos y caducifolios 

(Luebert y Pliscoff, 2018; Arnold et al., 2009). Entre las especies dominantes se encuentran: 

el hualo (Nothofagus glauca), roble (Nothofagus obliqua), peumo (Cryptocarya alba) y 

avellano (Gevuina avellana). En condiciones más perturbadas dominan especies del bosque 

esclerófilo (Luebert y Pliscoff, 2018). 

La elevación en la cual se distribuyen los bosques Maulinos costeros varía entre 200 y 700 

m.s.n.m. (Luebert y Pliscoff, 2018), presentando una topografía compleja. El clima de 

acuerdo con la clasificación de Köppen-Geiger es de tipo templado mediterráneo con veranos 

secos y cálidos (Beck et al., 2018), con influencia oceánica en zonas cercanas a la costa 

(Sarricolea et al., 2017). Dependiendo del sector se presenta una temperatura media anual 

entre 12,7 a 14,7°C, una precipitación de 546,0 a 891,2 mm/año y un periodo seco de 4 a 7 

meses (Uribe et al., 2012). 
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Figura 1. Área de estudio: Bosque Maulino costero. En la leyenda los “rodales de bosque 

nativo” son los delimitados por el LABMME el año 2022 (no publicado), usados en la 

extrapolación del modelo predictivo sobre el estado de alteración. En cambio, el “bosque 

nativo (CONAF, 2017b)” es el delimitado por el Catastro Vegetacional de CONAF. 

 

Métodos 

 

La investigación se realizó a través de las siguientes etapas (Figura 2). Primero, se procesaron 

y limpiaron los datos GEDI, seguidamente se identificó el estado de alteración (intacto o 

alterado) de los rodales a los que se fue a terreno mediante una metodología con productos 

de Landtrendr. Luego se seleccionaron rodales con distintos grados de alteración en donde 

se realizaron mediciones de la alteración y estructura del bosque en parcelas en terreno 

coincidentes con la geolocalización de haces del LiDAR GEDI. Con las mediciones de la 

alteración se evaluó la congruencia de la metodología Landtrendr y con las mediciones de la 

estructura se caracterizaron las parcelas de rodales alterados y las parcelas de rodales intactos. 

Posteriormente se generaron una serie de métricas del LiDAR en haces coincidentes con las 

parcelas para crear un modelo de tipo logístico binario que clasificó el estado de alteración 

de los haces GEDI a partir de sus métricas. Finalmente, el modelo se extrapoló sobre un área 

de bosques Maulinos costeros. 
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Cabe mencionar que la metodología se fue desarrollando y ajustando durante todo el 

transcurso de la investigación, por lo tanto, el orden presentado en la explicación del método 

no sigue estrictamente el orden cronológico, sino que sigue un orden lógico y replicable de 

la presente investigación. 

 

Figura 2. Diagrama resumen del método utilizado en la presente investigación. Las flechas 

continuas guían el orden cronológico principal de la investigación, en cambio, las flechas 

punteadas indican que hubo procedimientos en donde se utilizó información de ítems donde 

inicia la flecha hacia ítems donde termina. 

 

Descripción de los datos satelitales LiDAR GEDI 

El LiDAR satelital de forma de onda completa GEDI consta de 3 láseres, dos de estos son de 

potencia completa, mientras que el restante, láser de cobertura, se divide en dos haces, 

teniendo un total de 4 haces. Cada uno de estos oscila cada 2 tomas, lo que genera un total 

de 8 pistas o transectos de haces, los que están separados por unos 600 m, formando una pista 

de vuelo de aproximadamente 4,2 km en el suelo (Figura 3). Los centros de los haces a lo 

largo de estos transectos están separados cada 60 metros, y cada uno de los haces tiene una 

huella de aproximadamente 25 m, lo que genera un vacío de 35 m entre un haz y otro, por lo 

tanto, los datos tienen la característica de ser discretos en el espacio (Dubayah et al., 2020a). 
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Figura 3. Láseres y patrones de los haces GEDI. Considerar que las distancias no son a 

escala. 

Los datos obtenidos del LiDAR GEDI provienen del registro de la cantidad de energía láser 

reflejada por la materia sobre el suelo (para los bosques, la materia vegetal: tallos, ramas y 

hojas) a diferentes alturas sobre el suelo de cada haz. A partir del procesamiento de esta 

información se obtienen los distintos datos estructurales, los que se categorizan en 4 niveles: 

Nivel 1: formas de onda crudas y geolocalizadas.  

Nivel 2: altura del dosel del nivel de la huella y métricas del perfil. 

Nivel 3: métricas de altura y variabilidad del dosel cuadriculadas. 

Nivel 4: estimaciones de la huella y de la biomasa sobre el suelo cuadriculada. 

En este estudio se utilizaron los niveles 1 y 2, ya que los otros son datos cuadriculados que 

generalizan en una superficie mayor a las parcelas de terreno que se usaron en este estudio. 

Específicamente se usaron los datos L1B (La forma de onda del láser transmitida y recibida, 

geolocalizados), L2A (Elevación y métricas de altura), L2B (Métricas de la cobertura del 

dosel y del perfil vertical).  

 

Procesamiento y limpieza de los datos GEDI 

Se utilizó la segunda versión de los datos GEDI. Estos fueron trabajados con R (R Core 

Team, 2021) en Rstudio (Rstudio Team, 2021) y luego se exportaron como archivos shapefile 

para trabajarse en QGIS (QGIS.org, 2021). 
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Se siguieron las siguientes 2 de 3 recomendaciones de la guía de usuario del producto de 

nivel 2 GEDI (Dubayah et al., 2021a): 

1) Se utilizaron los haces GEDI con el indicador de calidad (quality flag, en inglés) igual 

a 1, ya que esto indica que cumple con los criterios de energía de disparo, sensibilidad, 

amplitud, la calidad del seguimiento de la superficie en tiempo real, la calidad del 

ajuste gaussiano en el suelo y la diferencia comparativa con un Modelo Digital de 

Elevación (DEM, por sus siglas en inglés) (Dubayah et al., 2021a).  

2) Se filtraron los láseres de cobertura que tuvieron cobertura del dosel mayor al 95%, 

ya que solo están diseñados para condiciones promedio de cobertura (Dubayah et al., 

2021a). Para coberturas altas (> 95%) se recomienda utilizar solo los haces de 

potencia completa. 

3) Dubayah et al. (2021a) sugiere utilizar los datos GEDI adquiridos de tomas nocturnas, 

de esta manera se evita el ruido que genera la iluminación solar de fondo en la forma 

de la onda durante el día. Sin embargo, esta última recomendación no se siguió ya 

que al realizar esto disminuyó la cantidad de haces en un 35,9% en los bosques del 

estudio, lo que junto a otros factores (que se describen a continuación) limitaban en 

gran medida los sitios de muestreo en terreno.  

Por otro lado, se excluyeron los datos GEDI fuera de las fechas del 01 de octubre al 30 de 

abril, debido a que fuera de ese periodo los bosques caducifolios empiezan la senescencia de 

sus hojas, lo que podría alterar la estructura del bosque medida por el sensor. Las fechas 

utilizadas se determinaron por un análisis de series temporales del Índice de Área Foliar 

(IAF) con el uso de Sentinel 2 en el periodo 2017-2022, al cual se le ajustó una curva y se 

calcularon las fechas de distintos hitos fenológicos con el paquete phenofit de R (Kong et al., 

2020), obteniendo un estimado del periodo sin hojas. Este análisis fue realizado para bosques 

de la región de estudio por el LABMME (Laboratorio de Monitoreo y Modelación de 

Ecosistemas de la Facultad de Ciencias Agronómicas de la Universidad de Chile) el año 

2021, no publicado.  

La pendiente del terreno también es una variable importante de controlar, debido a que genera 

problemas con la correcta detección del suelo por parte del algoritmo que procesa la onda del 

láser LiDAR (Sun et al., 2022), lo que causa un mayor error en la estimación de la altura del 

dosel con el aumento de la pendiente (Liu et al., 2021; Dhargay et al., 2022). Por ello, se 

excluyeron haces GEDI con pendiente mayor a 30° con el uso de un DEM de 5 m de 

resolución espacial para la cuenca de Cauquenes entregado por el LABMME (Celulosa 

Arauco y Constitución S.A., no publicado), y para exteriores a la cuenca se utilizó el ALOS 

PALSAR de 30 m de resolución. En pendiente de hasta 30° se han reportado unos errores 

cuadráticos medios (RMSE) de alrededor de 4 m (Liu et al., 2021) y 11 m (Dhargay et al., 

2022). 

En la segunda versión de los datos GEDI el error de geolocalización horizontal 1 sigma 

promedio (considerando una distribución normal con μ=0 m desde el centro de la huella) 

declarado para los datos L1B y L2A/L2B es de 10,2 y 10,3 m con el 95% de las semanas de 

la misión con un error 1 sigma menor que 13,2 m y 11,9 m respectivamente (Dubayah et al., 

2021a; Dubayah et al., 2021b). Sun et al. (2022) ilustra los efectos del error de 

geolocalización horizontal en el error (RMSE) de la altura máxima medida por GEDI (rh100). 

Al corregir el error de geolocalización, el RMSE en rh100 baja de 3,09 a 1,68 m. Esto lo 

realizaron al comparar GEDI con G-LiHT Data, este último recopila los datos de un LiDAR 
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de escaneo láser aerotransportado Rigel VQ-480, con precisión de 25 mm y una resolución 

del suelo de 0,1 m. 

Para tratar este error de geolocalización horizontal de GEDI y evitar que el LiDAR mida otro 

tipo de uso de suelo, como construcciones (caminos, casas, entre otros), plantaciones 

forestales y agrícolas o suelo desnudo, se excluyeron los haces a una distancia ≥ 45 m de 

distancia de la delimitación del rodal respecto al centro del haz, es decir, una zona buffer 

respecto a los bordes. 

Otro factor de error que provoca un desajuste con mediciones de campo es el ángulo de 

incidencia del láser respecto a la superficie (Réjou-Méchain et al., 2019; Duncanson et al., 

2021) causadas por las limitaciones del módulo GEDI, lo que provoca que los árboles 

medidos in situ no sean los mismos capturados por el LiDAR. Este error se agrava en parcelas 

pequeñas o áreas con compleja topografía (Villard y Le Toan 2015; Réjou-Méchain et al., 

2019; Duncanson et al., 2021). No se encontró información sobre la cuantificación de este 

error en métricas de interés.  

En el apartado “Evaluación de GEDI con datos empíricos” se menciona cómo se evaluaron 

las fuentes de error antes mencionadas sobre la medición GEDI de cada parcela muestreada. 

 

Identificación del estado de alteración de los rodales muestreados del Bosque Maulino 

costero mediante datos Landsat (Landtrendr) 

Para identificar la alteración en los bosques se utilizó la herramienta Landtrendr de GEE en 

la versión 2.4. El componente de la trayectoria relevante para este estudio es la magnitud, el 

cual es el cambio en la cantidad numérica del espectro analizado en el periodo seleccionado, 

lo que permite capturar alteraciones en bosques como cortas e incendios (Pasquarella et al., 

2022). 

Esta herramienta de GEE otorga la opción de utilizar distintas bandas e índices espectrales 

para su análisis, para este caso se usó el índice Normalized Burn Ratio (NBR) debido a que 

es altamente adecuado para la detección de la perturbación en bosques (Hislop et al., 2018; 

Nguyen et al., 2018; Hurtado, 2019). Para la configuración de Landtrendr, se seleccionó el 

periodo desde 1984 al 2022 en las fechas 1 de octubre al 30 de abril (tiempo con hojas del 

bosque caducifolio, como se mencionó anteriormente), utilizando la opción de “Greatest” 

como el tipo de cambio en la vegetación. No se aplicó ningún filtro de los que ofrece la 

herramienta y la parametrización del ajuste de la serie temporal fue por defecto (Apéndice 

1).  

Al finalizar el uso del algoritmo Landtrendr, se obtuvieron 2 productos raster, uno sobre la 

recuperación del dosel (Gain, en la parametrización de Landtrendr) y otro sobre la pérdida 

del dosel (Loss, en la parametrización de Landtrendr). Se le llama recuperación del dosel de 

Landtrendr a los incrementos de la magnitud del índice NBR en comparación con periodos 

anteriores, en cambio, la pérdida del dosel hace alusión a las disminuciones. 

Se extrajeron porciones específicas de los productos raster de recuperación y pérdida del 

dosel de acuerdo con rodaliazaciones de los 18 bosques a los que se fue a terreno, los cuales 

contuvieron haces GEDI procesados y limpiados. Cabe señalar que se escogió trabajar a 

escala de rodal debido a la alta variabilidad entre los valores de los píxeles de estas imágenes 

raster, influenciado en parte por falsos positivos provocados por pequeños cambios en la 
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señal espectral (Kennedy et al., 2010), lo que dificultó el uso de los productos a escala de 

parcela. 

La rodalización se hizo mediante interpretación de imágenes de Google Earth Pro con 

distintas fechas, desde 2004 a 2022 según la disponibilidad. Para evitar sesgos en la 

rodalización se siguieron los siguientes criterios: 

1. La cobertura dominante debe ser de bosque nativo, pudiendo contener especies 

arbóreas invasoras naturalmente establecidas (Pinus radiata y Eucalyptus globulus). 

Para ayudar a establecer los límites preliminares del rodal se utilizó de forma 

orientativa el Catastro Vegetacional de bosque nativo de CONAF (2017b) y un mapa 

de rodalización del bosque nativo del LABMME realizado el 2022 (no publicado). 

2. Las especies invasoras no deben estar ordenadas o configuradas como en una 

plantación forestal, es decir, solo se toleran aquellas especies invasoras establecidas 

por dispersión natural. 

3. En el caso de que la cobertura predominante del rodal sea caducifolia, se excluyen las 

coberturas de tipo siempreverdes (presentes generalmente en quebradas). 

4. Debe haber una distancia aproximada de 20 metros respecto a los límites del bosque 

con el fin de evitar la inclusión de píxeles alterados por efecto de los bordes. 

5. En el caso de que solo una parte del parche haya sido alterada en una zona claramente 

delimitada, por ejemplo, que se haya incendiado sólo una parte del rodal, se debe 

separar el parche en 2, una con la parte alterada y otra sin alteración. Este criterio se 

incluyó debido a la posibilidad de que un mismo rodal podría presentar 2 estados de 

alteración claramente separables. 

Este proceso de extracción resultó en la obtención de 2 raster por rodal, uno sobre la magnitud 

de la recuperación y otro sobre la pérdida del dosel según Landtrendr. Al estudiar estos raster, 

se encontraron solo dos rodales cuya mediana fue lo más cercana al valor 0 y con la 

desviación estándar más baja comparativamente para la magnitud de la pérdida y 

recuperación del dosel de Landtrendr entre todos los rodales analizados (n=18). Estos rodales 

se consideraron como ”rodales de referencia” ya que representaron bosques con menos 

cambios detectables por Landsat desde 1984, a pesar que podrían existir perturbaciones 

naturales como la caída de los árboles o el ruido de la señal (por correcciones atmosféricas y 

geométricas imperfectas, la fenología de la vegetación, las variaciones del ángulo solar y la 

degradación del sensor) que pueden generar cambios pequeños en la magnitud que se 

confundan con perturbaciones antrópicas de baja intensidad (Kennedy et al., 2010; Cohen et 

al., 2018).  

Posteriormente, usando los rodales de referencia se generó una “Muestra de referencia” 

(Parkes et al., 2003), con la que se comparó cada uno de los rodales (n=18) para 

categorizarlos en bosque intacto o alterado. Para ello, primero se extrajo a cada uno de los 

rodales una muestra aleatoria sin reemplazo de tamaño 50 de la magnitud de la pérdida del 

dosel de Landtrendr. La muestra de referencia se formó al extraer aleatoriamente y sin 

reemplazo 50 valores de las muestras de cada rodal de referencia (100 muestras en total). 

Este procedimiento permitió capturar la variabilidad de los 2 rodales de referencia. Luego, 

esta muestra de referencia de la pérdida del dosel se comparó uno a uno con las muestras de 

tamaño 50 de los otros rodales, incluyendo los escogidos como rodales de referencia (n=18 

en total), para esto se utilizó la prueba no paramétrica de U de Mann-Whitney debido a que 

la magnitud de la muestra de referencia no presentó una distribución normal. El nivel de 
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significancia usado se estableció en 0,05. Luego el procedimiento anterior se repitió 100 

veces con distintas muestras aleatorias sin reemplazo, obteniendo 100 p-valores por cada 

comparación contra la muestra de referencia. Este procedimiento también se realizó para la 

magnitud de la recuperación del dosel de Landtrendr. Por lo tanto, se categorizaron como 

rodales alterados aquellos en donde el límite inferior del intervalo de confianza de 95% de 

los 100 p-valores fuera significativo para la pérdida o la recuperación de Landtrendr. Por el 

contrario, si es que no son significativos en ambos, se categorizaron como bosque intacto. 

Estas iteraciones son una especie de bootstrap (Efron, 1992), lo que permitió abarcar la 

sugerencia de Thomson (2011) de utilizar una gama o rango de valores para considerar la 

incertidumbre estadística al definir este tipo de umbrales de cambio de estado.  

Cabe destacar que en la metodología descrita anteriormente se utilizó el supuesto de que 

posterior a una perturbación significativa existe una recuperación del dosel significativa (en 

comparación con la muestra de referencia). Se estableció este supuesto debido a que podrían 

existir perturbaciones anteriores al periodo de observación de Landtrendr que pudieron 

generar una recuperación significativa durante el periodo de Landtrendr, lo que permitió 

abarcar (teóricamente) perturbaciones de algunos años previos a 1984 (Bright et al., 2019). 

Si bien, la recuperación en datos espectrales no es una medida directa para la recuperación 

de bosques real, estas se pueden cuantificar al compararlas con datos de referencia como se 

presenta en la metodología anteriormente descrita (Nguyen et al., 2018). 

 

Verificación de terreno 

Se seleccionaron un total de 18 rodales que presentaban haces GEDI aptos para el estudio 

(Figura 1) y que fueran accesibles. Se interpretaron imágenes satelitales de los rodales para 

identificar las potenciales rutas de acceso y los obstáculos como portones de recintos 

privados. Se utilizaron mapas de pendientes, obtenidos de DEMs, para evitar zonas con 

pendientes altas (> 30°). Los DEMs utilizados fueron ALOS PALSAR y el que otorgó el 

LABMME, mencionado anteriormente. Además, se escogieron rodales con distintos grados 

de alteración mediante: (1). el criterio experto basado en mediciones clásicas de rodal; (2) la 

interpretación de imágenes satelitales en Google Earth Pro (GEP), usando como indicadores: 

la presencia y cantidad de claros grandes (donde se observa claramente el suelo desnudo) y 

senderos dentro del rodal; (3) valores > 100 de los raster de la recuperación y pérdida del 

dosel de Landtrendr, lo que indicaba sospecha de perturbación. 

 

Variables medidas en terreno. Se realizaron un total de 38 parcelas de estructura de bosque, 

la campaña de medición se desplegó desde el 13 de diciembre de 2021 al 28 de octubre de 

2022, por lo tanto, los datos tienen una diferencia máxima de adquisición de 3 años y 1 mes 

aproximadamente respecto a las tomas GEDI (El haz muestreado más antiguo fue del 7 de 

octubre de 2019).  

Las parcelas se hicieron sobre los haces GEDI, en donde, se georreferenció el centro del haz 

GEDI como el centro de la parcela mediante el GPS Elmid Reach RS2, obteniendo errores 

menores a 1 m, excepto en 2 parcelas donde el error aumentó hasta 2 m y en otras 4 donde 

se utilizó el Garmin modelo GPSMAP 66s con precisión de 3,5 m. Estás parcelas fueron 
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realizadas con una forma circular de 15 m de radio, contando con una superficie de 706 m2 

de superficie. 

En cada parcela se midió la cobertura del dosel de forma cualitativa en 5 clases: 0-20%; 20-

40%; 40-60%; 60-80%; > 80%. Igualmente se midieron todos los árboles con una altura de 

tronco > 1,3 m y > 5 cm de Diámetro a la Altura del Pecho (DAP), a 1,3 m de altura. Se tomó 

registro de la especie; el DAP; la forma (recto, inclinado o arqueado); la condición (vivo o 

muerto); la alteración (cortado, quemado o con cicatriz de incendio). Además, se midió la 

altura de los individuos más altos y algunos en distintas clases diamétricas con un hipsómetro 

digital y su transponder (modelo Vertex IV y Transponder T3, Haglöf Sweden, Mississippi, 

EE. UU.) para ajustar funciones alométricas que relacionen el DAP con la altura. 

Asimismo, se contaron todos los tocones, registrando si es que se originó por corta humana 

o no, usando las clases: (1) corte limpio, si es que el tocón presentó un corte liso o regular 

que puede dar indicios de una corta por sierra o alguna otra herramienta para cortar madera, 

o (2) indeterminado, si es que el tocón fue irregular en la zona de corte, lo que podría indicar 

una caída natural del individuo, o si es que está deteriorado, es decir, con la madera podrida 

y dañada, impidiendo determinar si tuvo un corte limpio. Adicionalmente se anotó si el tocón 

presentó (1) quemadura o (2) cicatriz de incendio, para evaluar posibles alteraciones pasadas. 

Con dicha información sobre la perturbación en los bosques se evaluaron las categorizaciones 

del estado de alteración de la metodología Landtrendr. 

Cabe destacar que se intentó evitar muestrear en haces GEDI que tuvieran individuos 

especies arbóreas invasoras (pino o eucalipto) de característica emergente, por sobre el dosel 

dominante, ya que podría alterar métricas GEDI relacionadas a la altura máxima. Para esto 

se recurrió a la interpretación de imágenes satelitales en Google Earth Pro (GEP) y la 

confirmación in situ, logrando cumplir este cometido en la totalidad de parcelas intactas, pero 

no así en las parcelas alteradas, habiendo 3 parcelas con individuos emergentes de especies 

arbóreas invasoras. 

 

Evaluación de la metodología para identificar el estado de alteración (Landtrendr) 

Se compararon los rodales alterados que presentaron diferencias significativas en la pérdida 

o recuperación del dosel de Landtrendr con los registros en terreno sobre la tala (número de 

tocones) y los signos de incendio (quemaduras o cicatrices de incendio en los árboles o 

tocones). Además, se propusieron 3 indicadores que podrían relacionarse con el estado 

alterado de los rodales determinado con Landtrendr:  

1. Un área basal baja (< 20 m2/ha) (Mohandass et al., 2015).  

2. Superficie del rodal baja (< 10 ha), debido a la influencia del efecto borde (Broadbent 

et al., 2008; Chaplin-Kramer et al., 2015). 

3. Densidad del dosel alta (> 3000 árboles/ha), debido a que esta podría indicar una fase 

sucesional temprana, donde, por competencia de recursos, cause una alta mortalidad, 

generando variaciones en el dosel superior que podrían influir en una mayor magnitud 

de la pérdida o recuperación del dosel (Swaine y Hall, 1983; Lutz y Halpern, 2006). 
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Caracterización y comparación de la estructura de bosques intactos y alterados. 

Estimación de la altura de los árboles. La altura de los árboles se estimó mediante el ajuste 

de funciones alométricas a partir de los datos medidos en terreno y el modelo de la ecuación 

1 (Rüger et al., 2007), pudiendo obtener la estructura vertical de las parcelas para los 

posteriores análisis. Cabe destacar que los parámetros de la ecuación 1 tienen sentido 

biológico sobre el crecimiento de las especies.  

 

 𝑯(𝑫𝑨𝑷) =
𝑫𝑨𝑷
𝟏

𝒉𝟎
+
𝑫𝑨𝑷

𝒉𝟏

        (Ecuación 1) 

En donde: 

h0: Es el parámetro que regula el cambio de curvatura de la función. Entre mayor sea 

el valor, el cambio de curvatura será más acelerado, es decir, mayor será el incremento 

de la altura al aumentar una unidad de DAP [cm/m].  

h1: Es el parámetro de la asíntota de la altura máxima que podría alcanzar la especie 

[m]. 

Ambos parámetros se calibraron con los datos obtenidos en terreno y registros de altura y 

DAP que proveyó el LABMME dentro del área de estudio.  

La forma (recto, inclinado o arqueado) predominante de la especie fue una categoría a tener 

en cuenta porque esta se relaciona con la altura (e.g. los individuos inclinados tienden a ser 

más bajos que los rectos). Por esta razón las especies se trataron de diferente manera en 

función de su forma predominante, para disminuir errores en la estimación de la altura. Para 

cada especie del conjunto 1 del cuadro 1 se ajustó la función alométrica usando únicamente 

los individuos con forma recta, debido a que menos del 25% de los registros fueron inclinados 

o arqueados. En cambio, para la función del género Azara (corcolén, no se hizo distinción 

entre sus especies) y Retanilla ephedra (retamilla) se usaron los individuos de forma recta e 

inclinada porque al menos el 25% de los registros fueron inclinados. 

Por otro lado, las especies del conjunto 2 (Cuadro 1) se unieron para crear una sola función 

alométrica, ya que no se midieron los individuos suficientes. Estas especies representan el 

10,6% del total de individuos medidos en las parcelas, donde se destaca el avellano, litre y 

corontillo con 3,5%, 3,1% y 1,3% del total respectivamente.  

Las especies exóticas del conjunto 3 (Cuadro 1) también se unieron para crear una función 

alométrica. Estas representaron el 0,73% y 0,40% del total de individuos, sin embargo, como 

alcanzaron frecuentemente el dosel dominante, en contraste con las especies del conjunto 2 

que rara vez lo hizo, se les realizó una función alométrica por separado. 

Cabe destacar que se excluyeron de la formulación de las funciones alométricas los 

individuos con forma arqueada, muertos o que el tronco principal estuviera roto o que no 

tuviera copa, debido a que la altura de estos se puede considerar como un outlier. 
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Cuadro 1. Conjuntos de especies para las funciones alométricas de relación DAP-altura. 

N° de 

conjunto 

Especies Filtros de individuos 

por forma 

1 Nothofagus glauca (hualo), Cryptocarya alba (peumo), 

Luma apiculata (arrayán), Nothofagus obliqua (roble) y 

Lomatia dentata (piñol) 

Se consideraron 

sólo los individuos 

rectos 

2 Género Azara sp. (Corcolen, no se hizo distinción entre 

sus especies) y Retanilla ephedra (Retamilla) 

Se consideraron los 

individuos rectos e 

inclinados 

3 Lithraea caustica (litre), Gevuina avellana (avellano), 

Citronella mucronata (naranjillo), Lomatia hirsuta 

(radal), Aextoxicon punctatum (olivillo), Podocarpus 

salignus (mañío de hojas largas), Maytenus boaria 

(maitén), Persea lingue (lingue), Kageneckia oblonga 

(bollén), Rhaphithamnus spinosus (arrayán macho), 

Escallonia pulverulenta (corontillo), Peumus boldus 

(boldo), Aristotelia chilensis (maqui) y Quillaja 

saponaria (quillay), Pitavia punctata (pitao), 

Gomortega keule (queule), Sophora macrocarpa 

(mayú) y Drimys winteri (canelo) 

Se consideraron los 

individuos rectos e 

inclinados 

4 Especies exóticas: Pinus radiata (pino) y Eucalyptus 

globulus (eucalipto) 

Se consideraron los 

individuos rectos e 

inclinados 

 

Comparación de la estructura de parcelas intactas y alteradas. Las parcelas son áreas 

ubicadas dentro de un rodal, por lo tanto, se consideraron como intactas o alteradas al estar 

dentro de un rodal intacto o alterado respectivamente. Para comparar la estructura de parcelas 

intactas y alteradas se ajustaron regresiones logísticas binarias a una serie de métricas sobre 

la estructura del bosque con el fin de evaluar la relación entre estas y el estado de alteración 

de las parcelas por medio de la significancia de los parámetros de la regresión. 

Se usaron 29 métricas sobre la estructura del bosque, las cuales fueron: distintos estadísticos 

de la distribución de la altura y el DAP (Percentil 25-75-90-95, mediana, media, máximo, 

desviación estándar, rango intercuartílico, simetría y curtosis), el parámetro de forma del 

ajuste de la distribución de Weibull de la altura y el DAP, la cobertura del dosel medida in 

situ, el número de individuos o densidad, el área basal, el número de modas y el inverso del 

“índice de diversidad (d)” de Berger-Parker, los que han sido utilizado en estudios anteriores 

con el fin de describir la estructura (Gutiérrez et al., 2008b; Gutiérrez et al., 2009; Oyarzún 

et al,, 2019). Estas dos últimas métricas evalúan la heterogeneidad del dosel, lo que podría 

ser relevante debido a que es un atributo que caracteriza a los bosques antiguos (Spies y 

Franklin, 1991), los que a su vez podrían relacionarse con los bosques intactos.  
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La distribución de Weibull general de 2 parámetros (Nielsen, 2011) se empleó con la función 

fitdistr del paquete MASS de R (Venables y Ripley, 2002). Esta distribución es flexible a una 

amplia variedad de formas de frecuencia, lo que es indicado por el parámetro de forma, con 

valores c=1 la distribución del DAP se ajusta a una exponencial negativa, cuando c > 1 la 

función es unimodal, bien sea sesgada positivamente (1 < c < 3,6), normal (c=3,6) o sesgada 

negativamente (c > 3,6) (Bailey y Dell, 1973). 

El número de modas (Oyarzun et al., 2019) corresponde al número de funciones gaussianas 

que ajusta un modelo de mixtura de distribuciones gaussianas a la distribución de la altura de 

la parcela. Para su realización se utilizó la función mclust del paquete mclust (Scrucca et al., 

2016) de R (R Core Team, 2021), con el modelo de varianzas desiguales.  

El inverso del “índice de diversidad (d)” de Berger-Parker (Magurran, 2004) se calculó 

dividiendo el rango de la distribución de alturas en cuatro clases de dosel de igual longitud, 

seguidamente, se escogió la clase con mayor número de individuos y se aplicó la siguiente 

ecuación (Ecuación 2): 

 

𝟏

𝒅
=

𝟏
𝑵𝒎𝒂𝒙
𝑵𝒕𝒐𝒕𝒂𝒍

          (Ecuación 2) 

En donde:  

d: índice de diversidad. 

Nmax: Es el número de individuos de la clase de dosel con el mayor número de 

individuos. 

Ntotal: Es el número total de individuos de la parcela. 

Los valores cercanos a 1 indican bosques con dosel homogéneo, mientras que valores 

cercanos a 3 indican doseles heterogéneos. 

 

Modelo predictivo para el estado de alteración del bosque: regresión logística binaria 

multivariante (RLBM) 

 

Aumento del tamaño de la muestra. Debido a que en proceso de esta investigación primero 

se recopiló la información de terreno y posteriormente se determinó la metodología de 

Landtrendr para identificar el estado de alteración de los bosques, es que se produjo un 

submuestreo de los rodales intactos, por ello se debió aumentar el tamaño muestral para la 

realización del modelo. Para esto, se seleccionaron haces GEDI de los rodales intactos que 

cumplieran con los 6 criterios descritos en los ítems “Procesamiento y limpieza de los datos 

GEDI” y “Variables medidas en terreno” (Es decir, se eliminaron: 1 indicador de calidad = 

0; 2 laser de cobertura con > 95% de cobertura del dosel; 3 periodo sin hojas; 4 pendiente > 

30°; 5 distancia ≤ 45 m respecto a los bordes del rodal; 6 presencia de especies invasoras 

emergentes). 
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Métricas de la estructura del bosque derivadas de GEDI. En este estudio se obtuvieron y 

analizaron la mayoría de predictores usados en la investigación de Spracklen y Spracklen 

(2021), quienes determinaron características de la estructura en bosques antiguos, además se 

añadieron otros 2 derivados de la curva de espesor del follaje. A continuación, se describe la 

obtención de cada métrica:  

1. Métricas de altura relativa del dosel (rhx): 

Donde x= {0,1,2,3... 100}, son 101 métricas de alturas relativas. Corresponden a percentiles 

de la distribución vertical de energía en forma de onda que recibe el sensor GEDI. El valor 

de rhx equivale a la altura (m) sobre el suelo por debajo de la que se devuelve el porcentaje 

“x” de energía. Por ejemplo, una rh60 de valor 15 m significa que el 60% de la energía del 

haz LiDAR se reflejó a los 15 m del suelo. rh100 corresponde a la parte superior del dosel, 

mientras que rh0 corresponde a la señal inferior de la señal del suelo. Hay que tener en cuenta 

que los valores bajos de rhx (e.g. rh10) frecuentemente son negativos debido a que una 

fracción de la energía proviene por debajo de lo que GEDI estima como suelo (elevlowestmode) 

(Dubayah et al., 2020b). 

 

𝑟ℎ100 = 𝑒𝑙𝑒𝑣highestreturn − 𝑒𝑙𝑒𝑣lowestmode  (Ecuación 3; Dubayah et al., 2021a) 

En donde:  

elevlowestmode: es la elevación de retorno más baja detectada usando el grupo de 

configuración del algoritmo, en relación con el elipsoide de referencia (Dubayah et 

al., 2021a). 

elevhighestreturn: es la elevación de retorno más alta. 

2. Espesorx (%):  

Corresponde a la cantidad de energía reflejada en uno de los 10 estratos (“x” corresponde al 

número del estrato). Se calculó dividiendo el perfil vertical en 10 estratos iguales, de esta 

forma un dosel de 25 m se dividirá en estratos de 2,5 m. Los estratos más densos reflejan 

mayor energía y los menos densos menor energía. A la distribución del espesor de los 10 

estratos de una parcela se le conoce como “curva de espesor del follaje”. 

3. Altura media del estrato menos espeso (m) 

Se calculó como el promedio de altura (m) del estrato de la curva del espesor del follaje con 

mayor energía reflejada. 

4. Altura media del estrato más espeso (m): 

Se calculó como el promedio de altura (m) del estrato de la curva del espesor del follaje con 

mayor energía reflejada. Es similar a la idea de la “Altura del dosel más grueso”, sin embargo, 

la ventana del cálculo es diferente, esta métrica utiliza la media del estrato, mientras que la 

altura del dosel más grueso promedia valores de rhx adyacentes. 

5. Altura del dosel más grueso (m): 

Corresponde a la altura (m) de la porción más gruesa del dosel. Se calculó determinando la 

altura media a la que existe un menor cambio de los valores de altura de rhx adyacentes (e.g. 
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la diferencia entre rh100 con rh99 o rh99 con rh98). En los casos donde el menor cambio ocurra 

en más de un conjunto de rhx adyacentes, la altura se promedió. 

6. Hierbas (%): 

Se calculó como el porcentaje de energía reflejada sobre el suelo (0 m) hasta 1 m. 

7. Arbustos (%): 

Se calculó como el porcentaje de energía reflejada en las alturas de 1 a 5 m. 

8. Asimetría: 

Se calculó como el coeficiente de asimetría de la distribución de la curva del espesor del 

follaje. Los valores positivos indican que un mayor porcentaje de energía se distribuye en la 

zona a la derecha de la media (es decir, en la copa o zonas altas), mientras que los valores 

negativos significan un mayor porcentaje de energía se distribuye hacia la zona izquierda a 

la media. El valor 0 quiere decir una distribución simétrica. 

9. Curtosis:  

Se calculó como la curtosis de la distribución de la curva del espesor del follaje. Valores 

positivos indican concentración de energía en los extremos de las alturas (bajas y altas 

alturas), en cambio, valores negativos indican una baja concentración de energía en los 

extremos de las alturas. 

10. Distribución vertical de la altura, VHD, por sus siglas en inglés (m): 

El algoritmo GEDI lo calcula a través de la siguiente ecuación:  

 

𝑽𝑯𝑫 =
𝒓𝒉𝟏𝟎𝟎−𝒓𝒉𝒎𝒆𝒅𝒊𝒐

𝒓𝒉𝟏𝟎𝟎
       (Ecuación 4) 

En donde:  

rh100: corresponde a la altura de la parte superior del dosel. 

rhmedio (o rhmid, en inglés): Es la altura del punto medio del retorno de energía por 

sobre el suelo. Es decir, si un 60% de la energía se retorna por sobre el suelo 

(suelo=rh40), entonces rhmedio es la rh70. 

11. Fracción de cobertura del dosel:  

Corresponde al porcentaje del suelo cubierto por la proyección vertical del dosel (proyección 

de hojas, ramas y tallos) (Tang et al., 2019). 

12. Perfil del índice de área vegetal (perfil del PAI, m2/m2): 

Corresponde al área horizontal de vegetación proyectada por unidad de área de suelo (m2/m2) 

dentro de un volumen de dosel, segmentada en estratos de 5 metros hasta la altura de rh100. 

Es similar al índice de área foliar (LAI), distinguiéndose en que incorpora ramas y troncos. 

En los bosques latifoliados densos su diferencia suele ser pequeña (e.g. LAI ≈ 93% PAI) 

(Tang et al., 2012; Tang et al., 2019). El documento técnico de Tang et al. (2019) describe 

el algoritmo utilizado para su cálculo. 

13. Perfil de la Densidad de Volumen del Área de la Planta (perfil de la PAVD m²/m³): 
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Corresponde a la densidad de área de vegetación en estratos de 5 metros desde el suelo hasta 

la altura de rh100. El algoritmo para su cálculo se puede consultar en (Tang et al., 2019; 

Dhargay et al., 2022). 

14. Diversidad de altura del follaje (FHD, por sus siglas en inglés): 

Corresponde a una medida de complejidad del dosel, el algoritmo GEDI lo calcula a partir 

de la siguiente fórmula: 

 

 𝑭𝑯𝑫 = −∑ 𝒑𝒊× 𝐥𝐧(𝒑𝒊)
𝒌
𝒊=𝟏        (Ecuación 5) 

En donde: 

pi: es la proporción de PAI en el estrato/capa de altura vertical i. 

k: número total de capas/estratos de altura vertical (el producto GEDI 2B agrupa capas 

cada 5 metros). 

Un valor alto se asocia a una estructura boscosa de mayor complejidad, por ejemplo: causadas 

por múltiples capas de dosel (Tang et al., 2019). 

 

Evaluación de GEDI con datos empíricos. Para evaluar el acuerdo entre los datos GEDI 

con las mediciones en terreno se calculó el error absoluto medio (MAE, Mean Absolute 

Error, por sus siglas en inglés) y el error cuadrático medio (RMSE, Root-Mean-Square Error, 

por sus siglas en inglés) entre la altura máxima de cada parcela medida con un hipsómetro 

digital (modelo Vertex IV y Transponder T3, Haglöf Sweden, Mississippi, EE. UU.) y la 

métrica rh100, el cual es la altura más alta detectada por GEDI. Esta evaluación se realizó con 

30 parcelas. 

 

Selección de métricas GEDI. Primero se calculó si existen diferencias entre bosques intactos 

y alterados para cada una de las métricas descritas en “Métricas de la estructura del bosque 

derivadas de GEDI”. Para esto se realizaron las pruebas de t de Student o de U de Mann-

Whitney para distribuciones de métricas normales o no normales respectivamente. Si las 

métricas no fueron significativamente diferentes se dejaron fuera del análisis. 

Posteriormente, se realizó un análisis con el coeficiente de correlación de Spearman (rs) entre 

grupos de métricas similares, quedando también un grupo de métricas restantes (Cuadro 2).  
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Cuadro 2. Grupos de métricas similares para evaluarlas con el coeficiente de correlación de 

Spearman. 

Grupos de métricas Métricas que abarca 

Espesorx Espesor estrato 1, 2 ,3, 4, 5, 6, 7, 8, 9 y 10 

PAI por estratos de 5 

m 

PAI 0-5 m, PAI 5-10 m, PAI 10-15 m,  

 PAI 15-20 m, PAI 20-25 m, PAI 25-30 m 

PAVD por estratos de 

5 m 

PAVD 0-5 m, PAVD 5-10 m, PAVD 10-15 m, 

PAVD 15-20 m, PAVD 20-25 m, PAVD 25-30 m 

Métricas altura 

relativa del dosel 

(rhx) 

rh10, rh20, rh30, rh40, rh50, rh60, rh70, rh80, rh90, rh95, 

rh100 

Métricas restantes  Cobertura, Dosel más grueso, Asimetría, 

Curtosis, Arbustos, Hierbas, Espesor máximo, 

Espesor mínimo, VHD, FHD 

Se calculó el estadístico d de Cohen (Torchiano, 2020), el cual permitió evaluar la magnitud 

de las diferencias de cada métrica. Los valores positivos de este estadístico indican que el 

“Grupo 1” tiene una media más alta que el “Grupo 2” y viceversa para los valores negativos. 

Los valores de referencia utilizados para el valor absoluto del estadístico son d ≤ 0,2, para 

diferencias pequeñas; 0,2 < d ≤ 0,8 para diferencias medias; d > 0,8 para diferencias grandes 

(Cohen, 1988). Luego, dentro de cada grupo del cuadro 2 se escogió secuencialmente la 

métrica que tuviera un mayor valor absoluto del estadístico d de Cohen y que no tuviera una 

correlación de Spearman alta (rs > 0,7; Courvoisier et al., 2011; Schober et al., 2018) con las 

métricas escogidas previamente dentro del mismo grupo. 

Posteriormente, de las métricas resultantes del proceso anterior se seleccionaron aquellas que 

hicieron un mejor modelo, utilizando como guía los algoritmos de selección de variables paso 

a paso con dirección hacia atrás y bi-direccional usando el criterio de información de Akaike. 

También se verificó que no exista colinealidad entre las variables mediante el Factor de 

Inflación de la Varianza (VIF por su sigla en inglés - Variance Inflation Factor), las métricas 

con VIF > 2,5 fueron excluidas (Senaviratna y Cooray, 2019). 

 

Calibración y validación del modelo. El conjunto de datos se dividió en entrenamiento y 

prueba (test) mediante una selección aleatoria estratificada, en donde 41 parcelas (77,4% 

aproximadamente) se utilizaron para el entrenamiento y las restantes 12 para la prueba, 

quedando la misma proporción de parcelas intactas y alteradas tanto en el entrenamiento 

como en el test. Se validó el modelo utilizando el método de validación cruzada de Monte 

Carlo (también llamado Leave-Group-Out Cross Validation, LGOCV) del paquete caret R 

(Kuhn, 2008), usando el modelo logit. Se utilizaron 10.000 iteraciones (Shan, 2022) y una 

partición aleatoria estratificada de 33 parcelas de entrenamiento (80,5% aproximadamente) 

y 8 de validación. De acuerdo con Shan (2022) este método tiene un mejor rendimiento que 

la validación cruzada 10-fold leave-two-out en muestras pequeñas (N < 500). Luego de la 

validación, se probó el modelo resultante con las 12 parcelas de test. Con esto se obtuvo la 

matriz de confusión con sus respectivas métricas en la cual se usó un umbral de decisión de 
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0,5 (50%). El modelo presentado finalmente se calibró con el uso del 100% del conjunto de 

datos debido a la reducida cantidad de datos. 

Se generó un mapa al extrapolar el modelo a los haces GEDI de los rodales de bosque nativo 

delimitados por el LABMME el año 2022 (no publicado) mediante interpretación de 

imágenes en GEP, los cuales abarcan el área de estudio: piso 49 de Luebert y Pliscoff (2018). 

Debido al alto nivel de detalle de los haces GEDI respecto al área de los rodales delimitados, 

se generó un segundo mapa al promediar el resultado del modelo de cada haz que estaba 

contenido en cada rodal. En este segundo mapa también fue utilizado un umbral de decisión 

de 0,5. Se cuantificó el número de aciertos de este mapa a nivel rodal para el estado intacto 

y alterado en relación con los 18 rodales muestreados. 

 

RESULTADOS 

 

Identificación de rodales intactos y alterados a partir de datos Landsat (Landtrendr) 

 

Los rodales 5 y 18 presentaron los menores valores de la mediana y desviación estándar en 

la pérdida (mediana=39, σ =30,68 y mediana=34, σ =38,46, respectivamente) y la 

recuperación (mediana=27, σ =34,18 y mediana=18, σ =34,85, respectivamente) del dosel de 

Landtrendr de los 18 rodales muestreados (Apéndice 3). Por lo cual fueron elegidos como 

los rodales de referencia.  

Usando estos 2 rodales de referencia se formó la “muestra de referencia”, con la que se 

comparó la pérdida y recuperación del dosel de Landtrendr de los demás rodales a través de 

la prueba de U de Mann Whitney. Se encontraron diferencias significativas en la distribución 

de la pérdida del dosel en todos a excepción de los rodales 1, 3, 5, 14 y 18. Mientras que para 

la recuperación del dosel hubo diferencias significativas en todos a excepción de los rodales 

5 y 18 (Figura 4). Por lo tanto, estos últimos 2 rodales se consideraron intactos para este 

estudio, debido a que fueron similares a la muestra de referencia en la pérdida y recuperación 

del dosel (Apéndice 3). 
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Figura 4. Distribuciones de la magnitud Landtrendr de la pérdida y recuperación del dosel 

por rodal. p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). Los datos están ordenados en orden 

descendente de acuerdo con la mediana de la pérdida del dosel. El rodal llamado 

“Referencia*” es la muestra de referencia. 

 

Bosques estudiados in situ para la verificación de terreno 

 

Los rodales tuvieron una superficie promedio de 82,3 ha, una densidad de 2138 árboles/ha y 

31,5 m2/ha de área basal. En 11 de 18 de estos se realizaron más de 2 parcelas. 16 rodales 

tuvieron tocones, con media de 793 tocones/ha. Igualmente 5 rodales tuvieron signos de 

incendio, en promedio se encontraron 2 individuos con cicatriz de incendio y 23 individuos 

quemados (Cuadro 3). 
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Cuadro 3. Características de los rodales estudiados. 

Nombre 

del rodal 

N° de 

parcelas 

Superficie 

(ha) 

Área basal (m2/ha) Densidad 

(árboles/ 

ha) 

Densidad 

(árboles/ 

parcela) 

N° de 

tocones 

corte 

limpio 

N° de tocones 

indeterminados 

N° de 

tocones 

total 

N° de 

individuos 

con 

cicatriz de 

incendio 

N° de 

individuos 

quemados 
Mínimo Media Máximo 

Rodal 6 2 22,79 25,1 30 34,9 1521 108 70,5 31,5 102 0 0 

Rodal 7 1 17,64 22,9 1754 124 51 2 53 0 0 

Rodal 2 1 33,66 16,2 1457 103 0 0 0 0 0 

Rodal 12 1 153,51 14,5 2518 178 139 13 152 0 0 

Rodal 13 1 266,47 37,2 2009 142 - - - - - 

Rodal 9 4 139,22 15,6 17,8 20,6 1015 71,8 112,5 8,5 121 0 0 

Rodal 4 1 2,31 37,2 3084 218 0 1 1 0 0 

Rodal 8 2 55,7 13,1 14,7 16,2 1811 128 47,5 6,5 54 1 9,5 

Rodal 11 3 8,07 49,4 52 55,8 1575 111 2,3 7 9,3 0 0 

Rodal 15 2 66,36 22,4 25,1 27,8 1047 74 101 15,5 116,5 0 0 

Rodal 10 1 18,76 31,1 1146 81 195 35 230 0 0 

Rodal 17 2 37,51 8,8 15,4 22 2561 181 39 0 39 0 0 

Rodal 16 1 33,91 32,7 2080 147 0 0 1 4 21 

Rodal 3 6 60,44 37,6 45,2 51,4 4131 292 0 0,7 0,7 1,7 15,7 

Rodal 5 2 16,22 36,8 37,2 37,5 2631 186 2 4,5 6,5 0 2 

Rodal 18 4 216,33 46,4 56 69,9 2440 172 4,2 3,5 7,8 0 0 

Rodal 1 3 58,84 29,8 41,1 48,2 3532 250 0 1,7 1,7 0 0 

Rodal 14 2 274,14 32,3 40,5 48,8 2186 154 0 6,5 6,5 2 45,5 

Los rodales están con el mismo orden de la Figura 4 anterior. En las columnas de densidad, n° de tocones corte limpio, n° de tocones indeterminados, n° de tocones total, n° de individuos con cicatriz de 

incendio y n° de individuos quemados los valores son promedios de las parcelas de un rodal, las cuales tienen una superficie de 706,5 m2 por ser circulares con 15 m de radio. Cabe destacar que hay rodales 

con 1 sola parcela, cuyos valores pueden no ser representativos para el rodal completo. El rodal 13 no presenta información sobre signos de incendio y número de tocones debido a que no se le recopiló esa 

información en terreno. 
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Evaluación de la metodología para identificar el estado de alteración (Landtrendr) 

con las mediciones in situ  

 

De los 16 rodales considerados como alterados de acuerdo a la metodología Landtrendr, a 15 

se les registró signos de perturbación en terreno (N° de tocones y N° de árboles con cicatriz 

de incendio). El 73,33% de los rodales alterados (11 rodales) presentaron árboles con cicatriz 

de incendio o > 30 tocones, mientras que en el 26,67% restante (4 rodales) tuvieron 

únicamente alguno de los indicadores propuestos: área basal baja (<20 m2/ha), Superficie del 

rodal baja (< 10 ha) o Densidad del dosel alta (> 3000 árboles/ha) (Cuadro 4). 

Cuadro 4. Comparación entre los indicadores de la alteración y los rodales alterados según 

Landtrendr.  

Nombre 

del rodal 

Pérdida 

de 

dosel 

Recuperación 

del dosel 

Principal 

indicador 

de la 

alteración 

N° de 

árboles 

con 

Cicatriz 

de 

incendio 

> 0 

N° de 

tocones 

> 30 

Área 

basal 

promedio 

< 20 

m2/ha 

Superficie 

del rodal 

< 10 ha 

Densidad 

> 3000 

árboles/ha 

Rodal 16 * *** Incendios 4 
   

  

Rodal 14 
 

*** 2 
    

Rodal 3   *** 1,7       4131 

Rodal 10 *** *** Tala:  

> 30 

tocones 

 
230 

  
  

Rodal 6 *** *** 
 

102 
   

Rodal 7 *** *** 
 

53 
   

Rodal 15 ** 
  

116,5 
   

Rodal 12 *** *** 
 

152 14,5 
  

Rodal 9 *** *** 
 

121 17,8 
  

Rodal 8 *** *** 1 54 14,7 
  

Rodal 17   ***   39 15,4   
 

Rodal 2 *** *** Indicador: 

área basal 

<20m2/ha 

    16,2     

Rodal 4 *** *** Indicador: 

superficie 

< 10 ha 

   
2,31 3084 

Rodal 11 *** **       8,07 
 

Rodal 1   *** Indicador: 

Densidad 

> 3000 

árboles/ha 

        3532 

Rodal 13 *** *** No 

aplica* 

- -       

p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). Los asteriscos en la perdida y recuperación del dosel significan diferencias significativas de el 

rodal en cuestión contra la muestra de referencia. La columna “Principal indicador de alteración” se refiere a la principal posible causa de 
la pérdida o recuperación con diferencias significativas. En las columnas de: n° de tocones, n° de árboles con cicatriz de incendio, área 

basal y densidad los valores son promedios de las parcelas de cada rodal, las cuales tienen una superficie de 706,5 m2 por su forma circular 

con 15 m de radio. Las celdas vacías en las columnas 5 a la 9 significan que ese rodal no cumple con la condición de la columna respectiva. 
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El rodal 13 no se le recopiló su información sobre los signos de incendio y número de tocones, por lo tanto se excluyó de las estadísticas 

de análisis.  

Fue de destacar que todos los rodales (3, 14 y 16) con individuos con cicatriz de incendio 

tuvieron una recuperación del dosel significativamente diferente en comparación a la muestra 

de referencia. Asimismo, 4 de 8 rodales que presentaron >30 tocones, tuvieron un área basal 

inferior a 20 m2/ha. El rodal 2 podría haber entrado en la cifra anterior, ya que presentó un 

área basal < 20 m2/ha y, a pesar de la ausencia de tocones dentro de la parcela, se registró de 

su existencia en las cercanías (< 10 m), sin embargo, no fueron cuantificados. 

Por otro lado, los rodales categorizados como intactos de acuerdo con la metodología 

Landtrendr (5 y 18) tuvieron entre 6-8 tocones en promedio, en específico el rodal 5 presentó 

2 individuos quemados en promedio (Cuadro 3). También es de destacar las 16,22 ha de 

superficie del rodal 5, inferior a 23,65 ha, la mediana de los rodales del área de estudio. 

 

Funciones alométricas para predecir la altura 

 

Se ajustaron un total de 9 funciones alométricas de diferentes especies para la predicción de 

la altura mediante el DAP: 1. hualo; 2. peumo; 3. retamilla; 4. corcolén; 5. roble; 6. piñol; 7. 

arrayan; 8. para un conjunto de especies infrecuentes; 9. para especies exóticas (pino y 

eucalipto). Estas funciones presentaron un RMSE entre 0,49 a 3,41 m y un sesgo porcentual 

(PBIAS) entre -0,7 al 0,1%, lo cual no es un sesgo significativo para el general de las 

regresiones. El hualo y el peumo fueron las especies muestreadas más comunes, con un 

79,8% respecto al total entre ambas especies (Apéndice 4). Estas especies contaron con un 

error absoluto medio (MAE) de 3,0 y 1,9 m respectivamente (Figura 5). 

 

Figura 5. Función alométrica de la relación entre el DAP y la altura del hualo y el peumo. 

En los gráficos se puede observar el error cuadrático medio (RMSE), el error absoluto medio 

(MAE) y el sesgo porcentual (PBIAS). 

Las especies corcolén y arrayán (Cuadro 5) particularmente presentaron sus parámetros de 

ajuste alterados. Para el parámetro h1 (la asíntota de la altura máxima) tuvieron valores de 

24.926.166,6 y 142,5 m y para h0 (El cambio de curvatura) 0,82 y 0,98 respectivamente 

(Cuadro 5). Esto se debe a que los datos de estas especies en el rango muestreado presentaron 
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una relación lineal, por lo tanto, el algoritmo de ajuste no determinó apropiadamente dónde 

trazar la asíntota. De igual manera, el ajuste es adecuado dentro de su rango diamétrico 

(RMSE=1,41 m para el corcolén y RMSE=2,04 m para el arrayán) (Cuadro 5).  

Respecto al resto de las especies, el parámetro h1 estuvo entre 5,78 y 40,93 m para la retamilla 

y el peumo respectivamente, el hualo presentó un valor de 32,7 m. En la misma línea, el 

parámetro h0 estuvo entre 1,13 y 2,1 para las especies infrecuentes y el piñol respectivamente, 

es decir, las especies infrecuentes no incrementaron tanto su altura al aumentar su DAP en 

comparación con las otras especies muestreadas, lo que concuerda con que las especies de 

este conjunto fueron de bajo dosel. Además, se destaca el hualo y el peumo con unos valores 

de 1,39 y 1,25 para h0 respectivamente, en contraste con el pino con un valor de 1,85 (Cuadro 

5). 

Cuadro 5. Valores de parámetros y estadísticos de las funciones alométricas de la relación 

entre el DAP y la altura. 

Especies h0 

(cm/m) 

h1  

(m) 

RMSE 

(m) 

MAE 

(m) 

PBIAS 

(%) 

Hualo (Nothofagus glauca) 1,39 32,27 3,03 2,48 0 

Peumo (Cryptocarya alba) 1,25 40,93 1,9 1,55 -0,3 

Especies infrecuentes 1,13 21,75 1,9 1,54 -0,3 

Retamilla (Retanilla ephedra) 1,62 5,78 0,49 0,41 0 

Corcolén (Azara sp.) 0,84 24.926.166,6 1,41 1,16 -0,1 

Roble (Nothofagus obliqua) 1,43 35,87 2,28 1,91 -0,1 

Piñol (Lomatia dentata) 2,1 14,93 1,31 1,06 0 

Arrayán (Luma apiculata) 0,98 142,53 2,04 1,62 0,1 

Pino (Pinus radiata) y eucalipto  

(Eucalyptus globulus) 

1,85 31,42 3,41 2,6 -0,7 

RMSE (error cuadrático medio); MAE (error absoluto medio); PBIAS (sesgo porcentual). 

 

Comparación de la estructura de parcelas intactas y alteradas 

 

De las 38 parcelas realizadas, 32 se categorizaron en estado alterado y 6 en estado intacto, de 

acuerdo con la metodología usando Landtrendr. Luego de haber realizado regresiones 

logísticas entre los estados de alteración y las 29 métricas de la estructura del bosque se 

encontraron relaciones con el área basal, el coeficiente de asimetría del DAP, el DAP máximo 

y la altura máxima (Cuadro 6 y 7). En donde las parcelas de bosque intacto tendieron a tener 

una mayor área basal, altura máxima, DAP máximo y coeficiente de asimetría del DAP. Este 

último indica que los bosques intactos presentaron una mayor frecuencia en encontrar valores 

extremos en la distribución del DAP, coincidiendo con que el DAP máximo fuera 

significativo, no obstante, no fueron suficientes valores extremos del DAP como para 

presentar una media o percentil 95 del DAP con diferencias significativas. 
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Cuadro 6. Principales características y diferencias estructurales de las parcelas de bosques 

intactos y alterados. 

Variables estructurales Parcelas de bosque intacto Parcelas de bosque 

alterado 

Densidad (árboles/parcela) 177,0(±19,3) 163,8(±85,6) 

Densidad (árboles/ha) 2539,4(±272,5) 1782,5(±1211,6) 

Área basal (m2/ha) 47,8(±12,8)* 31,6(±13,2)* 

Altura máxima del dosel (m) 21,6(±1,8)* 18,7(±2,7)* 

Áltura promedio del dosel (m) 10,6(±1) 10,2(±1,5) 

DAP máximo (cm) 47,6(±14,7)* 33,1(±11,4)* 

DAP promedio (cm) 13,3(±2,2) 12,3(±2,9) 

Inverso de Berger-Parker (1/d) 2,4(±0,5) 2,5(±0,4) 

Número de modas  2,3(±0,5) 2(±0,5) 

Cobertura del dosel (%) 96(±8,9) 75,3(±29,8) 

Coeficiente de asimetría del DAP 1,7(±1,2)* 1(±0,5)* 
p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). Los valores son los promedios de las 6 y 33 parcelas para bosques intactos y alterados 

respectivamente y entre paréntesis está la desviación estándar (±σ). Los valores con asteriscos (*) son las variables con parámetros 

significativos en las regresiones logísticas binarias. 

En el resto de las 25 variables evaluadas (sección del método: Comparación de la estructura 

de parcelas intactas y alteradas) no se encontraron relaciones. Se destaca la alta desviación 

estándar del número de individuos y la cobertura del dosel de las parcelas alteradas en 

comparación con las intactas (Cuadro 6), esto refleja la amplia gama de condiciones alteradas 

muestreadas, desde bosques altamente fragmentados (pocos individuos y baja cobertura), 

bosques densos (más individuos que el bosque intacto y alta cobertura) hasta bosques 

similares a los intactos (similar número de individuos y alta cobertura). 

Cuadro 7. Significancia estadística de los parámetros de las regresiones logísticas binarias 

que relacionan el estado de alteración con distintas métricas sobre la estructura vertical y 

horizontal de las parcelas. 

Variable P valor del intercepto 

(B0) 

P valor del parámetro de la variable 

(B1) 

Área basal (m2/ha) 0,00773 ** 0,028 * 

Coeficiente de asimetría del 

DAP 

0,00106 ** 0,034 * 

DAP máximo 0,00286 ** 0,023 * 

Altura máxima (m) 0,0165 * 0,033 * 
p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). 

 

Modelo de regresión logística binaria multivariante 

 

Se descartaron 2 parcelas alteradas del rodal 1 debido a que mostraron valores atípicos en su 

rh100, 2,65 y 4,84 m, en relación con la altura máxima medida en terreno, 23,0 y 10,4 m 

respectivamente. Quedando un total de 36 parcelas para los análisis con datos GEDI. Cabe 
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mencionar que en los procesos anteriores donde no se utilizó GEDI, se usaron las 38 parcelas 

muestreadas. 

Se añadieron 17 parcelas del rodal intacto número 18 que cumplieron los criterios del 

procesamiento y limpieza de datos GEDI. En el rodal intacto número 5 ninguna de las 

parcelas cumplió los criterios. Por lo tanto, quedaron un total de 53 parcelas, 22 intactas y 31 

alteradas. Este procedimiento se pudo justificar debido a que la estructura del rodal es 

homogénea, esto queda evidenciado con 13 parcelas del LABMME que se distribuyen dentro 

del rodal 18, pero que no son coincidentes con los haces GEDI y, por lo tanto, no se usaron 

en los métodos de este estudio (Apéndice 2). 

 

Evaluación de observaciones satelitales GEDI con datos empíricos 

La evaluación se realizó comparando la altura máxima medida in situ contra la métrica GEDI 

rh100 de 30 parcelas (a las restantes no se les midió la altura máxima). La métrica rh100 

presentó un MAE de 2,85 m y un RMSE de 3,52 m con respecto a las mediciones de altura 

máxima de las parcelas en terreno (Figura 6). 

 
Figura 6. Comparación entre la altura máxima GEDI (rh100) y la altura máxima medida en 

terreno. En el gráfico se pueden observar el coeficiente de correlación de pearson (r), el error 

absoluto medio (MAE), el error cuadrático medio (RMSE) y el sesgo porcentual (PBIAS). 

 

Selección de métricas GEDI 

Se encontró que 27 de las 43 métricas GEDI evaluadas tuvieron diferencias significativas 

entre los haces intactos y alterados. Las 17 no significativas fueron excluidas de la selección 

de las métricas. Las métricas que presentaron mayores diferencias de acuerdo al estadígrafo 

de Cohen (d ≤ 0,8), ordenadas de mayor a menor, fueron: espesor del estrato 10; cobertura 

del dosel; PAVD 10-15 m; rh20; rh10; espesor del estrato 1; PAI 5-10 m; Hierbas; PAI 0-5 m; 

espesor del estrato 7; rh30 (Apéndice 5). 
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Por otro lado, al usar los 5 grupos de métricas similares: 1. espesorx; 2. PAI por estratos de 5 

m; 3. PAVD por estratos de 5 m; 4. rhx; y 5. métricas restantes (Cuadro 2), se determinaron 

10 métricas que presentaron las mayores diferencias entre los estados de alteración de 

acuerdo al estadígrafo d de Cohen (Apéndice 5) y que no presentaron una correlación de 

Spearman alta (rs > 0,7): espesor del estrato 1, 7 y 10; PAI 5-10 m; PAVD 0-5 m; PAVD 10-

15 m; rh20; cobertura; espesor mínimo y VHD (Apéndice 6).  

 

Desempeño del modelo 

El Espesor 10 (Esp10) y el Espesor 1 (Esp1) fueron las variables que realizaron un mejor 

modelo de entre las 10 que se determinaron en la selección de métricas GEDI. La ecuación 

3 muestra la función logit para el cálculo de la probabilidad, la cual fue calibrada con el uso 

del 100% del conjunto de datos. El valor 0 es la clase para el estado intacto y el 1 es la clase 

para el estado alterado de los haces GEDI. 

 

𝑃(𝑌 = 1) =
1

1+𝑒−(0,4574+0,2500∗Esp1−0,5171∗Esp10)
    (Ecuación 6) 

 

La métrica que más ponderó fue el espesor 10, con un parámetro de -0,5171. Al aumentar el 

espesor 10, es decir, el aumento del porcentaje de energía reflejada en el estrato más alto, 

aumentan las probabilidades de un estado intacto. Por otro lado, el espesor 1 cuenta con un 

parámetro de 0,2500, por lo tanto, ponderó menos que el espesor 10. La disminución del 

espesor 1 aumenta la probabilidad de un estado intacto.  

Cabe destacar que el espesor del estrato 10 fue el estrato que menor porcentaje de energía 

promedio de todos los haces GEDI usados en el ajuste el modelo, contando con un 3,32% de 

energía, mientras que el resto de los espesores tuvieron un rango de 6,53 al 10,66% para el 

espesor 2 y 7 respectivamente. Por lo tanto, en el espesor 10 no hubo tanta densidad de 

biomasa en comparación con los otros estratos. Por otro lado, se observó que los 5 estratos 

más altos (espesor 6 al 10) de la curva del espesor del follaje promedio para los haces intactos 

(Apéndice 7) se reflejó mayor cantidad de energía que para los haces alterados, sin embargo, 

en los 2 estratos más bajos (espesor 1 y 2) el porcentaje de energía reflejada fue menor en los 

haces intactos (Apéndice 5 y 7). 

Respecto a las métricas derivadas de la matriz de confusión de la validación cruzada (Cuadro 

8), el modelo tuvo una exactitud de 66,67% (con un intervalo de confianza del 95% del 34,89 

al 90,08%) y un coeficiente kappa de Cohen de 35,14%, el que se considera aceptable (Landis 

y Koch, 1977; Warrens, 2015). Asimismo, el modelo presentó un menor error al clasificar 

los bosques intactos que los alterados, debido a que el 20,00% de los haces intactos fue 

clasificado como alterado (error de omisión para bosques intactos), mientras que el 42,86% 

de los haces alterados fueron clasificados como intactos (error de omisión para bosques 

alterados). En este caso, el error de omisión y comisión son lo mismo expresado de forma 

diferente (Cuadro 8). 
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Cuadro 8. Matriz de confusión de la validación cruzada de Monte Carlo del modelo de 

regresión logística binaria. 

  Estados observados   

Estados predichos Alterado Intacto Error de comisión (%) 

Alterado 4 1  20,00 

Intacto 3 4 42,86 

Error de omisión (%) 42,86  20,00   

 

Espacialización del modelo predictivo al área de estudio 

Al espacializar el modelo sobre los haces GEDI dentro de los rodales del área de estudio se 

obtuvo que, del total de 986 haces, el 31,95% fueron clasificados en el estado intacto, 

mientras que el restante 68,05% fue clasificado como alterado. Casi la totalidad de los rodales 

presentaron haces GEDI de ambos estados de alteración, pero en distinta proporción (Figura 

7). 

 
Figura 7. Modelo predictivo especializado en los haces GEDI. El panel de la izquierda 

considera la zona norte del área de estudio y el de la derecha la zona sur. Se añadió la huella 
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del mega-incendio ocurrido el primer trimestre de 2023 (Duran, 2023; NASA FIRMS, s.f.) 

para considerar la última gran perturbación en el área de estudio, debido a que se identificaron 

con Landtrendr las perturbaciones hasta el año 2022. Por lo tanto, hay haces clasificados 

como intactos que por este incendio son alterados actualmente. 

En el área de estudio hubo 65 rodales, los que abarcaron una superficie de 3014,72 ha, con 

una mediana de 23,65 ha por rodal. Al promediar la predicción del modelo de cada haz GEDI 

en cada rodal, se obtuvo que 14 rodales fueron clasificados en el estado intacto (el 22%), en 

cambio, los 51 restantes se clasificaron en el estado alterado (el 78%). Esto corresponde a 

una superficie de 2369,85 ha para los rodales clasificados como alterados (el 78,6%), 

mientras que 644,87 ha de bosque fueron clasificadas en el estado intacto (el 21,4%). Se 

destaca que tan solo 3 rodales intactos superaron las 90 ha (Figura 8). 

 
Figura 8. Modelo predictivo especializado a nivel de rodal. El panel de la izquierda considera 

la zona norte del área de estudio y el de la derecha la zona sur. Se añadió la huella del mega-

incendio ocurrido el primer trimestre de 2023 (Duran, 2023; NASA FIRMS, s.f.) para 

considerar la última gran perturbación en el área de estudio, debido a que se identificaron 

con Landtrendr las perturbaciones hasta el año 2022. Por lo tanto, hay rodales clasificados 

como intactos que por este incendio son alterados actualmente. 
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Este modelo predictivo con el promedio a nivel rodal (Figura 8) obtuvo 10 aciertos de un 

total de 15 rodales (66,67%) en el estado alterado (Cuadro 9). En cambio, en el estado intacto 

solo son 2 rodales, con un 50% de aciertos. Hay que considerar que este no es un tipo de 

validación del modelo (como la validación cruzada), por lo tanto, no refleja el desempeño de 

este, sino que es para conocer la existencia del error que podría tener este mapa a escala de 

rodal (Figura 8). 

Cuadro 9. Evaluación del desempeño del modelo a escala de rodal. 

Nombre 

del rodal 

Estado de 

alteración 

real 

Estado de 

alteración 

predicho  

Probabilidad 

de ser del 

estado 

alterado (%) 

N° de 

haces 

Rodal 6 Alterado Intacto 42,1 14 

Rodal 7 Alterado Alterado 76,89 4 

Rodal 2 Alterado Alterado 77,48 25 

Rodal 12 Alterado Alterado 91,98 38 

Rodal 13 Alterado Alterado 66,15 89 

Rodal 9 Alterado Intacto 48,19 27 

Rodal 4 Alterado - - - 

Rodal 8 Alterado Alterado 71,64 43 

Rodal 11 Alterado Intacto 34,55 5 

Rodal 15 Alterado Alterado 68,93 20 

Rodal 10 Alterado Intacto 36,33 10 

Rodal 17 Alterado Alterado 90,41 12 

Rodal 16 Alterado Intacto 43,51 9 

Rodal 3 Alterado Alterado 76,47 31 

Rodal 5 Intacto Alterado 50,65 15 

Rodal 18 Intacto Intacto 0,39 81 

Rodal 1 Alterado Alterado 59,71 16 

Rodal 14 Alterado Alterado 60,78 14 
La columna “probabilidad de ser alterado (%)” es el resultado de la función logit del modelo (a nivel de haz GEDI) promediado para el 

rodal en cuestión. El rodal 4 fue excluido debido a que no estaba presente en la rodalización del LABMME. 

 

DISCUSIÓN 

 

En la presente investigación se demostró que el LiDAR satelital GEDI es adecuado para 

evaluar el estado intacto y alterado en bosques caducifolios altamente fragmentados situados 

en áreas con topografía compleja. Se encontró que en los bosques Maulinos costeros la 

mayoría de los rodales (51) fueron clasificados como alterados y el resto (14) como intactos, 

con tan solo 3 rodales intactos que superaron las 90 ha. A continuación, se discutirán los 

hallazgos en el orden de los objetivos específicos. 
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Landtrendr como herramienta para identificar el estado de alteración de los bosques 

 

Esta investigación desarrolló una metodología innovadora para identificar el estado de 

alteración de los bosques a nivel de rodal, utilizando la herramienta Landtrendr el cual, a 

diferencia de estudios anteriores que identificaron bosques intactos a través de la ausencia de 

perturbación detectable (Tyukavina et al., 2016; Potapov et al., 2017; Vogeler et al., 2020), 

en esta investigación se compararon los rodales con una muestra de referencia para 

clasificarlos como intactos o alterados, lo que permitió establecer límites más precisos y 

objetivos entre ambos estados (Parkes et al., 2003; Vásquez-Grandón et al., 2018). 

Con esta metodología Landtrendr se obtuvo una exactitud del 73,33% en comparación con 

los registros tomados en terreno sobre signos de incendios y evidencia de tala, Nguyen et al. 

(2018) presentó exactitudes similares de 78,6% y 72,3% para eventos de perturbación 

primaria y secundaria, respectivamente. Igualmente, los rodales que se clasificaron como 

alterados de acuerdo con Landtrendr y no presentaron signos de incendios o de tala in situ, 

presentaron características atípicas para lo esperado en un bosque intacto, es decir, área basal 

baja (< 20 m2/ha), superficie del rodal baja (< 10 ha) o densidad del dosel alta (> 3000 

árboles/ha), por lo tanto, pese a no encontrar signos de incendios y tala, se piensa que fueron 

categorizados correctamente. En futuros estudios se podría explorar la existencia de una 

relación entre la pérdida y recuperación del dosel de Landtrendr con un área basal baja (< 20 

m2/ha), Superficie del rodal baja (< 10 ha) o Densidad del dosel alta (> 3000 árboles/ha). 

Aunque se trabajó con un periodo Landtrendr de 1984-2022 (39 años), es posible que la 

herramienta de GEE detecte perturbaciones de hasta aproximadamente 50 años, al menos en 

incendios, debido a que se ha observado que índices de vegetación (entre ellos NBR) tardaron 

al menos 7 a 10 años en recuperar el nivel que presentaba previo a un incendio forestal (Bright 

et al., 2019; Hao et al., 2022). Esto permitiría cumplir con el periodo sin perturbación de la 

definición de bosque intacto planteada: “son bosques que no presentan signos de actividad 

humana significativa detectables en los últimos 50 años, y que presentan una estructura 

heterogénea que permita inferir que se ha desarrollado de forma natural” (Rouvinen y 

Kouki, 2008; Gutiérrez et al., 2009; Potapov et al., 2017; Gutiérrez et al., 2021). 

Los resultados de los rodales 3, 14 y 17 podrían ser evidencia de lo anterior, debido a que al 

ocurrir una perturbación Landtrendr primero capta una pérdida de dosel y luego una 

recuperación (Kennedy et al., 2010). No obstante, estos rodales presentaron únicamente 

diferencias significativas en la recuperación del dosel en comparación con la muestra de 

referencia, encontrándose en terreno signos evidentes de perturbación pasada sobre tala o 

incendios. Por lo tanto, es probable que estas perturbaciones hayan ocurrido antes del período 

de observación de Landtrendr, lo que sugiere que esta herramienta puede detectar cambios 

más allá de su período de análisis. 

Se deben tener presente las limitaciones de Landtrendr al ser un tipo de teledetección óptica, 

es decir, se enfoca principalmente en los cambios en la cubierta del dosel. De esta manera, la 

biomasa total o alteraciones que se estén produciendo debajo del dosel podrían no ser 

detectadas por esta herramienta óptica, por ejemplo, la recolección de leña, el pastoreo o el 

raleo por lo bajo (Morales-Barquero et al., 2014). Adicionalmente, Nguyen et al. (2018) 

reporta que Landtrendr tiene dificultades para detectar perturbaciones de baja gravedad (e.g. 

incendios de baja intensidad, tala selectiva, insectos y sequías) ya que a menudo se confunde 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0034425718304048
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0034425718304048
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con el ruido producido por correcciones atmosféricas y geométricas imperfectas, la fenología 

de la vegetación, las variaciones del ángulo solar y la degradación del sensor (Cohen et al., 

2018). 

 

Estructura de bosques Maulinos costeros intactos y alterados 

 

Se logró capturar un amplio espectro de alteración para el área de estudio en los 18 rodales 

muestreados, esto se puede observar en las distintas condiciones de cada rodal y los distintos 

niveles de pérdida y recuperación de dosel de Landtrendr (Figura 4 y cuadro 3 y 5). Esto 

también se evidencia en la alta variabilidad estructural de los rodales, con un rango de 14,7 - 

56,0 m2/ha en su área basal y 1015 - 4131 árboles/ha de densidad de árboles (Cuadro 3). Con 

tal de reforzar lo anterior, en la literatura para bosques de hualo se han registrado áreas 

basales de 23,6 m2/ha (Muñoz et al., 2013) hasta 61,5 m2/ha (Santelices y Stephan, 1998, 

como se citó en Santelices et al., 2020). Igualmente, Muñoz et al. (2013) reportaron unas 

densidades de 1326 hasta 2004 árboles/ha. 

En cuanto a las diferencias entre bosque de estado intacto y alterado, los resultados de la 

información del terreno indican que los bosques intactos tendieron a presentar un mayor área 

basal y algunos individuos con altura y DAP máximo significativamente mayor que los 

bosques alterados. El no encontrar diferencias en otras métricas in situ podría deberse a que 

los rodales del área de estudio son jóvenes (< 100 años) y no presentan grandes diferencias 

en su rango etario, en comparación a bosques del sur de Chile con una edad estimada de hasta 

404 años en la isla de Chiloé (Gutiérrez et al., 2008a; Gutiérrez et al., 2009). De acuerdo con 

un estudio dendrocronológico realizado por Urrutia-Jalabert et al. (no publicado) con 

mediciones del año 2021, el árbol más antiguo del rodal intacto número 18 data del año 1914, 

el cual contó con un DAP de 102 cm, siendo este el mayor DAP de todos los árboles medidos 

en las parcelas de este estudio, por lo tanto, es posible que este sea el rodal más antiguo 

medido. 

 

Bosques Maulinos costeros, sus estados de alteración y LiDAR GEDI: insumos para la 

restauración y conservación 

 

Los bosques Maulinos costeros están dentro de uno de los 36 Hotspot de biodiversidad global 

y al mismo tiempo se encuentran amenazados por el creciente número e intensidad de los 

incendios (González et al., 2011; Urrutia-Jalabert et al., 2018), facilitando la invasión de 

Pinus radiata (Gómez et al., 2019), lo que los lleva a estar en riesgo de colapso ecosistémico 

(Alaniz et al., 2016). Por ello esta razón, es importante su rehabilitación, restauración y 

conservación, tomando relevancia los resultados de este estudio, debido a que en estas 

materias los 2 mapas derivados del modelo del estado de alteración indican que los LiDAR 

satelitales como GEDI pueden ser usados como insumo para la evaluación integral de los 

rodales.  

Los estados de alteración de los bosques Maulinos costeros se diferenciaron 

significativamente en 27 de 43 métricas LiDAR, no obstante, varias de estas estuvieron 
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altamente correlacionadas (rs > 0,7), por esta razón se redujo su número de las 27 métricas 

significativas a solo 10 para ser evaluadas en el modelo. A partir de la curva del espesor del 

follaje (Apéndice 7) se interpreta que los bosques intactos presentaron un dosel superior con 

significativamente mayor biomasa (mayor cantidad de hojas y ramas) que los bosques 

alterados, debido a que presentaron mayor energía reflejada en los estratos 6 al 10. 

Igualmente, se podría entender que en la parte inferior del dosel los bosques intactos 

presentaron significativamente menor biomasa que en los bosques alterados, ya que tuvieron 

menor energía reflejada en los estratos 1 y 2 en la curva del espesor del follaje. No obstante, 

no se puede asegurar tal hallazgo debido a la atenuación de la energía a medida que el láser 

pasa a través del perfil del bosque, por lo tanto, una mayor densidad de hojas y ramas en los 

estratos más altos influyó, en parte, a que haya una menor densidad en los estratos 1 y 2 para 

los bosques intactos en comparación con los alterados, lo que se puede desprender de una 

correlación negativa (rs = -0,6) entre el espesor 10 y 1 en los haces intactos (Apéndice 6). 

Las métricas que realizaron el mejor modelo fueron el espesor 1 y 10, en donde se obtuvo 

una exactitud de (66,67%), lo que se considera adecuado al estar cercano al 70,5% de 

exactitud del estudio de Spracklen y Spracklen (2021) quienes predicen los bosques de hoja 

ancha antiguos (old-growth forest) en Ucrania con un modelo de random forest usando 

métricas GEDI. Esto refuerza el que los LiDAR satelitales como GEDI son adecuados para 

identificar diferentes estados en los bosques, incluso en aquellos de tipo caducifolio que se 

encuentran altamente fragmentados y en un área con topografía compleja, como se pudo 

demostrar en el presente estudio. 

 

Rehabilitación, restauración y conservación de los bosques Maulinos costeros 

Los 2 mapas derivados del modelo predictivo (Figura 7 y 8) del estado de alteración pueden 

ser usados como insumo para la evaluación integral de los rodales. Los rodales intactos 

podrían evaluarse para solicitar su declaración como áreas silvestres protegidas del estado o 

para su desarrollo como iniciativa de conservación privada (áreas bajo protección privada o 

comunitaria; ASÍ Conserva Chile y Fundación Tierra Austral, 2020). Igualmente podrían 

servir como referencia en cuanto a su estructura y composición para la restauración. En 

cambio, los rodales alterados podrían ser candidatos para restauración. Además, los bosques 

afectados por el mega-incendio del primer trimestre de 2023 (Figura 8, Duran, 2023), ya sea 

intacto o alterado, podrían ser rehabilitados (Murcia et al., 2017). 

De acuerdo con los resultados obtenidos, únicamente 3 de los 14 rodales intactos lograron 

superar las 90 hectáreas, pudiendo ser de principal interés para su designación como áreas 

silvestres protegidas del estado o como iniciativas de conservación privada (ASÍ Conserva 

Chile y Fundación Tierra Austral, 2020). Sin embargo, es importante tener en cuenta que uno 

de estos rodales, el número 18 usado como referencia, fue afectado por el incendio del primer 

trimestre de 2023. Por lo tanto, se requeriría llevar a cabo tareas de rehabilitación antes de 

considerar su declaración como área protegida. 
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Recomendaciones para el uso de los mapas sobre el estado de alteración 

Es recomendable que ambos mapas de la extrapolación del modelo (Figura 7 y 8) sean 

utilizados por expertos que puedan cubrir sus incertidumbres con otros conocimientos sobre 

los rodales en cuestión. Para ello se mencionan las siguientes sugerencias:  

1. Se sugiere usar un DEM para considerar que en pendientes > 30° pueden aumentar 

las probabilidades de una predicción errónea, debido a que el modelo se ajustó con 

datos con pendientes menores a 30°. Además, el error en la estimación de la altura 

aumenta con la pendiente (Liu et al., 2021; Dhargay et al., 2022). 

2. Para tener mayor certeza sobre si un rodal podría estar intacto, se sugiere: I. realizar 

una evaluación en terreno, considerando las variables estructurales y de intervención 

humana (tocones y signos de incendio); II. se podría evaluar el rodal intacto en 

cuestión con Landtrendr al compararlo con los valores de la muestra de referencia o 

III. se podría usar información auxiliar, tal como la altura máxima del rodal, la 

cobertura del dosel o evaluar visualmente su estado mediante GEP. 

 

¿Podría la metodología Landtrendr ser suficiente para mapear el estado de alteración 

de los bosques? 

 

De la presente investigación se desprende el cuestionamiento de si la metodología Landtrendr 

por sí sola es suficiente para evaluar el estado de alteración de los bosques o si es necesario 

en conjunto a un posterior modelo predictivo con LiDAR GEDI. A continuación, se discuten 

ventajas y desventajas sobre ambos caminos metodológicos. 

Utilizar únicamente la metodología Landtrendr permite una evaluación del estado de 

alteración más precisa, siempre que las rodalizaciones sean adecuadas, es decir, se evite el 

ruido de la incorporación de tipos de cobertura distinta a los bosques nativos. Además, no 

requiere del preprocesamiento de datos LiDAR ni de la generación del modelo respectivo, 

sin embargo, si el número de rodales es elevado, podría requerir un gran esfuerzo para realizar 

las rodalizaciones respectivas. 

En cambio, usar Landtrendr y GEDI en conjunto para evaluar el estado de alteración ofrece 

una predicción a escala del haz de luz GEDI, permitiendo tener mayor detalle sobre los 

bosques en cuestión. Otra ventaja es que podría requerir una cantidad considerablemente 

menor de rodalizaciones en áreas extensas, debido a que solo necesita las suficientes (e.g. 18 

como en el presente estudio) para entrenar y validar el modelo para luego extrapolar al resto 

del área. No obstante, debido al término de la vida útil de GEDI, en el futuro se volverá 

información desactualizada para evaluar el estado de alteración, por lo tanto, habría que 

esperar el lanzamiento de un nuevo LiDAR satelital con datos de acceso abierto para realizar 

evaluaciones del estado de alteración. 

En síntesis, se recomienda utilizar Landtrendr y GEDI únicamente cuando sea necesario 

realizar una cantidad considerable de rodalizaciones y dentro del corto plazo. En cualquier 

otro caso, la metodología que utiliza únicamente Landtrendr podría ser la mejor opción. En 

futuras investigaciones se podría utilizar esta metodología restringiendo los rodales a evaluar 

por su superficie (e.g. > 100 ha) o también se podría evaluar el potencial de la metodología 

con rodalizaciones de instituciones del estado como el Catastro Vegetacional de CONAF 
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(2017b), en donde se tendría que aplicar una zona buffer para evitar coberturas distintas a los 

bosques en cuestión. 
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CONCLUSIONES 

 

LiDAR satelital GEDI es adecuado para evaluar el estado de alteración en bosques 

caducifolios, altamente fragmentados y situados en áreas de topografía compleja, ya que la 

clasificación del estado de alteración usando métricas estructurales GEDI fue 

razonablemente exitosa, con una exactitud del 66,67%. Se identificó que, de los 65 rodales 

evaluados en los bosques Maulinos costeros, 14 rodales se encuentran en estado intacto, de 

estos solo 3 superaron las 90 ha de superficie. Estos rodales son de principal interés para su 

designación como áreas silvestres protegidas del estado o su desarrollo como iniciativa de 

conservación privada, especialmente porque este ecosistema boscoso se encuentra en riesgo 

de colapso debido a su intenso historial de cambio de uso de suelo y la presencia creciente 

de incendios. 

Se logró generar una metodología con la herramienta Landtrendr con la cual es posible 

identificar bosques de estado intacto y alterado. Los bosques Maulinos costeros intactos se 

caracterizan por tener un mayor área basal, presentando árboles más altos y con un mayor 

DAP en comparación con los bosques alterados. Asimismo, los bosques intactos tuvieron 

significativamente mayor cantidad de hojas y ramas en la mitad superior del dosel de acuerdo 

con los porcentajes de energía reflejada de GEDI. Por otro lado, 27 de 43 métricas GEDI son 

significativamente diferentes entre los estados de alteración de los bosques, aunque la 

mayoría estuvieron altamente correlacionadas (rs > 0,7). 

Para futuras investigaciones sobre la evaluación del estado de alteración de los bosques, se 

sugiere que la metodología generada con la herramienta Landtrendr es suficiente por sí sola 

en la mayoría de los casos. Utilizar la metodología Landtrendr en conjunto con un modelo 

GEDI se recomienda únicamente cuando se requiera evaluar una cantidad considerable de 

rodales en el corto plazo. 
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APÉNDICES 

 

Apéndice 1. Parametrización por defecto en Landtrendr. 

Filtros y parámetros para los mapas de magnitud y duración del cambio  

Nombre del parámetro o filtro Valor u opción por defecto  

Vegetation change type Loss 

Vegetation change sort Greatest  

Filter by Magnitude No se filtró 

Filter by Duration No se filtró 

Filter by MMU (Minimum Mapping Unit) No se filtró 

Definición de parámetros para el ajuste de la serie de tiempo (parámetros enfocados 

a las regresiones lineales y métodos de ajuste) 

Nombre del parámetro o filtro Valor u opción por defecto  

Max Segments 6 

Spike Threshold 0,9 

Vertex Count Overshoot 3 

Prevent One Year Recovery true 

Recovery Threshold 0,25 

p-value Threshold 0,05 

Best Model Proportion 0,75 

Min Observations Needed 6 

Fuente: Elaboración propia a partir de la herramienta Lantrendr (LT-Data-Visualization-

Download-App_v1.0) del code editor de GEE (Gorelick et al., 2017). 

Apéndice 2. Comparación de variables estructurales entre las parcelas usadas en esta 

investigación del rodal 18 y las 13 parcelas externas al estudio del LABMME del mismo 

rodal. 

Variables estructurales Parcelas usadas 

en esta 

investigación 

Parcelas 

externas 

Altura máxima (m) 21,47(±2,15) 23,05(±1,62) 

Altura promedio (m) 10,38(±0,66) 10,86(±0,99) 

DAP máximo (cm) 48,23(±15,38) 52,21(±11,24) 

DAP promedio (m) 13,18(±0,48) 14,28(±1,98) 

Área basal (m2/ha) 50,25(±4,97) 47,21(±14,35) 

Densidad (árboles/parcela) 180,67(±18,04) 143,93(±31,78) 

Densidad (árboles/ha) 2555,91(±255,17) 2036(±449,65) 

Coeficiente de asimetría del 

DAP 

1,63(±0,79) 1,80(±0,62) 

Los valores del cuadro corresponden a la media de las parcelas, el valor entre paréntesis corresponde a la desviación estándar. 
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Apéndice 3. Intervalo de confianza del 95% del p valor de la prueba U de Mann-Whitney al comparar los rodales con la muestra de 

referencia (Referencia) con 100 iteraciones. 

Rodal P-valor perdida 

(IC 95%) 

Media de la 

magnitud 

de perdida 

Desviación 

estándar de 

la magnitud 

de perdida 

P-valor recuperación 

(IC 95%) 

Media de la 

magnitud de 

recuperación 

Desviación 

estándar de 

la magnitud 

de 

recuperación 

Rodal 6 -2,4E-15*** - 1,2E-13*** 174,6 89,12 -2,3E-12*** - 7,4E-11*** 188,35 107,97 

Rodal 9 -1,9E-05*** - 1,2E-04*** 156,62 207,93 -2,7E-10*** - 7,3E-09*** 193,17 199,6 

Rodal 2 4,0E-08*** - 1,5E-07*** 154,13 110,22 1,0E-14*** - 4,1E-14*** 169,48 100,19 

Rodal 7 1,0E-05*** - 9,6E-05*** 150,07 108,76 3,9E-20*** - 2,7E-19*** 291,76 147,78 

Rodal 8 -1,5E-05*** - 2,5E-04*** 144,44 181,05 2,9E-15*** - 1,5E-14*** 202,17 191,98 

Rodal 17 3,6E-0,1 - 4,9E-01 115,95 146,97 5,7E-29*** - 2,3E-28*** 314,09 130,39 

Rodal 13 -1,1E-04*** - 3,7E-04*** 108,82 91,83 -4,2E-10*** - 1,7E-09*** 143,9 95,05 

Rodal 16 4,4E-02* - 1,1E-01 108,63 131,07 -1,6E-23*** - 7,0E-23*** 260,17 125,85 

Rodal 12 1,6E-07*** - 1,7E-0,6*** 102,55 64,11 -1,9E-11*** - 7,7E-10*** 122,84 77,59 

Rodal 10 2,9E-04*** - 1,8E-03** 84,39 64,28 4,3E-05*** - 1,2E-04*** 87,1 65,77 

Rodal 4 4,2E-04*** - 7,4E-04*** 80,22 41,94 3,3E-14*** - 6,6E-14*** 224,93 59,8 

Rodal 15 2,2E-03** - 1,2E-02* 68,89 46,18 1,7E-01 - 2,5E-01 50,12 50,6 

Rodal 11 2,9E-05*** - 1,9E-04*** 68,87 36,07 2,3E-03** - 6,3E-03** 55,51 35,46 

Rodal 5 5,0E-01 - 6,0E-01 39,19 30,68 4,9E-01 - 5,9E-01 34,52 34,18 

Referencia NA 37,08 29,57 NA 31,81 34,52 

Rodal 3 4,5E-01 - 5,7E-01 35,11 23,99 -2,2E-08*** - 1,4E-07*** 84,32 36,09 

Rodal 18 5,1E-01 - 6,2E-01 34,96 28,46 4,5E-01 - 5,6E-01 29,10 34,85 

Rodal 1 2,2E-0,1 - 3,3E-01 30,3 32,42 -1,2E-05*** - 7,3E-04*** 67,17 37,1 

Rodal 14 8,4E-02 - 1,7E-01 29,52 43,35 1,5E-06*** - 1,4E-05*** 85,57 51,33 

p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). La mediana y la desviación estándar de la magnitud, tanto de pérdida como de recuperación, son el valor promedio de la población de pixeles del rodal. El 
cálculo del intervalo de confianza causa que algunos p-valores sean negativos, estos deben considerarse como valor 0. Los datos están ordenados en orden descendente de acuerdo con la mediana de la 

pérdida de cobertura. Los rodales en negrita corresponden a los clasificados como intactos de acuerdo con la metodología de Landtrendr. 
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Apéndice 4. Cantidad y porcentaje de árboles por especie del total de parcelas muestreadas. 

Nombre común Cantidad Porcentaje del 

total 

Total 7578 100,0% 

Hualo 5138 67,8% 

Peumo 910 12,0% 

Avellano 271 3,6% 

Litre 239 3,2% 

Roble 235 3,1% 

Piñol 146 1,9% 

Corcolén 113 1,5% 

Corontillo 100 1,3% 

Arrayan 91 1,2% 

Pino 55 0,7% 

Boldo 54 0,7% 

Maqui 37 0,5% 

Quillay 34 0,4% 

NN 33 0,4% 

Eucalipto 30 0,4% 

Retamilla 20 0,3% 

Naranjillo 19 0,3% 

Lingue 14 0,2% 

Radal 10 0,1% 

Bollen 9 0,1% 

Queule 5 0,1% 

Maitén 5 0,1% 

Mayu 3 0,0% 

Olivillo 3 0,0% 

Arrayan macho 1 0,0% 

Canelo 1 0,0% 

Manio de hojas largas 1 0,0% 

Pitao 1 0,0% 
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Apéndice 5. P valor y significancia de las métricas GEDI evaluadas para los estados de 

alteración. 

N Métrica GEDI P-valor Significancia d de Cohen 

1 PAVD 0-5 m (m²/m³) 0,23225 No 

significativa 

0,331 

2 PAVD 5-10 m (m²/m³) 0,01730 * 0,647 

3 PAVD 10-15 m (m²/m³) 0,00077 *** 0,939 

4 PAVD 15-20 m (m²/m³) 0,00940 ** 0,784 

5 PAVD 20-25 m (m²/m³) 0,11880 No 

significativa 

0,472 

6 PAVD 25-30 m (m²/m³) 0,49682 No 

significativa 

0,184 

7 PAI 0-5 m 0,00303 ** 0,838 

8 PAI 5-10 m (m2/m2) 0,00245 ** 0,889 

9 PAI 10-15 m (m2/m2) 0,02224 * 0,685 

10 PAI 15-20 m (m2/m2) 0,14282 No 

significativa 

0,437 

11 PAI 20-25 m (m2/m2) 0,50107 No 

significativa 

0,182 

12 PAI 25-30 m (m2/m2) 0,38470 No 

significativa 

- 

13 rh10 (m) 0,00203 ** 0,910 

14 rh20 (m) 0,00195 ** 0,921 

15 rh30 (m) 0,00451 ** 0,814 

16 rh40 (m) 0,00503 ** 0,794 

17 rh50 (m) 0,00880 ** 0,734 

18 rh60 (m) 0,02912 * 0,604 

19 rh70 (m) 0,06534 No 

significativa 

0,507 

20 rh80 (m) 0,08334 No 

significativa 

0,477 

21 rh90 (m) 0,09863 No 

significativa 

0,455 

22 rh95 (m) 0,11978 No 

significativa 

0,428 

23 rh100 (m) 0,19995 No 

significativa 

0,353 

24 Espesor estrato 1 (%) 0,00102 ** -0,903 

25 Espesor estrato 2 (%) 0,01232 * -0,746 

26 Espesor estrato 3 (%) 0,12997 No 

significativa 

-0,420 

27 Espesor estrato 4 (%) 0,36840 No 

significativa 

0,247 
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N Métrica GEDI P-valor Significancia d de Cohen 

28 Espesor estrato 5 (%) 0,07966 No 

significativa 

0,466 

29 Espesor estrato 6 (%) 0,04156 * 0,535 

30 Espesor estrato 7 (%) 0,00529 ** 0,824 

31 Espesor estrato 8 (%) 0,03098 * 0,608 

32 Espesor estrato 9 (%) 0,03011 * 0,660 

33 Espesor estrato 10 (%) 0,00091 *** 1,001 

34 H del dosel más grueso (m) 0,01968 * 0,632 

35 Asimetria 0,09785 No 

significativa 

0,463 

36 Kurtosis 0,72082 No 

significativa 

-0,103 

37 Arbustos (%) 0,01561 * -0,692 

38 Hierbas (%) 0,00151 ** -0,841 

39 H media del estrato más espeso (m) 0,01039 * 0,695 

40 H media del estrato menos espeso (m) 0,01418 * -0,782 

41 VHD (m) 0,00501 ** -0,797 

42 FHD 0,09193 No 

significativa 

0,463 

43 Cobertura (%) 0,00026 *** 0,954 
p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). Todas las métricas se distribuyeron normalmente, salvo por PAI 25.30 m, por lo tanto, en todas 
se utilizó la prueba de t de Student a excepción de esta última. Los valores positivos de d de cohen significan que los rodales intactos tienen 

una media mayor que los alterados en aquella métrica y viceversa para los valores negativos. 
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Apéndice 6. Correlación entre las 10 métricas GEDI seleccionadas para evaluar en el 

modelo. 

p < 0,05 (*); p < 0,01 (**); p < 0,001 (***). 
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Apéndice 7. curva del espesor del follaje promedio: para haces intactos y alterados. 

 


