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Estructura, dinámica y modelos de ensamblaje del bosque
mediterráneo: entre la necesidad y la contingencia

Miguel Ángel de Zavala

Resumen. Estructura, dinámica y modelos de ensamblaje del bosque mediterrá-
neo: entre la necesidad y la contingencia. El conocimiento generado durante los últimos
años en nuestro país sobre los bosques mediterráneos ha proporcionado una valiosa
información a distintos niveles de organización y escalas espacio-temporales: desde la
respuesta más inmediata a cambios ambientales llevadas a cabo por los estomas, hasta la
dinámica cuaternaria de los bosques. Sin embargo estas piezas se presentan más bien
como un “colleague” o “puzzle” sin resolver que como una teoría científica sobre la
organización de las comunidades. En parte esta limitación se debe a las restricciones
metodológicas de la ecología al uso, fundamentada principalmente en modelos predeter-
minados y contrastes de hipótesis que resultan inapropiados para el análisis de sistemas
dinámicos complejos y jerarquizados. El análisis de modelos sencillos que exploran la
conexión entre patrones a un determinado nivel de organización (e.g. la planta comple-
ta, el rodal o el paisaje) y los procesos subyacentes a un nivel de organización inferior,
nos permiten identificar y explorar los mecanismos que controlan la función y estructu-
ra de los ensamblajes más característicos del bosque mediterráneo. A escala de la comu-
nidad, factores ecológicos e históricos modulan la composición florística según procesos
aleatorios y contingentes localmente, pero que no obstante resultan en patrones y regu-
laridades predecibles a otras escalas. Modelos que conectan la morfología y las historias
vitales de cada especie con la heterogeneidad espacial se presentan como punto de par-
tida para la formulación de una teoría de la estructura y dinámica del bosque mediterrá-
neo. Dicha teoría, basada en predicciones probabilísticas pero con valores agregados e
indeterminación conocidos a cada escala, es una herramienta de diagnóstico esencial en
la ordenación actual del bosque mediterráneo.

Summary. Structure, dynamics and assembly models of Mediterranean forests:
between contingency and necessity. Over the last years, our knowledge of Mediterrane-
an ecosystems has increased considerably, including description of processes at different
levels of biological organizations and spatio-temporal scales: from stomata responses to
environment to Quaternary forest dynamics. Our current knowledge, however, resem-
bles more a colleague or puzzle to be assembled than a scientific theory on forest com-
munity organization. This limitation stems in part from ecological methods which lar-
gely rely on rigid statistical approximations and hypotheses testing which are alone
insufficient for dissecting hierarchically-structured dynamical systems. Analyses of sim-
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ple models which explore the connections between patterns at a given level of biologi-
cal organization (e.g. whole plant, stand or landscape) and processes at underlying orga-
nization levels, allow us to identify and to explore the main mechanisms governing the
structure and function of forest assemblages. At the community level, both ecological
and historical factors influence landscape structure according to processes which are
contingent and stochastic locally, but that can result in regularities and predictable pat-
terns at other scales. Models connecting plant species morphology and life histories to
spatial heterogeneity are a starting point for the development of a predictive and expla-
natory theory of Mediterranean forests dynamics. Such a theory, based on probabilistic
predictions, but with average and uncertainty known at each scale, seems an essential
diagnosis tool to guarantee sustainable use of forest resources in the face of uncertainty.

1. Introducción

La identificación de los factores que determinan la distribución de las especies y los
mecanismos que regulan su organización en ensamblajes o comunidades son un objetivo cen-
tral de la ecología vegetal (Crawley 1986). El conocimiento de estos factores y mecanismos
es esencial para comprender la génesis del paisaje actual o para predecir la respuesta de las
comunidades a cambios ambientales o de uso. 

A lo largo del siglo XX los bosques mediterráneos han sido analizados desde puntos de
vista, objetivos, escalas de análisis y niveles de organización muy diferentes. Desde la ecofi-
siología a la ecología de paisaje, o desde la biología evolutiva a la selvicultura, se han pro-
porcionado infinidad de detalles sobre la estructura de los ecosistemas forestales y su funcio-
namiento. Los ciclos de materia y energía del ecosistema, la estructura de las comunidades y
las respuestas funcionales y demográficas de las principales especies del bosque mediterráneo
son conocidos con cierto detalle o están en proceso de conocerse (Rodá et al. 1999, Ne´eman
y Trabaud 2000, Terradas 2001, Zamora y Pugnaire 2001). Estos estudios han permitido pro-
fundizar en los procesos que operan a distintos niveles de organización, cuestionando para-
digmas anteriores y planteando nuevos interrogantes. Sin embargo, nuestro conocimiento de
los bosques mediterráneos se asemeja al de un “colleague” o puzzle sin resolver en el que las
piezas no acaban de encajar en un esquema inteligible o teoría científica que nos permita res-
ponder a algunas de las preguntas actuales más importantes.¿Qué mecanismos regulan el
ensamblaje de especies en una comunidad? ¿Y la transición entre una comunidad y otra? ¿Qué
umbrales de uso pueden resultar en transiciones irreversibles o de degradación? ¿Puede la
fragmentación o los cambios ambientales contribuir a intensificar estos procesos? Nuestra
capacidad para responder a estas y otras preguntas es todavía limitada. Los mecanismos que
estructuran la mayor parte de las comunidades de plantas mediterráneas no están identifica-
dos lo cual limita nuestra capacidad de llevar a cabo una gestión sostenible de las mismas y
responder a los riesgos planteados por el cambio global.

La elevada heterogeneidad ambiental de la Península Ibérica y una larga historia de
explotación por parte de numerosas civilizaciones han contribuido a conformar un comple-
jo tapiz vegetal. Las historias de vida, la competencia, las perturbaciones y la variabilidad
genética han incidido sobre este tapiz para conformar un escenario dinámico y desordena-
do (Blondel y Aronson 1995, Capítulo 1). La estructura y dinámica de las comunidades pre-
senta, no obstante, una serie de regularidades en el espacio y en el tiempo. Dichas regulari-
dades sugieren la existencia de mecanismos o principios generales que controlan de forma
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predecible la respuesta de la vegetación a determinadas escalas. La dinámica y composición
de los bosques ibéricos en el Cuaternario revela pautas de hegemonía, alternancia y codo-
minancia entre taxones que no puede explicarse únicamente por procesos circunstanciales e
históricos (Costa et al. 1990, Carrión et al. 2001). La distribución actual de la vegetación se
corresponde con variaciones edáficas y climáticas, y existen asociaciones vegetales que se
repiten en localidades dispares con condiciones ambientales similares (Costa et al. 1998,
Ojeda et al. 2000). La cadencia de sustitución de unas especies por otras tras una perturba-
ción sigue un esquema predecible a partir de los atributos morfológicos e historias vitales
de las especies, incluso en regiones mediterráneas de diferentes continentes (Zavala et al.
2000, Pausas 2001). Estos fenómenos sugieren la existencia de unos mecanismos o reglas
de ensamblaje generales que explican las tendencias observadas a distintas escalas y en
diferentes localidades.

En este capítulo exploramos algunos procesos que son esenciales para comprender la
estructura de los bosques mediterráneos y que no han sido recogidos en concepciones botáni-
cas o estudios ecológicos anteriores. La complejidad de los ecosistemas, las relaciones jerár-
quicas entre los distintos niveles de organización y las diferentes escalas espaciales y tempo-
rales en las que se manifiestan los procesos ecológicos hace que nuestras preguntas no puedan
siempre ser reducidas a premisas categóricas ni sometidas a experimentación. Aspectos tales
como la heterogeneidad espacial, la no-linearidad y, la estocasticidad son inherentes a la Natu-
raleza y difícilmente pueden ser encorsetados en unidades replicables homogéneas o descri-
tos mediante hipótesis categóricas. La modelización, desde el análisis de gradientes a los
modelos de proceso, permite explorar los fenómenos de interrelación que se establecen entre
los diferentes niveles de organización y señalar qué aspectos son críticos y cuáles irrelevantes
para describir el sistema a cada escala (May 1986, Levin 1992). 

Los avances llevados a cabo durante los últimos años en los distintos ámbitos de la eco-
logía, la recopilación de detalladas bases documentales de la distribución de los bosques y los
avances en biología teórica y computacional permiten desarrollar modelos más precisos de la
distribución y dinámica de la vegetación mediterránea. El espacio, la historia o el azar inte-
raccionan con procesos ecológicos para resultar en comportamientos impredecibles a deter-
minadas escalas, que no obstante definen mecanismos que regulan de manera predecible la
respuesta de los ecosistemas a otras escalas. La identificación de estos mecanismos es esen-
cial para la formulación de modelos con base científica que permita conservar y llevar a cabo
un uso sostenible de la biodiversidad.

2. Antecedentes históricos

A escala global la segregación de formaciones vegetales se explica en gran medida por
la secuencia anual de radiación y precipitación (Woodward 1987). Los biomas incluyen
comunidades vegetales con características fisionómicas y estructurales similares resultantes
tanto de unos ancestros comunes como de una convergencia evolutiva entre filogenias dispa-
res (Mooney y Dunn 1970, Archibold 1995). Por tanto, se acepta que, a esta escala, el clima
es el principal determinante ecológico y evolutivo de la fisionomía, distribución y estructura
de las comunidades.

A escala local los factores que regulan la distribución de las especies y su asociación en
comunidades son más inciertos. A lo largo del tiempo, sucesivas migraciones, cambios cli-
máticos o simplemente el azar hace que las asociaciones desaparezcan y la composición de las
comunidades no se mantenga constante (Davis 1981). Procesos de competencia, herbivoris-
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mo y otras perturbaciones alejan a las comunidades recurrentemente de una hipotética situa-
ción de equilibrio con el clima y el suelo. Las comunidades no aparecen siempre como ensam-
blajes fijos sino que se aprecia un recambio continuo de especies a lo largo de los gradientes
ambientales (Whittaker 1975).

La estructura y dinámica de las comunidades vegetales presenta, no obstante, una serie
de regularidades o patrones en el espacio y tiempo que se repiten de forma predecible en dife-
rentes localidades. Las especies se segregan de forma predecible a lo largo de gradientes
ambientales con cada especie ocupando una misma posición relativa a lo largo del mismo que
es independientemente de la localidad en cuestión (Whittaker 1975, Tilman 1988). La suce-
sión secundaria, con trayectorias de reemplazamiento entre especies predeterminadas (Horn
1975), o la alternancia cíclica entre especies (Watt 1947) son procesos bien documentados
para diversos sistemas. La estructura de la comunidad se presenta por tanto como un epifenó-
meno o propiedad emergente de procesos que operan diferencialmente para cada especie, y no
como el resultado de la procesos endógenos de autoorganización. Durante las últimas décadas
el reto ha consistido en la identificación del conjunto de mecanismos o leyes que explican
estas regularidades a partir de procesos que operan a nivel de individuo o especie.

El trabajo pionero de ecólogos teóricos como Robert Mac-Arthur, y la formalización de
conceptos como el nicho ecológico (1958), ha guiado a una generación de botánicos que han
tratado de interpretar la estructura de las comunidades según estos conceptos. El principio de
exclusión competitiva (Gause 1934) postula que dos especies con el mismo nicho no pueden
coexistir en la comunidad, ya que una de las dos acabaría por desplazar eventualmente a la
otra. De este principio se deduce que la riqueza específica de una comunidad sería igual al
conjunto de especies cuya valencia ecológica incluye las condiciones ambientales de dicha
comunidad, tanto porque su óptimo se encuentre a lo largo de un determinado gradiente o por-
que simplemente puede tolerar esas condiciones. Si las predicciones de la teoría del nicho fue-
ran ciertas cabría esperar que la estructura de la vegetación tuviera una dimensionalidad inva-
riante definida por un número reducido de ejes ambientales, con cada especie ocupando un
lugar específico en el espacio definido por esos ejes.

Desde los años sesenta los ecólogos han desarrollado infinidad de métodos para com-
probar estas teorías (Austin 1985) que han contribuido sustancialmente al conocimiento de las
comunidades. Sin embargo, la reducción de la estructura de la comunidad a unos pocos ejes
ambientales no ha sido fácil de demostrar, particularmente para sistemas multiespecíficos.
Este hecho ha estimulado la búsqueda de explicaciones alternativas, principalmente basadas
en modelos teóricos que permiten explorar las consecuencias de la diferenciación a lo largo
de otros ejes menos obvios, tales como habilidad competitiva frente a la capacidad coloniza-
dora o de dispersión (Horn y Mac Arthur 1972), diferencias interespecíficas en tasas de cre-
cimiento (Huston 1994), partición temporal de los recursos (Chesson 1983), susceptibilidad
diferencial a herbívoros o patógenos (Crawley 1986), así como teorías nulas que enfatizan
cambios aleatorios en la abundancia relativa de las especies y ausencia de diferenciación de
nichos (Connor y Simberloff 1986, Hubbell 2001). 

A pesar de estos avances teóricos, la desconexión existente entre modelos y observa-
ciones ha limitado el estudio directo en campo de las formas reales de dinámica que sólo ha
alcanzado un grado aceptable de desarrollo en unas pocas comunidades, principalmente pas-
tos y bosques templados (Tilman 1988, Pacala et al. 1996, Rees et al. 1996). Por tanto, los
mecanismos que estructuran la mayor parte de las comunidades permanecen aun por identi-
ficar.



3. Determinantes de la estructura y distribución de las comunidades
forestales

La vegetación mediterránea conforma una unidad fisionómica bien definida en los már-
genes occidentales de los cinco continentes, aproximadamente entre 3º y 40º de latitud. El cli-
ma se caracteriza por la alternancia de períodos húmedos templados o fríos con períodos secos
y calurosos (Archibold 1995). Estas condiciones climáticas, junto a la existencia de perturba-
ciones recurrentes, imponen una serie de restricciones comunes a la vegetación. Como resul-
tado muchas especies presentan síndromes y adaptaciones morfológicas y funcionales especí-
ficas de la región mediterránea (ver Capítulos 4, 5, 6 y 12). 

En la cuenca mediterránea, y en particular en la Península Ibérica, confluyen una extra-
ordinaria heterogeneidad del medio físico y factores de explotación muy diversos directa o
indirectamente asociados a actividades antrópicas (Ruiz de la Torre 1990). Los patrones de
segregación y distribución de las principales especies forestales a escala regional no son aza-
rosos sino que aparece ligado a variaciones ambientales, principalmente climáticas y edáficas
(Rivas-Martínez 1987). La variación ambiental en temperatura y humedad favorece la exis-
tencia de una amplia diversidad de biotopos dentro de una misma región, pudiendo abarcar
desde comunidades semiáridas a bosques templados. Como resultado la vegetación presenta
una estructura en mosaico en la que se observa la segregación entre los principales pisos alti-
tudinales, regiones pluviométricas, posiciones topográficas, la transición del medio calizo al
silíceo y otros tipos edafoclimáticos (Allué 1990, Elena-Roselló 1997). La existencia de estas
unidades ha favorecido una concepción estática del paisaje que aparece como un mosaico de
asociaciones vegetales con una composición predecible en función de las condiciones edafo-
climáticas sobre las que se asienta (Braun-Blanquet 1951, Rivas-Martínez 1987). Sin embar-
go, la correspondencia entre comunidades y ambiente es sólo aparente. La historia de migra-
ciones y recolonizaciones en el Cuaternario, las actividades humanas y las perturbaciones
entre otros factores, han interaccionado con la heterogeneidad ambiental para alejar a la comu-
nidad de forma recurrente de un hipotético equilibrio con el ambiente. Todo ello ha contri-
buido a hilvanar un complejo y diversificado tapiz vegetal que incluye comunidades “climá-
cicas”, sucesiones secundarias, autosucesiones y sucesiones regresivas (Capítulo 1, Blondel y
Aronson 1995). El estudio y análisis de estas estructuras es difícilmente abordable mediante
clasificaciones lineales y discretas que soslayan la heterogeneidad espacial, y se requiere el
desarrollo de herramientas más flexibles que incorporen explícitamente esa variabilidad.

3.1. Estructura de la comunidad: un modelo estadístico general

La estructura de una comunidad vegetal puede describirse por su composición y la abun-
dancia absoluta o relativa de cada especie. Los modelos correlacionales que relacionan la
estructura de la comunidad con factores ambientales e históricos son habitualmente el primer
paso para describir regularidades e inferir hipótesis causales acerca de su génesis y manteni-
miento. El desarrollo de modelos correlacionales de la estructura de los bosques mediterráne-
os puede acometerse en la actualidad con elevada fiabilidad debido a la existencia de detalla-
das bases cartográficas de la vegetación y coberturas ambientales. 

En su acepción más amplia un modelo estadístico se fundamenta en los tres elementos
mostrados en el esquema de la Fig. 1. El concepto de verosimilitud de nuestras observaciones
en relación a un determinado modelo (Edwards 1972, Hilborn y Mangel 1997) permite selec-
cionar uno u otro modelo y rechazar o aceptar las hipótesis planteadas. La variación de la
abundancia de cada especie a lo largo de un gradiente ambiental define un proceso probabi-
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lístico que encapsula los diferentes mecanismos que estructuran la comunidad; desde la his-
toria, la competencia, el crecimiento o la dispersión. La formulación analítica explícita de este
proceso es del máximo interés para comprender los procesos ecológicos subyacentes y su
transformación enmascara la variabilidad de nuestras observaciones, objeto de estudio per se.
El establecimiento de relaciones entre los parámetros del proceso probabilístico y las varia-
bles ambientales definen un conjunto de modelos matemáticos que sugieren diferentes formas
de organización de la comunidad.

Los patrones de dependencia entre estructura del bosque mediterráneo y ambiente mues-
tran varios tipos de distribuciones estadísticas como corresponde a la variedad de mecanismos
que los han originado. De manera general la variedad de patrones observados en la abundan-
cia de una especie a lo largo de un gradiente muestra una distribución de tipo gamma. Esta
distribución resulta de la combinación de procesos multiplicativos y exponenciales y permite
acomodar un rango muy amplio de respuestas: desde una curva exponencial negativa hasta
una curva unimodal con un máximo para valores intermedios de área basal. La abundancia
relativa, evaluada como el porcentaje de área basal de cada especie con respecto al total, pre-
senta frecuentemente distribuciones de tipo beta con un grado de asimetría variable a lo largo
de un gradiente, sugiriendo la existencia de una fuerte interferencia o tendencia a la segrega-
ción espacial entre especies. Las distribuciones lognormales o normales son igualmente habi-
tuales en variables tales como la producción o el crecimiento e indican un papel predominan-
te de interacciones multiplicativas o aditivas, respectivamente.
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Figura 9.1. La inferencia estadística y el desarrollo de un modelo estadístico correlacional se basa en tres elementos
principales: un modelo probabilístico o distribución estadística, los parámetros de dicho proceso o hipótesis que defi-
nen diferentes relaciones funcionales y finalmente nuestras observaciones. Los diferentes modelos planteados son
evaluados en términos de su verosimilitud con respecto a nuestras observaciones.



Podemos definir un modelo estadístico general a partir de los datos de un inventario
forestal del que conocemos la abundancia de cada especie j y las diferentes variables ambien-
tales Vk asociadas a cada parcela q del inventario. Si el modelo probabilístico viene definido
por una distribución gamma, la expresión G(Bj

obs(q), Bj (q), n) estima la probabilidad de los
valores observados Bj

obs(q) para una especie j, dado que los errores se distribuyen según una
función gamma de media Bj (q) y coeficiente de forma n. La comparación entre modelos que
difieren en las relaciones entre Bj (q), n y las variables ambientales permiten contrastar dife-
rentes teorías e hipótesis acerca de los mecanismos que estructuran la comunidad. Por ejem-
plo, según la hipótesis individualística de Gleason y la teoría del nicho la relación entre la
abundancia de las especie j (área basal) y los diferentes factores ambientales Vk de cada par-
cela q del inventario describe una curva Gaussiana unimodal. Para dos ejes ambientales cua-
lesquiera, V1(q) y V2(q), la media seguirá una curva unimodal tridimensional estimada a par-
tir del producto de las dos curvas unimodales y caracterizada por los parámetros M1 y M2 y σ1
y σ2 que indican respectivamente la posición relativa y anchura de la curva a lo largo de los
ejes V1(q) y V2(q). Valores pequeños de σ1 y σ2 resultan en curvas afiladas en las que la posi-
ción relativa de la especie j a lo largo del gradiente es muy sensible a valores de V1(q) y V2(q).
En función de nuestras hipótesis pueden añadirse otros parámetros y relaciones sin más limi-
taciones que las derivadas de nuestras hipótesis y habilidad matemática. Por ejemplo la inclu-
sión de un parámetro adicional que multiplica a Bj (q) permite explorar el efecto de variables
ambientales o del tipo de gestión sobre la altura máxima de la curva de Gauss (cuando V1(q)
y V2(q) igualan a M1 y M2, respectivamente). Igualmente podemos comprobar la existencia de
asimetrías en la curva Gaussiana derivadas de procesos de competencia (Gauch y Whittaker
1972), o explorar posibles causas de la heterocedasticidad estableciendo relaciones entre, σ1,
σ2 y otras variables.

En la Fig. 2 se muestran los resultados de comparar diferentes modelos que relacionan la
abundancia de Quercus ilex y Quercus faginea en el centro de la Península Ibérica con dife-
rentes factores ambientales. El efecto y significación estadística de un factor ambiental cua-
lesquiera Vk puede ser analizado comparando la verosimilitud de un modelo que recoge una
dependencia funcional de los parámetros de la distribución, Bj (q) o n, con respecto a Vk y la
de un modelo nulo en el que Bj (q) y n son independientes de Vk (modelo al azar) (Hilborn y
Mangel 1997). El modelo tal como se ha descrito describe un proceso gamma con una depen-
dencia funcional de la media con respecto a cada gradiente ambiental según una curva Gaus-
siana. La verosimilitud de cada modelo es proporcional al radio de cada círculo mostrándose
la intensidad de la correlación entre el área basal de cada especie con diferentes combinacio-
nes de factores ambientales. El área basal del encinar se correlaciona de manera destacada con
la precipitación anual. La combinación de precipitación anual y duración de la sequía climá-
tica resulta en el mejor ajuste sugiriendo la existencia de dos posibles mecanismos indepen-
dientes actuando sobre el encinar: uno la precipitación anual que se relaciona con la asimila-
ción integrada anual de carbono y la producción del rodal, y otro la aridez que influye de
manera determinante tanto sobre la producción como sobre la composición del rodal. En el
caso del quejigo su producción se correlaciona principalmente con la profundidad del suelo
que se asocia a una mayor disponibilidad hídrica. El mejor ajuste resulta de un modelo basa-
do en este factor y en la temperatura mínima mensual que indica sensibilidad por parte de esta
especie a la continentalidad.

La abundancia de una determinada especie en el rodal, por tanto, puede describirse como
un proceso gamma que integra los diferentes procesos ecológicos e históricos que condicio-
nan la abundancia de dicha especie en aquellas localidades donde esté presente. El efecto sig-
nificativo y diferencial de los diferentes factores ambientales sobre cada una de estas dos espe-
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cies pone de manifiesto la existencia de relaciones de dependencia entre los procesos subya-
centes a la distribución gamma y dichos factores ambientales. Una inspección más detallada
de estas relaciones puede ayudarnos a comprender los posibles mecanismos y relaciones cau-
sales que determinan la estructura de la comunidad.

3.2. Distribución espacial de las especies: límites a los modelos correlacionales

La abundancia y distribución de las principales especies dominantes del bosque medite-
rráneo evidencia una fuerte correlación con factores ambientales principalmente la aridez, la
temperatura y la topografía (Costa et al. 1998, Rouget et al. 2001). La existencia de estas
correlaciones justifica a priori la elaboración de modelos predictivos que permitan predecir la
estructura de la comunidad en diferentes localidades a partir de dichas variables. ¿Pueden
estos modelos correlacionales predecir adecuadamente la distribución y abundancia de las
especies forestales?

Para responder esta pregunta hemos calibrado modelos de distribución de tres de las
especies dominantes en los ecosistemas forestales del centro de la Península Ibérica -Quercus
coccifera, Quercus ilex y Quercus faginea a partir de observaciones del 2º Inventario Fores-
tal Nacional (ICONA 1995) y las coberturas ambientales disponibles a partir de modelos cli-

Figura 9.2a. Correlación entre el área basal de encina (a) y quejigo (b) para distintas combinaciones de factores
ambientales. El modelo probabilístico describe un proceso gamma con una media que varia según una curva Gaus-
siana (ver Sección 3.1.). El radio del círculo es proporcional al grado de ajuste o verosimilitud. El mejor ajuste para
la encina se produce para un modelo dependiente de la precipitación anual y la duración de la sequía (DSQ). Para el
quejigo el mejor ajuste es el de un modelo dependiente de la profundidad de suelo y la temperatura mínima anual
(Temp. mín.). Otras abreviaciones hacen referencia a la intensidad de la sequía (IS), la evapotranspiración (ETP) y el
coeficiente de variación (CV).
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Figura 9.2b. Correlación entre el área basal de encina (a) y quejigo (b) para distintas combinaciones de factores ambien-
tales. El modelo probabilístico describe un proceso gamma con una media que varia según una curva Gaussiana (ver Sec-
ción 3.1.). El radio del círculo es proporcional al grado de ajuste o verosimilitud. El mejor ajuste para la encina se produ-
ce para un modelo dependiente de la precipitación anual y la duración de la sequía (DSQ). Para el quejigo el mejor ajuste
es el de un modelo dependiente de la profundidad de suelo y la temperatura mínima anual (Temp. mín.). Otras abrevia-
ciones hacen referencia a la intensidad de la sequía (IS), la evapotranspiración (ETP) y el coeficiente de variación (CV).

máticos (Rey 1999). La distribución de cada especie según estos modelos se describe median-
te un proceso binomial (ausencia o presencia en cada parcela) con probabilidad de ocurrencia
p dependiente de las condiciones ambientales Vk. Tras comparar más de doscientos modelos
con dependencias funcionales entre p y ambiente dispares, el modelo más verosímil fue aquel
que describe una variación de la media p como una curva unimodal o campana de Gauss
dependiente de la duración de la sequía y la altitud (Zavala et al. en prep.).

Para validar la capacidad de reproducir los patrones observados, cualidad necesaria para
la predicción se llevaron a cabo dos tipos de análisis. Por un lado, el modelo se utilizó para
predecir la variación en la frecuencia de ocurrencia a lo largo de gradientes ambientales; en
segundo lugar, se contrastó la estructura espacial resultante de aplicar el modelo de depen-
dencia ambiental con la estructura observada en las parcelas del inventario forestal. En la
Fig. 3 podemos observar la variación en la frecuencia de ocurrencia de estas tres especies de
Quercus a lo largo de un gradiente de aridez climática (predicciones y observaciones). Se
observa una buena correspondencia entre ambas sugiriendo que el modelo estadístico captura
procesos que son determinantes para la distribución de estas especies. A lo largo de dicho gra-
diente los tres Quercus se segregan parcialmente mostrando regiones de exclusión y de coe-
xistencia de acuerdo al modelo general descrito para otras comunidades (Whittaker 1975). La
encina es la especie más abundante y con una amplitud de nicho mayor. No obstante su fre-



Procesos y mecanismos

258

Figura 9.3. Segregación de Quercus ilex (círculos oscuros), Quercus faginea (círculos abiertos) y Quercus coccifera
(triángulos oscuros) a lo largo de un gradiente de duración de la sequía climática a partir de las observaciones en las par-
celas del 2º Inventario Forestal Nacional. Las líneas sin símbolos muestran la predicción de un modelo correlacional
(proceso binomial) con probabilidad de ocurrencia media dependiente de la sequía según una curva Gaussiana.

cuencia decrece mucho en localidades con una duración de la sequía climática superior a sie-
te meses en donde es reemplazada por la coscoja. El quejigo es la especie menos abundante y
con un nicho más restringido, probablemente porque ha sido excluido de extensas zonas agrí-
colas que le son favorables. Su frecuencia también disminuye a partir de los seis meses de
sequía climática, siendo sustituido por la encina y coscoja, especies más xerófilas.

El grado y escala de agregación espacial para cada especie pueden describirse mediante
un correlograma que relaciona el grado de autocorrelación (Ω) entre pares separados entre sí
una distancia variable. Dicho método es similar a un semivariograma y es robusto con res-
pecto a la distribución espacial de las unidades de muestreo (Purves y Law 2002). A medida
que la distancia entre pares aumenta el grado de autocorrelación espacial disminuye. La Fig. 4
muestra la estructura espacial de las observaciones y la obtenida a partir de las predicciones
del modelo probabilístico correlacional (líneas con símbolos). El modelo correlacional repro-
duce las tendencias principales en la estructura espacial para las dos especies, incluyendo
cambios de agregación a segregación (valores de Ω mayores o menores que la unidad, res-
pectivamente). En el caso de la coscoja (Quercus coccifera) se observa además un buen ajus-
te entre la intensidad de la agregación predicha por el modelo y las observaciones (no mos-
trado), aunque este efecto puede deberse en parte a la ausencia de estructura espacial en su
distribución. Para la encina y quejigo se observa, sin embargo, un importante desajuste entre
intensidad de agregación predicha y observada. En particular, la distribución espacial de
ambas especies presenta un grado de agregación mayor que la esperable según un modelo
basado en una dependencia ambiental.
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Figura 9.4. Correlograma de la
ausencia/presencia de Quercus
ilex (a) y Quercus faginea (b) en el
centro de la Península. El eje de
ordenadas describe el grado de
autocorrelación entre pares situa-
dos a una distancia variable (eje
abscisas). Valores inferiores a la
unidad reflejan total independen-
cia. La intercepción con el eje de
abscisas nos da una idea de las
escalas de agregación y el eje ver-
tical nos indica la intensidad de la
agregación. Para cada especie se
muestran las observaciones (líneas
continuas), las predicciones del
modelo correlacional basado en
una dependencia climática (cua-
drados) y las predicciones del
modelo de metapoblaciones
(triángulos).
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La desavenencia entre predicciones del modelo correlacional y observaciones sugiere
que los efectos correlativos entre vegetación y ambiente no son por sí solos suficientes para
explicar la distribución espacial de las especies. La presencia o ausencia de una determinada
especie aparece correlacionada con determinados factores ambientales. El ambiente a su vez
tiende a estar autocorrelacionado (lugares próximos tienden a ser más parecidos entre sí que
lugares alejados). La correlación vegetación/factores ambientales puede enmascarar depen-
dencias asociadas al espacio per se y que no pueden ser descritas mediante un modelo corre-
lacional. Estas dependencias pueden, no obstante, tener un efecto determinante sobre la agre-
gación o segregación de las especies, lo que limita la aplicación de modelos correlacionales
como herramientas predictivas de la vegetación.

3.3. Procesos espaciales y distribución de las especies

Durante los últimos años numerosos estudios teóricos y empíricos han documentado la
importancia del espacio sobre la estructura y dinámica de las comunidades (ver revisión en
Tilman y Kareiva 1988). Las plantas son organismos sésiles cuya capacidad para colonizar un
determinado biotopo depende tanto de su adecuación a las condiciones ambientales del mis-
mo como de su capacidad de acceder a él mediante la dispersión. La estructura espacial de las
poblaciones y las restricciones al acceso de propágulos pueden tener una gran influencia sobre
la estructura de la comunidad. Por ejemplo la limitación en la dispersión previene que el mejor
competidor acceda a todos los sitios que le son favorables potenciando así la coexistencia de
un número mayor de especies de lo esperable si la comunidad se estructurase por mecanismos
de competencia (Pacala y Tilman 1994). La importancia del espacio y la heterogeneidad
ambiental lleva a plantearnos en qué grado la distribución de las especies es el resultado de
uno u otro factor. En particular, ¿pueden estos procesos de naturaleza espacial explicar las
desavenencias en agregación entre observaciones y modelos correlacionales descritas en la
sección anterior?

La importancia relativa de la heterogeneidad ambiental y el espacio sobre la distribución
de las especies forestales puede ser ilustrada mediante un modelo de simulación que conside-
ra explícitamente tanto los procesos de dependencia entre vegetación y ambiente como pro-
cesos espaciales de dispersión (Zavala et al. en prep.). La comparación de modelos nulos con
respecto a alguno de estos procesos –heterogeneidad ambiental o el espacio– y la evaluación
de su capacidad predictiva permite inferir cuáles de estos mecanismos son críticos para expli-
car la distribución de las especies. El modelo en cuestión es una extensión del modelo corre-
lacional descrito en la sección anterior En concreto vamos a considerar tres posibles casos.
Así, además de las condiciones ambientales incorpora explícitamente procesos de coloniza-
ción y extinción dependientes de la fecundidad y capacidad de dispersión entre rodales (colo-
nización), y del tipo e intensidad de las perturbaciones que inciden en cada rodal (extinción).
El caso más sencillo corresponde a un paisaje forestal en el que todos los rodales del inventa-
rio presentan condiciones ambientales Vk similares (ambiente homogéneo) y experimentan la
misma probabilidad de recibir una determinada lluvia de semillas (dispersión regional). Es
decir, la lluvia de semillas será igualmente intensa en todos los puntos con independencia de
la distancia a los árboles progenitores. Este proceso es análogo al modelo clásico de metapo-
blaciones cuyo comportamiento ha sido analizado exhaustivamente en la literatura ecológica
(Levins 1969, Hanski 1997). Su aplicación al estudio de la distribución de estos tres Quercus,
sin embargo, resulta de escaso interés ya que no explica ninguna de las tendencias sistemáti-
cas de las observaciones: ni en la frecuencia de las especies a lo largo de un gradiente ambien-
tal ni en la estructura espacial de las observaciones.



Ecología del bosque mediterráneo en un mundo cambiante

261

Alternativamente cabe preguntarse si la inclusión de un proceso espacial como la disper-
sión local puede generar por sí solo una estructura de agregación similar a la observada inclu-
so en un ambiente homogéneo. La dispersión de Quercus en el bosque mediterráneo puede
ser relativamente local en relación a las escalas consideradas en este trabajo: tanto por disper-
sión gravitacional como por efecto de la dispersión de la bellota por animales. Así, Gómez
(2003) describe valores medios de unos pocos cientos de metros para la dispersión de bellotas
de encina por arrendajos en Sierra Nevada. Este efecto es extensible a otras especies zoócoras
(ver Capítulo 8) y a especies anemócoras tales como el pino carrasco (Nathan et al. 2001), y
puede ser incorporado en el modelo mediante una curva de dispersión o “kernel” en el que la
lluvia de semillas disminuye con la distancia al rodal progenitor (Levine y Murrell 2003).

La inclusión de un proceso de dispersión local incluso en condiciones ambientales homo-
géneas, resultó en una distribución agregada para las tres especies. El grado de agregación pre-
dicho siguió el mismo orden que el de las observaciones (Quercus coccifera > Q. faginea >>
Q. ilex) pero con valores sensiblemente inferiores. El modelo, tal como era esperable, no
reproduce la variación en la frecuencia de las especies con respecto a factores ambientales.
Aun así es destacable el hecho de que parte de la estructura de agregación observada es atri-
buible a dicho proceso de dispersión local. 

Finalmente, cabe preguntarse si la distribución espacial observada en estas tres especies
puede explicarse mediante sinergias derivadas de un ambiente heterogéneo y una dispersión
local. En la Fig. 4-5 se muestra la variación en estructura espacial resultante de considerar
simultáneamente ambos factores para el caso de Q. faginea. La heterogeneidad ambiental se
expresa sobre el éxito en el establecimiento y la producción de semilla que varían de rodal en
rodal en función de las condiciones ambientales. La dispersión, al igual que en el caso ante-
rior, es un proceso local acoplado a la estructura de la población. La combinación de ambos
procesos –dependencia del ambiente y dispersión local– predijo adecuadamente la segrega-
ción de las especies a lo largo de gradientes ambientales (frecuencia) y corrigió ostensible-
mente las desavenencias entre las predicciones del modelo correlacional y las observaciones
(ver sección anterior). Así, la intensidad de la agregación espacial se intensificó hasta valores
próximos a los observados (la autocorrelación de Q. faginea a los 5 km fue 2,15 mientras que
la observada fue 2,15; Q. ilex 1,19 versus 1,20 para la observada). En la Fig. 5 puede apre-
ciarse que la dispersión local reduce la frecuencia de ocurrencia en regiones contiguas que
serían favorables en ausencia de limitaciones de dispersión. Este efecto resulta en prediccio-
nes más realistas que las derivadas de un modelo con dispersión global en el que la coloniza-
ción es independiente de la configuración espacial. 

La comparación entre estos tres modelos indica que además de la correlación con el
ambiente, existen procesos de naturaleza espacial que tienden a intensificar o amortiguar los
patrones generados por el ambiente. Los efectos de heterogeneidad ambiental y dispersión
local no son aditivos. La combinación de ambos factores resulta en una agregación mayor que
la resultante de añadir dispersión local en un ambiente homogéneo. Este efecto es el resulta-
do de dos procesos que se refuerzan mutuamente. Por un lado, para una lluvia de semillas dada
las tasas de colonización son mayores en los sitios favorables ya que la probabilidad de esta-
blecimiento es mayor. Por otro lado, los factores ambientales están autocorrelacionados -los
sitios favorables para una especie tienden a estar rodeados de sitios también favorables. Por
lo tanto, si la dispersión es local, la lluvia de semillas será mayor en los sitios favorables que
es donde la especie adecuada a esas condiciones ambientales es más abundante. Es decir, la
dispersión local favorece a los sitios “buenos” y perjudica a los “malos”.
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Figura 9.5. Observaciones y resultados de aplicar dispersión local y regional en un modelo de metapoblaciones de
Quercus faginea. La presencia de Q. faginea se muestra con un punto oscuro. Tonos grises indican rodales poten-
cialmente utilizables por esta especie y tonos blancos zonas desfavorables, e.g. dedicadas a la agricultura o recurren-
temente perturbadas. La dispersión local impide la presencia del quejigo en sitios potencialmente utilizables en fun-
ción de su nicho climático. La inclusión de este mecanismo resulta en predicciones más realistas que las del modelo
con dispersión regional.

4. Dinámica del bosque mediterráneo: una perspectiva mecanicista

El análisis estático de la vegetación ayuda a identificar los principales factores que regu-
lan la distribución de especies y asociaciones vegetales. Las comunidades son, no obstante,
dinámicas, y su estructura fluctúa en el espacio y en el tiempo por efecto de la variación
ambiental y las perturbaciones. Desde un punto de vista dinámico uno de los aspectos más
característicos del bosque mediterráneo viene definido por lo que Costa et al. (1990) han
denominado la dialéctica conífera-frondosa. Este concepto alude a la hegemonía, codominan-
cia y alternancia de los géneros Pinus y Quercus constatada a diversas escalas espacio-tem-
porales. El análisis de los mecanismos que regulan la segregación y coexistencia de estos dos
géneros es clave para entender la génesis y dinámica actual del bosque mediterráneo.



Ecología del bosque mediterráneo en un mundo cambiante

263

4.1. Balance entre facilitación y competencia: del determinismo a la contingencia 

La sucesión o conjunto de cambios que experimenta la comunidad a lo largo del tiempo
es un proceso dinámico, y como tal su estudio se lleva a cabo mediante sistemas dinámicos.
El uso de modelos además se justifica porque la escala de análisis es muy superior a la de
observación (y duración de un proyecto de investigación medio) y porque permiten ilustrar el
efecto no siempre intuitivo de diversas interacciones. Los cambios en la estructura de la comu-
nidad son el resultado de varios procesos que operan a nivel de especie e individuo (Horn
1975, Whittaker y Levin 1977). La germinación y establecimiento de los propágulos, las inte-
racciones intra- o inter-específicas y la tolerancia diferencial de cada especie a las perturba-
ciones y condiciones ambientales son, entre otros, procesos que explicarán la dominancia, sus-
titución o alternancia de unas especies por otras. 

En los climas mediterráneos son varios los factores que inciden de manera determinante
sobre cada una de estas fases (Fig. 6). En primer lugar, la semilla debe escapar de los muchos
depredadores potenciales existentes, y debe ser capaz de llegar hasta un microhábitat favora-
ble –normalmente alejado del progenitor– donde se den los recursos y condiciones ambienta-
les adecuados para su germinación y desarrollo (Capítulos 3 y 8). La germinación y posterior
establecimiento de la plántula durante el primer año es considerada una fase crítica para el
reclutamiento de nuevos individuos en la población. Las diferencias interespecíficas que se
observan durante esa fase son uno de los mecanismos más importantes para explicar la segre-
gación de las especies en estas comunidades (Pigott y Pigott 1993). Una vez establecidos, los
brinzales entran en una nueva fase crítica en la que la tolerancia a la sequía y la competencia
por la luz son factores determinantes de la composición final del rodal (Capítulos 6, 7 y 12).
Finalmente, las actividades selvícolas, el herbivorismo o perturbaciones episódicas de distin-
ta índole (fuego, sequías, nevadas, etc) son habituales en la vegetación mediterránea. La capa-
cidad diferencial para re-establecerse tras una perturbación es otro mecanismo importante de
diferenciación entre especies con estrategias específicas que pueden dar lugar a dinámicas
bien contrastadas (Capítulos 4 y 13). 

El efecto diferencial de estos procesos sobre la dinámica y composición del rodal puede
evaluarse mediante un modelo analítico sencillo que incorpora los procesos demográficos
esenciales para describir la dinámica de Pinus halepensis y Quercus ilex, dos de las especies
más representativas del bosque mediterráneo (Fig. 6, ver detalles en Zavala 1999). Se cali-
braron modelos estadísticos que predicen la probabilidad de establecimiento durante el primer
verano con respecto a la radiación y a la disponibilidad hídrica según un experimento facto-
rial y modelos de crecimiento y mortalidad de juveniles a lo largo de un gradiente geográfico
de disponibilidad lumínica y aridez (Espelta 1996, Retana et al. 1999). Esta información fue
incorporada a un conjunto de ecuaciones en tiempo discreto que simulan los cambios en com-
posición del rodal en función del régimen de perturbaciones y disponibilidad hídrica.

El análisis de modelos dinámicos es de cierta complejidad y en general resulta difícil
obtener de forma explícita las ecuaciones de evolución de la densidad de ambas especies a
lo largo del tiempo. Habitualmente los modelos se resuelven para “puntos singulares” como
el punto de equilibrio que tiene lugar cuando las densidades de ambas especies permanecen
estacionarias. El estudio de las ecuaciones en estos puntos de equilibrio permite dilucidar
aspectos de la dinámica cualitativa del sistema y los efectos que la intensidad de la pertur-
bación o la disponibilidad hídrica ejercen sobre ella. Básicamente, el análisis de estabilidad
evalúa la posibilidad de que una especie pueda invadir con éxito un rodal monoespecífico
de la otra especie y viceversa. En función de qué especie puede invadir a cuál se establece-
rá una u otra dinámica de sucesión. Así ambas especies podrían llegar a coexistir cuando
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esta invasión es recíproca. Por el contrario si ninguna de las especies puede llegar a invadir
un rodal monoespecífico de la otra se daría un fenómeno de exclusión mutua o efecto fun-
dador en el que la especie que llegase primero sería la dominante. Finalmente, la exclusión
competitiva tendrá lugar cuando una de las dos especies puede invadir a la otra pero lo con-
trario no es posible. Las condiciones de invasibilidad se formalizan cuantitativamente
mediante la caracterización de las tasas de crecimiento poblacional de una especie en un
rodal dominado por la otra especie (técnicamente los autovalores del Jacobiano de la matriz
del sistema monoespecífico). 

En la Fig. 7 se representa gráficamente las condiciones de invasibilidad para unos nive-
les de intensidad de la perturbación (µ) y disponibilidad hídrica (ϖ) determinados que permi-
ten evaluar el tipo de dinámica que experimentará el rodal. Para conocer la dinámica del sis-
tema en distintas condiciones de disponibilidad hídrica (ϖ) e intensidad del aclareo (µ),
debemos analizar las tasas de crecimiento de una y otra especie en los puntos de equilibrio.
En el ejemplo considerado la disponibilidad hídrica viene condicionada por una precipitación
anual de 600 mm y una intensidad del aclareo equivalente a un 40% de la densidad. Bajo estas
condiciones el sistema presenta estados múltiples con dos equilibrios posibles. Cuando la
población de encina alcanza un equilibrio (tasa de crecimiento igual a la unidad), la tasa de
crecimiento de los pinos en un encinar sería inferior a 1 indicando la imposibilidad de inva-
sión. De la misma manera en el otro punto de equilibrio (tasa de crecimiento igual a la unidad
para los pinos) el crecimiento de la población de encinas les impide invadir el pinar. Bajo estas
condiciones obtendríamos una exclusión competitiva en la que ninguna de las dos especies
puede invadir un rodal de la otra. El resultado de la interacción entre especies es, por lo tan-

Figura 9.6. Fases ontogenéticas necesarias para explicar la dinámica del bosque. Las fases de establecimiento de la
plántula durante el primer verano y de juvenil son especialmente críticas en los ecosistemas mediterráneos. Las dife-
rencias interespecíficas que se establecen durante estas fases son en gran medida determinantes de la composición
final del rodal.
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to, contingente y depende de cual de ellas estuviera presente con anterioridad en el rodal. Es
decir, la composición final del rodal depende en gran medida de accidentes históricos o cir-
cunstanciales más que de procesos biológicos deterministas. 

Si la disponibilidad hídrica aumenta, las condiciones de equilibrio y comportamiento
cualitativo del sistema cambian dramáticamente. En condiciones mésicas y con intensidades
de aclareo bajas las tasas de crecimiento de las encinas bajo el dosel de un pinar son mayores
que 1 mientras que los pinos son incapaces de invadir el encinar. Esto resulta en una dinámi-
ca sucesional clásica en la que las especies más intolerantes a la sombra son paulatinamente
desplazadas por otras más tolerantes. En este caso el estado final de la sucesión es indepen-
diente de estados sucesionales previos y la sucesión converge hacia una especie determinada
o “clímax’’ en función de las condiciones ambientales. 

La transición y existencia de estas dos dinámicas sucesionales, que podríamos denomi-
nar respectivamente “contingente” y “determinista”, son el resultado de cambios en el balan-
ce neto de las interacciones planta-planta a lo largo de un gradiente de disponibilidad hídrica.
Es importante enfatizar el efecto negativo que la radiación tiene sobre la supervivencia de las
plántulas en condiciones de limitación hídrica (Rey Benayas 1998, Retana et al. 1999, Capí-

Figura 9.7. Gráfico para evaluar el comportamiento dinámico del sistema para diferentes niveles de intensidad de la
perturbación (µ) y disponibilidad hídrica (ϖ). El eje horizontal describe la radiación en el sotobosque (% PAR) duran-
te la sucesión. El eje de ordenadas (β) representa la tasa de crecimiento poblacional de una especie en un rodal mono-
específico de la otra especie. Para un valor mayor de 1 la población se expande, la unidad indica equilibrio, y un valor
menor que 1 refleja una disminución de la población. En función de la posición relativa de estas curvas el sistema
exhibe exclusión competitiva (“sucesión secundaria”) o exclusión mutua (“sucesión arrestada”).
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tulo 12) y que contrasta con las respuestas descritas en bosques templados en donde la luz es
el principal factor limitante. 

En la situación de “dinámica climácica o sucesión secundaria”, los efectos negativos de
la sombra –reducción de fotosíntesis e incremento de competencia por el agua–, son compen-
sados por sus efectos positivos –e.g. menor riesgo de fotoinhibición (Valladares y Pugnaire
1997, Capítulo 12) o una disminución en la demanda transpirativa. Como resultado se produ-
ce un efecto de facilitación del pinar hacia las encinas que favorece la instalación de plántu-
las de encina en su interior (Lookingbill y Zavala 2000). A medida que la sucesión progresa
y la luz en los estratos inferiores disminuye, la mortalidad de los juveniles de pino es mucho
más elevada que las de la encina por lo que estas últimas acaban desplazando gradualmente
al pinar.

En ecosistemas más áridos -sucesión contingente, autosucesión o sucesión arrestada- el
beneficio proporcionado por la sombra no puede compensar los costes derivados de la reduc-
ción fotosintética y la competencia por el agua. Por tanto, el efecto facilitador del pinar sobre
la encina puede desvanecerse y las encinas presentan dificultades para instalarse (Maestre et
al. 2003). Por tanto, la composición final de la comunidad presenta dos equilibrios estables en
función de la disponibilidad hídrica y la intensidad de la perturbación. En condiciones mési-
cas la sucesión estará controlada por el ambiente y convergerá hacia un rodal monoespecífico
de la especie más tolerante a la sombra. En condiciones xéricas o en sitios sometidos a per-
turbaciones intensas la composición de la comunidad es en parte un accidente histórico, res-
tringido pero no determinado únicamente por procesos ecológicos. 

4.2. Espacio, heterogeneidad ambiental, perturbaciones y mecanismos de coexistencia 

En el modelo anterior hemos asumido que el bosque es espacialmente homogéneo y que
todos los árboles experimentan las mismas condiciones edáficas. Esta simplificación es váli-
da para inferir los procesos de sustitución o coexistencia que tienen lugar en un rodal más o
menos homogéneo pero las conclusiones no pueden ser generalizadas a un paisaje forestal.
Los ecosistemas mediterráneos son muy heterogéneos, con variaciones en la disponibilidad de
recursos a una escala espacial muy reducida (Marañón 1986, Joffre y Rambal. 1993.). La pre-
cipitación, cambios en la textura del suelo o la orientación de la pendiente, entre otros facto-
res, pueden modificar el balance de las interacciones entre especies (Holmgren et al. 1997) y
por tanto la dinámica sucesional a escalas de pocos metros. Las perturbaciones, principal-
mente el fuego, el herbivorismo y los tratamientos selvícolas modificarán también la hetero-
geneidad ambiental influyendo sobre las oportunidades de establecimiento de las especies
(Valladares 2003, Capítulo 3). Estos efectos pueden además ser amortiguados o amplificados
por procesos de dispersión local (Sección 3.3.). 

Para explorar el resultado de la sinergia de estos procesos sobre la coexistencia del pino
y la encina se desarrolló un modelo estocástico espacialmente explícito con heterogeneidad
ambiental y dispersión local en el que el bosque se define como un conjunto de rodales que
difieren en su aridez y que se hayan conectados mediante la dispersión (Zavala y Zea 2004).
Los procesos de supervivencia de plántulas y juveniles se describen mediante un proceso
binomial en el que la media (número de éxitos) es una función de la radiación y la disponibi-
lidad hídrica según funciones y parámetros similares al modelo de rodal descrito en la sección
previa. La dispersión en el pino (especie anemócora) se describe según una curva Gaussiana
centrada en el árbol progenitor que indica la probabilidad de que una semilla alcance una
determinada distancia (Nathan et al. 2001). La curva de dispersión de la encina es más estre-
cha (dispersión gravitacional o zoócora de corto alcance), pero presenta otro máximo relativo
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a distancias mayores para simular la dispersión por vectores animales tales como el arrenda-
jo (Gómez 2003). 

El análisis del modelo muestra que la combinación de heterogeneidad ambiental, pertur-
baciones y espacio resultan en un variado repertorio de dinámicas espacio-temporales que
conducen a la permanencia de ambas especies en el paisaje. En ambientes mésicos (precipita-
ción superior a 500 mm) espacialmente homogéneos, pero sometidos a perturbaciones de baja
intensidad y frecuencia, el pinar es excluido por completo y el paisaje forestal alcanza un equi-
librio estable dominado por el encinar (Fig. 8a). Un incremento en la intensidad y frecuencia
de las perturbaciones posibilita la coexistencia indefinida de ambas especies ya que la capa-
cidad colonizadora de los pinos les permite capturar los claros que se van abriendo en el pai-
saje compensando su inferior competitividad en zonas de poca luz. Este equilibro dinámico
entre colonización y extinción es estable en el tiempo es suficiente para mantener la diversi-
dad tal como diversos estudios han demostrado (Hastings 1980).

En paisajes heterogéneos, formados por teselas que difieren en su disponibilidad hídrica,
los pinares pueden mantenerse de forma indefinida en el paisaje incluso en ausencia de pertur-
baciones. La existencia de localidades áridas en donde las plántulas de encina son incapaces de
instalarse resulta en la segregación espacial de ambas especies, con los pinares ocupando las
localidades más áridas. En el escenario más realista de paisaje heterogéneo y perturbaciones
variables, el sistema alcanza una situación de equilibrio en el que también ambas especies coe-
xisten (Fig. 8b). Si la sucesión se inicia a partir de una situación de deforestación, los pinos
alcanzan una densidad máxima en estados iniciales de la sucesión debido a su dispersión ane-
mócora y su nicho de regeneración amplio, -para decrecer después y ser paulatinamente susti-
tuidos por la encina. La abundancia de la encina aumenta gradualmente en el paisaje instalán-
dose en rodales de pinar a los que finalmente acaba desplazando por su mayor tolerancia a la
sombra. Su estrategia de dispersión zoócora facilita además el acceso a los pinares donde bajo
su protección las bellotas encuentran las condiciones óptimas para su establecimiento primero
y su desarrollo posterior como juvenil (ver sección anterior). La velocidad del proceso de inva-
sión del pinar aparece condicionada por la aridez de la estación, siendo esta más lenta según
aumenta la aridez. Igualmente los herbívoros o las perturbaciones pueden ralentizar o reiniciar,
respectivamente, el proceso sucesional. Una vez establecida la encina forma masas monoespe-
cíficas densas que impiden la instalación del pinar debajo de su cubierta y que pueden regene-
rarse vegetativamente tras un aclareo o fuegos de baja intensidad. 

El pinar, por el contrario, tenderá a ocupar las localidades más áridas y más pobres en
nutrientes tales como zonas abruptas, de solana o con substrato arenoso. Allí las condiciones
extremas neutralizan el efecto facilitador sobre la encina y el pinar forma masas estables con
dinámicas autosucesionales. Estas localidades son de máxima importancia para la persisten-
cia del pinar ya que actúan como refugios permanentes a partir de los cuales pueden coloni-
zarse otras localidades durante épocas favorables a su expansión (Fig. 9).

La frecuencia e intensidad de las perturbaciones tendrá un efecto diferencial en función
de las estrategias de re-establecimiento y las condiciones ambientales. La encina, al igual que
otros rebrotadores, podría verse favorecida por perturbaciones frecuentes en función de su
naturaleza e intensidad (Capítulo 4). Fuegos intensos o con un período de recurrencia lo sufi-
cientemente extensos como para permitir que alcancen su madurez sexual beneficiarían al
pino por su habilidad para colonizar zonas quemadas (Pausas 2001). Igualmente, las diferen-
cias en longevidad pueden ser cruciales y tenderán a eliminar a la especie menos longeva (el
pino) durante períodos de exclusión del fuego de gran duración. Historia, azar, heterogenei-
dad ambiental y perturbaciones interaccionarán por tanto para conformar una dinámica espa-
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Figura 9.8. Cambios en la densidad de pies de Pinus halepensis y Quercus ilex (eje vertical) a lo largo del tiempo
para un paisaje homogéneo y perturbaciones de baja intensidad (a) y un paisaje heterogéneo sometido a perturbacio-
nes recurrentes (b). El eje horizontal describe el tiempo medido como el número de ciclos de perturbaciones.

(A)

(B)
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cio-temporal compleja. El balance resultante entre exclusión competitiva y colonización es,
no obstante, robusto en un rango muy amplio de variación en las condiciones ambientales y
régimen de perturbaciones permitiendo la persistencia de ambas especies en el paisaje.

5. Implicaciones para la gestión

5.1. Modelos de predicción de la respuesta de la vegetación al cambio global:
¿Ciencia o ficción?

La evaluación de los posibles efectos del cambio global sobre las diversas funciones de
los ecosistemas es uno de los frentes de acción que pueden contribuir a mitigar o prevenir
dichos efectos. En particular, los efectos sobre la biodiversidad y el ciclo del carbono son
necesarios para diseñar políticas de sostenibilidad y ajustar los mecanismos compensatorios
de emisiones de dióxido de carbono. Es urgente aunar esfuerzos para desarrollar modelos
explicativos y predictivos de la respuesta de los ecosistemas forestales mediterráneos a los
diferentes componentes del cambio global.

Las dificultades asociadas a la parametrización de modelos de dinámica en sistemas mul-
tiespecíficos han conducido al desarrollo de modelos con base fisiológica que permite definir
un continuo de estrategias (en vez de especies) a partir de la variación continua en algunos de
sus rasgos morfológicos (Woodward 1987, Foley et al. 1996). Esta aproximación se justifica
por un número creciente de estudios que muestran la importancia que la variabilidad morfo-

Figura 9.9. Distribución espacial de Pinus halepensis (tonos oscuros) tras 50 ciclos de perturbaciones en un paisaje
mésico (precipitación anual de 600 mm). Los tonos oscuros indican densidad de encinas bajas (genetes/ha). La pro-
babilidad de que un rodal sea perturbado en cada ciclo (θ) es de 0.3. 
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lógica más que la fisiológica en definir las respuestas funcionales de las diferentes especies a
los factores ambientales (ver Capítulo 7). 

En la mayor parte de los modelos de vegetación a escala global las interacciones ecológicas
son inexistentes y se asume que los ecosistemas son una gran masa vegetal (“Green Slime’’); de
esta manera, los procesos fisiológicos se escalan directamente desde la hoja hasta el ecosistema
sin mediación previa de procesos ecológicos tales como la competencia o la dispersión. Todos
estos modelos son en realidad variantes de un mismo esquema general consistente en un circuito
de potencial hídrico en el que los distintos componentes de la planta son asimilables a resistores
o condensadores de un circuito electrostático (Sellers et al. 1997). La asimilación de carbono y
transpiración del dosel se describe a partir de las condiciones ambientales (radiación, temperatu-
ra del aire y humedad relativa) La ecuación de Farquhar et al. (1980) simula la tasa de asimila-
ción neta de carbono en función de la temperatura de la hoja y la conductancia estomática. Ade-
más el balance de energía y de masa junto a la ecuación de transpiración (Jarvis 1976) define un
sistema de ecuaciones no lineales en donde la única incógnita es la conductancia estomática. La
asimilación de carbono neta se obtiene después de descontar los costes de mantenimiento (respi-
ración) de los diferentes compartimentos de la planta como una función de la temperatura. Final-
mente, la estrecha relación observada entre asimilación y conductancia (Ball et al. 1987) permi-
te estimar la conductancia estomática y resolver el sistema de ecuaciones así definido. 

La aplicación de modelos de proceso con base fisiológica del bosque mediterráneo ha
sido acometida por varios autores con diferentes finalidades (Tenhunen et al. 1990, Gracia et
al. 1999, Mouillot et al. 2001, Zavala 2004). En el diseño de estos simuladores el principal
reto consiste en proporcionar una descripción realista de la variación del agua en el suelo y de
la respuesta de la vegetación a la sequía, aspectos estos tratados de manera muy superficial en
otros simuladores llevados a cabo en bosques templados, en donde la limitación por el agua
juega un papel secundario frente al de la luz o los nutrientes. 

Tenhunen et al. (1990) fue el primero en aplicar el esquema general descrito basado en
las ecuación de Ball et al. (1987) y de Farquhar et al. (1980) de forma combinada para des-
cribir las tasas de intercambio gaseoso en un encinar limitado por el agua. Dichos autores
mostraron que es posible predecir adecuadamente estos procesos con sólo ajustar la constan-
te de proporcionalidad entre la conductancia estomática y la asimilación de carbono (paráme-
tro gF en su modelo). Este parámetro integra los mecanismos endógenos asociados al cierre de
los estomas y es de máxima importancia, ya que su estimación permitiría predecir las tasas de
intercambio gaseoso a lo largo del período de sequía. La variación de gF observada a lo largo
de un período de sequía se corresponde con la esperable de un proceso de optimización a esca-
la de planta completa (la unidad de selección natural), en el que la planta maximiza su asimi-
lación de carbono estacional a la vez que disminuye su riesgo de mortalidad durante el vera-
no (Zavala 2004). En ausencia de una descripción mecanicista de los factores que regulan el
control estomático bajo condiciones de sequía este proceso de optimización permite incorpo-
rar el efecto de la competencia por el agua en un modelo forestal mecanicista. Alternativa-
mente la producción puede estimarse a partir de del cómputo de la eficiencia del uso del agua
y la transpiración (Gracia et al.1999, Mouillot et al. 2001). No obstante, la eficiencia en el uso
del agua varía durante un período de sequía y entre especies, siendo difícil su obtención para
sistemas multiespecíficos (Capítulo 6).

Los acercamientos anteriormente descritos constituyen avances importantes para compren-
der los mecanismos que regulan la producción del bosque mediterráneo. Sin embargo existen
varias limitaciones y retos por resolver. La inclusión explícita de procesos de competencia entre
individuos de diferentes tamaños y heterogeneidad espacial (Mouillot et al. 2001) es importan-



te ya que la dinámica de las comunidades está determinada en gran medida por procesos espa-
ciales, pudiendo estos efectos tener una elevada importancia sobre propiedades agregadas del
ecosistemas tales como la producción (Pacala y Deutschman 1995). La inclusión de procesos
espaciales, no-linealidades y estocasticidad en modelos con un elevado número de parámetros
dificulta, sin embargo, enormemente el análisis y comprensión de las predicciones. Los mode-
los complejos (e.g., Cramer et al. 2001) presentan numerosos problemas técnicos. Así, pueden
observarse argumentos circulares o tautológicos como la predicción de los cambios de distribu-
ción de las especies que emergen de restricciones arbitrarias en los que las especies resultan eli-
minadas a partir de determinados umbrales. Resulta relativamente sencillo construir un modelo
que genere las predicciones deseables incluso a partir de los mecanismos erróneos. Por tanto, a
medida que crece el número de parámetros aumenta la incertidumbre sobre las causas de sus pre-
dicciones. Su complejidad impide comprender estas causas y distinguir entre predicción y error
derivado de la incertidumbre en la estimación de los parámetros.

El desarrollo de modelos de dinámica forestal realistas desde el punto de vista biológico
pero a la vez, lo suficientemente sencillos como para que sus predicciones puedan ser anali-
zadas, implica el avance simultáneo en varios frentes. En primer lugar es necesario profundi-
zar en los mecanismos que controlan los procesos biológicos en cada nivel de organización
con modelos de dimensionalidad reducida en los distintos niveles. Esto incluye descripciones
tanto de la respuesta individual de los organismos al ambiente, como de modelos de la varia-
ción de los recursos y factores ambientales (e.g. el balance hídrico, Joffre y Rambal 1993). En
segundo lugar debe existir una fuerte conexión entre observaciones y parámetros de manera
que pueda conocerse de qué manera se propaga el error. Finalmente, el sistema resultante de
integrar los diferentes submodelos debe ser reducido a un conjunto de ecuaciones que permi-
tan analizar y comprender el comportamiento del sistema. 

Los sistemas forestales son sistemas dinámicos complejos cuya estocasticidad y no line-
aridad son esenciales para describir su naturaleza aleatoria y contingente. Sin embargo, el
modelo debe resultar en predicciones deterministas a determinadas escalas que expliquen las
regularidades observadas en los patrones actuales de distribución y respuestas sucesionales en
las principales comunidades forestales. Los procesos característicos de un simulador forestal
pueden ser expresados mediante modelos de flujo en forma de derivadas parciales (Moorcroft
et al. 2001, Zavala y Bravo 2004). Todo ello sugiere la posibilidad de implementar modelos
en forma analítica que incorporen los procesos esenciales que regulan la respuesta de la vege-
tación a cambios ambientales y perturbaciones.

5.2. Investigación y gestión forestal

La aplicación rutinaria de trabajos reduccionistas basados en contraste de hipótesis cate-
góricas ha generado un gran caudal de información sobre los ecosistemas recogidas en un
número creciente de publicaciones. La incapacidad de estas aproximaciones para responder a
cuestiones aplicadas ha originado numerosas críticas a la ciencia de la ecología (Peters 1991). 

Los sistemas forestales son sistemas complejos y jerarquizados cuya respuesta en el espa-
cio y en el tiempo es multifactorial. La combinación de unos pocos factores y niveles de inten-
sidad resulta a menudo en diseños experimentales inviables tanto en su ejecución como en la
interpretación estadística de las diferentes interacciones. El concepto de replicación de la uni-
dad experimental resulta de dudoso interés en muchos estudios ecológicos en donde la agre-
gación en unidades o bloques arbitrarios enmascara las escalas de heterogeneidad espacial a
la que los organismos responden y que es objeto de análisis per se. Incluso cuando la replica-
ción es posible (y económicamente viable), se tiende a conferir al grado de significación de la
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prueba estadística de una objetividad que es en realidad ilusoria, ya que dicho valor depende
indefectiblemente del número de réplicas. En el caso concreto de la investigación forestal, los
estudios de ecología al uso basados en el contraste de hipótesis sólo adquieren su plena signi-
ficación dentro de un contexto más amplio, hipotético-deductivo, y como comprobación de
hipótesis específicas que atañen a asunciones críticas para la dinámica del sistema o para un
objetivo de gestión determinado. De forma complementaria, los estudios fundamentados en
aproximaciones multivariantes han sido claves para el desarrollo de la ecología vegetal
moderna y la consolidación de la visión individualística de las comunidades. Sin embargo, el
uso generalizado de estas herramientas ha devenido en modelos demasiado rígidos, basados
de forma implícita o explícita en asunciones de linearidad y normalidad, no permitiendo esta-
blecer una correspondencia entre teorías ecológicas y observaciones. En particular, los patro-
nes vegetación-clima observados en los bosques mediterráneos presentan un alto grado de dis-
persión, con contornos heterocedásticos más triangulares que rectilíneos y cuyo
comportamiento medio es a menudo no lineal. En la mayoría de modelos existentes estas rela-
ciones se asumen lineales y homocedásticas. Así, en el análisis de correspondencia canónico
la abundancia de las especies a lo largo de un gradiente ambiental puede seguir una curva uni-
modal, pero el gradiente se define injustificadamente como una combinación lineal de facto-
res ambientales. Este es sólo un ejemplo pero la mayor parte de estas técnicas se basan en cál-
culos desconocidos o asunciones injustificadas. Este problema es generalizable a una gran
cantidad de estudios ecológicos pero resulta más evidente en zonas mediterráneas en donde
factores antrópicos enmascaran los efectos de procesos ecológicos. Las técnicas de análisis no
paramétrico (Vayssieres et al. 2000), que permiten identificar un conjunto de reglas subya-
centes a las observaciones, pueden ser un primer paso para establecer hipótesis o guiar futu-
ras aproximaciones experimentales. No obstante la ausencia de una formulación analítica del
proceso que genera nuestras observaciones limita su interés teórico.

El análisis de los factores que estructuran las comunidades requiere por tanto el desarro-
llo de modelos estadísticos específicos para cada situación que permitan interpretar nuestras
observaciones en relación a una u otra hipótesis o teoría ecológica. Incluso cuando el modelo
multivariante escogido sea el adecuado, debe ser considerado como un primer paso dentro del
método científico cuya validez se restringe a una fase de descripción de tendencias y formu-
lación de hipótesis, pero que es por sí sola insuficiente para identificar mecanismos tales como
el espacio o la competencia cuyo análisis requiere el uso de modelos de proceso.

5.3. Hacia una selvicultura mediterránea con base científica

El desarrollo de modelos de proceso es necesario para diagnosticar posibles cambios en
la producción y composición del rodal en respuesta a un determinado régimen de perturbación
y diferentes calidades de estación. Con esta información el selvicultor puede planificar y opti-
mizar sus actuaciones en función de unos determinados objetivos de gestión (Hawley y Smith
1982, Oliver y Larson 1990). La regeneración de las diferentes especies, la evolución tempo-
ral de las clases de edad en el rodal y los mecanismos de coexistencia, sustitución o alternan-
cia entre especies son aún desconocidos para la mayor parte de sistemas forestales de nuestro
país. Como consecuencia la toma de decisiones se lleva a cabo en función de modelos a prio-
rísticos o no suficientemente contrastados para el medio mediterráneo.

El concepto de temperamento que define el tipo de tratamiento y método de ordenación
(Madrigal 1994) se fundamenta a menudo en criterios empíricos derivados de la selvicultura
centroeuropea que soslayan aspectos específicos de los ecosistemas mediterráneos derivados de
la interacción entre la radiación y la escasez de agua (Olazábal 1916, González Vázquez 1948,
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Capítulo 12). Sólo recientemente se está adquiriendo un conocimiento de los procesos que inci-
den sobre la regeneración y su relación con los factores ambientales (Capítulos 3, 4, 7 y 8).

Menos conocidos aún son los mecanismos que controlan la estructura y producción del
rodal, aspecto clave para la adecuada planificación de las actuaciones forestales. El modelo
clásico de clases naturales de edad para masas regulares tratadas normalmente (Lanier 1986,
repoblado, monte bravo, latizal y fustal) es demasiado rígido e inadecuado para describir la
estructura de muchas masas forestales mediterráneas. Así la competencia por el agua, la anas-
tomosis entre individuos o la plasticidad de las historias vitales resulta en procesos de estan-
camiento (“stagnation’’) y dinámicas autosucesionales que difieren sustancialmente de lo
observado en bosques templados. La identificación de estos mecanismos y el desarrollo de
modelos de dinámica del rodal es una de las numerosas cuestiones por resolver en el ámbito
de la selvicultura mediterránea. 

A nivel de comunidad, los conceptos de vegetación potencial, clímax o madurez (Rivas
Martínez 1987, Ruiz de la Torre 1990, Montero de Burgos y Alcanda 1993), de incuestiona-
ble utilidad, han sido, sin embargo, aplicados a discreción sin que sus límites de aplicabilidad
hayan sido convenientemente contrastados. La aplicación de estos conceptos de elevada sub-
jetividad induce a jerarquías antropocéntricas en los niveles de progresión de las comunida-
des que tienden a minusvalorar el papel determinante de la heterogeneidad ambiental o la his-
toria, resultando en importante desajustes entre lo esperable y lo real. Así se observa la
introducción de especies y procedencias que no se regeneran de forma natural por estar su

CUADRO 9.1
Avances recientes en el estudio de las comunidades vegetales.

El desarrollo de la ecología mediterránea y de la biología teórica nos llevan a cuestionar algunos de
los paradigmas y concepciones botánicas clásicas para describir la dinámica y estructura de las

comunidades vegetales mediterráneas. El espacio, la estocasticidad y la historia inciden junto a las
historias vitales, la heterogeneidad ambiental y las perturbaciones para conformar un complejo tapiz
vegetal. Conceptos tales como vegetación potencial o clímax desarrollados durante la década de los

sesenta han sido reemplazados por modelos con base biológica que consideran explícitamente la
heterogeneidad espacial y respuesta individual de las diferentes especies. De manera análoga la visión

clásica adaptacionista imperante en biología evolutiva se ha ampliado para incluir aspectos
circunstanciales e históricos.

Planteamientos botánicos tradicionales Planteamientos ecológicos actuales

Dinámica:

• Clímax  / Vegetación potencial • Estados múltiples / No equilibrio

• Series de regresión / Determinismo • Determinismo / Contingencia / Azar

• Ambiente homogéneo / Ausencia de perturbaciones • Heterogeneidad ambiental / Perturbaciones

• Procesos no espaciales • Interacciones espaciales

Evolución biológica:

• Adaptación / Convergencia evolutiva • Adaptación / Contingencias histórica
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nicho de regeneración fuera de las condiciones locales (aunque los adultos una vez estableci-
dos puedan tolerarlas) o masas estancadas inestables por ser coetáneas y genéticamente uni-
formes, y cuya viabilidad depende de la aplicación de costosos tratamientos selvícolas poste-
riores. Por otro lado, la tendencia actual a reforestar directamente con especies “climácicas”
resulta en elevadas marras que no compensan las inversiones realizadas. Un conocimiento
cada vez más detallado de los procesos de instalación de las especies forestales permitirá dise-
ñar técnicas de restauración ad hoc para cada tipo de comunidad y restricciones ambientales
tal como sugieren un número creciente de estudios (Vallejo 1996, Zamora et al. 2001, Espel-
ta et al. 2003, Rey Benayas et al. 2003).

La fragmentación, la degradación tras siglos de perturbaciones recurrentes y un incre-
mento de la aridez plantean riesgos muy graves sobre los ecosistemas mediterráneos, inclu-
yendo una alteración de la distribución actual de los biotopos y degradaciones irreversibles. A
pesar de los avances en ecología experimentados en nuestro país durante las últimas décadas
los mecanismos que controlan la estructura y dinámica de los principales ecosistemas fores-
tales de la Península Ibérica permanecen aún por identificar. El conocimiento de los procesos
que regulan el comportamiento del sistema en cada nivel de organización con el desarrollo de
modelos bien contrastados en cada escala, con un grado de incertidumbre conocido, es esen-
cial para el desarrollo de una selvicultura mediterránea que responda a las demandas actuales
de la sociedad y contribuir a mitigar o prevenir los efectos del cambio global.
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