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CAPITULO 1

El bosque mediterraneo, un sistema humanizado y dinamico

Fernando Valladares, Jesis Julio Camarero, Fernando Pulido
y Eustaquio Gil-Pelegrin

Resumen. El bosque mediterrdneo, un sistema humanizado y dindmico. Tanto el
clima como la estructura y funcionamiento de los bosques y matorrales mediterraneos
han estado en constante cambio, cambios que se han acelerado en los tdltimos milenios
como resultado de la intervenciéon humana. Durante las oscilaciones glaciares del Cua-
ternario, los hdbitats favorables del sur de Europa constituyeron un importante reservo-
rio de diversidad vegetal, lo cual es un sélido argumento para insistir en la importancia
de la conservacién de los bosques mediterrdneos. El fuego y el pastoreo han influido
muy significativamente en la evolucién de la vegetacion durante la segunda mitad del
Holoceno. La accién antrépica es un elemento critico de perturbaciéon que determina
cambios en las especies dominantes y conlleva cambios radicales en la diversidad y la
cobertura arbdrea y arbustiva. La aridificacion climdtica de los ultimos milenios supone
en muchos casos poco méds que una influencia de fondo a la que se superponen pertur-
baciones mds bruscas. La consecuencia mds extendida de la intervencion humana es el
adehesamiento de los densos bosques originales. Las dehesas albergan una notable bio-
diversidad derivada de ciertas practicas que aumentan la diversidad a escala de explota-
cién y de paisaje. La gestion de los bosques mediterrdneos debe ser adaptativa, varian-
do en funcién de la evolucién del sistema, del efecto del manejo y de los cambios en las
prioridades de la gestion. La integracion de la silvicultura cldsica y la ecologia ird
haciendo posible una mejor gestion y prediccion del funcionamiento y evolucién del
bosque mediterrdneo, si bien el marco temporal de las predicciones es necesariamente
corto debido a la complejidad del sistema y a lo limitado de nuestros conocimientos.

Summary. Mediterranean forests, a man-made and changing system. Both the Medite-
rranean climate and the structure and functioning of Mediterranean forests and shrublands
have undergone continuous changes, with increasing rate over the last millennia due to the
influence of human activities. Favorable habitats in southern Europe were important
reservoirs for plant diversity during Quaternary glaciations a fact that enhances the
conservation value of present day Mediterranean forests. Fire and livestock husbandry have
exerted an important influence on the evolution of the vegetation over the second half of the
Holocene. Human practices became a critical perturbation that determined changes in
dominant species, diversity and vegetation cover. The climatic aridification experienced over
the last millennia influenced these changes only marginally. The main consequence of
anthropization in low land Mediterranean forests is their transformation into savana-like
dehesas, a semi-natural open wood pasture very ot high biological diversity. Dehesas are an
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example of how certain human practices may lead to increasing diversity at various scales.
Management of Mediterranean forests must be adaptative, and should be able to change
according to the evolution of the system, the effect of management, and the changes in
management priorities. The integration of traditional silviculture with ecology will allow for
a better management and enhanced prediction of the functioning and evolution of Mediterra-
nean forests under changing environmental conditions. However, the time frame for these
predictions is short due to the complexity of the system and to our still limited knowledge.

1. Introduccion

La vision que se tiene del bosque mediterrdneo es, o al menos incluye, un combinado de
paradigmas en cierta medida falsos. Y esto es asi empezando por las propias especies lefiosas
que lo forman, muchas de las cuales no son auténticamente mediterrdneas al ser, en realidad,
supervivientes del Terciario (Palamarev 1989, Herrera 1992). El verano seco, tipico del clima
mediterrdneo, al que tedricamente estaria adaptada la vegetacion mediterrdnea sélo ha sido tipi-
co en la Cuenca Mediterrdnea durante los tltimos 5.000 afios (Grove y Rackham 2001), un pla-
zo demasiado breve para la evolucion y especiacion, sobre todo en el caso de especies longevas
como los drboles mediterraneos actuales. Por tanto muchas de las presuntas adaptaciones de las
plantas al clima mediterrdneo no son sino pre-adaptaciones o rasgos funcionales que no han evo-
lucionado bajo las condiciones ambientales de la actualidad. Tal es el caso, por ejemplo, de la
esclerofilia de las hojas de muchas especies presentes en la Region Mediterrdnea (ver Capitulos
5y 7). El significado real de este rasgo, tradicionalmente considerado “mediterrdneo” al confe-
rir presuntas ventajas adaptativas ante la sequia estival, es objeto de controversia y las fuerzas
selectivas que han dado lugar a la evolucion, distribucién geogréfica y papel funcional de la
esclerofilia no estdn esclarecidas (Aerts 1995, Blondel y Aronson 1999). Ademas, ni el propio
clima mediterrdneo ni la fisonomia del paisaje mediterrdneo han permanecido nunca constantes
durante mas de un siglo, con lo que la visién arquetipica del bosque mediterraneo estd sesgada
por nuestra incapacidad de integrar la variabilidad temporal en la estructura y funcionamiento
del mismo mads alld de unas pocas décadas (Carrion et al. 2000). Y unas pocas décadas es un
periodo demasiado corto para captar la esencia de un sistema que como éste presenta dindmicas
poblacionales y ciclos complejos de siglos, si no milenios, de duracién. Esta lentitud de algunos
procesos, como los de la regeneracion natural de ciertas especies del género Quercus, compro-
mete la viabilidad a largo plazo del bosque mediterrdneo ya que una de las caracteristicas de
nuestro tiempo es la aceleracién de las tasas de cambio ambiental. De esta forma, los procesos
microevolutivos, que pueden darse en plazos de tiempo cortos en sistemas como las lagunas
temporales y compensar asi los efectos negativos de una tasa de cambio ambiental muy rdpida,
no son operativos para especies longevas y de lento crecimiento como las encinas (Rice y Emery
2003). Sin embargo, esta lentitud de algunos procesos clave no significa que la vegetacién medi-
terrdnea no haya sufrido profundos cambios durante los tltimos miles de afios, cambios relacio-
nados con fluctuaciones climdticas no menos profundas combinados en tiempos mds recientes
con alteraciones en el régimen de perturbaciones (e.g. por fuego) y en el nivel de explotacién de
los ecosistemas (e.g. pastoreo, carboneo y lefia). Sin embargo, tanto las caracteristicas adaptati-
vas y competitivas de las especies como diversos procesos estocdsticos han sido tan importan-
tes 0 mds que la conclusion de las fases glaciares y los cambios climdticos del Holoceno para el
establecimiento de las especies dominantes después de cada crisis (Carrién 2003). Esta combi-
nacién de factores bidticos y abidticos ha permitido que algunos tipos de ecosistemas forestales
hayan sido capaces de amortiguar el estrés que supusieron los cambios climéticos.
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En este capitulo mostraremos que tanto el clima mediterrdneo como la estructura y funcio-
namiento de los bosques y formaciones lefiosas de estos ecosistemas han estado en constante
cambio durante los dltimos millones de afios. Veremos la importancia de incluir la intervencion
humana para comprender los procesos que han dado lugar a los bosques que ahora tenemos. Y
finalmente resumiremos algunos aspectos que deben tenerse en cuenta en la gestion de los bos-
ques mediterrdneos como reservorios de una notable diversidad bioldgica.

2. Reconstruyendo el pasado para comprender el futuro:
paleoclima y paleovegetacion

La Tierra ha experimentado en los tultimos dos millones de afios una alternancia periddica de
fases glaciares e interglaciares, de forma que aproximadamente el 80% del Cuaternario del norte
de Europa ha sido tiempo glaciar. Estos descensos sostenidos de temperatura han tenido efectos
directos e indirectos, a través de las repercusiones en la disponibilidad hidrica, sobre la distribucién
de los bosques. De esta forma, las latitudes mediterrdneas experimentaron un incremento de la ari-
dez mientras muchas de las especies arboreas y arbustivas desaparecian en las zonas glaciadas
(Carrién et al. 2000). Las especies forestales sobrevivieron en refugios microclimaticos en las
montafas del sur de Europa y en algunas dreas préximas al mar (ver Capitulos 2 y 3). Con la lle-
gada de cada fase interglaciar, las poblaciones refugiadas serfan el punto de partida para la coloni-
zacion de las regiones centrales y septentrionales de Europa, lo cual requiri6 de procesos de migra-
cién a larga distancia y gran escala (Carrién 2003). De esta forma los hébitats favorables del sur
de Europa constituyeron un importante reservorio de diversidad vegetal para todo el continente
europeo. En consecuencia, considerar especies como el haya, los abetos o los robles como propias
de zonas templadas centroeuropeas no es muy real, ya que histéricamente han estado mds tiempo
en la regién mediterrdnea que fuera de ella; en particular durante los ultimos dos millones de afios
(Carrioén et al. 2000, Carrién 2003). Sin embargo, los datos ecofisiolégicos o dendroecoldgicos
tomados a corto y medio plazo muestran que en general son especies adaptadas a condiciones tem-
pladas de bajo estrés hidrico. Los estudios paleopolinicos de muestras obtenidas en turberas y lagu-
nas han permitido identificar algunas de estas zonas de refugio, aunque su estructura ecoldgica estd
todavia por dilucidar. Por ejemplo, los valles interiores de Sierra Nevada y del macizo Segura-
Cazorla-Alcaraz han actuado como importantes zonas de refugio para especies como Quercus ilex-
rotundifolia, Q. faginea, Pinus nigra, P. pinaster, Arbutus unedo, Erica arborea, Corylus avella-
na, Betula celtiberica, Fraxinus angustifolia, Ulmus minor-glabra, Juglans regia, Pistacia
lentiscus, Phillyrea angustifolia u Olea europaea, mientras que el litoral de Murcia y Almeria sir-
vi6 de refugio durante la ultima glaciacién para diversos pinos, encinas y robles, ademds de cos-
cojares con palmito, acebuchares y matorrales ibero-norteafricanos de cornical (Periploca angus-
tifolia) y arto (Maytenus europaeus), acompafiados de otras especies termoéfilas como Osyris
quadripartita, Myrtus communis, Lycium intricatum, Withania frutescens y Calicotome interme-
dia (Carrioén et al. 2000, Carrién 2003). Las reconstrucciones paleoecoldgicas de las secuencias
polinicas sugieren que los cambios de vegetacion pueden llegar a ocurrir en pocos siglos o inclu-
so décadas, como consecuencia de cambios climdticos marcados que fuerzan migraciones altitu-
dinales o latitudinales de las especies.

3. Reconstruyendo el pasado para comprender el futuro:
el cambiante régimen de perturbaciones y la intervencion humana

Ademads del clima, la intensa intervencién humana es otra caracteristica propia de los eco-
sistemas mediterrdneos. Estos ecosistemas han sido muy alterados por el hombre desde comien-
zos del Neolitico (Cuadro 1.1), lo que ha provocado una reduccién de su drea original (Pons y
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CUADRO 1.1

BREVE HISTORIA DEL CLIMA Y LOS BOSQUES MEDITERRANEOS

Los bosques mediterrdneos han sufrido numerosos avatares climéticos e histéricos que han determinado la
estructura y dindmica de los bosques actuales y que tendran indudables repercusiones en su respuesta futura al cam-
bio global. La cronologia que se incluye a continuacion resume algunos de los principales momentos en la historia
del clima y de los bosques mediterrdneos y ha sido elaborada a partir de otros estudios logicamente mas extensos
(Costa et al. 1998, Grove y Rackham 2001, Maldonado et al. 2002, Mesa-Jimenez 2002, Carrién 2003).

Las siglas BP, a.C.y MA indican antes del presente, antes de Cristo y millones de aiios respectivamente.

6.5 MA BP

3.2 MA BP

2.3 MA BP

100.000 BP

18.000 BP

10.000 BP
8.000 BP

7.000 BP

5.000 BP

4.000 BP

3.000 BP
2.800-2.000 BP

s.lTa.C.-s. IV

s. IV-s. VIII

s. VIII-s. XV

s. XI

s. XII-s. XIII

18

Desecacion Messiniense (Terciario, Mioceno) del Mediterrdaneo (crisis de salinidad). Expansion
de taxones esteparios y de zonas salinas.

Se establece por primera vez el clima Mediterrdneo (Terciario, Plioceno), pero serd interrumpi-
do por grandes y duraderos cambios climaticos. Empobrecimiento inicial de especies. Dominio
de coniferas. Bosques mds abiertos. Se expanden las especies mediterraneas.

Glaciaciones en Europa. Hasta 20 oscilaciones climéticas que son paralelas a alternancias de bos-
ques y formaciones abiertas registradas durante el Cuaternario (Pleistoceno, 1.6-0.01 MA). La
alternancia de bosques caducifolios y perennifolios se debe a oscilaciones pluviosidad-xericidad
en el Norte de Europa y calentamiento-enfriamiento en el Sur.

Ultima glaciacién (Wiirm), comienzo del Holoceno. Desaparece la flora subtropical del Tercia-
rio de extensas zonas.

Condiciones extremadamente frias y dridas. La mayoria de las especies actuales ya estdn carac-
terizadas. El registro f6sil y polinico permite reconstrucciones precisas. Se distinguen ya en la
Peninsula Ibérica las tres zonas climdticas principales (atldntica al noroeste, mediterrdnea al
sureste, de transicion y muy continental en el interior).

Crisis de aridez del Dryas.

Periodo Atlédntico, recuperacion de bosques templados. Predominio de Quercus spp. en el Medi-
terrdneo. Encinares y quejigares se expanden en periodos favorables y son dominantes. El alcor-
noque se hace mds abundante. Los pinos suponen menos de un 20% de los registros polinicos,
pero pueden ser localmente abundantes en zonas mds secas y frias.

Comienza a ser importante la incidencia de las actividades humanas (Neolitico, fuego). La defo-
restacion favorece la expansion de matorrales heli6filos. Se inicia un periodo de 2.000 afios de
buena pluviometria.

El clima mediterraneo, marcado por cierta aridez, se establece y se mantiene hasta la actualidad
con sélo breves y moderadas interrupciones.

La cultura de El Argar (Edad de Bronce) hace uso de herramientas para la tala de drboles. Se
incrementa el mercado a larga distancia (incrementdndose la diseminacion de propagulos y espe-
cies exdticas) y la explotacion intensiva de recursos.

El pastoreo comienza a ser importante en el Mediterraneo.

La Edad de Hierro trae nuevas tecnologias para la explotacién del bosque, el cual es supeditado
a la ganaderia en el Norte y a la agricultura en el Sur.

La dominacién romana de la Peninsula Ibérica trae sistemas agrosilvopastorales precursores de
la dehesa. Los cultivos se extienden en los valles y se conservan los bosques y matorrales en
zonas poco fértiles y montafiosas que son aprovechadas para ganaderia. Se introducen voluntaria
e involuntariamente muchas especies animales y vegetales.

La época visigética y premusulmana mantiene las costumbres romanas de uso del terreno y se
establecen medidas protectoras de la propiedad forestal y de la madera.

Epoca musulmana. Se intensifican los cultivos, los agroecosistemas denotan un uso sostenido
durante la cultura drabe. Se introducen muchos cultivos arbéreos, algunos de los cuales se natu-
ralizan en el drea mediterrdnea.

Bajo el auspicio de Alfonso X se crea el Consejo de la Mesta, que incrementa su poderio hasta
la época de los Reyes Catdlicos. Disminucion de la superficie arbolada por uso ganadero y cons-
truccion de barcos, a pesar de medidas de proteccion de zonas boscosas de uso comunal.

Desarrollo de la Marina militar (Fernando III) que consume mucha madera.
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1320-1370

s. XVI

1560-1620

s. XVII

1680-1720
s. XVIII

1810
1812

1837

1848

1902-1903

s. XX

1960-actualidad

1970-actualidad

Primer maximo de la Pequefia Edad de Hielo. Inundaciones. Inviernos prolongados y elevada
precipitacion estival.

Auge de la Marina militar con Felipe II. Construccién de la Armada Invencible a costa de algu-
nos de los mejores bosques ibéricos. Desaparecen grandes extensiones de bosque en la zona cen-
tro (Madrid y Toledo).

Segundo médximo de la Pequena Edad de Hielo. Inundaciones y sequias. Inviernos frios. Lluvia
en verano.

Proteccion de masas arboladas por Felipe IV que apenas afectan la tendencia general de defores-
tacién del territorio.

Tercer maximo de la Pequena Edad de Hielo: sequia y frio.

Los Borbones Felipe V y Fernando VI promueven la repoblacion forestal, pero no frenan el avan-
ce general de la deforestacion por el incremento poblacional, fomento de la Marina y requerimien-
to de lefia para minas y herrerfas. Primeras grandes sustituciones de quercineas por pinos influidas
por actividades humanas (e.g. Quercus faginea por Pinus nigra en la Sierra de Cazorla).

Cuarto maximo de la Pequenia Edad de Hielo. Inviernos y veranos frios

Las Cortes de Cadiz y el pensamiento liberal llevan el suelo a manos del trabajador. Se inicia la
“tragedia del bien comtin” a gran escala y se acelera la deforestacion.

La desamortizacion de Mendizdbal retira tierras de manos de la Iglesia y se acrecienta el dete-
rioro de los bosques. El proceso sigue hasta el tltimo tercio del siglo XIX y se talan o dafian seria-
mente 4,5 millones de hectdreas de bosque.

Surge el cuerpo de técnicos de montes (ingenieros), el cual logra proteger 8 millones de hectare-
as de bosques en Guadarrama, Cazorla, Cuenca y Pirineos.

Se crea la Guarderia Forestal y el Cuerpo de Auxiliares Administrativos de Montes. Se inician
grandes programas de repoblacion. Comienzan plantaciones a gran escala de coniferas y mas tar-
de de eucaliptos, con fines productivistas.

Crisis del mundo rural con grandes migraciones a las ciudades. Se abandonan campos que pasan
a ser tierras forestales. Masiva politica estatal de repoblaciones, sobre todo con especies de pinos,
iniciada en los anos 40.

Abandono de practicas tradicionales: crisis de la dehesa, reviejado del monte bajo de quercineas.
La superficie arbolada general aumenta (e.g. un 16% entre 1965 y 1976). Se incrementa el niime-
ro de espacios naturales protegidos. Surge la visién conservacionista del bosque.

Recuperacion natural de encinares y alcornocales en dreas marginales submediterrdneas menos secas.
Los encinares se expanden en zonas montafiosas y disminuyen de los 1lanos cerealistas, con balance
neto negativo. La reduccién de pastoreo en las montafias y su despoblacion facilita la invasion de los
pastos por matorrales (lignificacion) y pinos. El balance es ligeramente positivo para los alcornocales.
Se acrecienta el deterioro ambiental del aire y las aguas, y el ritmo del cambio climatico. A pesar de
que Espaiia cuenta con 540 espacios protegidos (3,3 millones de hectdreas), la proteccion de espacios
naturales fuera de dreas de montafia o lugares histéricos o emblematicos es escasa. Los bosques medi-
terraneos quedan fragmentados y desconectados. Espafia, con 40 millones de hectdreas en la zona cli-
matica Mediterrdnea, llega al final del segundo milenio con 15 millones de hectdreas de bosque, s6lo
3 de ellos de bosque mediterraneo, y mds de 3 millones de hectdreas de matorral mediterrdneo.

Suc 1980). En ausencia del hombre, los ecosistemas que deberian cubrir la Peninsula Ibérica
diferirfan bastante de los actuales (Blondel y Aronson 1995). Uno de los procesos mds signifi-
cativos ocurridos en la Cuenca Mediterrdnea ha sido la desaparicion de bosques de robles cadu-
cifolios y marcescentes a favor de bosques de especies esclerdfilas como la encina. Los resulta-
dos de simulaciones fitoclimaticas demuestran que este proceso podria haber sido causado tanto
por un cambio climético debido al incremento de la temperatura (Gonzélez Rebollar ef al. 1995),
como por la erosién del suelo inducida por las actividades humanas (Gonzélez Rebollar 1996)
(ver Capitulo 11). Probablemente, ambas causas hayan actuado sinérgicamente en el pasado. El
proceso de “esclerofilizacion” de los bosques, iniciado hace miles de afos, ha continuado sin
interrupcidn hasta el presente. En los tltimos siglos, los bosques caducifolios de media monta-
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fia han sido paulatinamente sustituidos por encinares supra-mediterraneos y por bosques de coni-
feras muchas veces repoblados (Ibafiez ez al. 1997). En el norte de Marruecos y posiblemente en
el sur de Espaiia, los bosques de quejigo (Q. canariensis), con hoja marcescente, fueron susti-
tuidos por alcornoques (Q. suber), de hoja perenne y mds resistente a la sequia y a los incendios
(Reille y Pons 1992, Marafién et al. 1999). Como consecuencia de la influencia humana, una
parte del bosque mediterraneo fue destruido para crear cultivos y pastos, mientras que el resto
fue transformado en monte bajo para la produccion intensiva de carbén y lefia debido a su gran
capacidad para el rebrote (por ej., Q. pyrenaica, Q. faginea). Por tanto, algunos de los bosques
originales han desaparecido, mientras que otros han sido muy alterados en su estructura y fun-
cionamiento, pasando a tratarse en régimen de monte bajo.

Los sistemas mediterrdneos han estado y estdn tipicamente expuestos a perturbaciones
que pueden ser episddicas, como las sequias intensas e incendios, o crénicas, como la sobre-
explotacion y el pastoreo y ramoneo (ver Capitulos 4 y 6). La vegetacion forestal se caracte-
riza por su inercia y gran resistencia a la invasion, aunque las perturbaciones reiteradas o de
gran magnitud pueden provocar respuestas de tipo umbral, desencadenando extinciones loca-
les relativamente abruptas (Carrién et al. 2001). La mayoria de los diagramas polinicos del
Holoceno ibérico muestran cambios graduales o pautas de vegetacion relativamente estables,
los cuales han sido tradicionalmente interpretados segtn la dindmica climdtica que se obser-
va en el norte de Europa. Algunos estudios en la Peninsula Ibérica han revelado cambios brus-
cos que no se correlacionan con un proceso climatico coetdneo o inmediatamente precedente,
revelando la combinacién de una inercia inicial con respuestas rapidas una vez que se han tras-
pasado los umbrales de vulnerabilidad del sistema. La secuencia de Villaverde (Jaén) demues-
tra cdmo el fuego es el condicionante primordial de la respuesta vegetal entre 3.500 y 1.000
afos BP, con independencia de que su extension y frecuencia estén determinadas por el régi-
men climdtico. En esta secuencia se observa como el encinar es remplazado tres veces por
pinares de pino carrasco coincidiendo con la frecuencia de microcarbones, indicadores de la
incidencia del fuego. Esta respuesta eldstica en la que el pino se extiende y vuelve a disminuir
rapidamente se volvi6 irreversible cuando la frecuencia de microcarbones tuvo una periodici-
dad corta (20-50 afios), dando lugar a un cambio abrupto en la estructura ecoldgica del bos-
que (Carrién 2003). Otras secuencias de la zona se relacionan con los cambios climéticos del
Tardiglaciar y Holoceno, pero el control ejercido por el clima sobre la vegetacion es modula-
do por las perturbaciones y la competencia interespecifica, dando lugar a retrasos de varios
cientos de afios y a respuestas tipo umbral. Al aumentar la escala espacial, el cambio climdti-
co aparece como un controlador mds inmediato de los desplazamientos en los tipos forestales.
Pero el fuego y, mds tarde, el pastoreo influyeron muy significativamente en la evolucion de
la vegetacion durante la segunda mitad del Holoceno. El aumento de la aridez en ciertos casos
supone poco mds que una influencia de fondo. Por tanto, la accion antrépica durante los lti-
mos milenios es un elemento critico de perturbacién que determina cambios en las especies
dominantes y conlleva cambios radicales en la diversidad y la cobertura arbérea y arbustiva.

4. La explotacion como factor de cambio: las dehesas

El reflejo mas generalizado de la accién humana sobre los bosques mediterrdneos ha sido
la creacién de pastizales arbolados para facilitar el aprovechamiento de pastos y frutos por los
herbivoros domésticos. Aunque la existencia de extensos bosques abiertos se ha documentado
con anterioridad, no es hasta después de la Reconquista cuando comenzaron a establecerse las
dehesas como tipo de paisaje intimamente asociado a un régimen de gestién controlado a largo
plazo y sobre grandes latifundios (Linares-Lujin y Zapata-Blanco 2003). Sin embargo, al igual
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que sucede con las fluctuaciones derivadas de fenémenos naturales descritas, la existencia de
estos bosques abiertos ha de contemplarse enmarcada en una dindmica de cambio continuo, esta
vez condicionado por tendencias socioecondmicas. Asi, las dehesas (“monte hueco”) comenza-
ron a extenderse a costa del bosque denso (“monte pardo”) a medida que la presién demografi-
ca implicaba una mayor demanda de tierras de labor y pasto, proceso que conocié un apogeo a
mediados del siglo XIX (Linares-Lujidn y Zapata-Blanco 2003). Durante poco mds de un siglo
la superficie de pastizal arbolado sin matorral alcanz6 su médxima extensién (entre 3 y 6 millo-
nes de hectdreas segtin las estimaciones), gracias a una gestion tradicional intensa que favorecid
a las especies arbdreas mds productivas (encina y alcornoque) y generalizo el uso de los anti-
guos pastos y matorrales como tierra de cultivo para abastecimiento humano.

A partir de esta época de maximo arriago, los cambios ocurridos en las dehesas han teni-
do presumiblemente dos tipos de efectos ecoldgicos: 1) modificaciones de la diversidad pai-
sajistica (Charco y Garcia 2002) y 2) alteracion especifica de rasgos ambientales de los que
dependen criticamente ciertas especies (Pulido y Diaz 2003). Los estudios modernos sobre
cambios en el paisaje adehesado se basan en la comparacion de tres instantdneas tomadas en
los afios 50, 80 y en la actualidad, analizdndose generalmente los cambios de superficie de las
unidades de paisaje y de densidad del arbolado alli donde se mantiene. Estos estudios identi-
fican una primera fase (1956-1984) de abandono en dreas marginales y de intensificacién en
dreas productivas para el cultivo o la ganaderfa (Plieninger 2001, Charco y Garcia 2002). Las
consecuencias para el paisaje son la matorralizacion de zonas antes cultivadas y el aclareo par-
cial o total de dreas pastoreadas, es decir la sustitucion del sistema tradicional de dehesa por
un sistema simplificado de menor diversidad y con un fallo crénico de regeneracién del arbo-
lado (Pulido y Diaz 2003). La segunda fase de cambio abarca las dos tltimas décadas, en las
que la tendencia a la matorralizacién continda pero cesa la desaparicidon de superficie arbola-
da, lo que provoca un incremento neto de superficie y densidad del arbolado. Aunque faltan
estudios al respecto, estos cambios serfan atribuibles en gran parte al nuevo uso cinegético del
territorio y/o la declaracion de espacios protegidos.

En la historia de las dehesas, desde su creacion medieval hasta su reciente degradacién o
desaparicion, puede reconocerse pues una dindmica de continuos cambios en la extension y
distribucién espacial del mosaico de pastos, matorral, cultivos, acompafiado de fluctuaciones
en la densidad arborea, asociados a la intensificacion, el abandono o el cambio de aprovecha-
miento (Plieninger 2001). Pero ademads, estos cambios cuantitativos tienen repercusiones en
la diversidad y la identidad de los organismos integrantes, algunos de los cuales (por ejemplo
las aves necrdfagas) han sido primero favorecidos por el aumento de la densidad de herbivo-
ros, después amenazados por la intensificacién y mas tarde recuperados por la proteccion de
espacios naturales (Diaz et al. 2003). Para los grupos indicadores bien documentados (pdja-
ros, herbaceas y algunos gremios de invertebrados), la diversidad o la riqueza de especies de
las dehesas aumenta respecto a los bosques de los que derivan. Este hecho ha sido tradicio-
nalmente explicado por la mezcla de varios tipos de habitat distintos, que permite la coexis-
tencia de elementos faunisticos y floristicos forestales asociados al arbolado y al matorral, y
de elementos propios de zonas abiertas, asociados a los pastizales y cultivos (Diaz et al. 2003).
Por ejemplo, la riqueza de especies de plantas herbaceas es en promedio menor bajo las copas
de los arboles que fuera de ellos, pero las especies presentes son distintas bajo la copa y fue-
ra de ella por lo que la riqueza de especies a nivel de la parcela adehesada es grande (Mara-
ién 1986). Y algo parecido ocurre con las aves nidificantes, cuyo nimero de especies aumen-
ta con la cobertura arbolada en dehesas de encina sin matorral, pero las especies caracteristicas
de las dehesas mds abiertas no son sustituidas por especies forestales a medida que aumenta
la cobertura de arbolado sino que se afiaden a ellas (Dfaz ef al. 2003).
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Como se deduce de los ejemplos anteriores, la presencia de ciertas especies en los conteos
de diversidad depende del mantenimiento de rasgos ambientales criticos para su supervivencia
y que estdn enteramente sujetos a las practicas de manejo, tales como la densidad y tamafio de
los drboles o la estructura de la vegetacion subarbodrea. De ahi que, a lo largo de los siglos de
historia de las dehesas, la intervencién humana haya acelerado la tasa de cambio de la estructu-
ra y composicién de los bosques, relegando en importancia a otros agentes de cambio.

5. Bosques versus matorrales: interacciones y sucesion secundaria

El avance del bosque que se ha ido experimentando en las ultimas décadas en las zonas
mediterraneas de Europa (Scarascia-Mugnozza et al. 2000) tiene como contrapartida un empo-
brecimiento local y regional en el niimero de especies por dos motivos principales: por el pre-
dominio de ambientes nemorales sombreados en sistemas tipicamente bien iluminados y por la
falta de agua en el sotobosque o en las zonas mds bajas de la cuenca al ser transpirada por un
dosel arbéreo en expansién. Por otro lado, la destruccién del bosque mediterraneo para favore-
cer la agricultura o la ganaderia, o bien causada por incendios recurrentes, ha favorecido a las
especies arbustivas colonizadoras que hoy dan lugar a grandes extensiones de matorrales y con-
fieren al paisaje mediterraneo su fisionomia quizd mds caracteristica. La situacién inversa, es
decir, el abandono de las practicas agricolas, ha llevado también a un incremento de la superfi-
cie ocupada por matorrales (Brouwer 1991). Asi pues, nos encontramos ante dos procesos dife-
rentes en las zonas mediterrdneas, el avance del bosque, que se vuelve mds cerrado y conlleva
en general una disminucién de la diversidad biolégica (Fig. 1.1), y el avance de los matorrales,
que dan lugar con frecuencia a estructuras en mosaico, generalmente muy ricas en especies pero
también con pérdidas locales de diversidad al reemplazar a pastos en general ricos en especies
de gramineas y leguminosas (Blondel y Aronson 1999). El predominio de un proceso u otro es
el resultado de una seria de factores ecoldgicos, histdricos y socio-econémicos que operan tan-
to a escala local como regional (Grove y Rackham 2001).

Dada la frecuencia e intensidad de las perturbaciones en ambientes mediterraneos (ver Capi-
tulo 4), la sensibilidad diferencial de las especies a estas perturbaciones es un mecanismo muy
importante en la composicion y en la dindmica espacial y temporal de las comunidades vegetales
y animales (Zavala 2003) (ver Capitulos 8 y 13). Las comunidades de plantas lefiosas mediterra-
neas experimentan cambios fisonémicos o estructurales muy notables como respuesta a las pertur-
baciones, pero pueden mantener una composicion de especies practicamente constante. El concep-
to de sucesion segun el cual unas especies van remplazando a otras con el tiempo estd muy aceptado
para los bosques templados y tropicales, y de alguna forma ha ido impregnando la ecologia fores-
tal mediterranea a pesar de las restricciones en estos reemplazos que impone la sequia (Valladares
2003). Para que la sucesién ocurra deben producirse exclusiones competitivas y/o facilitaciones
entre especies a lo largo del tiempo. Se sabe que ambos procesos ocurren en los ecosistemas medi-
terrdneos y se sabe que el signo de la interaccion entre especies (negativa si es competencia, posi-
tiva si es facilitacion) estd modulado por el grado de adversidad ambiental (Pugnaire y Luque 2001,
Pugnaire et al. 2004). Pero no se sabe con qué frecuencia ocurre cada tipo de proceso ni cuan com-
pleja es la red de factores y procesos que afecta al signo de la interaccion, por lo que en muchos
sistemas mediterraneos podrian verificarse simultdneamente fendmenos de autosucesion, sucesion
secundaria y cambios abruptos tipo umbral, asociados con perturbaciones. Dicho de otro modo, de
un matorral se podria pasar a un bosque, quedarse en matorral o pasar a pastizal. Y dada la escasez
creciente de agua disponible por efecto tanto del cambio climdtico como del cambio de usos del
suelo, de un bosque podria pasarse a un matorral o a un pastizal no sélo como consecuencia de una
perturbacion, sino como resultado de una degeneracion de la formacién arbolada.
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Encinares ibéricos con distinto nivel de intervencion humana Méximo

Fig. 1.1. Tres encinares ibéricos en los que el grado de abandono de los usos tradicionales (explotacién agro-silvo-
pastoral que da lugar a la dehesa) aumenta de arriba hacia abajo. Los niveles mds altos de biodiversidad se encuen-
tran en sistemas sometidos a niveles de intervencion moderados, y en general el abandono total conlleva una dismi-
nucion local de la riqueza de especies de flora y fauna (Diaz et al. 2003). No obstante, en los casos de abandono total
puede facilitarse la recuperacion de poblaciones de especies de gran valor por su grado de amenaza (e.g. dguila impe-
rial) o por su papel clave (animales que ayudan a la regeneracion del arbolado dispersando sus semillas). Por tanto,
la gestién de espacios naturales protegidos en ambientes mediterraneos debe identificar con precision si el objetivo
prioritario es la conservacion del mayor nimero posible de especies o bien la conservacion de ciertas especies clave
ya que ambos pueden ser incompatibles.

La importancia de los procesos estocdsticos e histéricos, demostrada por ejemplo en la
reconstruccion paleoecolégica de secuencias de vegetacion, hace que los esfuerzos de mode-
lizar la sucesion y describir el equilibrio mds o menos dindmico entre especies que coexisten
en un determinado territorio no lleven en principio a modelos con un gran poder predictivo
(Carrién 2003). Por tanto, simular y predecir la evolucion de las comunidades de matorral o
de bosque es en general un ejercicio dificil. Sin embargo, si se cuenta con informacion sufi-
ciente sobre los principales rasgos funcionales diferenciadores de matorrales y bosques, lo
cual permite estimar a corto plazo si los procesos llevan al predominio de unos u otros (ver
Capitulos 9, 12 y 13).

6. Implicaciones para la gestion

Los modelos paleoecoldgicos establecen que los principales centros de dispersion post-
glaciar europeos han sido el sur de la Peninsula Ibérica, Italia y los Balcanes (Willis y Whit-
taker 2000). Por tanto, si una especie arbdrea se extingue del sur de Europa, las posibilida-
des de extincién continental ante futuros cambios climdticos son mucho mayores que si la
extincién afecta a las Islas Britdnicas o a Escandinavia (Carrién 2003). Esto representa un
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solido argumento para insistir tanto a nivel nacional como europeo en la importancia de la
conservacion de nuestros bosques y la aplicacién de politicas de gestién forestal sostenible.

Casi el 90% del carbono en forma de biomasa lo acumulan los bosques, lo que supone el
50% del carbono orgdnico terrestre. Sin embargo, Koérner (2003) ha evidenciado reciente-
mente la asimetrfa temporal que supone el lento crecimiento de un drbol y la brusquedad de
las perturbaciones (incendio, tala, herbivorismo, decaimiento). Esto implica que la lenta asi-
milacién de carbono debida al crecimiento estd descompensada respecto a la rdpida liberacion
de carbono asociada a la muerte del arbol. Fij€monos en el caso del monte bajo de encinas y
robles dominante en muchas sierras ibéricas. La mayor parte de este paisaje ha experimenta-
do un brusco cambio a partir de la industrializacion del pais y el despoblamiento de la zonas
rurales. El uso tradicional de estos montes para lefia y carbén se ha abandonado alargdndose
mucho los turnos de corta que antes rara vez sobrepasaban los 25 afios (Fig. 1.2). Nos encon-
tramos ante un monte bajo “reviejado” en el que las cepas presentan numerosos pies pasados
de turno muchas veces con un crecimiento muy lento, lo que puede implicar una mayor vul-
nerabilidad ante distintos factores de estrés abidtico (por ej., sequia) o bidtico (p.ej., defolia-
dores). Siguiendo el argumento de Korner (2003), la perturbacidn intensa que supone un tra-
tamiento silvicola de este monte como el resalveo puede producir la liberacién rdpida de
carbono asimilado lentamente durante afios. Por otro lado, si no se realiza tratamiento alguno
se corre el riesgo de que el escaso crecimiento de estas masas “reviejadas” y su mayor vulne-
rabilidad ante situaciones de estrés pueda conducir a episodios de decaimiento agudo (p.ej., la
seca) y mortalidad, y, de nuevo, provocar la liberacién brusca de carbono. Esta paradoja es

Evolucién del monte bajo de quercineas

Tradicional Explotacién Abandono de explotacion
{turnos de 20-25 afios, tradicional (reviejado)
resalveo)
Meolitico-mediados del s, XX Historia y uso Desde mediados del s. XX
(lefia, carbén)
Mayor Crecimiento de cada Menor
pie
Semilla (plantula) Regeneracién Rebrote (chirpial)
predominante
Mayor Recuperacién tras Menor
estrés

Fig. 1.2. Caracteristicas y cambios observados o esperables en la evolucién del monte bajo mediterrdneo de querci-
neas cuando su uso tradicional (resalveo con turnos de corta de 10-25 afios) se abandona y se genera un monte bajo
pasado de turno o “reviejado”. Un monte “reviejado” mostraria menor crecimiento por pie, una regeneracion predo-
minantemente asexual y una mayor vulnerabilidad potencial ante factores de estrés abidtico (e.g. sequia o tempera-
turas extremas) y biético (e.g. plagas de insectos defoliadores, micosis).
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actualmente irresoluble debido a nuestro desconocimiento del funcionamiento del monte bajo
y crea serias dudas sobre el papel de estas formaciones de quercineas como sumidero “ibéri-
co” de carbono. Estas dudas se trasladan desde la investigacion a la gestién y deben resolver-
se para decidir cémo manejar este paisaje valorando también su papel como reservorio de bio-
diversidad (ver Capitulos 14, 17 y 18).

El bosque mediterraneo actual no se entiende sin la intervencién humana, y un paradig-
ma claro lo suponen los sistemas o adehesados (Fig. 1.1). Aunque los cambios en el clima y
en el régimen de fuegos y perturbaciones podrian conducir a que las dehesas se mantengan
por medios distintos al uso humano, en la actualidad tanto las dehesas como la diversidad que
albergan dependen de una correcta gestion forestal y ganadera (Diaz et al. 2003). La gestion
de estos sistemas es la gestion de elevados niveles de diversidad biolégica, que podrian con-
tribuir a su mantenimiento y conservacién gracias al valor que la sociedad otorga a los siste-
mas ricos en especies (Blondel y Aronson 1995). A pesar de que estd demostrada la necesi-
dad de la intervencién humana para mantener la coexistencia local entre el pastizal y el
arbolado en la dehesa atin no estdn dilucidados los procesos y mecanismos por los cuales
resulta tan importante la intervencion humana para el mantenimiento de esta coexistencia
(Marafién et al. 1999). Por tanto, la gestién de estos sistemas debe ser adaptativa y se debe ir
cambiando en funcién de la propia evolucién del sistema y se debe retroalimentar con los
resultados del manejo que en cada caso se haya aplicado (Rojas 2001, Charco 2002) (ver
Capitulo 18).

Si bien la intervencién humana en los bosques mediterrdneos tiende a aumentar los nive-
les de diversidad bioldgica, en los casos de abandono total de los usos tradicionales puede
facilitarse la recuperacion de poblaciones de especies de gran valor por su grado de amenaza
(e.g. dguila imperial) o por su papel clave (e.g. animales que ayudan a la regeneracién del
arbolado dispersando sus semillas) (Fig. 1.1). La gestion se enfrenta pues a la asociacion entre
elevados valores de diversidad y ausencia de sostenibilidad (baja regeneracion del arbolado),
paradoja que debe resolverse mediante la identificacion del objetivo prioritario en cada caso.

A la luz de los estudios paleoecoldgicos, la contingencia histérica aparece como un res-
ponsable significativo de la trayectoria temporal de las comunidades vegetales. La explora-
cién de secuencias vegetales de varios miles de afios revela interacciones multiples, abundan-
cia de pautas no repetidas y una gran sensibilidad a la situacién inicial, todo lo cual hace poco
apropiadas las explicaciones mecanicistas y desaffan la simulacién. Debemos, por tanto, resig-
narnos y aceptar que la mayor parte de la naturaleza no es lineal y no puede predecirse con
facilidad. Sin embargo, hay cada vez mas evidencia de que la paulatina integracién de los
conocimientos de la silvicultura cldsica y la ecologia aplicada irdn haciendo posible la gestion
y prediccion del funcionamiento y de la evolucion del bosque mediterrdneo en un ambiente
cambiante (Zavala 2003) (ver Capitulos 15 y 18). No obstante, tanto la gestién como la pre-
diccidén han de barajar por el momento escalas temporales necesariamente cortas dada la com-
plejidad de los procesos, la lentitud de algunas de las respuestas del bosque mediterrdaneo y
nuestro aun limitado conocimiento.
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CAPITULO 2

La distribucion de las especies a diferentes escalas
espacio-temporales

Juan Arroyo, José S. Carrion, Arndt Hampe y Pedro Jordano

Resumen. La distribucion de las especies a diferentes escalas espacio-temporales.
En este capitulo se explora cdmo las especies del bosque mediterrdneo han modificado
su ambito geogréfico en respuesta a los cambios naturales del medio, desde el estableci-
miento del clima mediterrdneo en nuestra regién. Se analizan primero los cambios his-
téricos reconocibles a través del registro fosil, cuyos datos han proporcionado nuevas
perspectivas sobre la dindmica del bosque mediterrdneo a largo plazo. Posteriormente se
describen los tipos de distribucién geografica y las distintas metodologias de su andlisis
en una revision critica de la literatura sobre sectorizacion biogeografica y distribucion de
la diversidad floristica de la Peninsula Ibérica. Aumentando progresivamente el detalle
de la perspectiva, se describe a continuacién la dindmica poblacional histdrica de algu-
nas especies embleméticas del bosque mediterraneo. Esta ha sido revelada recientemen-
te mediante métodos moleculares, una herramienta poderosa para reconstruir la historia
de los linajes, y el estudio de la regeneracion de las especies en situaciones de relictua-
lidad. La dltima seccion estd dedicada a las implicaciones que la distribucion de las plan-
tas tiene en diversos aspectos de su biologia, como por ejemplo las interacciones con
otros organismos. En particular, se discuten las posibles consecuencias de la modifica-
cién reciente de las dreas de distribucién a escala regional y local (frecuente pero no
necesariamente debida a factores antrépicos), especialmente cuando la distribucién es
parcheada (i.e. dindmica metapoblacional).

Summary. The species range at different spatio-temporal scales. We explore in this
chapter how the biota of the mediterranean forests in our region has been modifying their
range in response to environmental changes since the onset of the mediterranean-type
climate. First, we report historical changes recognizable from the fossil record, which has
provided us with new perspectives upon the long-term dynamics of mediterranean forests.
Then we describe the different types of geographical distributions and methodologies used
for their analysis based on a critical review of the literature dealing with biogeographic
sectorization and distribution of floristic diversity across the Iberian Peninsula.
Progressively increasing the detail of our perspective, we continue with reporting on
historical population dynamics of some emblematic species of the mediterranean forest.
These have recently been revealed by molecular techniques, a powerful tool to reconstruct
the history of lineages, and assess of the regeneration of populations of relict species. The
last section is dedicated to the implications of species’ distribution upon their biology, for
instance shaping their interactions with other organisms. In particular, we discuss the
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Medio Ambiente. EGRAF, S. A., Madrid. ISBN: 978-84-8014-738-5. 29



Factores histéricos y ambientales

possible consequences of modern range modifications at regional and local scales (often,
but not always, due to human activities), especially in situations of fragmented distribution
(i.e. metapopulation dynamics).

1. Introduccion

Algo que parece una obviedad tanto para el profano como para el especialista, que las
especies no viven todas en todas partes, no fue tan evidente para los primeros observadores
atentos de la naturaleza. Aunque los primeros naturalistas helénicos ya notaron que las con-
diciones ambientales en que vivian las plantas variaban entre especies, pensaban que ese cam-
bio se repetia en otras zonas geograficas. Aunque fuera mas bien por evidencia negativa que
por deduccién empirica, a través de los siglos se fueron acumulando datos sobre la distribu-
cién discontinua de las especies. Esta acumulacién fue el caldo de cultivo en el que surgi6 la
Biogeografia como ciencia auténoma, en paralelo al desarrollo cientifico de los siglos XVII y
XVIII. Un punto de inflexién estuvo marcado por la informacién recopilada por los influyen-
tes viajeros naturalistas de esa época, siendo quizds el mas notable Alexander von Humboldt
(véase Brown y Lomolino 1998, para una breve revision histdrica).

De una forma similar, aunque mds retrasada por su mayor dificultad de percepcion, se fue
haciendo evidente que las plantas no muestran una distribucion estable en el tiempo. Por un
lado algunos cambios perceptibles a la escala temporal humana (e.g., sucesién de ambientes de
cambio rdpido, como en las dunas; efecto de cambios catastréficos por vulcanismo o seismo)
y por otro la consideracién progresiva del registro fésil como fuente de datos y conocimiento,
hacfa ver que la existencia de las plantas ha cambiado en el tiempo. Se podia reconocer la exis-
tencia en el pasado de plantas hoy extintas o presentes en zonas muy alejadas.

El siglo XIX supuso, como en otras ciencias, un cambio radical en la concepcién de la
disposicién espacio-temporal de las especies en la Tierra. No tanto porque no se supiera que
esta disposicién es cambiante, sino porque empezaron a vincularse los movimientos de las
plantas con la alteracién de su naturaleza por efectos de su evolucion. Aunque pronto se vio
que la relacion de causalidad es compleja.

La biogeografia de las especies era un ingrediente fundamental en el desarrollo de la teo-
ria de la evolucién por efectos de la seleccidn natural de Charles Darwin (1859; véanse los
capitulos XII y XIII de The Origin of Species...) y queda mds patente atin en la obra de Alfred
R. Wallace (e.g., 1876), quien para muchos es el primer biogedgrafo evolucionista moderno.
Desde ese momento el estudio de la biogeografia y la evolucidn de las especies forma parte
de una dialéctica en la que dificilmente puede explicarse una sin recurrir a la otra.

En nuestro pafs, el estudio de la distribucion de las especies (Corologia) fue casi siempre
subsidiario de la Sistemadtica, fundamentalmente como ayuda a ella, provocando no pocos argu-
mentos circulares sobre el origen y las consecuencias de una distribucién particular. No en vano
la circunscripcion taxonémica ha dependido muchas veces del patrén geografico observado y las
deducciones sobre el origen de los taxones implicados se han realizado a partir de ese patrén. No
obstante, en la actualidad este tipo de argumentacion esta fuera de la agenda de los tax6nomos
evolucionistas, lo que ha empezado a permitir realizar inferencias directas sobre el origen y desa-
rrollo de nuestra flora y fauna (Vargas 2003, Gémez y Lunt 2006).

De una forma mds aséptica, sin implicaciones evolutivas directas pero también con
menor poder resolutivo sobre las causas de los patrones biogeogréficos, la distribucién de los
taxones se ha utilizado para caracterizar la singularidad de nuestra flora y vegetacién, incluso
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al nivel de comunidad (Fitosociologia, Rivas Martinez 1987). Particularmente éste ha sido el
caso de las especies de distribucién muy restringida, las endémicas, que han permitido, por
ejemplo, nombrar tipos distintos de comunidades, aunque funcionalmente sean equivalentes a
otras especies. Mds recientemente, las especies endémicas han sido objeto de especial interés
desde el momento en que se han erigido en uno de los criterios esenciales para ser incluidas
en listas rojas de especies (e.g., Blanca et al. 2000, Arroyo 2003).

Como no se pueden explicar los procesos sin haber descrito previamente los patrones y
el marco histérico en el que éstos se desenvuelven, en este capitulo se repasardn brevemente
los cambios temporales que mds han marcado la evolucién de las plantas, especialmente en el
ambito mediterraneo, mayoritario en la Peninsula Ibérica, y los tipos de distribucion de éstas.
Aunque esta informacién es muy dependiente del contexto geografico (es decir, no servirfa
para la flora canaria o para la templada), se asume que la amplia representacién del bosque
mediterrdneo en nuestra Peninsula, posiblemente el de mayor extension al nivel mundial, jus-
tifica tal decision. La determinacion de los patrones de distribucion y sus causas en la flora de
la Peninsula Ibérica nos informard necesariamente sobre la naturaleza cambiante del bosque
mediterrdneo, que alberga en cualquiera de sus etapas sucesionales la mayor parte de la flora
y vegetacion de la Peninsula.

En un segundo paso de este capitulo se analizan los principales correlatos ambientales de
la concentracion de diversidad biogeografica de nuestra flora y se dilucidan algunos casos de
estudio en los que el uso de herramientas modernas ha permitido reconstruir la historia del
movimiento de las plantas.

La aproximacién adoptada en este capitulo es a varios niveles espaciales. La escala geo-
gréfica normalmente sélo puede ser inferida a partir de las huellas dejadas en el registro his-
torico, sean éstas los fésiles y sus relaciones de semejanza fenética, o las semejanzas genéti-
cas y filogenéticas de poblaciones y especies actuales inferidas a partir de marcadores
moleculares apropiados. Sin embargo, las escalas mds reducidas pueden permitir estudiar pro-
cesos mds finos que ayudan a comprender patrones generales. Desde este punto de vista se
ofrecen algunos ejemplos de cdmo las plantas se mueven a escala regional o local. Evidente-
mente, cuando nos referimos a la movilidad de las plantas estamos asignando esta capacidad
al nivel de grupo (movimientos de la distribucion de especies u otros grupos de organismos)
o al de gen (movilidad en este caso a través de polen y semillas; Ennos 1994). Todos los casos
de estudio comentados en este capitulo tienen que ver con el bosque mediterrdneo en sentido
amplio, desde las especies arbdreas responsables de la fisonomia de este tipo de vegetacién
paradigmadtico de nuestra Peninsula, hasta especies herbdceas ligadas a las etapas sucesiona-
les de ese bosque, pasando por especies de animales que forman parte intrinseca del mismo.

2. La escala temporal: aspectos de ecologia histérica

La mayor parte de los paleobidlogos estardn de acuerdo en que el bioma mediterraneo
europeo tiene su origen en el Terciario, aunque no sea razonable considerar que las condi-
ciones climdticas asociadas no hayan concurrido con anterioridad en otras regiones del plane-
ta. Las razones de esa premisa son, por tanto, esencialmente paleogeogrificas: la region Medi-
terrdnea es un vestigio de los margenes del antiguo Mar de Tetis, un océano mesozoico que
experiment6 profundas modificaciones debido a los desarrollos geomorfolégicos asociados
con la orogenia alpina, la cual pricticamente se completa a finales del Mioceno, en torno a
unos 7 millones de afios antes del presente (Ma). La aparicién del clima mediterraneo tipico
de la Cuenca Mediterrdnea es posterior, hace unos 3,2 Ma (Suc 1984).
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Ya en relacion con la historia floristica, es conveniente enfatizar, en primer lugar, que el
contacto entre Eurasia y Norteamérica se prolonga en algunos puntos hasta finales del Paleo-
ceno, hace unos 60 Ma. Dicho contacto explica la existencia de géneros comunes entre Nor-
teamérica y el Mediterrdneo europeo (Raven y Axelrod 1981, Xiang et al. 2000). Entre éstos,
hay que mencionar Acer, Alnus, Arbutus, Clematis, Crataegus, Berberis, Helianthemum,
Cupressus, Fraxinus, Juniperus, Lonicera, Prunus, Rhamnus, Rosa, Rubus, Smilax, Lavatera,
Salvia, Viburnum, Vitis y, sobre todo, Pinus 'y Quercus.

El Mioceno incluye fases con grandes dreas emergidas y estrechos contactos iberoafri-
canos, alternando con otras en las que, por ejemplo, buena parte del actual extremo surorien-
tal de la Peninsula Ibérica vino a ser un mar salpicado de pequefias islas. Es probable que esta
configuracién espacial haya inducido fendmenos de especiacion alopdtrica. Por afiadidura, el
final del Mioceno, fase denominada Mesiniense (6,7-5,2 Ma), supuso tal aridez regional que
buena parte de lo que hoy es el Mar Mediterraneo se transformé en un mosaico de marjales
susceptibles de ser invadidos por especies haldfilas y xerdfilas de origen sahariano o iranotu-
rénico (Gypsophila, Suaeda, Salsola, Eurotia, Stipa, Astragalus, Microcnemum, etc.; Hsi
1983). La fisiografia miocena, en cualquier caso, ha sido y sigue siendo objeto de enconados
debates y muchos datos necesitan cierta destilacién. Las investigaciones paleoclimdticas de
los dltimos afios sugieren una complejidad espacial mucho mayor de lo que se habia imagi-
nado inicialmente, con abundancia de ecosistemas hiimedos y tropicales en el norte de Africa
y sur de Europa, especialmente en las regiones montafiosas.

El Plioceno se asocia con la intervencion de crisis climaticas episddicas, con acentuacion
de la mediterraneidad, aridez y cierto enfriamiento, ademds de una notable transgresién mari-
na como consecuencia de la reapertura del Estrecho de Gibraltar. Todos los andlisis paleocli-
madticos parecen indicar que la doble estacionalidad caracteristica del clima mediterrdneo en
Europa se define acumulativamente en las crisis fechadas en 3,4-3,3,2,7-2,6,y 2,4-2,3 Ma, en
paralelo a la desaparicién de las secuoyas y palmeras, las primeras evidencias de glaciacién
en el Hemisferio norte y la llegada del mamut y el caballo a Europa occidental (Fauquette et
al. 1998).

Desde el punto de vista paleoecoldgico, lo mas llamativo del final del Terciario es la par-
ticular combinacion floristica. Asi, la evidencia proviene de conjuntos fésiles de Quercus ilex,
Q. faginea, Q. coccifera, Q. cerris, Castanea, Acer monspessulanum, Carpinus orientalis, Smi-
lax, Phillyrea, Cistus, Olea, Myrica o Pistacia junto con palmdceas (Sabal, Chamaerops), lau-
rdceas (Laurus, Cinnamomum, Persea, Sassafras, Oreodaphne), juglandédceas (Carya, Ptero-
carya, Platycarya, Engelhardia), taxodidceas (Taxodium, Sequoia, Sciadopitys), rizoforaceas
(Rhizophora), celastraceas (Microtropis), hamamelidaceas (Liquidambar, Hamamelis, Parro-
tia), nisdceas (Nyssa), coniferas (Pinus, Abies, Picea, Tsuga, Cedrus, Cathaya) y arboles cadu-
cifolios (Fagus, Corylus, Betula, Tilia, Populus, Salix, Ulmus, Alnus) (Wrenn et al. 1999). La
configuracién de los bosques mediterraneos ibéricos se ha visto también fuertemente afectada
por los cambios climéticos del Cuaternario, que comienza entre 2 y 1,8 Ma. En primer lugar,
las glaciaciones provocan extinciones acumulativas, implicando en Europa a Taxodium,
Sequoia, Sequoiadendron, Diospyros, Liquidambar, Sciadopytis, Myrica, Eucommia, Nyssa,
Parrotia, Tsuga, Symplocos, Carya, Pterocarya, Platycarya 'y Engelhardia, entre otros.

En segundo lugar, se produce la contraccién episddica (fases glaciares) de las dreas de
distribucién de las formaciones dominadas por Quercus, Pinus, Cedrus y Juniperus, mientras
avanzan las vegetaciones helioxerdfilas (Artemisia, Ephedra, podceas, quenopodidceas, aste-
rdceas, lamidceas, etc.). En el seno de los interglaciares, es frecuente el registro de procesos
de sucesién polinica como reflejo aparente de una migracién diferencial. En el seno de las
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fases glaciares, a menudo se hace patente una alternancia estadial-interestadial, caracterizable
por variaciones en el grado de cobertura arbérea o por procesos similares a los que caracteri-
zan a los interglaciares.

Como en el resto de Europa, el Cuaternario supone en la Peninsula Ibérica la extincién
de muchos taxones que son abundantes y caracteristicos de los bosques del Plioceno. Sin
embargo, todo parece indicar que los episodios de extincidn no son sincrénicos a los del res-
to del continente. Las taxodidceas, por ejemplo, se extinguen a finales del Plioceno, pero Aes-
culus, Carya, Liquidambar, Nyssa, Ostrya, Symplocos, Engelhardia y Zelkova sobreviven
hasta el Waaliense (1.4-1 Ma: Pleistoceno Inferior) (Postigo 2003). Otros, como Castanea,
Celtis y Juglans lo hacen hasta el Holoceno.

Parece ser que buena parte del control de la dindmica climdtica descrita se debe a variacio-
nes predecibles en dos o tres pardmetros astrondmicos (Imbrie y Imbrie 1979). Plausiblemente,
la influencia de un factor extrinsecamente estresante, como el clima, habria provocado aisla-
miento geografico en un buen nimero de las poblaciones preexistentes. Sin embargo, estamos
todavia muy lejos de conocer en detalle la historia cuaternaria de los movimientos migratorios
y procesos de expansion de la mayor parte de los taxones mediterrdneos (véase Filogeografia,
en el apartado 4). Pero mas que una marcada extincion taxonémica, lo que provocan los cam-
bios del Cuaternario en relacién con los bosques mediterrdneos son procesos de redistribucién y
cambios en la estructura ecoldgica. Es tan comprensible como determinante que una variacion
sostenida y considerable de la temperatura global tuviera repercusiones en la disponibilidad
hidrica de la region mediterrdnea, como sucedid en otras dreas subtropicales y tropicales. Es
demostrable que, de hecho, la mayor parte de las especies arbéreas y arbustivas desaparecieron
de las zonas estrictamente glaciadas y de su entorno periglaciar, donde predominaron fenéme-
nos de solifluxién incompatibles con la existencia de un ecosistema forestal. Y también lo es el
que estas condiciones de frio generalizado en el norte de Europa fueran coetdneas de un incre-
mento importante de la xericidad en latitudes mediterrdneas.

(Dénde sobrevivieron, entonces, las especies forestales? Desde principios de los noven-
ta, se admite que, durante el tltimo intervalo frio (75.000-10.000), lo hicieron en la region
mediterrdnea, en microclimas asociados a valles profundos dentro de cadenas montafiosas y
en dreas litorales (Bennett ef al. 1991). Sin embargo, esta asuncidén tiene fuertes connotacio-
nes tedricas y lo cierto es que los datos paleobotdnicos son insuficientes y, en su mayor par-
te, se limitan a secuencias tardiglaciares o cubren intervalos demasiado breves dentro del ulti-
mo ciclo climdtico cuaternario. Desde el punto de vista de la paleogeografia forestal europea,
el fenémeno mads relevante vendria a ser que en torno al 80% del tiempo cuaternario estaria
caracterizado por condiciones glaciares. En otras palabras, la mayor parte de los arboles euro-
peos deberian su supervivencia a la existencia de reservorios meridionales y, en cierto senti-
do, ésto justificaria contemplar incluso a las especies deciduas como drboles mediterrdneos.

En el caso de la Peninsula Ibérica, persiste el reto de la localizacion de las zonas de refugio
glaciar. Hasta el momento, existiendo amplias lagunas geograficas que no han sido sometidas
a estudio, las regiones mds importantes parece ser que fueron el litoral meridional y las cor-
dilleras béticas (Carrién 2002). Durante este periodo, el erg sahariano estuvo netamente mds
extendido que en la actualidad, tanto hacia el norte como a través de la franja saheliana e
incluso la mayor parte de las dreas mesetarias de la Peninsula Ibérica contemplaron un paisa-
je estepario dominado por gramineas, Artemisia, quenopodidceas y Ephedra. Sin embargo, los
valles intramontafiosos de las cordilleras béticas retuvieron poblaciones de especies lefiosas
mediterraneas (Quercus ilex-rotundifolia, Q. faginea, Pinus nigra, P. pinaster, Arbutus une-
do, Erica arborea, Pistacia lentiscus, Phillyrea angustifolia-media, Olea europaea, etc.) y
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caducifolias (Corylus avellana, Betula celtiberica, Fraxinus angustifolia, Ulmus minor-gla-
bra, Juglans regia).

En la costa oriental de la Peninsula Ibérica también se han localizado refugios de vege-
tacion termofila a través del andlisis polinico de sedimentos de cuevas y abrigos (Dupré 1988,
Burjachs y Julia 1994, Carridn et al. 2003b). Ademas de la existencia de bosques dispersos de
pinos y encinas con robles, estos ambientes submontanos litorales permitieron en el sureste la
supervivencia de coscojares, acebuchares y de las tipicas formaciones arbustivas de Periplo-
ca angustifolia, Chamaerops humilis, Maytenus europaeus, Osyris quadripartita, Withania
frutescens y Calicotome intermedia, entre otras especies (Carrion et al. 1995, Carrién et al.
2003b). A esto se unen algunos andlisis antracoldgicos y paleocarpolégicos de la costa mala-
guefia, demostrando la pervivencia glaciar del pino pifionero (Pinus pinea).

En principio, la existencia de refugios suroccidentales seria defendible sobre la base de
la distribucién de determinados taxones (elementos iberonorteafricanos o iberotingitanos
como Quercus lusitanica, Q. canariensis, Rhododendron ponticum subsp. baeticum, Lonice-
ra periclymenum subsp. hispanica, Ruscus hypophyllum, Cistus populifolius subsp. major,
Genista tridentata, Genista triacanthos, Thymelaea villosa, Halimium alyssoides y Davallia
canariensis; Arroyo 1997), pero también por algunos indicadores palinolégicos, aunque limi-
tados a secuencias marinas (Sdnchez-Goiii ef al. 2002). Sin embargo, todavia no disponemos
de una base de datos coroldgica y f6sil adecuada para probar los posibles procesos de disper-
sién entre esta regién y el norte de Africa durante las fases de regresién marina del Cuaterna-
rio. En cualquier caso, en la Estremadura portuguesa litoral, algunos estudios antracolégicos
confirman irrefutablemente la supervivencia de poblaciones lefiosas para Olea europaea,
Quercus spp., Arbutus unedo, Buxus sempervirens, Erica spp., leguminosas, Pinus sylvestris,
Prunus spinosa 'y Crataegus (Figueiral y Terral 2002).

Uno de los modelos de dindmica vegetal asociada con los refugios glaciares asume la
intervencién de procesos migratorios a larga distancia con el advenimiento del Holoceno
(Brewer et al. 2000). Lo cierto es que dicho modelo se estd modificando con la llegada de nue-
vos datos paleobotdnicos o con la reinterpretacion de los ya existentes (Willis y Whittaker
2000, Carrién et al. 2003b). La cuestion crucial es si las sefiales polinicas porcentualmente
bajas de taxones arbéreos se deben realmente al transporte a larga distancia, o son mds bien
el resultado de deficiencias en la dispersién o en la produccién polinica. Porque si considera-
ramos los sitios polinicos donde aparecen sefiales de esa magnitud durante la dltima fase gla-
ciar, la distribucién actual centroeuropea habria que explicarla mds bien por expansion regio-
nal de poblaciones estacionarias que por procesos de migracion continental desde un niimero
reducido de poblaciones refugiadas lejos en el sur.

En términos de aislamiento geogrifico, el encapsulamiento de especies arbéreas en
pequeias dreas de refugio durante las fases frias del Cuaternario tiene una extraordinaria
importancia evolutiva. La distribucién de alelos de las poblaciones actuales de muchas espe-
cies estd relacionada con la posibilidad de que las poblaciones glaciares hayan o no entrado
en contacto durante las fases interglaciares, después de la larga disrupcién glaciar. Los datos
filogeograficos obtenidos para el continente europeo apuntan a que los Balcanes y la Penin-
sula Ibérica habrian sido las regiones mds importantes a la hora de definir el proceso de colo-
nizacion postglaciar, pues la Peninsula Itdlica habria quedado bloqueada por los Alpes. Esto
parece ser cierto para especies vegetales como Abies alba, Picea abies, Fagus sylvatica y
varias especies de Quercus, asi como para algunos animales como Ursus arctos o Erinaceus
europaeus (Hewitt 2000) (véase Filogeografia, apartado 4).
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El origen de la distribucién actual de los pinos mediterrdneos ha sido objeto de fuertes
controversias, sobre todo porque algunas interpretaciones tradicionales sostenian el cardcter
aloctono de especies y poblaciones. Salvador et al. (2000) han mostrado la presencia de refu-
gios glaciares para Pinus pinaster en el sistema ibérico meridional y en las cordilleras béticas.
Estos datos, de nuevo, encajan con la paleodistribucion inferida desde los diagramas polini-
cos (Carrién et al. 2000a, Carrién 2003). La amplia distribucion de Pinus halepensis en Espa-
fla también estd relacionada con la existencia de numerosas poblaciones refugio durante el
ultimo episodio glaciar (Agundez et al. 1997). El Tardiglaciar, o fase de deglaciacion
(14.000-10.000 BP), en la Peninsula Ibérica supone un gradiente latitudinalmente transgresi-
vo de colonizacién forestal de quercineas que se iniciaria en las posiciones mds meridionales
y alcanzaria los territorios cdntabro-pirenaicos en unos 2000-2500 afios.

La abundancia de palinogramas para este periodo durante los tltimos afios sugiere nue-
vamente que deberiamos abandonar la hipétesis inicial de migracién a larga distancia desde
unos pocos refugios en el extremo sur de la Peninsula Ibérica, por otra en la cual habria que
hacer intervenir un mosaico afladido de pequefios nicleos dispersos de vegetacion lefiosa en
dreas mds continentales y septentrionales.

Este escenario, que implicarfa un puzzle de vegetaciones glaciares, supone asumir una
mayor complejidad en las respuestas a la deglaciacion, las cuales habrian sido, en cada caso,
muy sensibles a la situacién inicial del sistema y a las interacciones ecoldgicas emergentes con
el atemperamiento climdtico. En ocasiones, son mds sensibles que a los condicionantes fisio-
gréficos locales, como queda demostrado por la continua dominancia del pino en las vegeta-
ciones forestales del Tardiglaciar y Holoceno de muchos diagramas polinicos de la Iberia
oriental y central (Franco et al. 2001). De hecho, la gran extension territorial de los pinares
durante el Pleistoceno Superior habria sido un factor de primer orden en la persistencia de los
mismos con posterioridad.

Como en otros puntos del Hemisferio Norte, y aunque se desconocen todavia las causas
geofisicas de esta catdstrofe, se constata en el Mediterraneo ibérico la aparicién de una signa-
tura polinica para el Dryas reciente, pulsacion fria que supuso un desplazamiento meridional
del frente atldntico entre 10.500 y 10.000 BP, asi como la expansion de las formaciones este-
parias. Por afiadidura, algunas secuencias demuestran la existencia de episodios anteriores de
naturaleza similar multicentenaria durante los cuatro mil afios de la deglaciaciéon wurmiense.
Como el Tardiglaciar, el comienzo del Holoceno en la regiéon mediterrdnea peninsular se
caracteriza por una enorme complejidad en las respuestas de sucesién forestal al cambio cli-
matico. En algunos casos se observan desplazamientos altitudinales de la vegetacién contro-
lados por la variacién climdtica multimilenaria, pero el cuadro siempre aparece complicado
por la intervencién de fendmenos de competencia interespecifica, a veces mediados por la fre-
cuencia y virulencia del fuego (fig. 2.1). El periodo entre 7500 y 4500 BP representa el 6pti-
mo termomesofitico, el minimo xerofitico, la fase de menor actividad de incendios y, de
acuerdo con los indicadores paleolimnoldgicos, el episodio de niveles lacustres méds elevados.
Los espectros de variacién hidrolégica y actividad edlica en el norte de Africa y Sahel, asi
como en muchas zonas de clima monzdnico, muestran una correlacion excelente con la Ibe-
ria mediterrdnea meridional y escasa conexién con los condicionamientos del frente atldntico
que determinan un Optimo anterior en varios milenios. La palinologia proporciona también
pruebas de que el Holoceno peninsular ha estado punteado por cambios climdticos abruptos
que han provocado pulsaciones y transiciones rapidas en sistemas hidroldgicos y en la distri-
bucién geografica de poblaciones vegetales. La demostraciéon mds fiable viene del episodio
centrado en 8200 cal BP, cuya correlacion es magnifica tanto con el evento frio de Groenlan-
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Figura 2.1. Diagrama polinico sintético de Gador (Carrion et al. 2003a). Nétese el papel del fuego como modulador
directo de los cambios en los elementos dominantes de la vegetacion forestal: Pinus durante G1, Quercus caducifo-
lios durante G2, Pinus en competencia con Quercus perennifolios durante G3, Pinus durante G4. Este fenémeno es
particularmente notable en la transicion G2-G3. La deforestacion en la Sierra de Gador es primordialmente antropo-
génica y se inicia hace unos 1600 afios, concluyendo en las dltimas centurias con la accién roturadora asociada a la
mineria del plomo.

dia, como con un descenso en los niveles lacustres en las zonas monzonicas de Africa. Un
segundo evento, de cardcter mds regional y naturaleza aridificante, se observa entre 5200 y
4100 cal BP (Magny et al. 2003).

Las respuestas de los bosques mediterrdneos a los cambios climéticos abruptos del Holo-
ceno parecen haber sido amortiguadas en la mayor parte del territorio. Sin embargo, en el limi-
te forestal superior de la Sierra de Segura (secuencia de la Cafiada de la Cruz, Jaén), se obser-
va que la reactividad pudo ser muy acentuada en dreas de ecotono bioclimético (Carrién et al.
2001b). La resolucion de los controles del cambio en los ecosistemas forestales mediterraneos
forma parte de la agenda de investigacion de numerosos proyectos multidisciplinares. En diver-
sas secuencias palinoldgicas del sureste ibérico, la regresion de los bosques de montafia se pre-
senta como un proceso natural inducido por una tendencia climdtica aridificante que viene agu-
dizdndose durante los tltimos 4500-5000 afios. Sin embargo, el fuego, influenciado por la
aridez y la accién roturadora del hombre, habria sido un factor determinante del tempo del cam-
bio en las especies dominantes del bosque durante todo el Holoceno (fig. 2.1). Durante los ulti-
mos dos milenios, y plausiblemente antes, la incidencia combinada de fuego y pastoreo habria
llevado a muchos ecosistemas forestales mds alld de su umbral de vulnerabilidad (Carrién
2001b, 2002, Carrién et al. 2003a). Asi, por ejemplo, las formaciones oro y supramediterrdne-
as, actualmente dominadas por gramineas xerofiticas, enebros rastreros, pinos dispersos, arbus-
tos espinosos y especies nitrdfilas, representarian un escenario antropogénico (fig. 2.1).

Como en el marco general del Cuaternario, el clima durante el Holoceno ha ejercido un
control a largo plazo sobre el cortejo floristico disponible. En nuestra drea mediterrdnea resul-
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ta mucho mads dificil de demostrar que el clima sea, como se ha asumido demasiado a menu-
do (de ahi las correlaciones con la climatoestratigrafia de latitudes templado-boreales), el
determinante primordial de los cambios de vegetacion observados en la escala de milenios y,
por lo tanto, merece la pena cuestionarse el interés de la elaboracion de mapas de paleovege-
tacion ilustrando la variacidon de pardmetros climdticos sobre la base exclusiva de series pali-
noestratigraficas. Las propias secuencias polinicas proporcionan elementos de apoyo sufi-
cientes para sostener que los desfases en la respuesta de la vegetacion al clima, como
consecuencia de condicionantes bidticos (inercia, competencia, sucesion), pueden superar el
lapso critico de mil afios. Curiosamente, las respuestas de la vegetacion pueden producirse en
centurias y décadas como reacciones de tipo umbral a la intervencién de factores no climati-
cos (fig. 2.2).

Los avances en la resolucion de todos estos problemas pasan por 1) una seleccién mas
rigurosa de los puntos de muestreo convencional, basada en la posibilidad de estudiar en alta
resolucion los depdsitos cercanos a los nticleos hipotéticos de refugio glaciar y ecotono bio-
climdtico, 2) la formulacién de un marco conceptual propio para cada tipo sedimentario basa-
do en protocolos de experimentacion tafondmica estandarizados, 3) el incremento en la reso-
lucién temporal del muestreo y en la discriminacién taxondmica de microfésiles no polinicos,
3) un mayor recurso a los depdsitos del fondo ocednico, 4) la utilizaciéon complementaria de
sedimentos de cuevas y abrigos bajo una estrategia multisecuencial con espectros polinicos
mediados, y 5) la multiplicacion de estudios combinados de polen y macrorrestos sobre copro-
litos, paleoletrinas y paleomadrigueras, con el objetivo primordial de compensar los sesgos en
favor de las especies de polinizacién anemdfila.

Por su propia complejidad, el topico de los condicionantes climaticos de la distribucién
vegetal ha suscitado intensas polémicas en paleoecologia. Digamos que, por encima de todo,
se trata de un problema de escala, tanto temporal como espacial. En las relaciones con el cli-
ma surgen tres problemas esenciales (Carrién 2001). En primer lugar, el cambio climatico es
un proceso extraordinariamente complejo: las variables climdticas cambian continuamente y,
ademads, pueden no hacerlo de forma simultdnea. En segundo lugar, la dindmica vegetal es, a
su vez, polifacética e insuficientemente comprendida; de hecho, incluye respuestas a factores
no climadticos. Es igualmente crucial la discriminacién entre respuesta individual, poblacional
o de comunidades. Finalmente, los datos polinicos, la evidencia mds consistente de cambio
vegetal, no dejan de proporcionar un registro fragmentario y precisan su correlacién con otras
evidencias paleobotdnicas y paleofisiograficas.

En la escala de los procesos macroevolutivos, los cambios climdticos globales han pro-
ducido eventos de migracién, extincién de especies y reorganizacién de la estructura ecoldgi-
ca (DiMichele et al. 2001). Parece que algunos tipos de paleoecosistemas fueron capaces de
absorber el estrés climdtico hasta limites insospechados. Por ejemplo, la respuesta de muchas
floras pasadas al advenimiento y la conclusion de fases glaciares estuvo bidticamente condi-
cionada por una gran resistencia a la invasion. En otras palabras, las caracteristicas adaptati-
vas de los grupos fueron tan importantes o mas que el propio sentido del cambio climético en
orden a establecer los grupos dominantes después de cada crisis.

Las secuencias palinolégicas que cubren los tltimos 15000 afios han venido también a
demostrar un hecho que resulta de enorme trascendencia para la ciencia de la vegetacion: la
respuesta de las especies forestales al cambio climdtico ha sido individualista, es decir, la
composicion floristica en un momento dado no estd determinada abidticamente, sino que
resulta de una conjuncién histérica de contingencias fisicas y bioldgicas. Esta conclusion se
extrajo inicialmente del estudio de los procesos de dindmica postglaciar en latitudes templa-
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Figura 2.2. Relaciones temporales entre las zonas limnolégicas (SM) y polinicas (SP) en la secuencia paleoecoldgi-
ca de la Laguna de Siles, Jaén (Carrion 2002). Hipétesis para los principales procesos y controles de la dindmica vege-
tal. Las flechas indican incrementos en los siguientes microfdsiles: ZYGN=Zygnemataceae,
CHARC=microcarbones, PSCH= Pseudoschizaea, BOTR= Botryococcus, RICC=Riccia. Las lineas basales repre-
sentan el inicio de las curvas ascendentes de estos microfdsiles. Se observa como los cambios influenciados climati-
camente tienen lugar a menudo como respuestas umbral condicionadas por interacciones competitivas, crisis de ari-
dez, incremento de la disponibilidad hidrica, presion de herbivoria y perturbacién por fuego. Los retrasos en la
respuesta de la vegetacion tienen lugar en la escala de las centurias. Los cambios inducidos bidticamente se observan
mads en la variacion intrazonal que interzonal.
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das (Huntley y Birks 1983), pero también resulta aplicable a las bajas latitudes (Carrién et al.
2001a).

Los bosques mediterrdneos de la Peninsula Ibérica se han modificado continuamente
durante el Cuaternario, incluso en los dltimos milenios, habiendo tenido lugar un intercambio
individualista de especies de forma reiterada. Del mismo modo, la mayor parte de las sabanas
no son etapas de degradacién de la selva tropical; como los matorrales mediterraneos no lo
son necesariamente del bosque de encinas.

Finalmente, los estudios de paleoecologia cuaternaria aportan elementos para la discu-
sion de los modelos tradicionales de equilibrio. Fenémenos como el fuego, los animales o el
hombre han sido siempre considerados como factores de alteracion y cambio negativo o
degradante. Sin embargo, todos ellos son la quintaesencia del mantenimiento de muchos eco-
sistemas. Las sabanas, por ejemplo, oscilan continuamente y a veces lo hacen de forma cadti-
ca debido a su propia dindmica interna. Pero persisten y tienen gran resistencia. Para un pa-
leoecdlogo no existe, por tanto, nada que pueda ser llamado bosque en equilibrio, ni climax
como final estable de una sucesion.

3. La escala geografica

Patrones de distribucion

Tradicionalmente, la clasificacién de los distintos tipos de distribucion de las plantas pre-
senta dos grandes limitaciones. Por un lado, uno de los criterios mds ampliamente utilizados es
el puramente geogréfico, que por su propia naturaleza sélo es aplicable en cada zona geografi-
ca, sobre todo para distribuciones restringidas. Una clasificacién exclusivamente geografica
incluirfa una diversidad inmanejable de tipos al nivel mundial, desde el momento en que un alto
porcentaje de la flora mundial es endémico de alguna provincia floristica (véase Takhtajan
1986). Atin asi, éste es un criterio ampliamente utilizado, sobre todo para recalcar el nivel de
endemismo de un determinado territorio normalmente pequefio (e.g., se estima que el 30% de
la flora ibérica es endémica, Pineda ef al. 2002). Otros criterios se basan en el origen y en el
tipo de proceso que determina la distribucién actual. Asi, se consideran disyunciones, vica-
rianzas, reliquias, invasoras (éstas son frecuentemente cosmopolitas), que implican un cierto
conocimiento de las relaciones taxondmicas, evolutivas e histéricas de los taxones (Brown y
Lomolino 1998). La asignacion de una especie a un tipo de distribucion geografica depende de
un buen conocimiento de su corologia, esto es, de su drea de distribucion. Esta asignacién pue-
de realizarse con una metodologia intuitiva, aproximada, o con herramientas numéricas dise-
fadas ad hoc, asumiendo (Humpbhries et al. 1995) o no (Crovello 1981) las relaciones filoge-
néticas en el grupo taxondmico, pero no presenta mayores problemas metodolégicos. Cuando
se trata de conocer, por ejemplo, el grado de relictualidad o vicarianza de toda una flora la situa-
cién es mds compleja, a menos que se conozcan las relaciones evolutivas de todos sus compo-
nentes. Una solucién parcial puede consistir en la eleccion de algunos taxones que se conside-
ren representativos y usarlos como sistemas modelo para probar la existencia de tales procesos
biogeograficos (véase mds adelante). Por la relativa escasez de estudios evolutivos y filogené-
ticos sobre nuestra flora, es esperable que existan en la actualidad mas trabajos descriptivos y
correlativos sobre la distribucién de las especies de la flora (o partes importantes de ella), uti-
lizando casi exclusivamente la tipologia geografica.

La obra de mayor alcance que, utilizando una metodologia cldsica, intuitiva, ha tenido una
amplia repercusion en medios académicos botdnicos de nuestro pafs es la sintesis coroldgica de
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Rivas-Martinez (1973). En esta obra el objeto de estudio es mds el territorio y su division bio-
geogréfica que los patrones de distribucidn de las especies. De este modo se han separado dos
grandes dreas: la regién Eurosiberiana y la region Mediterrdnea, que a su vez se separan en dis-
tintas superprovincias, provincias, sectores y subsectores seguin la presencia de especies parti-
culares, pero también teniendo en cuenta caracteristicas edéficas, climaticas y de vegetacion de
esas dreas. Esta obra ha sido objeto de numerosas modificaciones menores. En funcién de las
caracteristicas ambientales (suelos, clima, vegetacion) de las unidades definidas se hacen ciertas
inferencias sobre las relaciones biogeograficas. Dentro de este marco conceptual no ha sido posi-
ble avanzar mas, de forma que los intentos posteriores se han centrado en 1) utilizar herramien-
tas numéricas progresivamente mds sofisticadas, que estandaricen el procedimiento, y 2) en un
mejor conocimiento coroldgico de las especies; esto tltimo es posible en buena medida gracias
a una ambiciosa obra en curso sobre nuestra flora vascular (Castroviejo et al. 1986-2005) o a
bases de datos especificas, como el proyecto Anthos (http://www.anthos.es/).

Para los estudios cuantitativos se han empleado andlisis multivariantes de especies pre-
sentes en territorios y andlisis de parsimonia de endemicidad. Los andlisis de clasificacién pro-
porcionan resultados muy intuitivos si se asume que las zonas biogeograficas estdn encajadas
jerarquicamente (McLaughlin 1992), mientras que los andlisis de ordenacion han sido mds ti-
les para detectar gradientes de cambio floristico, que se han correlacionado con diversas carac-
teristicas del medio con objeto de inferir las posibles causas de esa variacion (e.g., Myklestad
y Birks 1993). Quizds los ejemplos mds comprehensivos, dado que los datos se refieren a com-
ponentes muy importantes de nuestra flora, son los realizados sobre dicotiledéneas endémicas
(Sdinz-Ollero y Herndndez-Bermejo 1985), monocotiledéneas endémicas (Moreno Sdiz et al.
1998), vasculares endémicas y no endémicas (aunque la lista no es completa debido a lagunas
de informacidn coroldgica, el porcentaje de taxones incluidos es alto; Castro Parga et al. 1996)
y finalmente una seleccién de taxones animales y vegetales (Garcia-Barros et al. 2002). Prac-
ticamente en todos los casos se encontrd una buena correspondencia entre las unidades delimi-
tadas con métodos numéricos y la sectorizacién de Rivas-Martinez (1973) (fig. 2.3). Las prin-
cipales diferencias estriban en las unidades de menor categoria y en la representatividad del
grupo elegido. Por ejemplo, las monocotiledéneas endémicas representan un nimero menor y
tienen una fuerte concentracion taxondémica que probablemente sufra unos efectos filogenéti-
cos importantes. Incluso en este caso los grandes territorios floristicos permanencen inaltera-
dos: Iberia occidental, donde predominan los suelos 4cidos, frente a la oriental, donde los bési-
cos son caracteristicos, o la singularidad del sureste arido. Las sectorizaciones resultantes de la
inclusion conjunta con datos de distribucién de especies animales (Garcia-Barros et al. 2002)
vuelve a ser basicamente congruente con las anteriores (fig. 2.3): las principales unidades bio-
geogréficas (independientemente de su jerarquizacion) vuelven a ser la cornisa superior no
mediterranea (Cordillera Cantabrica y Pirineos, con cierto grado de diferenciacion entre ellos)
y, dentro del drea mediterrdnea, las mitades occidental y oriental ibéricas (complicadas por la
diferenciacion de las montaiias del sureste drido) y las Islas Baleares.

En otras ocasiones se han realizado andlisis biogeograficos cuantitativos utilizando como
objeto de estudio sélo las especies de alglin grupo taxondmico que puede tener interés desde el
punto de vista ecoldgico, por ejemplo por constituir un componente importante del bosque
mediterraneo. Ejemplos paradigmaticos son los brezos (subfamilia ericoideas de la familia eri-
cdceas; Ojeda et al. 1998), las genistas y aulagas (tribu citiseas de la familia fabdceas; Gémez-
Gonzdlez et al. 2004) y las pteridofitas (Marquez et al. 1997, 2001, Pausas y Sdez 2000). En
estos casos los resultados son dificilmente extrapolables al conjunto de la flora y vegetacién
mediterrdneas de nuestra peninsula, pero son muy interesantes porque son muy dependientes
del devenir histérico y evolutivo de estos grupos taxondmicos que, a Su vez, son muy repre-
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Figura 2.3. Sectorizacion coroldgica de la Peninsula Ibérica de (A) Rivas-Martinez (1973), (B) Sdinz-Ollero y Her-
nandez-Bermejo (1985), (C) Moreno Séiz et al. (1998) y (D) Garcia-Barros et al. (2002). En A se distingue la region
Eurosiberiana (en negro) de la region Mediterranea (en gris y en blanco; estos dos tonos representan las dos grandes
superprovincias de la regiéon Mediterrdnea). En B los distintos niimeros representan las grandes regiones/provincias
y las fracciones representan zonas de transicion. En C los territorios biogeograficos estdn representados por letras,
minentras que en D el grosor de las lineas representa el nivel en la jerarquia de la sectorizacion. Para los nombres de
los territorios véanse las referencias originales. Nétese la semejanza entre los patrones, tanto en la delimitacion de los
territorios como en el patrén geogréfico de complejidad, que hace aumentar el nimero de unidades hacia el sureste
peninsular, que es donde se concentra el mayor nimero de endemismos. Nétese también la semejanza cuando se
incluyen taxones animales (D). (Elaborado a partir de las referencias originales).

sentativos de los avatares que ha sufrido el bosque mediterrdneo en su historia. Estos casos tam-
bién son utiles para analizar los efectos de ciertas caracteristicas bioldgicas y ecoldgicas pro-
pias de estos grupos. A pesar de las diferencias taxondmicas, filogenéticas y de diversidad,
algunos de estos casos de estudio muestran una sorprendente semejanza. Asi, genistas, aulagas
y brezos son muy caracteristicos de ciertos matorrales de degradacién y de sotobosques del
bosque mediterrdneo (brezales y aulagares; Rivas Martinez 1979), muestran su mayor diversi-
dad en la region cercana al Estrecho de Gibraltar (fig. 2.4), suelen convivir y aparecen ciertas
caracteristicas ambientales (climdticas) asociadas a estos patrones de distribucion.

En todos los estudios anteriores, independientemente del tipo de metodologia que hayan
usado, se ha pasado por alto implicita o explicitamente las plantas invasoras, que constituyen
también un tipo de distribucion (véase Thompson 2005). El bosque mediterrdneo de nuestra
Peninsula, al menos en sus fases mds maduras, es, hasta el presente, relativamente resistente
a la invasion de plantas fordneas. Mds bien somos exportadores de plantas que en otros
ambientes mediterraneos del mundo si han invadido sistemas naturales (Groves y DiCastri
1991). Las excepciones mds notables a esta regla parecen ser los extremos del gradiente
ambiental de nuestra vegetacién mediterrdnea: las zonas mds hiimedas y las mds secas son las
que realmente sufren mds la invasion de plantas fordneas, pero ya nos situamos fuera de los
limites ecoldgicos del bosque mediterrdneo. En una flora mediterrdnea tipica como es la de
Andalucia Occidental (Valdés et al. 1987) el porcentaje de especies exdticas naturalizadas es

41



Factores histéricos y ambientales

Figura 2.4. Sectorizacién biogeogrifica mediante andlisis de clasificaciéon multivariante de las especies de brezo
(subfamilia ericoideas, familia ericacdceas; mapas de la izquierda) y de las genistas, aulagas y escobones (tribu citi-
seas, familia fabdceas; mapas de la derecha). Se han elegido algunos de los territorios floristicos mas significativos a
partir de la distribucién de los brezos y la distribucion geogréfica de algunos corotipos (conjuntos de especies de dis-
tribucién similar, en negro los territorios que mejor se ajustan al corotipo) de citiseas, comprobandose su correspon-
dencia geografica. Modificado a partir de Ojeda et al. (1998) y Gémez-Gonzélez et al. (2004).

aproximadamente del 5%, la mayoria de origen (sub)tropical americano, y practicamente nin-
guna de ellas invade comunidades relativamente conservadas (Arroyo, inédito). Sin embargo,
en nuestras islas mediterrdneas la tasa de invasién es mayor (8%, Vila 2001). Estan todavia
pendientes estudios sobre los patrones biogeograficos (lugares de origen) y ecolégicos (inva-
sibilidad de los hébitats) del conjunto de nuestra flora invasora.

Puntos calientes

Sea utilizando la flora completa o partes de ella (taxones), representativas o no, sea con
un andlisis intuitivo o con herramientas numéricas sofisticadas, los estudios biogeograficos
desembocan casi invariablemente en la descripcion y andlisis de los patrones de diversidad a
escala geografica. Quizd el mas notable de los estudios recientes que usan una metodologia
tradicional para toda la Cuenca Mediterrdnea sea el del Médail y Quézel (1997), que disec-
ciona los principales centros de diversidad (puntos calientes) con lo que nos sirve para poner
en contexto mediterrdneo la diversidad de nuestra flora (fig. 2.5) (véase Thompson 2005 para
un tratamiento comprehensivo).

La asignacién de estos puntos calientes de diversidad se realiza en funcién del nimero
de endemismos y su significacién. El resultado no es nuevo para alguien familiarizado con la
flora ibérica, pero pone especial énfasis en el cardcter mediterrdneo de nuestros puntos calien-
tes ibéricos y su relevancia en la Cuenca Mediterrdnea. Por un problema relacionado princi-
palmente con la amplia escala de estudio, ese trabajo pasa por alto algunos puntos que se han
revelado de especial interés. Mientras que el ambiente de las altas montafias, en especial las
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Figura 2.5. Distribucion de los principales puntos calientes de biodiversidad vegetal de la Cuenca Mediterranea. En
negro se delimitan los principales puntos calientes y en gris otras dreas de elevado endemismo (modificado a partir
de Médail y Quézel, 1997).

calizas, se ha asignado como la principal causa de la diversidad floristica y endemismo en la
Peninsula Ibérica, algunos puntos de enorme y, sobre todo, diferenciada diversidad han pasa-
do desapercibidos. Un caso especial se refiere a los bosques y matorrales mediterraneos sobre
areniscas en la regién de ambos lados del Estrecho de Gibraltar (Ojeda et al. 2001). En este
drea ni el sustrato es calizo ni las montafias son altas y aisladas, ni han sido zonas que com-
parativamente hayan sufrido grandes cambios climéaticos durante el Pleistoceno. Su flora estd
repleta de elementos endémicos y disyuntos (con parientes en zonas mds temperadas), aso-
ciados a suelos pobres en nutrientes y toxicidad por las elevadas concentraciones de aluminio
(Ojeda et al. 1996). Es interesante que estos elementos sean mayoritariamente plantas lefiosas
de cierto tamafio (arbustos y arbolillos, en comparacién con los hemicriptéfitos y caméfitos
de las altas montafias calizas; Arroyo 1997, Ojeda et al. 2001), por lo que en este caso su rele-
vancia para la diversidad del bosque mediterrdneo en sentido estricto es mds notable (Rodri-
guez-Sdnchez et al., 2008).

Otros estudios, con una metodologia cuantitativa explicita, han sido mucho més precisos en la
identificacién de estos puntos calientes de nuestra peninsula, pero coinciden en su caracter eminen-
temente mediterrdneo (Castro Parga et al. 1996, Lobo et al. 2001). Es también notable la semejan-
za del resultado cuando se incluye la distribucién de taxones animales (Garcia-Barros et al. 2002).

Diversidad y rareza

Practicamente todos los estudios sobre distribucion geografica de la diversidad se basan
en la cantidad de especies (sin cualificar) o, a lo sumo, de especies endémicas (cualificadas
segln su rareza geografica). Sin embargo, la rareza de las plantas es un concepto con muilti-
ples facetas. Las plantas pueden ser raras por diferentes motivos, algunos de los cuales tienen
un significado especial para comprender la historia cambiante de nuestro bosque mediterra-
neo. Una de las aportaciones mds notables a esta naturaleza multifactorial de la rareza se debe
a Rabinowitz et al. (1986), quienes de forma elegantemente sencilla describieron tres compo-
nentes de rareza: ademads de la distribucidn restringida, la especificidad del habitat y el tama-
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flo poblacional. A pesar de su aparente simplicidad y aplicabilidad, este andlisis no ha sido
realizado en nuestra flora, ni siquiera para las especies mds propias del bosque mediterraneo
(por ej. las lefiosas). Esta asignacion ofreceria pistas muy interesantes sobre los mecanismos
ecoldgicos que promueven la diferenciacién en los puntos calientes. No deja de ser curiosa,
por temprana, la nota de Rojas Clemente (1807): “Ya es tiempo de que aspiremos a engran-
decerla y hacerla respetar [la Botanica], extendiendo nuestras indagaciones a las latitudes,
alturas, exposiciones, temperamento y atmdsfera en que vive cada planta, a su organizacion,
propiedades y usos, y, en suma, a cuantas relaciones pueda tener con los demds seres y feno-
menos del universo”. Estas indagaciones habrian permitido disponer ya de informacién Ttil
para analizar los correlatos ecoldgicos de los patrones geograficos de diversidad y rareza de
nuestra flora. Las floras bioldgicas existentes en algunos paises europeos (por ejemplo la serie
Biological Flora of the British Isles, publicada por la revista Journal of Ecology) constituyen
un ejemplo a seguir, aunque la diversidad de nuestra flora ibérica (aproximadamente 7500
especies vasculares; Pineda et al. 2002) supone un reto adicional.

Mis recientemente, de forma independiente, se han sugerido otros componentes de rare-
za mds relacionados con aspectos histéricos y evolutivos. La singularidad filogenética (May
1990) ha sido quizds la mds exitosa de las nuevas propuestas y ha generado todo un cuerpo
tedrico-practico con un objetivo principalmente conservacionista (Humphries ez al. 1995). Sin
embargo, su aplicabilidad se ha visto limitada por la dependencia de la resolucién de filoge-
nias de los grupos taxondémicos de cada flora. Aunque el progreso es rapido, nuestra flora
cumple este requisito s6lo en una parte pequefia. Una posible solucién temporal consiste en la
utilizacion de las relaciones taxondmicas como sustitutas de las filogenéticas. Ojeda et al.
(1995) han utilizado esta aproximacion a escala local (comunidades) en los bosques y mato-
rrales de la region del Estrecho de Gibraltar y los resultados parecen concordantes con los
obtenidos al nivel floristico (Ojeda et al. 2001). En parte porque distintos componentes de bio-
diversidad suelen covariar. Por ejemplo, singularidad taxonémica y endemismo suelen estar
negativamente correlacionados (fig. 2.6).

Los estudios futuros deben incluir mds componentes de biodiversidad, por ejemplo qué
tipo de rareza geografica tienen las especies. Es decir, no sélo si son endémicas, sino qué tipos
de endémicas (e.g. Favarger y Contrandiopoulos 1961), relictas y porciones disyuntas de espe-
cies de rango amplio. Otros componentes pueden referirse a aspectos funcionales (Pausas
1999) e histéricos (Herrera 1992), a medida que la informacién vaya estando disponible.

La idea bdsica es que una flora es tanto mds diversa cuantos mds grupos funcionales de
especies contenga. La aproximacién funcional mds sencilla posible, el uso de tipos biolégicos
(esto es, de arquitectura de las plantas) parece ser de cierta utilidad, ya que ha mostrado una
asociacion entre algunos tipos y la probabilidad de rarificacién causada por la presion antré-
pica (Verlaque ef al. 2001). Aunque queda mucho camino por recorrer, en nuestro bosque
mediterraneo Pausas (1999) se ha aproximado a la cuantificacién de la diversidad funcional
(sensu Martinez 1994). De hecho, ha mostrado explicitamente cémo la inclusién de los tipos
bioldgicos y algunas otras caracteristicas de las plantas (relacionadas con sus resistencia/tolerancia
a las perturbaciones), pueden definir los grupos funcionales de nuestra flora. Dado que la defi-
nicién de grupo funcional es muy dependiente del contexto (del factor ambiental que pro-
mueve la funcion), es un reto pendiente ligar los tipos funcionales tradicionales (tipos biol6-
gicos, en respuesta al clima) y otros factores que puedan ser mds criticos en nuestra flora
(e.g., perturbacion). No obstante, debe recalcarse que debemos esperar una interaccion entre
la respuesta funcional a distintos factores. Por ello, propuestas como la de Garcia y Zamora
(2003), que sugieren la consideracién de la respuesta demogréfica a un conjunto de condicio-
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Figura 2.6. Grifica esquemitica de singularidad filogené-
tica, diversidad de especies y endemismo. Se representan
los patrones obtenidos en el estudio de Ojeda et al. (1996)
al relacionar estos tres componentes de diversidad con un
gradiente ambiental (representado por un eje multivariante).
En el extremo izquierdo de este eje las condiciones son de
2 0 2 4 suelos pobres en nutrientes, dcidos y poco profundos,

Eje D CA 1 glientrfls que en el/ext/rer-no derecho los suelos son profun-

os, himedos y mds fértiles.

Singularidad
taxondmica

nes ambientales, son especialmente bienvenidas. La presencia de un tipo u otro de estrategia
demogréfica podria ser considerada como caracterizadora de grupos funcionales. Evidente-
mente, es prematura la deteccion de patrones geogrificos en estos grupos funcionales, dado
que la informacién disponible es muy fragmentaria.

En cuanto a los componentes histdricos, el estudio pionero de Herrera (1992) ha permi-
tido disponer de una base de datos (al nivel de género y sélo para la flora andaluza) que pue-
de utilizarse directamente. En ese estudio se ha propuesto la existencia de dos tipos morfo-
funcionales y biogeograficos que corresponden a plantas premediterrdneas, que evolucionaron
antes de la existencia del clima mediterraneo, y plantas que se han diversificado con el clima
mediterrdneo. En bosques de la provincia de Tanger, similares a los gaditanos, Ajbilou (2001)
ha cuantificado la presencia y abundancia de estos tipos, encontrando un buen ajuste a lo espe-
rado: a mayor altitud, en bosques mds abiertos (menor cobertura), sobre suelos pobres y 4ci-
dos y con mayor incidencia de fuegos, predominan las plantas de tipo mediterrdneo, mientras
que las premediterrdneas tienden a ocupar el extremo ambiental opuesto. De hecho, las plan-
tas de tipo mediterrdneo son mayoritarias (en nimero y cobertura) en todos los tipos de comu-
nidades lefiosas del drea, excepto en los lentiscares.

La definicién de los grupos funcionales abre una caja de Pandora llena de complejidades
cuando incluye las interacciones entre especies: nodos de redes tréficas, de redes de interac-
ciones, antagonistas y mutualistas. Aunque existe un marco teérico para desarrollar estos
aspectos, su integracion como componentes de biodiversidad es un reto pendiente. Sin embar-
g0, su potencial explicativo sobre el mantenimiento de la diversidad es enorme (Bascompte et
al. 2003, Bascompte y Jordano 2007). Un estudio que analiza la variacién geografica en redes
de interacciones mutualistas de plantas y polinizadores (Olesen y Jordano 2002), aunque rea-
lizado a escala global, pone de manifiesto la alta conectividad de los sistemas mediterrdneos.
En el caso de las interacciones de frugivoria, el andlisis comparado de su estructura ha reve-
lado similitudes con las interacciones de polinizacién y patrones que se repiten en diferentes
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tipos de ecosistemas. Los trabajos recientes sobre redes de interaccion en habitats mediterraneos
(Jordano et al. 2003, Bascompte et al. 2003, 2007) ponen de manifiesto su gran complejidad a la
vez que su semejanza con patrones de interaccion de otros ecosistemas como los tropicales. Estas
redes se estructuran de forma consistente alrededor de un nicleo de especies generalistas, que
interactian entre si de forma predominante, al que se aflade un niimero elevado de especies espe-
cialistas, que s6lo interactian con las generalistas. Es lo que se denomina un patrén “encajado”,
que aparece de forma repetida en interacciones plantas-polinizadores y plantas-frugivoros.

Serfa muy interesante conocer en qué medida existen también patrones a escala mds
reducida. Por ejemplo, cémo cambia el patrén de las redes en respuesta a cambios en las
comunidades tras perturbaciones, a través de la posible pérdida de especies clave (keystone
species) o por efecto de la invasién de especies exdticas (Jordano et al. 2003). O cémo influ-
yen los cambios temporales (estacionalidad) en la estructura de estas redes de interaccién. Es
posible que en medios mds estacionales estas interacciones aparezcan mas estructuradas, esto
es, en forma de grupos de especies mds relacionadas entre si debido a restricciones fenoldgi-
cas. Por otra parte, es muy poco conocido atin cdal es el papel de la heterogeneidad espacial
en la estructura de estas redes de interaccién. Podria ocurrir que gran parte de la estructura de
la red pudiese ser explicada si grupos de especies que comparten un tipo de habitat determi-
nado interactiian de modo mads intenso que aquéllas que se localizan en diferentes habitats de
un paisaje heterogéneo.

El principal problema de esta aproximacion multifactorial a la biodiversidad estriba en
su dificil cuantificacién. Tanto porque los componentes pueden ser en parte interdependien-
tes (y por tanto redundantes en cierta medida), como porque sus magnitudes suelen medirse
en unidades no comparables y porque las relaciones causales de cada uno de ellos pueden ser
dificiles de asignar. Quizas por ello, los avances analiticos mds profundos a escala geografica
hayan venido con una simplificacion forzada de la rareza: rango geogréfico de las especies y
abundancia de individuos dentro de €l (Gaston 1994).

Aunque la descripcién y andlisis causal de la distribucién de la biodiversidad de nuestro
bosque mediterrdneo no es una tarea alcanzable a corto plazo, dadas las dificultades técnicas
y los pocos investigadores dedicados a ello, existen vias para avanzar cualitativamente. Seria
necesaria la seleccion de una serie de tipos de bosque particulares replicados (hasta donde ello
sea posible) en los que se pudieran llevar a cabo estudios integrados, cuantitativos e incluso
experimentales, sobre los distintos componentes de biodiversidad, las relaciones entre ellos y
con los factores del medio.

Correlaciones ambientales

La mayor parte de los estudios que relacionan diversidad y factores ambientales son de
cardcter ecoldgico en sentido estricto. En estos casos, la escala espacial de medida es la de
comunidad y la variable respuesta alguna relacionada con el niimero y abundancia de las espe-
cies (Rey Benayas 2001 y referencias ahi citadas). Pocos estudios han analizado de forma
explicita y cuantitativa qué factores ambientales estdn asociados a la diversificacion o rarifi-
cacién del conjunto de la flora del bosque mediterrdneo, y menos atn tratan de inferir el efec-
to de los cambios histdricos de esos factores. Aunque la teoria predice que a medida que cre-
ce la diversidad ambiental (heterogeneidad) debe aumentar la diversidad (nimero) de
especies, esto funciona razonablemente bien a escala geografica amplia y para las plantas de
las zonas donde hay poco endemismo. En dreas de alto endemismo, como muchas de nuestra
Peninsula, los factores histéricos, no necesariamente relacionados con la heterogeneidad
actual, alteran frecuentemente ese patrén (Araujo et al. 2001).
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En los estudios de cardcter no cuantitativo mds arriba mencionados sobre los patrones de
distribucién de nuestra flora se han sugerido qué factores ambientales deben ser los que pro-
mueven los procesos de diferenciacion. Sin desmerecer los logros de tales aproximaciones,
esta orientacién estd muy limitada porque (1) no discrimina entre causas diferentes que pue-
den actuar simultineamente, y (2) no se basa en una aproximacién cuantitativa que contraste
apropiadamente hipdtesis previas sobre las relaciones entre factores ambientales y patrones de
distribucién; mas bien se ha tratado de una interpretacién a posteriori de las condiciones
ambientales de las zonas donde hay mas diversidad. Aunque hoy en dia nadie puede dudar de
los efectos de la altitud o el aislamiento orografico (que no son lo mismo) en la promocion del
endemismo (a causa del aislamiento reproductor y de los refugios pleistocénicos, Médail y
Quézel 1999), estos efectos pueden variar entre dreas en intensidad y pueden ocurrir interac-
ciones con otros factores, por ejemplo los edéficos, cuyo efecto individualizado es reconoci-
do también desde antiguo (e.g. Kruckeberg y Rabinowitz 1986).

El estudio cuantitativo mas comprehensivo realizado hasta la fecha sobre las correlacio-
nes ambientales de los patrones de distribucién de la diversidad de plantas vasculares de la
Peninsula Ibérica es el de Lobo et al. (2001). Aunque la variable respuesta que analizan estos
autores es sélo la riqueza de especies en todas las unidades territoriales de 50 x 50 km (UTM),
sin entrar a valorar el tipo de distribucién de las distintas especies, encuentran un patrén muy
bien definido a esa escala geogréfica. La riqueza de especies vasculares estd determinada, en
orden decreciente de importancia, por la altitud, el sustrato, la heterogeneidad ambiental y,
finalmente, el clima. El efecto espacial intrinseco es particularmente débil: no hay influencia
directa de la latitud o la longitud. Aunque estos resultados ya habian sido mostrados por otros
autores de forma muy intuitiva, el mérito de Lobo et al. (2001) estriba en su fino andlisis cuan-
titativo que calibra la contribucion relativa de las distintas variables. Asi por ejemplo, es de
resaltar que mds que la altitud médxima de un drea, es decisivo el intervalo de altitudes, que
debe indicar mejor la existencia de orografias complejas, una situacién que promueve la espe-
ciacién por aislamiento. En otras palabras, un drea de la meseta puede tener una altitud ele-
vada, pero su topografia ser plana, su intervalo de altitudes muy reducido y la diversidad de
especies baja. Si esto es cierto, deberia ponerse de manifiesto mejor si la variable respuesta
fuera la diversidad de endemismos locales, algo atin no analizado cuantitativamente hasta la
fecha. Ya hace tiempo que se mostré el alto nivel de endemismo de las montafias mediterra-
neas (Favarger 1972). No debe olvidarse que el estudio de Lobo ez al. (2001) refleja patrones
de riqueza al nivel de toda la Peninsula, por lo que se encontrardn desviaciones locales del
patrén. Un ejemplo notable de alta diversidad de especies y endemismo en zonas de relativa
baja altitud ocurre en la region del Estrecho de Gibraltar (véase también Castro Parga et al.
1996), debido en este caso a aislamiento ecoldgico (eddfico; Ojeda et al. 2001, Rodriguez-San-
chez et al. 2008), que en el modelo de Lobo et al. (2001) era un factor de segundo orden.

De especial significado es la relacién positiva encontrada entre cobertura del bosque y
diversidad de especies en las dreas de muestreo de Lobo et al. (2001). Esto es mas notable atn
cuando el bosque es mediterrdneo, ya que espacialmente es mas complejo que el templado
(presenta mayor heterogeneidad ambiental).

Otros estudios que han utilizado herramientas cuantitativas similares se han dirigido a un
contexto geogrdfico o taxondémico mds restringido. En estos casos, los resultados son depen-
dientes de ese contexto y dificilmente extrapolables al conjunto de la flora. Sin embargo estos
estudios son utiles cuando se realizan en zonas de interés ecoldgico o biogeografico particu-
lar (e.g., zonas de contacto) o en grupos de plantas de un significado ecoldgico o histérico-
evolutivo especial. En estos casos Lobo et al. (2001) predicen que las variables relacionadas
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con el clima deben cobrar importancia. Los pocos estudios realizados corroboran esa predic-
cién (Pteridofitas: Marquez et al 1997, Brezos: Ojeda et al 1998, Genistas y aulagas: Gomez-
Gonzélez et al. 2004; plantas lefiosas de Galicia: Retuerto y Carballeira 2004). Un reto con-
siste en la eleccidn de especies modelo, que ejemplifiquen patrones diferentes de distribucion,
en las que estudiar la influencia de los factores ambientales en su distribucién a lo largo de
todo su drea (por ejemplo Drosophyllum lusitanicum para las endémicas del occidente 4cido
ibérico, Garrido et al. 2003). Otra linea de trabajo atin poco desarrollada consiste en la deter-
minacién de los correlatos bioldgicos de las especies endémicas, en relacion con las especies
relacionadas no endémicas (cf. Lavergne et al. 2003, 2004, Thompson 2005).

4. Los mecanismos que determinan la distribucion de las plantas
Filogeografia

La distribucién actual de nuestra flora es un mosaico resultante de los movimientos conti-
nuos de sus piezas, las poblaciones de las diferentes especies. Podemos percibir sus cambios de
distribucién a pequefia escala espacio-temporal, por ejemplo, cuando dunas virgenes son cubier-
tas por la vegetacién o cuando plantas de matorral invaden pastizales abandonados. Pero los
cambios de mayor alcance se escapan de la observacion directa y requieren métodos indirectos
para su documentacion y estudio. Esto es particularmente obvio cuando se trata de la dindmica
fitogeogréfica a gran escala ligada a cambios climdticos. Este fendmeno es conocido sobre todo
en relacion con las glaciaciones del Cuaternario, aunque los cambios climdticos han acompafia-
do a la vida en la Tierra continuamente a lo largo de su historia (Willis y Niklas 2004).

La seccion 2 (La escala temporal: aspectos de ecologia historica) de este capitulo ha
descrito cémo la paleoecologia contribuye al desarrollo de una imagen cada vez mas funda-
mentada y detallada de los ambientes histéricos y de la distribucién y dindmica de las espe-
cies vegetales en la Peninsula Ibérica. Sin embargo, los estudios basados en el registro f6sil
son limitados en su alcance por el cardcter fragmentario de los hallazgos. Lugares no aptos
para la fosilizacién, organismos que no dejan huellas en el registro o cuyos restos no permi-
ten su determinacién taxonémica constituyen problemas tan generalizados como inevitables
para la investigacién paleoecoldgica. Ademads, cualquier proceso evolutivo que no se expresa
en cambios fenotipicos reconocibles en el registro fosil pasa desapercibido.

La filogeografia es una disciplina reciente, complementaria a la paleoecologia, que ha
ampliado considerablemente nuestra comprension de los ambientes histéricos y la dindmica
de las especies en ellos (Avise 2000). Basada en herramientas moleculares, la filogeografia
identifica e interpreta las sefiales genéticas que los cambios de distribucion geografica dejan
en las poblaciones, mds concretamente, en su estructura y diversidad genética y en las rela-
ciones de parentesco de los linajes. Los andlisis inferenciales de estos pardmetros permiten
reconstruir los procesos histéricos de expansion, regresiéon o migracién que han producido la
configuracién de poblaciones que componen el drea de distribucion de cada especie.

Para poder reflejar los procesos de interés, las herramientas moleculares tienen que ajus-
tarse al contexto geogréfico, temporal y taxondmico de los organismos investigados y sus dind-
micas. Marcadores muy conservadores dificultan la deteccién de mutaciones, indispensables
para distinguir linajes y reconstruir movimientos migratorios, mientras que marcadores muy
variables tienden a esconder los grandes patrones filogeograficos bajo la variacién genética
causada por multiples mutaciones posteriores. El modo de herencia de los marcadores mole-
culares también afecta a la interpretacion de los datos. Todos los organismos superiores llevan
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dos tipos diferentes de ADN en sus células, localizados en el nicleo y en diferentes organulos
(mitocondrias y, en las plantas, también en cloroplastos). EI ADN nuclear experimenta una
recombinacién regular, de manera que los progenitores retinen parte del genoma materno y
paterno. Por el contrario, el ADN de los orgdanulos suele ser heredado sélo desde uno de los
padres (Tabla 2.1). Este modo de herencia uniparental tiene dos importantes ventajas para los
andlisis filogeograficos: 1) Los linajes son mucho mads faciles de reconstruir, ya que las dife-
rencias entre genotipos son exclusivamente el resultado de mutaciones, no de recombinacion.
2) Se pueden identificar sin ambigiiedad los linajes maternales. Esto es decisivo en filogeogra-
fia, porque la fundacién de nuevas poblaciones requiere necesariamente la contribucién mater-
na, mientras que el componente paterno depende de plantas ya establecidas para su propaga-
cion. En el caso de las plantas superiores, el componente materno es portado por las semillas y
el paterno por el polen. Los marcadores mds usados en filogeografia se basan por lo tanto en el
ADN organular. Este es un orden de magnitud mds conservado en las plantas que en los ani-
males (Tabla 2.1), y su uso estuvo por lo tanto limitado hasta hace pocos afios a estudios taxo-
némicos a nivel interespecifico. Actualmente los estudios filogeograficos siguen siendo mucho
mds abundantes en animales que en plantas (debido a la mayor mutabilidad del ADN mito-
condrial), pero la reciente descripcién de marcadores universales ha contribuido a un incre-
mento exponencial de los estudios filogeograficos en plantas en los tdltimos afios (Petit y Ven-
dramin 2004). En muchos casos se estan utilizando también marcadores nucleares de gran
variabilidad (e.g., AFLP) para detectar patrones filogeograficos de diversidad.

Patrones filogeogrdficos en la flora ibérica

Los grandes cambios climdticos del Cuaternario son el principal factor determinante de los
actuales patrones biogeograficos en las regiones templadas del hemisferio Norte. La investigacion
filogeografica europea se ha centrado sobre todo en la respuesta de las especies a estos cambios.
En este marco geografico continental, numerosos estudios han documentado el importante papel
de la Peninsula Ibérica como uno de los principales refugios glaciales de la flora templada de
Europa durante las fases mds criticas de las glaciaciones (Hewitt 2000). Sin embargo, muchos de
estos estudios no tienen una relacion directa con el bosque mediterraneo en sentido estricto, bien
porque las especies analizadas no formen parte dominante de €I, bien porque no sean especies
intrinsecamente asociadas al mismo. Los datos empiricos son por lo tanto limitados y sélo en
algunas especies disponemos ya de una vision detallada de su dindmica histdrica.

TABLA 2.1.

Comparacién del tamaiio y la tasa de mutacion de los genomas cloroplasticos (cp) y
mitocondriales (mt) en plantas y animales (segtin Petit y Vendramin 2004)

ADNcp ADNmt ADNmt
plantas animales
Herencia' materna (A)” materna (A)” S
paterna (G) materna (G)

Tamaifio (kilobases) 120-217 200-2500 14- >30
Mutaciones silenciosas (por 10° aﬁos)3 1,5 0,5 20-50
Mutaciones no silenciosas (por 10° afios)’ 0,2 0,1 2-3
Transferibilidad entre especies universal universal baja

' A: angiospermas, G: gimnospermas.

*Se han descrito algunas excepciones aisladas.

* Las mutaciones silenciosas se refieren a cambios de bases en un sitio definido del ADN que no afectan el fenotipo del organismo
(y supuestamente no experimentan seleccién natural), mientras que las mutaciones no silenciosas causan cambios fenotipicos.
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Generalmente, los patrones filogeograficos de la flora y fauna ibéricas se pueden dividir
en dos grandes grupos, segtn la localizacion de la distribucién de los refugios de las especies
durante los maximos glaciales. Por un lado, los taxones naturales del bosque mediterraneo
parecen haber estado restringidos en su mayoria a enclaves costeros localizados en el Mar
Mediterrdneo y/o el Océano Atlantico, desde donde se expandieron de nuevo hacia el centro
peninsular y el sur de Francia segun las condiciones climdticas iban mejorando. Varias espe-
cies tuvieron una distribucién disyunta durante el periodo pleniglacial y las poblaciones de los
diferentes refugios divergieron hasta formar linajes distintos. Estos volvieron a encontrarse
posteriormente en el centro de la Peninsula, donde en muchos casos se puede identificar toda-
via una zona bien definida de mezcla. Este es el caso en la encina (Quercus ilex/rotundifolia),
el pino resinero (Pinus pinaster) y el acebuche (Olea europaea), tres especies emblemadticas
del bosque mediterraneo, presentadas a continuacidon en mds detalle. Una division entre dos
linajes principales procedentes de refugios en el noroeste y el suroeste peninsular aparece tam-
bién en el conejo comun (Oryctolagus cuniculus), un animal cuya distribucién cosmopolita
actual hace olvidar facilmente que es un componente natural y originario de los bosques medi-
terraneos ibéricos (Branco et al. 2002). Los lugares concretos de los refugios glaciales varfan
seglin la especie y a menudo son dificiles de identificar. El laurel (Laurus nobilis) parece
haber sobrevivido al tltimo méximo glacial a lo largo de la costa atldntica y en la region del
Estrecho de Gibraltar (Arroyo-Garcia et al. 2001), conservando posteriormente su estructura
filogeografica porque, al contrario que muchas otras especies, experimentd una expansion
postglacial muy limitada. La flor de Santiago, Senecio gallicus, si se expandi6 desde su refu-
gio en el extremo suroeste de la Peninsula y recoloniz6 el centro peninsular (Comes y Abbott
1998). Este ultimo caso destaca porque se trata de una planta anual, forma biol6gica muy
caracteristica de la flora mediterrdnea, mientras que la filogeografia se ha dedicado hasta aho-
ra mayoritariamente a las plantas lefiosas.

Encina (Quercus ilex/rotundifolia): Nuestros conocimientos sobre la filogeografia de
esta especie de distribucién casi circunmediterrdnea se deben principalmente al estudio de
Lumaret et al. (2002), un trabajo modelo para ilustrar como los andlisis filogeograficos pue-
den ayudar a explorar una gran diversidad de procesos histéricos. Segtin estos autores, la enci-
na tiene su origen en el este del Mediterrdneo, de donde se expandié durante el Terciario por
el lado norte del Mar Mediterrdneo hasta la Peninsula Ibérica y el noroeste de Africa. Al igual
que muchas especies de los bosques templados, las poblaciones de encina se dividen en tres
linajes distintos ligados a las tres grandes peninsulas del norte mediterrdneo (Iberia, Italia y
los Balcanes), seguramente como resultado de la persistencia continua de poblaciones de enci-
na en cada una de ellas durante las oscilaciones climaticas del Cuaternario. Ademas, al con-
trario que muchas otras especies, para la encina si estd documentada la existencia de refugios
glaciales independientes en el norte de Africa (Rodriguez-Séanchez et al. 2008). Las poblacio-
nes africanas constituyen un linaje parecido, pero claramente distinguible, al linaje ibérico.
Podria parecer sorprendente esta discontinuidad a través del Estrecho de Gibraltar - manifies-
ta también en el alcornoque (Quercus suber; Tuomi y Lumaret 1998, Lumaret ef al. 2005) -
ya que las bellotas de ambas especies suelen ser dispersadas regularmente sobre grandes dis-
tancias por el arrendajo (Garrulus glandarius; Gémez 2003 y referencias citadas). Por tanto,
algin evento de colonizacion podria haber ocurrido a lo largo de los muchos milenios del Cua-
ternario. Sin embargo, ni siquiera los mismos arrendajos parecen haber experimentado un
intercambio genético notable a través del Estrecho, ya que el sur de Espafia y el norte de
Marruecos albergan distintas subespecies, claramente diferenciadas. Igual que el Estrecho de
Gibraltar en el sur, los Pirineos dificultaron los movimientos migratorios de la encina en el
norte de la Peninsula. Las poblaciones ibéricas sélo consiguieron rodear esta cordillera por el
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este y avanzar hasta el valle del Rédano, mientras que los encinares que hoy crecen en el suro-
este de Francia provienen de una colonizacién desde Italia. Finalmente, Lumaret et al. (2002)
identificaron varios genotipos fuera de su drea como probable resultado de plantaciones
humanas. Este fue el caso en varios puntos de Italia, mientras que los autores encontraron
plantas de origen portugués en un encinar francés plantado hace varios siglos y arboles de pro-
bable origen cataldn o francés en Andalucia y el extremo norte de Marruecos.

Pino resinero (Pinus pinaster): Siendo un tipico representante de los pinos mediterrane-
0s, el pino resinero estd distribuido de forma natural por el oeste de la Cuenca y es uno de los
arboles mds plantados en la Peninsula Ibérica. Cuatro estudios recientes filogeograficos per-
miten una visioén detallada de la historia Cuaternaria de esta especie (Burban ez al. 1999, Sal-
vador et al. 2000, Burban y Petit 2003, Gomez et al. 2005). El drea de distribucién esté cla-
ramente dividida en tres linajes principales que indican la persistencia de poblaciones durante
la dltima glaciacion en Italia y el sur de Francia, en Espafia y el oeste de Francia y en Marrue-
cos. Dentro de la Peninsula Ibérica, la estructura genética de poblaciones apunta a dos refu-
gios glaciales localizados en el sur y en el este de Espafia. La fig. 2.7 muestra su expansion
después del dltimo méaximo glacial e indica que las poblaciones del este de Espafia fueron las
mds exitosas en recolonizar el centro y oeste de la Peninsula, asi como Francia occidental.
Marcadores moleculares de diferente modo de herencia (véase Tabla 2.1) revelaron la exis-
tencia de flujo génico a través del Estrecho de Gibraltar mediante polen, aunque no se encon-
traron sefiales de flujo mediante semillas. Este flujo génico podria tener un papel importante
en relacién con una plaga del pino resinero: el homdptero Matsucoccus feytaudi es un parasi-
to especifico del pino resinero que procede del norte de Africa. Las poblaciones marroquies
son mds o menos resistentes, mientras que el insecto causa graves dafios en el norte de Espa-
fla, en Francia e Italia. Es interesante que las poblaciones andaluzas (procedentes del refugio
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Figura 2.7. Distribucién actual y migraciones postglaciales del pino resinero (Pinus pinaster) en la Peninsula Ibéri-
ca (adaptado segun Critchfield y Little 1966 y Salvador et al. 2000). La linea gruesa marca la frontera entre los dos
linajes procedentes de refugios glaciales situados en el sur y el este peninsular y las flechas indican procesos de colo-
nizacion inferidos a partir de los datos moleculares.
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meridional) sufran bastante menos esta plaga y parezcan casi tan resistentes como las pobla-
ciones de Marruecos. El flujo génico a través de polen podria haber contribuido a aumentar la
resistencia de las poblaciones andaluzas (Burban y Petit 2003).

Acebuche y olivo (Olea europaea): Es tal vez el taxén mas emblemadtico de la Cuenca
Mediterrdnea, aunque su distribucion geografica natural es mucho mds amplia e incluye nicle-
os en Macaronesia, todo el norte y el sur de Africa, Arabia y hasta en China. La Cuenca Medi-
terranea alberga la subespecie O. europaea subsp. europaea, el ancestro del olivo cultivado. Los
acebuches procedentes del este y del oeste mediterrdneo muestran una diferenciacién genética
muy marcada. El flujo génico (via semillas) entre estas dos regiones debe por lo tanto haber sido
extremadamente reducido, al menos a lo largo del Cuaternario (Besnard et al. 2002, Lumaret et
al. 2004). La importante diferencia genética entre los linajes orientales y occidentales de la
Cuenca Mediterrdanea permite la reconstruccion de un proceso interesante: los hallazgos arque-
ologicos indican que la domesticacion del olivo a partir del acebuche silvestre comenzé en el
Oriente Préximo y se expandi6 posteriormente hacia el oeste (Zohary y Spiegel-Roy 1975). Los
andlisis filogeograficos de variedades silvestres y cultivadas han revelado recientemente que la
expansion involucré también las variedades de cultivo, de forma que la mayoria de los olivos
cultivados hoy en la Peninsula Ibérica pertenecen a linajes procedentes del este mediterraneo
(Besnard et al. 2002, Lumaret et al. 2004). Hoy, los antiguos olivos asilvestrados y los acebu-
ches silvestres de origen autdctono crecen frecuentemente juntos y es imposible distinguirlos a
simple vista. Los andlisis genéticos si revelan su origen, lo que se ha usado para documentar el
dmbito autéctono de poblaciones que crecen fuera de la zona mediterrdnea, en el norte de Espa-
fla (Vargas y Kadereit 2001). Un aspecto mds relevante en términos de conservacién de recur-
sos genéticos es el hecho de que el amplio cultivo de olivos, con su abundante produccién de
polen y eficaz dispersion de frutos por aves, haya afectado profundamente la composicion gené-
tica de las poblaciones silvestres de acebuche en casi toda la Cuenca Mediterranea (Lumaret y
Ouazzani 2001, Rubio ef al. 2006). Esto es de especial importancia, porque los acebuchares asil-
vestrados procedentes de linajes cultivados suelen ser menos diversos genéticamente que las
poblaciones verdaderamente autdctonas, debido a la seleccién humana durante la domesticacién
(Lumaret ef al. 2004). La deteccién y conservacion de poblaciones de acebuche no afectadas por
flujo génico desde cultivos es por tanto de gran importancia, tanto para la conservacion de esta
especie como para la creacion de nuevas variedades de cultivo.

El otro gran grupo de patrones filogeograficos reune los linajes distribuidos principalmen-
te por las sierras y montafias de la Peninsula Ibérica y que tanto caracterizan a nuestra flora, al
ser muchas de ellas endémicas (véase apartado 2.3). Al contrario que las especies citadas ante-
riormente, que experimentaron migraciones horizontales con fuertes expansiones y reducciones
de su rango geogriéfico, las especies de este grupo respondieron a los grandes cambios climati-
cos del Cuaternario principalmente con migraciones altitudinales: bajando cuando disminuyeron
las temperaturas y subiendo a comienzo de los periodos interglaciales. Las distancias de migra-
cién de estas especies y la correspondiente extincién de sus poblaciones locales han sido mucho
menores que en las especies del primer grupo. Aunque una datacién absoluta a partir de datos
genéticos suele ser muy dificil, existen indicios de que algunas especies de las montafias ibéri-
cas cuentan con poblaciones cuya distribucion no ha cambiado sustancialmente desde el Ter-
ciario (hace mas de 1,8 millones de afios; Gomez y Lunt 2006). En otras palabras, estas pobla-
ciones son por lo menos dos érdenes de magnitud mds antiguas que cualquier poblacién de
plantas o animales en el centro y norte de Europa. La gran persistencia y el tamafio tipicamente
pequeiio de estas poblaciones han favorecido la deriva genética y la posterior formacién de lina-
jes endémicos, con fendmenos de especiacion, ligados a los respectivos sistemas montaflosos.
Este elevado nivel de diferenciacion genética y endemismo local es muy caracteristico de las
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montafias mediterrdneas en general y las ibéricas en particular (Favarger 1972, Petit e al. 2003,
Goémez y Lunt 2006). Por ejemplo, el pino silvestre (Pinus sylvestris) mantiene poblaciones en
diferentes montafias de la Peninsula cuyo aislamiento ha dado lugar a la formacién de varias
subespecies endémicas (P. s. catalaunica y pyrenaica: Pirineos, P. s. iberica: Sistema Ibérico,
Sistema Central y norte de Portugal, P. s. nevadensis: Sierra Nevada y Sierra de Baza). Este gra-
do de diferenciacién genética tan marcado sugiere que se trata probablemente de refugios pre-
pleistocénicos, ligados a las fases mds dridas de finales del Terciario en el Mediterrdneo (Sin-
clair et al. 1999, Soranzo et al. 2000). El arraclan (Frangula alnus) presenta igualmente nicleos
de distribucién muy diferenciados a través de la Peninsula. Los mds meridionales pertenecen a
una subespecie endémica, F. a. baetica, de porte arbdreo y aspecto completamente diferente a
sus congéneres en el norte de Espafia. El grado de aislamiento es de tal dimensién que los arra-
clanes de Galicia son mds parecidos genéticamente a las plantas de los Balcanes y hasta de Sibe-
ria que a sus congéneres andaluces (fig. 2.8; Hampe et al. 2003). El caso del laurel (Laurus nobi-
lis, mencionado mds arriba) y el de su tinico congénere (L. azorica, de Macaronesia y oeste de
Marruecos) parece representar un caso histéricamente similar.

Gracias a su extraordinaria antigiiedad, las poblaciones de plantas y animales en las mon-
tafias ibéricas constituyen modelos idéneos para estudiar procesos de especiacion (Paulo et al.
2003, Gémez y Lunt 2006). Un caso extremo de estabilidad taxonémica lo presenta el ge6fito
Androcymbium gramineum, que crece en Almeria y el norte de Marruecos. Aunque no es una
especie montana en sentido estricto presenta muchos paralelismos con otros organismos de este
cardcter. Segin un reciente andlisis filogeogrdfico (Caujapé-Castells y Jansen 2003),
Androcymbium estd presente en el sur de Espafia desde hace unos 11 millones de afios y se
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Figura 2.8. Distribucién de clorotipos (variantes del ADNcp) en diferentes poblaciones del arraclan (Frangula
alnus) localizados a través de la Peninsula Ibérica. El tamafio de los circulos indica el nimero de individuos analiza-
dos por poblacién y los diferentes trazados representan los 10 clorotipos detectados. Cada niicleo de poblaciones, tipi-
camente un sistema montafioso, cuenta con un clorotipo propio. El alto nivel de diferenciacién observado en el con-
servador ADN cloropldstico indica que los diferentes niicleos analizados no han experimentado practicamente flujo
génico entre ellos durante muchos milenios.
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expandié hacia Marruecos durante una fase de desecacidén del Mar Mediterraneo en el Mioce-
no, hace unos 4,6-4,9 millones de afios. Aunque completamente separadas desde la apertura
final del Mar Mediterrdneo, las poblaciones no muestran pricticamente ninguna tendencia
hacia la especiacion. Un extremo opuesto lo presenta el género Armeria en Sierra Nevada, don-
de varias especies han llegado a hibridar al entrar en contacto durante sus migraciones altitudi-
nales y han producido nuevos taxones estables (Gutiérrez-Larena ef al. 2002). Finalmente, tam-
bién en las especies de las montafias ibéricas han ocurrido migraciones horizontales y se han
descrito patrones complejos y muy variados resultantes de eventos de colonizacién y diversifi-
cacién (Vargas 2003). Es evidente que las tendencias de la especiacion son muy diferentes en
los distintos linajes, dependiendo de su constitucidén genética, barreras al cruzamiento, etc.

La diversidad de patrones filogeograficos es mucho mayor en el Mediterraneo que en el res-
to del continente europeo, su reconstruccién es mucho mds dificil y es mds dependiente del con-
texto taxondémico y geogréfico de los organismos (Gémez y Lunt 2006). Los movimientos de las
especies deben haber sido comparativamente mds lentos, ya que el efecto de las glaciaciones debi6
ser mds suave. La orograffa de la Peninsula destaca por su complejidad, con montafias de diferen-
te orientacion y aislamiento, y en otras ocasiones con una variedad de puentes y barreras biogeo-
gréficos, con lo que las oportunidades para la diferenciacion fueron mucho mayores. El rapido
incremento de los estudios filogeograficos revela una enorme diversidad de patrones, y hoy por
hoy no se ha analizado pricticamente si esta aparente diversidad se debe sobre todo a procesos ale-
atorios o si es posible detectar patrones de mayor generalidad relacionados con las caracteristicas
bioldgicas de las especies (Vargas 2003, Gémez y Lunt 2006). La filogeografia es una disciplina
muy joven y atn le quedan muchas cuestiones pendientes. Por ejemplo, es notable que el papel del
norte de Africa como refugio glacial permanezca escasamente explorado, incluso en los estudios
ya realizados en especies en las que era previsible encontrar algtn refugio alli (e.g., Calluna vul-
garis: Rendell y Ennos 2002, llex aquifolium: Rendell y Ennos 2003, Alnus glutinosa: King y
Ferris 1998). En la Peninsula, la exploracion del drea del Estrecho de Gibraltar permanece como
uno de los retos a perseguir en futuros estudios filogeograficos, dado su destacado papel como drea
de refugio, puesto de manifiesto tanto por las condiciones climdticas actuales como por las nume-
rosas especies relictas que alberga la zona (Hampe y Arroyo 2002, Mejias et al. 2002, Arroyo et
al.2002b). Es notable que esta zona meridional sea uno de los principales refugios para las plan-
tas ibéricas desde finales del Terciario y durante todo el Cuaternario. Su potencial papel debe resal-
tar dada la importancia de los limites meridionales de las especies que se movieron en las fases
sucesivas glaciales e interglaciales, pues constituyen el principal reservorio, genético y ecoldgico,
con que cuentan estas especies (Hampe & Petit 2005). Otra linea casi inexplorada es la filogeo-
grafia de las interacciones entre especies. Aunque las especies suelen responder de manera indivi-
dualizada a los cambios climdticos, no actiian independientemente de su entorno biético y, sobre
todo, las interacciones estrechas podrian dejar una huella en el registro filogeografico. El caso del
pino resinero y su plaga (Burban ef al. 1999, Burban y Petit 2003) ilustra como la filogeografia
puede ayudar a comprender mejor el origen y la evolucién de las interacciones entre diferentes
organismos. Asimismo, la filogeografia del ratén de campo (Apodemus sylvaticus) en Europa sigue
un patrén muy similar al del avance-retroceso de especies forestales dominantes (Michaux et al.
2003), que probablemente hayan determinado las condiciones ecoldgicas necesarias para la expan-
sién de este raton. A escala mds reducida, el corzo (Capreolus capreolus), muestra una alta dife-
renciacion genética en las sierras del sur de Céadiz (Lorenzini et al. 2003), uno de los refugios mas
seguros para el bosque mediterraneo en el Pleistoceno y donde el corzo encuentra sus poblaciones
mds meridionales. El lince ibérico (Lynx pardinus) presenta un caso similar, aunque mds draméti-
co por su reducido drea de distribucion y su estado critico de conservacion (Johnson et al. 2004).
El ultimo reto, y tal vez el mds grande, es la continuada integracion de filogeografia y paleoecolo-
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gia. Los problemas conceptuales y empiricos inevitables de cada una de las dos disciplinas (en el
caso de la filogeografia, por ejemplo, la datacion de los procesos histdricos a partir de datos gené-
ticos o la incapacidad de analizar poblaciones ya extintas), requieren la interpretacion conjunta de
la informacién disponible para alcanzar la mejor comprension posible de los ambientes histdricos
y sus huellas actuales.

Procesos de regeneracion poblacional

Los anteriores patrones filogeogeograficos deben ser el resultado de procesos demogra-
ficos sobre muchas generaciones de organismos. Hemos comprobado que algunos de esos
estudios demuestran la existencia de dreas aisladas que han actuado como refugios para diver-
sas especies. Las plantas de los refugios ofrecen oportunidades tnicas para estudiar los meca-
nismos responsables de la reduccidén/expansion de drea. El caso ideal es el de especies que
muestren porciones de su distribucién sin restriccion y otras con cardcter relicto y fuertes res-
tricciones ambientales actuales, porque las comparaciones estan libres de los efectos filoge-
néticos que impone la especiacion. Es aqui especialmente importante ser cauto y no inferir un
proceso de restriccion a partir de un patrén de distribucion disyunta en el sur, tan comun. Sir-
va como ejemplo el caso del haya (Fagus sylvatica), con poblaciones disyuntas y marginales
en la Peninsula Ibérica con respecto a un drea casi continua en Europa, pero que es un recién
llegado a nuestro territorio (hace no mucho mdas de 2000 afios, Petit et al. 2001), al menos
durante su dltima expansion. Con esta precaucion, los estudios demogréficos sobre regenera-
cion en situaciones contrastadas pueden ser muy ilustrativos sobre el efecto de las condicio-
nes climdticas cambiantes, aunque debe decirse que las especies arbdreas son especialmente
reluctantes a estas aproximaciones, porque a los investigadores les suele faltar los medios
necesarios para plantear estudios a un plazo suficientemente largo.

Entre las plantas lefiosas de nuestra flora hay dos tipos basicos de relictos segtin el factor
ambiental mds limitante y segtin la época geoldgica en que se produjo la mayor restricciéon. Dado
que la datacién absoluta de los procesos filogeograficos es incierta, hay que recurrir al registro
f6sil, cuando es suficientemente completo, o a inferencias basadas en la ecologia y distribucién
actual. Por un lado las especies que vieron restringida su drea a finales del Terciario en respues-
ta a la sequia a que se vié sometida la Cuenca Mediterrdnea (véase apartado 2) suelen ser plan-
tas circunmediterrdneas que han visto mermadas sus poblaciones a s6lo una pocas dreas, suelen
tener hoja ancha, lauroide, indicativa de una condiciones climdticas hiimedas y cdlidas. En la
actualidad hay una serie de especies que cumplen esos requisitos, y que suelen mostrar mayor
restriccion del drea en el mediterraneo occidental (aunque a veces llegan hasta Macaronesia) que
en el oriental y la cuenca del Mar Negro (Denk ez al. 2001). A veces ha habido un proceso de
especiacion asociado al aislamiento. Como ejemplos se pueden citar Laurus nobilis (y L. azori-
ca en Macaronesia y N de Africa), Prunus lusitanica (y P.laurocerasus en el Mediterrineo
oriental), Rhododendron ponticum (con distintas subespecies en los dos extremos), o distintas
especies de Hedera (Vargas et al. 1999). En mayor o menor medida, todas estas especies se
caracterizan por estar presentes en hdbitats de elevada humedad ambiental (una notable excep-
cién es L. azorica en el N. de Africa; F. Rodriguez-Sanchez y J. Arroyo, observacién personal).
En segundo lugar, otras especies relictas estin mas determinadas por la temperatura, o sus efec-
tos asociados, y aparecen refugiadas en zonas de montafia. Normalmente indican restriccion
ligada a los cambios debidos a las glaciaciones. De hecho estas especies suelen mostrar un
patrén de restriccion de norte a sur. Esta restriccion es mds reciente y no suele estar tan asocia-
da a un proceso de especiacion. La lista de ejemplos es mucho mds larga y suele incluir muchos
arboles y arbustos de nuestras montafias medias y altas: Pinus sylvestris, Juniperus communis,
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Taxus baccata, Viburnum lantana, V. opulus y, sobre todo, rosaceas (Prunus spp., Sorbus spp.).
Hay que hacer notar que esta clasificacion ecoldgica y biogeografica de los relictos tiene cierta
artificialidad, como casi todas las clasificaciones, ya que las plantas no responden a factores
ambientales aislados y que el momento de la restriccién puede ser doble: a final del Terciario y
ademds las fases glaciales del Cuaternario. Esto puede ser ilustrado con el caso del arraclan
(Frangula alnus) y quizés el del acebo (Ilex aquifolium), que muestran un patrén de rarefaccion
N-S pero que también presentan importantes refugios en el E de la Cuenca Mediterrdnea y en la
del Mar Negro. Aunque no se dispone de datacién absoluta de todas sus restricciones, se sabe
por registro f6sil que sufrieron algunas en los periodos glaciales, pero el grado de diferenciacion
genética, al menos en el arracldn (Hampe et al. 2003), hace pensar en un proceso anterior (Ter-
ciario) de aislamiento en el Mediterrdneo (véase apartado 2).

Conocer el factor ambiental critico para estas especies implica experimentacion. La ante-
rior clasificacién puede ayudar a la hora de disefiar los experimentos que demuestren esa res-
triccion. Pero son pocas las especies en las que hay datos observacionales, y menos aun expe-
rimentales, sobre tales factores limitantes, en un contexto geografico, aunque empieza a haber
estudios prometedores.

Los relictos de tipo hiimedo Rhododendron ponticum 'y Frangula alnus, en refugios del sur
de Cadiz (Parque Natural Los Alcornocales), muestran claramente que la disponibilidad de agua
es el factor mas limitante, eliminando literalmente la progenie de cada afio, incluso en afios con-
siderablemente himedos, como la reciente serie 1998-2004. En el caso de Rhododendron éste
parece ser de hecho el tinico factor importante (Mejias et al. 2002): las plantas, que son genéti-
camente autocompatibles, producen una gran cantidad de diminutas semillas viables, que ger-
minan en alto porcentaje, tanto en laboratorio como en el campo, pero mueren invariablemente
cada afio (fig. 2.9). La persistencia de la especie parece depender de una intensa regeneracion
vegetativa a partir de una gran cepa, tras una perturbacion (por ejemplo la eliminacién de foda
la biomasa aérea por una sequia), y en parte por una cierta capacidad de multiplicacion vegeta-
tiva (Erfmeier y Bruelheide 2004, Mejias et al. 2004). Sin embargo no se debe descartar que
existan periodos muy ocasionales de reclutamiento sexual de nuevos individuos que escapen a
nuestra observacion, sobre todo dada la gran longevidad de estas plantas (imposible de conocer
por el intenso rebrotamiento, pero algunas ramas han llegado a mostrar mds de 100 anillos de
crecimiento; Mejias et al. 2007). Asumir una edad de centenares de afios y una fuerte capacidad
de regeneracion vegetativa nos llevaria a suponer una dependencia de cambios climdticos en
ciclos de varios siglos, lo cual no es descabellado. En su drea oriental, mucho menos restringi-
da, R. ponticum parece prosperar sin grandes problemas, fundamentalemente por multiplicacién
vegetativa (Erfmeier y Bruelheide 2004). De hecho constituye un serio problema para las plan-
taciones forestales, ya que inhibe el crecimiento de los brinzales de éstas (Esen y Zedaker 2004).
Aunque la actual distribucion natural de la especie no se aleja mucho del Mediterrdneo y el mar
Negro, es notable que se haya convertido en una invasora en regiones templadas de Europa
Occidental. En esos lugares, donde la limitacién hidrica es menor o nula, la planta se expande y
coloniza nuevos lugares también tanto por multiplicacién vegetativa como por reproduccién
sexual (Cross 1975, 1981, Erfmeier y Bruelheide 2004), aunque una vez que llega a un sitio nue-
vo el medio principal de invasién de la comunidad es por acodo (multiplicacién vegetativa,
Nadezhdina et al. 2004).

Los estudios sobre la regeneracion de Frangula alnus en poblaciones de refugio frente a
poblaciones templadas de recolonizacion ofrecen uno de los mejores ejemplos de dindmicas
aparentemente muy diferenciadas, en consonancia con el estatus de las poblaciones. En el N
de Alemania la especie se comporta como colonizadora en el borde del bosque, siendo mas
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abundante en el matorral sin cobertura arbdrea y haciéndose mds escasa a medida que el bos-
que se cierra. Las poblaciones estdn formadas por muchos individuos arbustivos, de diversas
clases de edad pero de longevidad reducida (y madurez sexual temprana). En los refugios del
P.N. Los Alcornocales, las poblaciones muestran las caracteristicas opuestas y el habitat es
muy diferente (bosque en galerfa con un dosel arboreo cerrado; Hampe y Bairlein 2000). En
las poblaciones refugiadas en el S de la Peninsula Ibérica la regeneracién parece ser muy esca-
sa, estd limitada por la sequia de verano y por las crecidas invernales de los arroyos en invier-
no, aparte de la intensa presion de herbivoria que sufre (Hampe y Arroyo 2003). Aunque las
dos primeras causas son de orden natural (climatico), el efecto se ha incrementado por el
manejo humano (aumento de la erosién y por tanto del caudal de las crecidas invernales, cap-
taciones de agua) e incluso puede verse afectado por el cambio climético global (descenso de
las precipitaciones de primavera; Hampe 2004).

El caso del laurel (Laurus nobilis) parece complejo porque es una especie menos ligada
a los cursos de agua que las dos anteriores, con las que coexiste en el sur de Cadiz. En la actua-
lidad se estdn realizando estudios sobre los cuellos de botella que pueden afectar a la presen-
te escasez de la especie en condiciones naturales en nuestra Peninsula. Datos preliminares
apuntan a una limitacién por falta de dispersion, dado que la drupa presenta el mayor tamafio
de nuestra flora silvestre y pocas aves son capaces de dispersarla efectivamente (Hampe
2003). De esta forma, la mayor parte de las semillas caen bajo los drboles productores, con lo
que es dificil evitar el conflicto intergeneracional por los recursos limitantes (F. Rodriguez
—Sanchez, comunicacién personal). Es interesante que su tinico congénere, el laurel macaro-
nésico (L. azorica) muestre en la laurilva canaria, con menor déficit hidrico, un importante
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reclutamiento de pldntulas y brinzales (el mayor de sus comunidades arbéreas) (Ferndndez-
Palacios y Arévalo 1998). La situacién aparentemente contrasta con las escasisimas pobla-
ciones de L. azorica en el continente (O de Marruecos), donde tanto la herbivoria como la
sequia estival pueden ser decisivas (F. Rodriguez-Sdnchez y J. Arroyo, obs. pers.).

En cuanto a los relictos de zonas de montaiia, ligados a climas frios, también escasean
los estudios sobre regeneracidn con perspectiva geografica. La mayor parte de la informacion
disponible se refiere a gimnospermas, que forman la vegetaciéon dominante en latitud y altitud
pero que se van haciendo mds raras hacia el Mediterraneo.

En el pino albar (Pinus sylvestris) se ha comprobado que la regeneracion depende de
interacciones antagonistas (competencia) en el norte de Europa, donde el ambiente no es estre-
sante para la especie, mientras que en el drea relicta de Sierra Nevada y Sierra de Baza, la
regeneracién muestra el efecto de la facilitacion de los arbustos nodriza, que reducen el
impacto de la sequia estival y otros efectos negativos (Castro et al. 2004). Curiosamente, este
patrén de incremento de la facilitacién (véase capitulo 13) por parte del matorral hacia el sur
también lo ha mostrado el arce endémico Acer opalus subsp. granatense, a pesar de que su
area de distribucién es mucho mds pequefia (Gémez Aparicio 2004).

El enebro de montafia (Juniperus communis var. saxatilis) muestra una fuerte limitacion
en su margen meridional ibérico, tanto en las fases predispersivas (menor produccién de semi-
llas viables, mayor depredacién de semillas; Garcia et al. 2000a) como postdispersivas (menor
reclutamiento, que se ve favorecido s6lo en las regiones templadas o los hdbitats mds hime-
dos; Garcia et al. 1999).

Dentro de esta limitada serie de relictos de montafia, el tejo (Taxus baccata) representa en
parte una excepcion. Esta especie presenta poblaciones relictas en el sur de nuestra Peninsula,
mientras que en Europa occidental templada es mds comtin. Por ello, estd considerada en peli-
gro en el sur por su distribucion muy restringida y por la escasez de reclutamiento que muestra
(Blanca et al. 1999). Sin embargo, este es un patrén que parece variar incluso localmente, ya que
algunas poblaciones (Sierra Nevada) muestran una proporcién de pldntulas y brinzales incluso
superior a algunas poblaciones templadas. Se ha propuesto que ello puede ser debido a interac-
ciones positivas (facilitadoras) con otras especies lefiosas de fruto carnoso, que son muy abun-
dantes en estas comunidades (Garcia er al. 2000b). Parece, por tanto, que las especies relictas
pueden encontrar secundariamente escenarios locales donde su potencial de regeneracion se
puede poner de manifiesto de nuevo. También se ha encontrado algo similar en la endémica car-
nivora Drosophyllum lusitanicum, que muestra un mayor potencial de regeneracién en sus
enclaves marginales del S de Cadiz, en este caso debido casi exclusivamente a una supresion de
la presion antrdpica, en comparacion con el resto del drea de distribucion (hasta el N de Portu-
gal; Garrido et al. 2003). Paradéjicamente, la especie estd protegida sélo en Andalucia, la tinica
regién donde no parece experimentar serios problemas de regeneracion (Blanca et al. 2000).

5. La escala regional y local

Clinas y discontinuidades dentro del drea distribucion de las plantas

Dentro del ambito de distribucion de las especies con frecuencia se comprueba que esta
distribucién no es homogénea en casi ninguna caracteristica. En ocasiones se observa que los
patrones de colonizacién y regresion de las especies van acompafiados de cambios en sus
estrategias frente a los cambios del medio bidtico y abiético. Muchas veces estos cambios son
adaptativos a las nuevas condiciones regionales y locales que encuentran las especies. Cuan-
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do aparecen patrones geograficos definidos (clinas y, en ocasiones, saltos bruscos) dentro del
drea de las especies es ttil la bisqueda de los factores ambientales que varian paralelamente
como una posible explicacion a tales cambios. Esto puede permitir plantear trabajos experi-
mentales que prueben el efecto selectivo de esos agentes. Ambos tipos de estudio, observa-
cional y experimental, son raros en nuestras plantas mediterrdneas. Aunque ain no es posible
detectar patrones generales, algunos ejemplos pueden ilustrar sobre una diversidad de proce-
sos que varfan internamente dentro del drea de distribucién. La mayor parte de estos estudios
se dirigen a analizar el cambio en rasgos relacionados con la biologia reproductora de las plan-
tas, ya que ésta es muy dependiente de las condiciones del medio (biético: polinizadores, dis-
persores, depredadores; abidtico: condiciones estresantes para la produccién y éxito de los
propagulos) (Thompson 2005). La mayoria de estos ejemplos tienen una relacion indirecta
con el bosque mediterrdneo, ya que frecuentemente se trata de especies propias de comunida-
des muy degradadas a partir del bosque primigenio. Esto es en gran medida esperable porque
muchos cambios en los sistemas reproductores estdn relacionados precisamente con la capa-
cidad colonizadora de las plantas, por ejemplo conforme a la ley de Baker, que predice un
cambio hacia la autofecundacion en la colonizacién (Baker 1955).

Narcissus. Desde los tiempos de Charles Darwin, uno de los sistemas de reproduccién que
mds ha intrigado a los evolucionistas es la heterostilia, por su supuesta funciéon promotora del
intercambio genético entre plantas de la misma poblacidn. Es relativamente comtin en las plan-
tas (al menos en su distribucién taxondmica al nivel de familia) y presenta varios estados inter-
medios en su construccion evolutiva. Uno de ellos es el dimorfismo estilar (dos morfos con lon-
gitud de estilo diferente), que se ha comprobado que es muy inestable (aunque comiin en
Narcissus). Esta inestabilidad queda de manifiesto por la fuerte variacién en la proporcién de
morfos entre poblaciones. Asi, en N. papyraceus se ha observado que esta variacion tiene un cla-
ro patrén geografico (fig. 2.10; Arroyo et al. 2002a). Parece ser que este patron estd directamente
relacionado con un ambiente de polinizacién contrastado. En el drea donde la proporcion es
equilibrada, es decir, en consonancia con la segregacion genética de los morfos, estos se repro-
ducen por igual gracias al efecto de los polinizadores de trompa larga, que alcanzan ambos tipos
de estilo, aunque los cortos estén muy escondidos en el tubo floral. En el drea donde uno de los
morfos es predominante, e incluso Unico, las plantas de estilo corto estidn en desventaja por pre-
sentar una tasa de reproduccién menor, pues los polinizadores mds comunes son de trompa cor-
ta y s6lo pueden alcanzar los estilos largos. Los polinizadores contrastados en ambas zonas estan
asociados a una morfologia floral diferente (Pérez-Barrales et al. 2007). Otras especies de Nar-
cissus también muestran variaciones clinales o bruscas en las proporciones de morfos, ponien-
do de manifiesto la inestabilidad ecoldgica de esta situacion (N. tazetta: Arroyo y Dafni 1995,
N. triandrus: Barrett et al. 1997, N. assoanus: Baker et al. 2000, N. cuatrecasasii: Arroyo 2002).

Mercurialis annua. Esta especie anual es propia de ambientes degradados pero presenta
una variacion en el sistema de reproduccion con un patrén ecogeogrifico claro. Hay pobla-
ciones diploides y poliploides (hasta hexaploides); las primeras son dioicas, como en el resto
del género (es la supuesta condicién ancestral, en situaciones de mayor humedad y no existe
en la Peninsula Ibérica para esta especie), mientras que las poliploides son o monoicas (la
mayoria de nuestra Peninsula o del N de Africa; en las zonas mas secas), o androdioicas (un
raro sistema que incluye plantas masculinas y hermafroditas en la misma poblacién, en zonas
de clima de humedad intermedia en las orillas del Estrecho de Gibraltar). Pannell (1997)
sugiere que una de las razones para este patron es el seguro reproductor que supone tener
ambos sexos en la misma planta para poder colonizar nuevos habitats: mientras mis secos,
mds conveniente es la presencia de ambos sexos en la misma planta que favorece la autopoli-
nizacion.
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Figura 2.10. Variacién geografica en la proporcion de morfos florales (estilo largo en blanco, estilo corto en negro)
de Narcissus papyraceus (modificado a partir de Arroyo et al. 2002a)

Ecballium elaterium. Esta planta mediterrdnea, aunque perenne, es también propia de
lugares muy degradados que ocupa con suma rapidez. Su sistema reproductor es similar al de
Mercurialis, pero simplificado a s6lo dos situaciones, dioecia y monoecia. Curiosamente, el
patrén geografico que muestra esta especie es el contrario: poblaciones monoicas en los
ambientes menos secos (mitad N y O de nuestra Peninsula) y dioicas en los mds secos (S y
E). La situacion en el resto de la Cuenca Mediterrdnea sigue el mismo patrén. Se ha compro-
bado que las plantas dioicas son mds eficaces en todo el gradiente climatico (Costich 1995) y
que probablemente esto sea un efecto de la mayor diversidad genética intrapoblacional y hete-
rocigosidad que muestran las poblaciones dioicas (que tienen necesariamente fecundacion
cruzada) (Costich y Meagher 1992). Ecballium y Mercurialis responden de forma opuesta a
un mismo problema ambiental (colonizacién y clima), lo que nos ilustra muy bien sobre la
dificultad de establecer patrones generales con tan pocos casos de estudio, pero también nos
informa sobre la precaucién en el uso del término ley en ecologia y biologia evolutiva (cf. ley
de Baker mencionada més arriba)

Juniperus spp. Un estudio de Jordano (1993), pionero en nuestra region, sobre el patrén
geogréfico de interacciones mutualistas de dispersién de semillas entre especies del género
Turdus (zorzales y mirlos) y especies de enebros y sabinas (gén. Juniperus) muestra la impor-
tancia de considerar los patrones a diferentes escalas. Aunque existe una concordancia alta
entre los niveles de produccién de galbulos en localidades y afios determinados y la abundan-
cia de los Turdus dispersores de semillas, la concordancia es mucho menor cuando se com-
para a escala regional y a escala continental. Es decir, interacciones fuertes de dependencia
reciproca entre poblaciones de Juniperus y la poblacién invernante de Turdus pueden ocurrir
entre pares de especies de estos géneros que comparten pocas localidades en una regién o que
solapan minimamente su distribucién geografica a escala continental.
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Helleborus foetidus. El estudio reciente mds ambicioso sobre variaciones geograficas en
caracteristicas y comportamientos reproductores en una variedad de hdbitats y regiones dentro de
nuestra Peninsula es el que ha realizado C.M. Herrera y colaboradores sobre esta especie propia
de la montafia media en nuestra Peninsula (aunque no es una especie exclusivamente mediterra-
nea). Se ha tratado de poner de manifiesto si los patrones encontrados son consistentes con la pre-
sencia de un mosaico geografico que propicie las coadaptaciones (Thompson 1994) en la repro-
duccién de esta especie. Mientras que no se han encontrado evidencias en ese sentido en la
relacién entre morfologia floral, polinizadores y autopolinizacién (Herrera et al. 2001, 2002, a
diferencia del caso de N. papyraceus mas arriba comentado), si parece que en parte hay una cier-
ta estructura geografica, independiente de la distancia, en la dispersion de semillas por hormigas
(Garrido et al. 2002) y la influencia sobre ella de la depredacion por ratones (Fedriani et al. 2004).

Fragmentacion y metapoblaciones

Hasta aqui hemos visto que la distribucion de las plantas del bosque mediterrdneo, y del
mismo bosque como unidad, no es homogénea, sino que presenta con frecuencia la forma de
un mosaico. La fragmentacién es un patrén que obedece a distintos procesos no excluyentes.
Por un lado hemos visto que la heterogeneidad ambiental natural (directamente relacionada
con la orografia) y los cambios climaticos naturales pueden provocar distribuciones fragmen-
tadas. Independientemente, el bosque mediterrdneo ha estado sometido a un intenso manejo
durante muchos siglos. Una de las consecuencias mds nitidas es la fragmentacion del bosque,
debido al uso ganadero y, sobre todo, al agricola. El resultado es que en la Peninsula Ibérica
los bosques estdn concentrados en regiones de montafia, quedando en los suelos de llanura,
fértiles, muy pocos retazos de vegetacion boscosa. La fragmentacidn progresiva es un proce-
so que impone unos condicionantes a las especies de los fragmentos. La respuesta de las espe-
cies serd muy dependiente de sus caracteristicas y de sus relaciones de dependencia con otras
especies. Aunque existe cuerpo tedrico desde antiguo sobre las consecuencias ecoldgicas (en
términos de nimero de especies) de la fragmentacién, basado sobre todo en la Teoria del
Equilibrio en Biogeografia de Islas (McArthur y Wilson 1967), hay menos informacion sobre
el mecanismo por el que distintas especies responden diferencialmente. Una notable excep-
cién estd en los trabajos de J.L. Telleria y colaboradores sobre distintas especies animales
(véase Telleria y Santos 2001, para una revision). Para las plantas la ausencia de informacién
es notable; practicamente toda la disponible es la que aparece como variables independientes
para explicar la presencia de determinados animales en los fragmentos.

Sin embargo, empiezan a cubrirse huecos. Como ejemplo, valga el estudio de A. Apari-
cio y colaboradores sobre bosques-isla en Andalucia Occidental, un drea donde la fragmenta-
cion es la norma, sobre todo en el valle del Guadalquivir y en la campifia gaditana (Aparicio
et al. 2001, Pérez et al. 2003). Estos autores han reunido informacién sobre presencia y abun-
dancia de plantas lefiosas en todos los fragmentos de bosque de extension superior a 1 ha y al
menos 50% de cobertura arbérea y han cuantificado con certeza el grado de aislamiento de
cada uno. Esta base de datos ofrece oportunidades tnicas para investigar patrones de diversi-
dad y sus correlatos ecoldgicos (aislamiento, edad, etc) y bioldgicos (caracteristicas de las
especies). Ademads, al incluir datos de un alto nimero de especies en muchos fragmentos, es un
punto de partida para estudiar mecanismos por los que algunas de ellas consiguen escapar del
aislamiento y entrar en una dindmica metapoblacional. Esto pasa por el estudio de los meca-
nismos por los que las especies pueden recolonizar los fragmentos (dispersion de didsporas)
y establecer intercambios entre ellos. Hay dos tipos de métodos para aproximarse a ello: (1)
la observacidn directa de eventos de dispersion entre parches (e.g., Gomez 2003) y (2) el uso

61



Factores histéricos y ambientales

de marcadores génicos que informen sobre la paternidad de las plantas en cada fragmento
(mediada por procesos de dispersion y polinizacidn; véase Filogeografia, apartado 2).

Un estudio modelo que aborda, entre otras cosas, la existencia de dindmica metapoblacio-
nal con la segunda aproximacion en una especie de distribucién parcheada (Prunus mahaleb) es
el de P. Jordano y colaboradores. La especie se presenta en pequefias poblaciones aisladas entre
si en dreas calizas del SE de la Peninsula (Jordano y Godoy 2000, 2002, Godoy y Jordano 2001).
Usando técnicas moleculares de identificacion individual basadas en microsatélites los autores
han desvelado que la mayor parte de las semillas dispersadas en un afio determinado en una
poblacidn particular provienen de arboles de la misma poblacion y que no mds del 18-20 % de
las semillas provendrian de otras poblaciones. Cuando se han cuantificado las distancias de dis-
persion de las semillas provenientes de drboles de la poblacion, la mayoria son distancias cortas
(< 30 m), aunque no son infrecuentes las semillas dispersadas entre 100-450 m. Los eventos de
dispersion a larga distancia entre poblaciones en esta especie ciertamente no son infrecuentes y
probablemente estdn asociados a dispersién por un reducido nimero de especies frugivoras
como el zorzal charlo, la paloma torcaz y algunos mamiferos como el zorro, la gardufia y el tejon
(Jordano et al. 2007). Estos datos, junto con el estudio de la estructuracion genética de los arbo-
les adultos en la poblacién (Jordano 2001), revelan una marcada limitacién de la dispersién, que
se traduce en una fuerte autocorrelacion de la similitud genética de los drboles.

6. Implicaciones para la gestion

La mayor parte de los patrones y procesos delineados en este capitulo son naturales y por
lo tanto la gestion debe ir encaminada fundamentalmente a la conservacién de los mismos. Sin
embargo, en algunos puntos es conveniente recalcar algunas necesidades.

La reconstruccién de la historia antigua y reciente del bosque mediterrdneo es en parte
posible por el estudio detallado del registro fésil. Este no es frecuente en ambientes medite-
rrdneos, por lo que es de extremada urgencia la catalogacion y preservacion de las zonas don-
de este registro esté presente, ya que conserva un archivo de nuestra memoria histérica natu-
ral y por tanto informacién de dénde viene y a dénde va el bosque mediterrdneo segtin el
medio cambie en una u otra direccién.

El estudio de los patrones de distribucion y sus derivaciones (puntos calientes, diversidad y
rareza) tiene un componente aplicado directo: la conservacién de lo biodiversidad. Aunque des-
de mediados de los afios 90 se han hecho progresos muy notables en los estudios integrados sobre
patrones de diversidad floristica y faunistica, ain queda mucho camino por recorrer. La informa-
cién geografica es muy importante para la elaboracion de listas rojas, pero hay otros componen-
tes a tener en cuenta. Si bien no podemos esperar a tener la misma cantidad de informacién con
respecto a esos otros componentes (diversidad filogenética, variabilidad demogréfica, nodos de
redes trdficas o de interacciones, entre otros), si que es posible elegir algunos sistemas modelo
(especies y comunidades clave) sobre los que plantear estudios a un plazo suficientemente largo
que permitan analizar los procesos que determinan la diversidad. Las listas de especies endémi-
cas o raras (y sus supuestos factores de amenaza) son ttiles para empezar, pero dificilmente pue-
den decirnos qué actuaciones debemos realizar para detener un proceso de extincion.

La filogeografia es una herramienta clave cuando hay que realizar una actuacién drasti-
ca en el bosque mediterrdneo, por ejemplo una restauracion. Los patrones filogeograficos de
las especies a restaurar nos pueden indicar qué poblaciones pueden servir de suministro de
material para restaurar las que estén depauperadas y en retroceso irreversible por medios natu-
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rales. Obviamente, el apartado de aplicaciéon mds directa en la gestion del bosque es el referi-
do a regeneracion: la deteccién de los cuellos de botella demogréficos y de las situaciones en
que la regeneracion natural persiste (el caso del tejo mds arriba mencionado puede ser para-
digmadtico) es critica. Este aspecto es tratado mds a fondo en los Capitulos 3 y 8.

Normalmente las estrategias de gestion del bosque se desarrollan a escala regional y
local, mds que a lo largo del drea completa de un sistema. Por eso, conocer la dindmica de las
poblaciones y metapoblaciones a esa escala es también critico. El caso de la fragmentacién o
su evitacion por la dindmica metapoblacional es un buen ejemplo. Hay distribuciones par-
cheadas que se piensa que suponen una amenaza para las especies que las presentan y sin
embargo el flujo via polen o semillas entre los parches es abundante. El tamaiio de los frag-
mentos es otro asunto clave, por su incidencia directa en el tamafio poblacional de las espe-
cies en ellos contenidas. Todos estos aspectos dificilmente pueden ser tratados para floras
completas o para conjuntos grandes de especies (e.g., todas las especies de tipos de comuni-
dades), pero si pueden ser abordados en especies clave o modelo, cuya deteccion deberia ser
prioritaria en las estrategias de gestién del bosque mediterrdneo.
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CAPITULO 3
Heterogeneidad ambiental y nicho de regeneracion

Teodoro Maraiion, Jesus Julio Camarero, Jorge Castro, Mario Diaz,
Josep Maria Espelta, Arndt Hampe, Pedro Jordano, Fernando Valladares,
Miguel Verdi y Regino Zamora

Resumen. Heterogeneidad ambiental y nicho de regeneracion. Se revisan los prin-
cipales factores que limitan la regeneracion de las especies lefiosas mediterrdneas (que
serian las dimensiones de sus nichos de regeneracion), en un escenario espacialmente
heterogéneo y en proceso de cambios temporales a medio y largo plazo. Se resumen los
principales resultados obtenidos en una seleccién representativa de estudios, de seis
especies de drboles y arbustos (Pinus uncinata, P. sylvestris, Quercus ilex, Pistacia len-
tiscus, Prunus mahaleb y Frangula alnus) en un marco geografico amplio, la Peninsula
Ibérica. Por tltimo, se discuten las implicaciones de estos procesos para la conservacién
y gestion sustentable del bosque mediterraneo.

Summary. Environmental heterogeneity and regeneration niche. The main
ecological factors limiting regeneration of Mediterranean woody plant species (which
comprise the dimensions of their regeneration niches) are revised. The study is carried
out within a scenario of spatial heterogeneity and with temporal changes. Main results
obtained for a series of case studies, and involving six woody species - Pinus uncinata,
P. sylvestris, Quercus ilex, Pistacia lentiscus, Prunus mahaleb and Frangula alnus -,
within the Iberian Peninsula are summarised. Lastly, the implications of these
regeneration processes for the conservation and sustainable management of
Mediterranean forests are discussed.

1. Introduccion

En un mundo cambiante cobra especial relieve la capacidad de regeneracién de las pobla-
ciones de plantas lefiosas que conforman el bosque mediterrdneo. El ciclo natural de regene-
racién de las poblaciones de cualquier planta es una serie concatenada de procesos demogra-
ficos (p. ej., produccion de semillas, dispersidon, germinacion y establecimiento de pldntulas),
cada uno de los cuales influye decisivamente sobre el resultado final que es la obtencién de
nuevos individuos reproductores que completen el ciclo (Harper 1977, Schemske et al. 1994,
Wang y Smith 2002). De esta forma, cuando una cualquiera de esas etapas demogréficas ten-
ga una probabilidad de éxito muy baja, la regeneracion natural de la especie en cuestion esta-

En: Valladares, F. 2008. Ecologia del bosque mediterraneo en un
mundo cambiante (Segunda edicién). Paginas 71-102. Ministerio de
Medio Ambiente. EGRAF, S. A., Madrid. ISBN: 978-84-8014-738-5. 71
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rd seriamente limitada o incluso colapsada (Keeley 1992, Herrera ef al. 1994, Houle 1995, Jor-
dano y Herrera 1995, Schupp 1995, Schupp y Fuentes 1995, Jordano et al. 2002).

Los procesos demograficos que condicionan la regeneracion, como la cantidad de semillas
producidas y dispersadas, la disponibilidad de micrositios adecuados para el establecimiento, la
actividad de los animales dispersantes y depredadores de semillas y plantulas, ademds tienen
lugar de forma dependiente del microhdbitat (Schupp 1995, Schupp y Fuentes 1995, Hulme
1997). En consecuencia, la distribucion espacial de las semillas, plantulas y juveniles entre los
diferentes micrositios del bosque influird decisivamente sobre sus probabilidades de superviven-
cia (Callaway 1992, Herrera et al. 1994, Rey y Alcdntara 2000, Gémez et al. 2003, Castro et al.
2004a). Es necesario, por tanto, conocer estos patrones espaciales de reclutamiento y analizar los
factores abidticos y bidticos que limitan la regeneracion poblacional, para asi poder predecir la
dindmica del bosque en un escenario cambiante (Jordano y Herrera 1995, Schupp y Fuentes 1995,
Pacala et al. 1996, Nathan y Muller-Landau 2000, Rey y Alcdntara 2000). En este contexto, la
ordenacion espacial explicita de los factores que limitan la regeneracién, junto con la caracteri-
zacién multivariante de los nichos de regeneracion de las diferentes especies, investigadas en dife-
rentes rodales del paisaje, y a lo largo de gradientes ambientales, serdn las herramientas para
implementar un modelo mecanicista de dindmica del bosque mediterrdneo (Marafién et al. 2004).

El concepto de nicho de regeneracion fue acuiiado por Peter Grubb (1977) para explicar
la aparente paradoja de las plantas que coexisten sin diferir en el uso de recursos bdsicos de
luz, agua y nutrientes, pero que sin embargo pueden tener diferentes requerimientos de rege-
neracién. El conocimiento del nicho de regeneracion de las diferentes especies que componen
la comunidad puede ser utilizado en la restauracion de poblaciones de plantas y hédbitats ame-
nazados (Wunderle 1997). El reto, por tanto, consiste en establecer las claves ecoldgicas, con
énfasis en los aspectos demogréficos, para la gestidn, conservacion y restauracién (en su caso)
de los bosques y matorrales mediterrdneos (Jordano et al. 2002). Por ejemplo, aunque se han
examinado las relaciones entre éxito de restauracién y rasgos ecoldgicos de especies herba-
ceas (Pywell ez al. 2003), poco se sabe sobre estas pautas en matorrales y arboles.

La trama bioldgica de la regeneracion se representa en un escenario heterogéneo espacial y
temporalmente. Esta heterogeneidad ambiental ha sido reconocida desde antiguo, pero hasta
recientemente no se ha incorporado en la teorfa ecoldgica. De hecho, la mayoria de los avances
tedricos en los afios 60 del pasado siglo, estuvieron basados en supuestos de homogeneidad y
equilibrio para los sistemas naturales, tan poco realistas y por tanto con escaso poder predictivo
(Wiens 2000). En la actualidad, no sélo estd totalmente asumido sino, como Wiens (2000)
comenta con ironia, el término heterogeneidad es como un mantra para los ecélogos modernos.
Se pueden consultar algunas revisiones sobre el papel fundamental de la heterogeneidad en eco-
logia, en los libros de Kolasa y Pickett (1991), Caldwell y Pearcy (1994), Tilman y Kareiva
(1997) y Hutchins, John y Stewart (2000). Siguiendo esta linea, algunos estudios empiricos
recientes han propuesto que la heterogeneidad ambiental forme parte de las investigaciones de los
procesos que estructuran la comunidad vegetal (Beckage y Clark 2003, Jurena y Archer 2003).

A pesar de esta importancia ampliamente reconocida, no existe un consenso sobre la for-
ma mas adecuada de cuantificar la heterogeneidad ambiental (p. ej. Dutilleul y Legendre
1993, Wiens 2000, Turner et al. 2001). Algunos autores (Li y Reynolds 1995) proponen una
distincion entre heterogeneidad estructural y funcional. La heterogeneidad estructural seria la
complejidad o variabilidad de la propiedad del sistema que se ha medido, sin referencia a sus
efectos funcionales. Mientras que la heterogeneidad funcional seria la complejidad o variabi-
lidad de la propiedad del sistema, en relacion directa con los procesos ecoldgicos. Es dificil
separar estos dos aspectos de la heterogeneidad, a pesar de que tienen diferentes implicacio-
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nes ecoldgicas y evolutivas. De hecho, las diferentes formas de heterogeneidad tienen dife-
rentes propiedades, se miden de formas diferentes y pueden tener diferentes consecuencias
ecoldgicas (Wiens 2000).

En el presente capitulo se revisan los principales factores que limitan la regeneracién de las
especies leflosas mediterraneas (que serian las dimensiones de sus nichos de regeneracién), en un
escenario espacialmente heterogéneo y en proceso de cambios temporales a medio y largo plazo.
Se resumen los principales resultados obtenidos en una seleccion representativa de estudios, de seis
especies de arboles y arbustos (pino negro, pino silvestre, encina, lentisco, cerecino y avellanillo)
en un marco geografico amplio, la Peninsula Ibérica. Por ultimo, se discuten las implicaciones de
estos procesos para la conservacion y gestion sustentable del bosque mediterrdneo.

2. Estudios de caso

En los tltimos afios se han realizado numerosos trabajos, tanto observacionales como expe-
rimentales, sobre la regeneracion de especies leflosas mediterrdneas en distintos bosques de la
Peninsula Ibérica. A continuacién, se describen algunos estudios de caso representativos; cuatro
de ellos se refieren a especies de frutos secos: el pino negro (P. uncinata) en el Sistema Ibérico,
el pino silvestre (P. sylvestris) en Sierra Nevada, la encina (Quercus ilex) en los bosques del nor-
deste (Catalufia) y también la encina en los bosques y dehesas del centro y oeste de la Peninsu-
la Ibérica. Los otros tres casos se refieren a especies con fruto carnoso: el cerecino (Prunus
mahaleb) en las Sierras de Cazorla y aledafios, el lentisco (Pistacia lentiscus) en los bosques cos-
teros de Levante y el avellanillo (Frangula alnus) en la Sierra del Aljibe (Cadiz).

2.1. Pinus uncinata en el Sistema Ibérico

El cambio climético y los cambios de uso del suelo estdn promoviendo el desplazamien-
to de los limites de distribucién de las especies arbdreas (Brubaker 1986). Un ejemplo claro
es la ascension altitudinal del limite superior del bosque, o su desplazamiento latitudinal, que
se han venido detectando durante el pasado siglo veinte, igual que sucedié anteriormente en
periodos cdlidos y climdticos estables (Kullman 1979, Payette y Filion 1985). Sin embargo,
apenas se ha cuantificado el grado de “invasibilidad” de las comunidades herbdceas y arbus-
tivas que son colonizadas por las especies de drboles (Camarero y Gutiérrez 1999a, 2002). El
concepto de nicho de regeneracién (Grubb 1977) es una herramienta util para determinar esta
susceptibilidad a la invasién ya que, en muchos casos, el establecimiento de las pldntulas de
arboles en la comunidad invadida depende sobre todo de la disponibilidad de sitios adecuados
para la regeneracion (Héttenschwiler y Smith 1999, Germino et al. 2002).

El estudio del pino negro se ha centrado en la descripcion, a una escala fina, del micro-
habitat de las pldntulas (tipo de sustrato y caracteristicas del sotobosque) y de sus patrones,
espaciales y temporales, de reclutamiento. Mediante esta caracterizacion detallada se pueden
inferir los procesos que condujeron al patrén observado. Por otro lado, la heterogeneidad tem-
poral inducida por la variabilidad ambiental, principalmente climdtica, en los limites de dis-
tribucién de una especie, explica en gran medida la aparicion en el tiempo de episodios de
reclutamiento que originan diferentes cohortes de plantulas y brinzales. Bajo periodos clima-
ticamente adversos, el reclutamiento puede estar bloqueado aunque existan nichos de regene-
racion adecuados para la especie de arbol estudiada.

El pino negro (Pinus uncinata Ram.) tiene su limite meridional de distribucion en la Penin-
sula Ibérica, donde habita en los Pirineos y en el Sistema Ibérico (poblaciones relictas de Vinue-
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sa en Soria y de Gudar en Teruel). Las condiciones climdticas adversas, en estas dreas elevadas
y continentales, deben ser limitantes para su regeneracion. El pino negro es una conifera subal-
pina muy longeva (puede vivir hasta 700 afios), pionera, heliéfila e indiferente al tipo de suelo
(Ceballos y Ruiz de la Torre 1979, Cantegrel 1983). Sus plantulas son bastante resistentes a las
heladas y a la desecacién invernal, incluso con una escasa cobertura de nieve (Frey 1983). La
dispersion de sus ligeras semillas se realiza sobre todo por el viento; su periodo juvenil o pre-
reproductivo es corto (15-20 afos), y cuando alcanza la fase de drbol adulto produce cosechas
abundantes de pifas en intervalos cortos de tiempo. Sus caracteristicas bioldgicas le permiten
tolerar un cierto grado de estrés climdtico, por frio y sequia (Tranquillini 1979), y le confieren
una buena capacidad invasora (Rejmdnek y Richardson 1996). En la actualidad se estd produ-
ciendo una ascension altitudinal del limite del pinar pirenaico e incluso una expansién de la
poblacién de Vinuesa (considerada como relicta), posiblemente asociadas al calentamiento glo-
bal y a la reduccién brusca del pastoreo (Camarero 1999, Camarero y Gutiérrez 2004). A conti-
nuacién de describen brevemente las caracteristicas del nicho de regeneracién del pino negro en
estas dos situaciones de “limite del bosque™: un limite altitudinal en el ecotono entre el bosque
subalpino y los pastos alpinos, a elevaciones de 2.100-2.400 m, y un limite latitudinal (Iimite
suroccidental de la especie) en la poblacion relicta de Vinuesa, a elevaciones de 2.035-2.045 m.

En el limite altitudinal del bosque, las plantulas de pino negro se establecen sobre todo
en las dreas sin cobertura densa de drboles; sin embargo se suelen encontrar en la proximidad
de formas arbustivas de la misma especie (denominadas “krummholz”) o de matas de otras
especies (por ejemplo de Rhododendron ferrugineum L.), o también en zonas con abundancia
de plantas herbdceas pero sin formar tapices densos; algunas de estas hierbas (como Dryas
octopetala L..) ademds enriquecen el suelo a través de la fijacién simbidtica de nitrégeno y
posiblemente favorecen el crecimiento y establecimiento de las plantulas de pino (Camarero
y Gutiérrez 1999a, Camarero et al. 2000).

En la poblacién relicta de Vinuesa, que se trata de un bosque de iniciacidn, el nicho de rege-
neracién corresponde a zonas aclaradas sin cobertura arbdrea, proximas a matas de brecina
(Calluna vulgaris (L.) Hull) y sobre sustratos sueltos (Camarero y Gutiérrez 1999b). El patrén
espacial asociado a las matas arbustivas sugiere un efecto nodriza; la arquitectura y el follaje de
la mata amortiguarian los efectos negativos causados por el viento, el frio y la radiacién excesi-
va, protegiendo las plantulas de pino. Por el contrario, la sombra intensa (radiaciéon muy baja) que
se origina bajo un dosel denso de arboles o arbustos inhibe la germinacién de las semillas e impi-
de el crecimiento de las plantulas; como resultado se producen patrones espaciales agregados, de
radio igual a 2-6 m, que muestran repulsion respecto a los pinos adultos (Fig. 3.1). Por otra par-
te, en poblaciones de los Pirineos orientales, se ha descrito que la cobertura vegetal baja o mode-
rada y los suelos no compactados ni secos favorecen la regeneracion del pino negro (Puig 1982).

En cuanto al clima, las primaveras calidas y los veranos hiimedos favorecen la regenera-
cién en estos limites del bosque; es decir, las plantulas de pino requieren una cierta humedad
en el suelo durante el verano (ya sea derivada de la nieve invernal y primaveral o bien de las
lluvias estivales) para poder sobrevivir. Las condiciones climdticas que favorecen el recluta-
miento y el crecimiento del pino negro difieren entre si, por lo que el cambio climdtico podria
inducir respuestas de signo opuesto en ambos procesos (Camarero y Gutiérrez 2007).

En resumen, la respuesta de las poblaciones de pino negro (en sus limites altitudinales y
latitudinales) a los cambios climdticos y de usos del suelo es previsiblemente compleja y
podria mostrar procesos no-lineares debidos a mecanismos como la facilitacién. De hecho, se
ha observado cémo la densidad arbérea dentro del ecotono entre el bosque subalpino y los
pastos alpinos aumenta, formando agregados espaciales (Camarero y Gutiérrez 2004).
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Figura 3.1. Patrones espaciales (A) y temporales (B) de reclutamiento de pino negro (Pinus uncinata) en una par-
cela (de 50 x 40 m) situada en la poblacion relicta de Vinuesa, en el Sistema Ibérico. En la figura superior (A), se
muestran las pldntulas de pino (con altura < 0,5 m) como circulos grises y los individuos adultos reproductores como
circulos blancos (el tamafio del circulo es proporcional al radio medio de la copa del drbol). La figura inferior (B)
muestra episodios de reclutamiento durante la segunda mitad del siglo veinte (periodos 1950-1978, 1979-1983, 1984-
1988,y 1989-1997), y los patrones espaciales de estos episodios. Nétese la escala logaritmica para la densidad de
individuos. Modificado a partir de Camarero y Gutiérrez (1999b).
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2.2. Pinus sylvestris en Sierra Nevada

El nicho de regeneracion estd determinado por multiples factores que pueden tener efec-
tos contrapuestos sobre el reclutamiento de las plantas. Por ejemplo, un determinado micro-
hébitat puede ofrecer las mejores condiciones para la germinacién de semillas y el estableci-
miento de pldntulas, pero al mismo tiempo las peores para el crecimiento, de modo que el
balance global resulta negativo. Por otra parte, dado que el reclutamiento depende del con-
junto de factores bidticos y abidticos con los que interacciona la planta, el nicho de regenera-
cién de una determinada especie puede diferir entre afios, o entre localidades con distintas
condiciones ambientales. El estudio del pino silvestre (Pinus sylvestris L.) en Sierra Nevada
es un buen ejemplo de la multitud de factores que determinan el nicho de regeneracién en la
montafia mediterrdnea.

El pino silvestre tiene una amplia drea de distribucion en Europa y Asia. Es uno de los pinos
mds tolerantes al frio, al tiempo que requiere niveles de precipitacién relativamente altos; en
consecuencia, su principal drea de distribucion abarca el centro y norte del continente. Hacia el
sur se hace paulatinamente més escaso, y en la Cuenca Mediterrdnea, donde se encuentra su
limite sur de distribucidn, su presencia se restringe a nucleos aislados en la alta montafia.

La dispersion de las semillas se lleva a cabo por el viento. Estas semillas quedan distribui-
das por los microhdbitats disponibles en el suelo del bosque, que son basicamente bajo la copa
de pinos adultos, bajo la copa de matorrales, y los claros con escasa o nula vegetacion (Castro
et al. 1999). La germinacién de las semillas dispersadas en los claros es muy alta (95%), dado
que coinciden condiciones favorables de luz, humedad y temperatura durante los meses de abril
y mayo (cuando la germinacion tiene lugar). Las semillas dispersadas bajo la copa de los pinos
muestran una menor velocidad y tasa de germinacion (70%), posiblemente inducida por la falta
de luz (menor radiacién) y las temperaturas mds bajas. Por ultimo, las semillas que estdn bajo la
copa de los matorrales tienen unas condiciones intermedias de temperatura y de radiacion, asi
que los porcentajes de germinacion se acercan a los obtenidos en dreas de suelo sin vegetacion.

Por otra parte, el suelo descubierto tiende a compactarse (mds que en los otros dos tipos
de microhdbitats) y produce la muerte de un elevado porcentaje de las semillas germinadas
antes de que la plantula consiga emerger (aproximadamente un 65% de pérdidas). En cambio,
el suelo bajo la copa de los matorrales es particularmente poroso y permite que la mayor par-
te de las semillas germinadas consigan emerger, de modo que bajo los matorrales hay mayor
probabilidad de que una semilla origine una plantula de pino.

La supervivencia y el crecimiento de las plantulas también difieren netamente entre los tres
tipos de microhdbitats y desacoplan definitivamente el patrén de reclutamiento iniciado con la
germinacion. En las dreas de suelo descubierto la supervivencia de las plantulas es muy baja
(menos del 0,5% después de 3-4 afios tras la emergencia), debido fundamentalmente a la muerte
por desecacion durante la sequia estival, dificultando asi el reclutamiento en este microhdbitat; sin
embargo, las pocas plantulas que logran sobrevivir tienen las mayores tasas de crecimiento. Bajo
la copa de los pinos adultos, tanto la supervivencia como el crecimiento de las plantulas son muy
bajos, debido principalmente a la escasa radiacién que llega al suelo del bosque. Finalmente, bajo
la copa de los matorrales, donde se alcanzan valores intermedios de radiacion, se produce la maxi-
ma supervivencia sin que se llegue a impedir el crecimiento de las plantulas (Castro et al. 2004a).
De este modo, el nicho de regeneracién del pino silvestre en la montafia mediterrdnea estd deter-
minado por un conflicto entre supervivencia y crecimiento, que lo constrifie casi Unicamente a
micrositios bajo la copa de matorrales (Fig. 3.2); resulta globalmente en una interaccion de faci-
litacién, en la que los matorrales actian como plantas nodriza (véase capitulo 13).
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Este panorama podria variar eventualmente si las condiciones ambientales cambiasen. Asi
por ejemplo, en un verano especialmente lluvioso (suele ocurrir cada 20-60 afos), la superviven-
cia de las plantulas en suelo descubierto aumenta hasta valores similares a los encontrados bajo los
matorrales. El crecimiento aumenta considerablemente en los claros sin vegetacion debido a que
confluyen condiciones favorables de radiacion y humedad, presenta un incremento moderado bajo
matorrales, pero apenas cambia bajo la copa de los pinos, ya que la luz es el factor limitante en este
microhdbitat. En definitiva, en el caso poco frecuente de un verano lluvioso bajo clima mediterra-
neo, el nicho de regeneracion del pino silvestre se encontraria tanto bajo la copa de los matorrales
como en las dreas de suelo sin vegetacion (Fig. 3.2). Por el contrario, en los afios considerados
como “normales”, con un periodo de sequia estival, el nicho de regeneracion del pino silvestre en
estas montafias mediterrdneas queda restringido a las dreas bajo los matorrales. Las previsiones
actuales de cambio global contemplan una mayor sequia en la Region Mediterrdnea, y por tanto
los eventos de veranos himedos serdn atin mas esporddicos; en consecuencia, la regeneracion de
pino silvestre estard atin mds restringida a los micrositios bajo la copa de matorrales.

El nicho de regeneracion del pino silvestre en el centro y norte de su drea de distribucion,
en Europa y Asia, difiere netamente de los patrones y procesos que se han descrito para las
montafias mediterraneas, en su limite sur de distribucién. Mientras que la sequia estival es el
principal factor limitante para el reclutamiento en estas condiciones mediterrdneas, en las
localidades septentrionales las condiciones bidticas y abidticas son muy diferentes. Alli, el
agua no es limitante, la radiacién incidente tiene menor intensidad, y la cobertura de vegeta-

a) Verano tipico

b) Verano lluvioso

Supervivencia
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Figura 3.2. Nicho de regeneracion
del pino silvestre en la montafia
mediterrdnea para (a) un afio con
caracteristicas climdticas usuales,
por tanto con veranos secos, y (b)
un afio lluvioso con verano inusual-
& mente himedo, lo que genera una
situacién parecida a la del centro y
norte de Europa. Se indican los
valores de supervivencia (circulos y
linea continua) y de crecimiento
(rombos y linea discontinua), en los

tres tipos de micrositios (bajo pino,
’ bajo matorral y en claro) segtin un
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cién es muy alta; todo ello induce a que los mecanismos de competencia sean predominantes
en las interacciones planta-planta (véase capitulo 13). En esas condiciones, la asociacién con
un matorral no presenta ventajas para una planta helidfila como el pino silvestre. Por tanto, el
reclutamiento se restringe bdsicamente a las dreas de suelo sin vegetacidn, en los claros del
bosque, a diferencia de lo que se ha observado en la montafia mediterranea.

2.3. Quercus ilex en el nordeste de la Peninsula Ibérica

Los bosques de encina (Quercus ilex ssp. ilex) dominan el paisaje forestal del nordes-
te de la Peninsula Ibérica (Terradas 1999). Como otras especies del género Quercus, la enci-
na presenta una gran variabilidad interanual en la produccién de bellotas; es tipico un patrén
mads o menos irregular y sincrénico de elevada produccion de semillas (masting o veceria).
A estas oscilaciones se deben afadir las variaciones interanuales en las tasas elevadas de
depredacidn de las semillas, tanto antes como después de la dispersion.

En un estudio realizado en los encinares de Collserola (Barcelona) se han estimado produc-
ciones de bellotas con una dréstica variacion temporal (un promedio entre 0 y 1400 bellotas por
arbol y afio) y se ha podido comprobar que el estrés hidrico estival es uno de los principales res-
ponsables de esta variabilidad y de la sincronia entre individuos (Espelta ef al. 2008). Entre un 10%
y un 50% de las bellotas son depredadas por larvas del coledptero Curculio sp. Sin embargo, se
constata que la extraordinaria variabilidad entre afios en la produccién de frutos resulta ser un efi-
caz mecanismo para reducir las tasas de depredacién de estos coledpteros, bien mediante su sacia-
do en los afios de gran cosecha o por su inanicion en los afios de produccion escasa (Espelta et al.
2008). Una vez dispersadas, las bellotas mantienen su viabilidad s6lo durante 1 6 2 meses, sufrien-
do importantes pérdidas (entre el 37 y el 90%, segin diferentes estimas), principalmente por la
accion depredadora de arrendajos, ratones de campo, ardillas y jabalies (Siscart et al. 1999, Cortés
2003). Esta depredacion en la fase de post-dispersién resulta mds intensa en los encinares con
menor recubrimiento arbéreo pero mayor abundancia de matorral (Siscart et al. 1999, Cortés 2003).

Los patrones de establecimiento de las plantulas de encina muestran una gran heterogenei-
dad a diferentes escalas espaciales y temporales. Asi, a escala de paisaje, en los encinares del
Montseny (Barcelona), se han observado importantes variaciones en los patrones de recluta-
miento en funcién de los gradientes topograficos, de precipitacion y de disponibilidad hidrica; en
general, la densidad de plantulas aumenta con la altitud y es mayor en las laderas con orientacién
norte (Espelta 1996). A una escala espacial menor, por ejemplo de rodal, se ha constatado la
dependencia del establecimiento de las plantulas respecto a la disponibilidad de microhébitats
favorables. La supervivencia de las pldntulas es mayor en los microhdbitats con acumulacién de
hojarasca, respecto a las zonas de suelo desnudo o pedregoso (Fig. 3.3), mientras que el creci-
miento es superior para las plantulas localizadas en las microdepresiones del terreno (Retana et
al. 1999). Por lo que respecta a la escala temporal, se observan importantes diferencias segtin el
grado de desarrollo de la cubierta arbérea. La densidad de pldntulas de corta edad (menos de cin-
co afios) aumenta con la madurez del bosque; por otro lado, la abundancia de las cohortes de
pldntulas de mayor edad y de brinzales (saplings) es practicamente nula en los encinares recien-
temente perturbados, alcanza un maximo en los bosques donde no se ha producido todavia el cie-
rre completo del dosel, y disminuye de nuevo en los encinares mas maduros, en los que el recu-
brimiento arbdreo alcanza el 100% (Fig. 3.4; Espelta et al. 1995). En el sotobosque de estos
encinares densos, las plantulas de encina muestran repetidos procesos de muerte apical (dye-
back) y rebrote, con un crecimiento vertical practicamente nulo (Gracia et al. 2001).

Segtn los resultados expuestos se puede inferir que la disponibilidad hidrica y la inten-
sidad de luz son los principales factores abidticos determinantes de la amplitud del nicho de
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regeneracion de la encina en el nordeste de la Peninsula Ibérica. También sugieren la existen-
cia de un conflicto entre las condiciones mds aptas para el establecimiento de las plantulas
(elevada disponibilidad hidrica y sombreo parcial) frente a las mas favorables para su creci-
miento y desarrollo posterior (intensidad de luz intermedia) (Zavala ef al. 2000).

Se ha comprobado experimentalmente la importancia de la luz y del agua como factores
abidticos que determinan el éxito de la regeneracion de la encina. La supervivencia y el creci-
miento de las pldntulas aumentaron con la disponibilidad hidrica, en un gradiente de precipitaciéon
entre 400 y 850 1 m™® afio™. Por otro lado, el patrén de respuesta a la intensidad de luz fue dife-
rente: la supervivencia fue mayor a la sombra densa (8% de radiacion fotosintéticamente activa,
denominada PAR por las siglas del inglés); sin embargo el crecimiento era muy bajo en sombra
densa, aumentaba hasta intensidades de radiacién intermedia (36% de PAR), para disminuir de
nuevo a intensidades de luz elevadas (80% de PAR) en las zonas abiertas (Retana et al. 1999).
Esta reduccion de las tasas de crecimiento de las plantulas de encina al aumentar la intensidad de
luz es un efecto contrario del que cabria esperar para una mayor abundancia de recursos (véase
capitulo 7 sobre crecimiento); se puede explicar como un ajuste de la planta inducido por el estrés
hidrico (mayor en las zonas abiertas), que conlleva la asignacidn preferente de recursos al siste-
ma radicular, en detrimento de una menor inversion en hojas (Espelta et al. 2005).

Tradicionalmente, la gestion y regeneracion de los encinares en Catalufia se ha basado en
la vigorosa capacidad de rebrotar de esta especie (Espelta et al. 2003), atribuyéndose una
importancia secundaria a la regeneracion por bellota; sin embargo, la reproduccion sexual es
el unico mecanismo efectivo de reclutamiento de nuevos individuos, del mantenimiento de la
variabilidad genética y la persistencia de las poblaciones. La situacion actual de los encinares
es resultado de una larga interaccién entre la intensa explotacion por parte del hombre, la rei-
teracion de otras perturbaciones (por ejemplo, del fuego) y el vigoroso rebrote vegetativo. En
general, los encinares catalanes presentan una estructura de monte bajo, con una alta densidad
de cepas de las que brotan multiples tallos, con un lento desarrollo vertical y una escasa pro-
duccion (Terradas 1999). En estos encinares, la rdpida recuperacion de la cubierta arborea
favorece las condiciones de acumulacion de hojarasca, sombreo y elevada humedad ambien-
tal que posibilitan el establecimiento de un banco de pldntulas, mds o menos permanente, aun-
que estancado en su crecimiento. En este sentido, se ha sugerido que para el desarrollo de las
plantulas y su incorporacién efectiva como drboles adultos al vuelo del bosque seria necesa-
rio un cambio en la gestion del encinar y en el régimen actual de perturbaciones. Se deberian
favorecer niveles intermedios en la fragmentacion del dosel del bosque (apertura de claros),
que resultarian bien de la mortalidad de individuos genéticos (genets) por competencia intra-
especifica, o bien mediante perturbaciones a pequefia escala (Espelta et al. 1995).

2.4. Quercus ilex en los bosques, fragmentos forestales
y dehesas de Esparia central y occidental

Los bosques de las zonas templadas y mediterrdneas se caracterizan por poseer una baja
diversidad de especies arbdreas, estando frecuentemente dominados por una especie tnica
(véase Blanco et al. 1997 para la Peninsula Ibérica). Los arboles actiian como organismos
ingenieros autogénicos de ecosistemas (Jones et al. 1994), condicionando en gran medida los
procesos esenciales de los sistemas de los que forman parte (véanse Diaz 2002, Pulido y Diaz
2002 para una revisién). Por tanto, el conocimiento de la dindmica de regeneracién de las
especies arboreas es crucial, no sélo para determinar su dindmica poblacional, sino también
para comprender el funcionamiento de todo el sistema.
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Los bosques mediterrdneos de la Espafia central y occidental estin dominados mayorita-
riamente por la encina (Quercus ilex ssp. ballota; Blanco et al. 1997). Esta especie tiene dos
vias principales de regeneracién, una sexual mediante bellotas y otra asexual mediante rebro-
tes. La regeneracion asexual permite a los individuos sobrevivir a perturbaciones como el fue-
go o la tala, pero no parece ser un mecanismo efectivo para el reclutamiento de nuevos indi-
viduos que compensen las pérdidas por mortalidad (Roda et al. 1999, Espelta et al. 2003). La
regeneracion sexual permite mantener la variabilidad genética de la poblacién y colonizar
nuevas zonas por dispersion.

Se han estudiado las diferentes fases demograficas de la regeneracion de la encina y las inte-
racciones con los animales en los bosques y dehesas de Espafia central y occidental (Fig. 3.5;
Pulido y Diaz 2002, 2005, Diaz et al. 2003, 2004, Garcia 2005). La produccién de bellotas no
parece estar limitada por la falta de polinizacidn, al tratarse de un drbol anemofilo. Las larvas de
lepidopteros tiene un efecto en general escaso e indirecto, salvo en situaciones de explosion
demogriéfica; su consumo de las hojas no produce efectos inmediatos, pues los drboles compen-
san esta pérdida. Sin embargo, en el afio siguiente puede disminuir la estabilidad del desarrollo
de las hojas y frutos, asociado a menores producciones de flores y mayores tasas de aborto de
bellotas (Diaz et al. 2003, 2004). El periodo que transcurre entre la fructificacién (formacién de
la semilla), hasta que las plantulas alcancen los dos afios de edad, es clave para el éxito o fracaso
del proceso global de regeneracion. Durante este periodo se produce la mayor proporcion de las
pérdidas de reclutas (Pulido y Diaz 2005). Varias especies de insectos, principalmente pertene-
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Figura 3.5. Ciclo reproductivo de la encina (Quercus ilex) y otras quercineas. Se distinguen los organismos con efec-
tos negativos sobre el reclutamiento (en gris claro) frente a los organismos cuyo efecto neto puede ser positivo o nega-
tivo segin la importancia relativa de ambos tipos de efectos (en gris oscuro). Segin Pulido y Diaz (2002, 2005).

81



Factores histéricos y ambientales

cientes a los géneros Curculio (Curculionidae) y Cydia (Tortricidae), dafian las bellotas y redu-
cen o anulan su capacidad de germinacién (Bonal ez al. 2007). Tras la maduracion, casi la totali-
dad de las bellotas caidas (y no dispersadas por animales) son consumidas por diversas especies
de aves y mamiferos, que practicamente colapsan el ciclo de regeneracién (Pulido y Diaz 2002,
2005, Garcia 2005, Bonal y Muifioz 2007). Sin embargo, las probabilidades de supervivencia de
las bellotas que han sido dispersadas aumentan notablemente. El ratén de campo (Apodemus syl-
vaticus), el ratén moruno (Mus spretus) y el arrendajo (Garrulus glandarius) son los principales
diseminadores, acumulando bellotas en otofio para su posterior consumo (Pulido 2002, Gémez
2003, Pulido y Diaz 2005, Muiioz y Bonal 2007). También otras especies de roedores y corvidos,
y muy ocasionalmente las ardillas rojas (Sciurus vulgaris), podrian actuar como diseminadores de
bellotas (A. Mufloz, R. Bonal, M. Diaz, C.L. Alonso, C. Puerta, E. Schupp y J.M. Gémez, datos
inéditos). El papel de estos vertebrados es dual, pues actian como depredadores y como disper-
sores. El balance neto de su actividad para la regeneracién de la encina dependera de su capaci-
dad, probablemente variable entre especies y poblaciones, de relocalizar las bellotas guardadas.

Tras la germinacion y emergencia de las pldntulas, una gran mayoria de ellas muere, bien
porque no han sido dispersadas a micrositios adecuados donde soportar la intensa sequia esti-
val, o bien porque son dafiadas por animales que buscan las bellotas o que ramonean sus hojas.
Sin embargo, las probabilidades de supervivencia de estas plantulas aumentan de manera
notable cuando se encuentran ubicadas al amparo de algunas especies de matorral que actian
como “nodriza”, protegiéndolas de la sequia y del ataque de los herbivoros y facilitando asi la
regeneracion de las encinas (Gémez 2003, 2004b, Pulido y Diaz 2005, Smit ez al. 2008).

Los organismos claves para la regeneracién natural de la encina no actdan de forma inde-
pendiente, sino que pueden interactuar entre si, de manera que los efectos de cada uno de ellos pue-
den compensarse, atenuarse o amplificarse dependiendo de la magnitud y signo de la interaccién
con otros elementos. Estas interacciones y su efecto neto sobre el proceso de regeneracion parecen
depender criticamente de la configuracion espacial de las poblaciones de drboles y de estos orga-
nismos claves, asi como de las diferentes escalas a las que actiian. En general, la encina forma bos-
ques que presentan gran heterogeneidad espacial, desde bosques extensos y mds o menos conti-
nuos a bosques isla o bosquetes aislados, pasando por bosques adehesados o bosques mixtos con
otras especies arbdreas formando un mosaico de rodales. En este tipo de ambientes, la heteroge-
neidad espacial afecta a la propia probabilidad de reclutamiento de la encina, bien directamente o
mediante el concurso de los organismos clave. Asi, la produccién anual de bellotas es mayor, tan-
to en nimero como en tamafio, en los drboles aislados de las dehesas (Pulido y Diaz 2005). Este
aislamiento debe afectar también a la dindmica de las poblaciones de los insectos perforadores de
bellotas, que tienen una capacidad dispersiva limitada (Diaz ef al. 2007, Bonal y Muiioz 2007). Los
retazos extensos de bosque poco manejado no presentan problemas de regeneracion dentro de las
manchas, a pesar de que dicha regeneracion estd limitada por la baja produccion final de semillas.
Por el contrario, en las dehesas la regeneracion es nula, debido a causas como la presién elevada
de herbivoros, la escasez de animales diseminadores y la falta de matorrales facilitadores (Pulido
et al. 2001, Pulido y Diaz 2005, Diaz et al. 2007, Mufioz y Bonal 2007, Smit et al. 2008).

En los fragmentos forestales pequefios la regeneracion de la encina también suele ser esca-
sa. La baja produccion de bellotas se agrava con la concentracion invernal de roedores, que con-
sumen la prictica totalidad de la cosecha anual. En este caso el papel de los roedores cambia des-
de su efecto positivo como diseminador de semillas al efecto negativo de depredador
postdispersivo de alta eficacia (Santos y Telleria 1997, Diaz y Alonso 2003). En los bosques
mixtos (por ejemplo de pinares y encinares) existen posibilidades de regeneracién dentro de
rodal, pero también una posibilidad de dispersion hacia rodales dominados por otras especies
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debido al comportamiento de animales como el arrendajo (Gémez 2003). La sombra de semillas
generada por los arrendajos se sittia en lugares en general mds adecuados para el establecimien-
to de las plantulas que las distribuidas al azar (Gémez et al. 2004, Puerta-Pinero et al. 2007).

La distribucion espacial de los elementos del paisaje, a varias escalas, puede condicionar
el éxito de la regeneracion del arbolado, ya que los organismos que interaccionan con la encina
difieren en la escala a la que perciben el paisaje por presentar marcadas diferencias en tamafio,
morfologia y ciclos vitales. Por tanto, la estructura espacial a diferentes escalas debe afectar de
forma diferente a la interaccién que mantiene la encina con cada uno de estos organismos. De
esta forma se introduce un componente espacialmente explicito en el concepto de nicho de rege-
neracion. Es decir, los mismos elementos claves que constituyen este nicho (los drboles produc-
tores de semillas, los animales dispersores y granivoros y los matorrales facilitadores) dan lugar
a diferentes resultados finales del proceso segtin su configuracion espacial sea en forma de man-
chas continuas y extensas, de fragmentos, de dehesas o de bosques mixtos.

2.5. Prunus mahaleb en las Sierras de Cazorla, Segura y Las Villas (Jaén)

Muchas especies lefiosas mediterraneas muestran adaptaciones para la dispersion de sus semi-
llas por animales frugivoros, generalmente vertebrados. Se pueden encontrar localidades concretas
en las que hasta un 58% de la flora lefiosa produce frutos carnosos, que sirven de alimento a una
fauna variada de aves paseriformes, mamiferos y reptiles. La intervencion de los frugivoros es cla-
ve en la regeneracion natural de estas especies, no sélo porque la diseminacién depende de ellos,
sino también porque la actividad de los animales tiene consecuencias aplazadas sobre las posibili-
dades de establecimiento exitoso de pldntulas y brinzales (Schupp 1993, Jordano y Schupp 2000).

Se ha estudiado la biologia de la dispersién de semillas del cerecino (Prunus mahaleb)
en las Sierras de Cazorla, Segura y Las Villas (Jaén). El objetivo fue conectar las etapas suce-
sivas del ciclo biolégico: remocién de frutos, lluvia de semillas mediada por animales, depre-
dacién post-dispersiva de semillas, germinacion, emergencia de pldntulas y por ultimo esta-
blecimiento de brinzales y pies reproductivos. Se han considerado los aspectos de un ambiente
heterogéneo y cémo influye esta variabilidad espacial, de forma simultdnea, sobre la activi-
dad de los dispersores y a la vez creando un patrén variable de condiciones para el recluta-
miento. El proceso de llegada de semillas a este ambiente heterogéneo es la “plantilla” inicial
para el reclutamiento poblacional, de tal modo que las caracteristicas ambientales de cada
rodal del bosque determinardn en qué puntos del hdbitat serd exitosa la regeneracién. Bajo esta
perspectiva integradora, la dispersion de semillas por animales es un aspecto central del nicho
de regeneracion de una especie debido a su influencia determinante en los aspectos de llega-
da y establecimiento de los propagulos (Jordano y Schupp 2000).

El cerecino (Prunus mahaleb, familia Rosaceae) es un arbol pequefio que produce frutos car-
nosos drupaceos de color negro en la madurez (8 + 4 mm de didmetro). La fructificacion tiene
lugar en el sur de Espafia entre finales de julio y primeros de septiembre, aunque es variable entre
afios, en funcién de la produccién de frutos y de la altitud (Jordano y Godoy 2000). Las flores son
hermafroditas aunque se presentan en las poblaciones pies femeninos (androestériles) y pies ver-
daderamente hermafroditas, una situacién de ginodioecia funcional. Las flores son polinizadas
por pequefios insectos entre los que predominan las abejas solitarias (Andrena spp., Halictus
spp.), los abejorros (Bombus spp. y Psithyrus spp.) y las moscas (Syrphidae, Tachinidae). Las
semillas son dispersadas por numerosas especies de pdjaros, mamiferos carnivoros (especial-
mente zorro, tején y gardufia) y reptiles (lagarto ocelado) (Jordano 1993, Jordano et al. 2007).

Lalluvia de semillas de P. mahaleb es muy heterogénea en el espacio y determina una som-
bra de semillas fuertemente agregada que es tipica de especies zodcoras (Debussche e Isenmann
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1994, Kollmann 1995, Kollmann y Pirl 1995, Verdd y Garcia-Fayos 1996b, Clark ef al. 1999,
Jordano y Schupp 2000, Muller-Landau et al. 2002). En la principal 4rea de estudio se ha mues-
treado la lluvia de semillas mediante 1230 trampas de semillas en 615 puntos de muestreo pasi-
vo (Kollmann y Goetze 1997) distribuidas en un area de 450 x 1500 m (Garcia-Castafio 2001).
Se puede apreciar una distribucion fuertemente contagiosa de la sombra (densidad) de semillas,
resultante de la dispersion primaria (Fig. 3.6). La mayor parte de las semillas recogidas (70% en
1997, 78% en 1998 y 59% en 1999) se concentraron en s6lo 30 puntos de muestreo de los 615
operativos. Tanto la distribucién de semillas como la distribucién de plantulas resultante son
fuertemente agregadas; de modo que en muy pocos puntos se concentra la mayor parte del reclu-
tamiento exitoso tras la dispersion (Fig. 3.7). Es decir, una gran parte de la superficie del suelo
del bosque permanece sin semillas debido a que éstas no llegan transportadas por los frugivo-
ros; mientras que una pequefia parte (aproximadamente un 5%) de los puntos del bosque con-
centra hasta el 78% de la lluvia de semillas, en un afio determinado. En todos los casos, se obser-
v6 una concordancia altamente significativa de la lluvia de semillas en cada punto entre afios
sucesivos (rs > 0,257, P < 0,0001), asi como entre la lluvia de semillas de un afio determinado
y la nascencia de plantulas en la siguiente primavera (rs > 0,327, P < 0,0001). Se produce, por
tanto, una concordancia espacial alta entre los patrones de llegada de semillas, por una parte, y
el reclutamiento temprano de plantulas resultante, por otra.

La fuerte agregacién de la sombra de semillas es tipica de las especies zodcoras. El
patrén de actividad y uso del hébitat de los frugivoros determina que los patrones espaciales
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Figura 3.6. Patrones espaciales de la lluvia de semillas de Prunus mahaleb en una parcela de 450 x 1.500 m en el
Parque Natural de Las Sierras de Cazorla, Segura y Las Villas, a 1615 m de altitud. Los tres paneles ilustran los resul-
tados para los afos (de izquierda a derecha) 1997, 1998 y 1999. Los puntos representan las localizaciones de 615
pares de trampas de semillas y su tamafio es proporcional a la estima de 1luvia de semillas (densidad de semillas /m?);
en los puntos de menor tamaifo no se recogieron semillas y sélo indican la localizacion del lugar de muestreo. Modi-
ficado de Garcia-Castafio (2001) y Jordano ef al. (2002).
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Figura 3.7. Distribucion de frecuencias de la densidad de semillas dispersadas y de las plantulas emergidas de Prunus
mahaleb, registradas en los puntos de muestreo del drea principal de estudio, en las Sierras de Cazorla, Segura y Las
Villas. Como promedio y para tres afios de estudio, una dispersién media de 4.9 + 0,6 semillas / m® resulta en una emer-
gencia media de 0,6 + 0,1 plantulas / m?, aunque la distribucién de esta regeneracion es fuertemente heterogénea entre
microhdbitats. Los asteriscos sefialan los puntos de alta densidad de lluvia de semillas, generalmente bajo la copa de
arboles de P. mahaleb que han fructificado. La flecha indica el mayor valor observado de emergencia de pldntulas. La
mayor parte de los puntos del suelo del bosque recibe menos de 20 semillas / m?; el 79% de los puntos no recluta nin-
guna plantula y s6lo el 9,6% recluta entre 1y 5 plantulas / m®. Modificado de Jordano y Schupp (2000).

de diseminacion estén fuertemente agregados (Clark ez al. 1999, Jordano y Schupp 2000). En
el caso de P. mahaleb en las Sierras de Cazorla, la mayor parte de las semillas son dispersa-
das a microhabitats con cobertura de otras especies lefiosas; por ejemplo bajo arbustos altos
(como el majuelo y la madreselva), o de pequefio porte (como el enebro), o bajo pinos; por el
contrario, los microhabitats abiertos reciben la menor densidad de semillas. Ademas de esta
preferencia de habitats, los vuelos de salida de los dispersores suelen terminar a corta distan-
cia del drbol donde se alimentan (el 77,5% se desplazan a posaderos localizados en un radio
menor de 30 m), contribuyendo asf al patrén de agregacion de la lluvia de semillas. S6lo un
40,3% de los vuelos de salida se realizan a posaderos situados fuera de un radio de 15 m del
arbol donde consumié el fruto, y sélo el 18,5% de esos vuelos terminé en posaderos situados
a mds de 15 m de otros drboles de la misma especie (P. mahaleb).

El marcado patrén de dispersién de semillas mediado por animales tiene por tanto efec-
tos aplazados en el nicho de regeneracion de las especies endozodcoras como el cerecino
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(P. mahaleb), ya que limita de forma considerable la fraccion de lugares posibles en el suelo
del bosque a los que llegan efectivamente las semillas y altera, simultdneamente, la distribu-
cion de éstas en el espacio.

2.6. Pistacia lentiscus en bosques costeros de Valencia

El lentisco (Pistacia lentiscus) es un arbusto muy comun de la familia del pistacho (Ana-
cardidceas), que se presenta en toda la Cuenca Mediterrdnea. Es una planta dioica, es decir,
con sexos separados, que florece entre marzo y abril. La polinizacién se realiza a través del
viento, y entonces se inicia la formacién de un fruto carnoso que no madurard hasta el otofio.
Con la maduracidn, la pulpa cambia de color del blanco inicial al negro final, pasando por un
rojo intermedio. El color es un buen indicador de la viabilidad de la semilla, siendo los frutos
negros los que contienen la mayoria de las semillas viables, mientras que los rojos y blancos
tienen las semillas vanas. El cuajado de frutos se incrementa con la densidad de las poblacio-
nes, lo cual sugiere una limitacién por polen a bajas densidades. Dicha limitacién desaparece
a densidades superiores a los 100 individuos/ha. Por otra parte, la viabilidad de las semillas
no estd relacionada con la densidad de la poblacién, sino que parece depender de la disponi-
bilidad de los recursos hidricos. Vednse mds detalles sobre la biologia reproductiva del len-
tisco en Jordano (1988, 1989), y Verdd y Garcia-Fayos (1998, 2002).

Las pérdidas de semillas debidas a la accién de los depredadores predispersivos son
variables; las avispas (Calcidoideas) son responsables de que se pierda entre el 04 y el 2,9%
de la cosecha total, mientras que las aves (en particular los paseriformes) consumen entre el 3
y el 31%. La dispersion de las semillas por las aves frugivoras representa entre el 42 y el 91%
de la cosecha total durante el otofio-invierno; variando el destino demografico de esos propd-
gulos en funcién del habitat donde son depositados. Existe una abundante literatura sobre la
dispersion del lentisco, por ejemplo véanse Herrera (1984), Jordano (1989), y Verdud y Gar-
cia-Fayos (1994, 1995, 1996a, 1998, 2002).

El principal destino de las semillas es caer bajo drboles o arbustos que funcionan como
perchas; éstas atraen a los dispersantes (aunque no a los depredadores postdispersivos), resul-
tando asi una lluvia de semillas agregada bajo dichas perchas (Debussche et al. 1985, Izhaki
et al. 1991). Ademds, las perchas generan un microclima favorable para el establecimiento de
la plantula, que consiste principalmente en una amortiguacién de las condiciones térmicas,
una mayor disponibilidad hidrica y una menor compactacién del suelo (Verdud y Garcia-Fayos,
1996b). Sin embargo, este efecto beneficioso de la percha sobre las pldntulas no siempre es
suficiente para compensar la mortalidad tan alta causada por la sequia estival (Garcia-Fayos
y Verdi 1998).

Durante tres afios (1991 a 1994) se ha realizado un seguimiento de la emergencia y super-
vivencia de plantulas en un lentiscar del Saler (Valencia). Se detectaron 651 plantulas (90,5%
del total) en zonas cubiertas de vegetacion, bajo los arbustos percha, mientras que en las zonas
abiertas se encontré un niimero menor, 68 plantulas (9,5%). Después de cinco meses tras la
emergencia, la proporcion de plantulas supervivientes fue muy baja en los dos habitats, el 7%
bajo los arbustos y el 2% en las zonas abiertas. Aunque la tasa de supervivencia no fue signi-
ficativamente diferente entre los dos hdbitats, el resultado combinado de emergencia por
supervivencia, si que fue notablemente diferente: sélo un dos por mil (0,095x0,02) de las
plantulas emergidas en el lentiscar estudiado fueron reclutadas en las zonas abiertas, mientras
que el 6% (0,905x0,07) fueron reclutadas bajos los arbustos (Garcia-Fayos y Verdd, 1998).

Sin embargo, las escasas pldntulas que sobreviven bajo los arbustos apenas crecen por las
limitaciones de luz; quedan asi en estado casi latente, hasta que se produzca una perturbacion
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o se abra un claro en el matorral. Desde el punto de vista demogréfico, forman un banco o
reserva de plantulas, dispuesto para una regeneracion rdpida al cambiar las condiciones
ambientales.

Cambiando de escala, en el paisaje fragmentado, tipico de los ecosistemas mediterrdneos,
la supervivencia de semillas es mayor cuando la dispersion las aleja a los campos de cultivo o
pastizales colindantes. La fragmentacién de estos matorrales conlleva ademds un valor elevado
en la relacion perimetro/superficie, lo cual favorece la entrada de depredadores generalistas, tipi-
cos de los ecotonos, y aumenta la pérdida de semillas (Verdd y Garcia-Fayos 1996a). Por tanto,
la regeneracion de las dreas de matorral (lentiscares) estd limitada por la alta depredacién deri-
vada de su fragmentacién, mientras que la colonizacién de nuevas dreas adyacentes (suelen ser
cultivos abandonados) estd favorecida por la menor depredacién de semillas; aunque la lluvia de
semillas serd menor mientras mayor sea la distancia al matorral fuente.

Las semillas de lentisco tienen unos requerimientos minimos para germinar; solamente
es necesario eliminar la pulpa y aportar agua. La germinacion es rapida y la emergencia de
plantulas se completa entre los 23 y 100 dias (Garcia-Fayos y Verdud 1998). No se forman ban-
cos de semillas persistentes en el suelo; las semillas que no germinan mueren debido a su esca-
sa longevidad (Troumbis 1991, Garcia-Fayos y Verdd 1998). Los requerimientos hidricos
para disparar la germinacién y permitir el establecimiento de plantulas en campo suponen llu-
vias de mds de 100 litros distribuidas a lo largo de 7 dias, eventos que se dan en el clima medi-
terrdneo espafiol durante 3 de cada 4 afios. En consecuencia, el régimen de reclutamiento del
lentisco es bastante continuado en el tiempo (Pérez-Cueva 1994, Garcia-Fayos y Verdud 1998).

Las plantas adultas de lentisco tienen una capacidad alta de rebrotar después de un incen-
dio, lo cual representa otra importante ventana de regeneracion. Si bien las semillas mueren
con el fuego (Salvador y Lloret 1995, Verdd 2000), los adultos rebrotan rdpidamente a partir
de sus érganos subterrdneos (Lopez-Soria y Castell 1992, Verdd 2000).

2.7. Frangula alnus en la Sierra del Aljibe (Cddiz)

El avellanillo o arracldn (Frangula alnus) es un arbusto o pequefio arbol que se encuen-
tra distribuido por grandes zonas de Europa y del oeste de Asia (Hampe et al. 2003). La subes-
pecie tipica (F. alnus subsp. alnus) ocupa la gran mayoria del drea de distribucidon, mientras
que F. alnus subsp. baetica (Rev. y Willk.) Rivas Goday crece en el sur de la Peninsula Ibé-
rica y el norte de Marruecos, siendo endémica del Mediterraneo Occidental (existe una terce-
ra subespecie, F. alnus subsp. pontica en el centro y este de Anatolia). Este avellanillo ibero-
mauritano (F. alnus baetica) es mucho mds grande y longevo que su pariente euroasiatico; por
ejemplo, alcanza hasta 15 m de altura (frente a 5-6 m), su tronco puede tener hasta 50 cm de
didmetro (frente a 20 cm) y vive hasta 60 afios (frente a 35 afios; Hampe y Bairlein 2000). Las
poblaciones mediterrdneas suelen ser pequefias, escasas y aisladas, estando la subespecie F.
alnus baetica clasificada como vulnerable, segiin categorias de la UICN (VVAA 2000).

F. alnus baetica estd restringido a lugares que garantizan una permanente disponibilidad
de agua; crece principalmente cerca de cursos de agua o humedales, en zonas de montaiia
(Hampe y Arroyo 2002). Las poblaciones son relictas y su variacién genética estd distribuida
sobre todo entre poblaciones; en otras palabras, la diversidad genética dentro de cada pobla-
cién es relativamente baja, pero poblaciones diferentes presentan composiciones genéticas
muy divergentes y alcanzan por tanto un alto nivel de singularidad. Este patrén indica que las
poblaciones disjuntas (por ejemplo de Marruecos, Cadiz y Cazorla) han experimentado un flu-
jo génico practicamente nulo entre ellas durante los dltimos milenios (Hampe et al. 2003).
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El avellanillo no tiene capacidad de reproduccion vegetativa y por tanto su regeneracion
depende exclusivamente de la produccion de semillas. La floracién tiene lugar entre media-
dos de abril y mediados de junio, estando limitada por la sequia veraniega. Las flores (autoin-
compatibles) son polinizadas por abejas, sirfidos y dipteros; existe una limitacién de polen
debida al nivel alto de geitonogamia. La variabilidad entre drboles en la atraccién de los poli-
nizadores es muy grande; unos pocos drboles muy grandes son los padres de la gran mayoria
de las semillas producidas. Véanse detalles de la biologia reproductiva en Medan (1994),
Hampe y Bairlein (2000), Hampe y Arroyo (2002) y Hampe (2004).

El periodo de fecundacion exitosa es breve, de finales de mayo a principios de junio, y
las condiciones meteoroldgicas adversas en esta época pueden reducir bastante el éxito repro-
ductor. Posiblemente, la produccion de semillas ha disminuido durante las tdltimas décadas
debido al cambio climdtico; en particular por las lluvias primaverales cada vez menos inten-
sas y las temperaturas mas altas (Garcia Barrén 2000).

La fructificacién tiene lugar entre finales de junio y mediados de agosto, excepcional-
mente hasta mediados de septiembre (Hampe y Bairlein 2000, Hampe 2004). Los frutos
contienen dos o tres semillas y son consumidos (entre el 27 y 80% de la cosecha, depen-
diendo del lugar y afio) por una variedad de aves nidificantes en el drea, aunque sélo tres
especies: el petirrojo (Erithacus rubecula), la curruca capirotada (Sylvia atricapilla) y el
mirlo (Turdus merula), son responsables de la mayor parte (mds del 90%) de la dispersion
de las semillas (Hampe 2001). Los petirrojos jévenes, sin territorios y muy méviles, son los
dispersores mds eficientes. A pesar de este fuerte consumo de frutos, globalmente, la dis-
persion ornitécora es poco eficiente. Las distancias alcanzadas por las semillas desde el
arbol fructificante mds cercano siguen una distribuciéon exponencial negativa, es decir, la
gran mayoria de las semillas son depositadas bajo el arbol madre o bajo otro arbol de la mis-
ma especie (Hampe 2004).

La dispersion secundaria de las semillas por el agua es muy importante en estos bosques
riparios de la Sierra del Aljibe (Hampe y Arroyo 2002, Hampe 2004). Las avenidas ocasionadas
cuando las Iluvias invernales son fuertes, arrastran y redistribuyen completamente la dispersion
primaria de semillas (generada por los pdjaros). Muchas de las semillas son transportadas aguas
abajo a cientos de metros de los drboles madre (Hampe 2004). Por otra parte, estas avenidas son
un agente directo de mortalidad de las semillas (por arrastre y friccién con los sedimentos del
cauce), e indirecto al depositarlas en bancos de arena, con poca capacidad de retencion de agua
en verano, donde las plantulas sufren una mortalidad elevada (Hampe y Arroyo 2002).

Los agentes mds importantes que causan la mortalidad de la mayor parte de las plantulas
de F. alnus baetica son: la desecacion durante la sequia del verano, la herbivoria tanto por ver-
tebrados como por invertebrados, y la escorrentia durante las avenidas invernales que arras-
tran muchas de las plantulas que habfan logrado sobrevivir durante el verano anterior (preci-
samente gracias a su posicion préxima al curso de agua). En consecuencia, la supervivencia
de las plantulas de avellanillo suele ser extremadamente baja; por ejemplo, ninguna de las
1044 plantulas marcadas en un experimento sobrevivié hasta el segundo afio (Hampe y Arro-
yo 2002). Sin embargo, una vez superado el primer afio, la tasa de supervivencia de las plan-
tulas aumenta considerablemente (Hampe, datos inéditos).

Los patrones temporales de reclutamiento son muy variables; la abundancia de las plan-
tulas en un micrositio determinado puede variar 10-20 veces entre afios, en respuesta a la fuer-
te variabilidad en las lluvias y las escorrentias de agua. Sin embargo, los patrones espaciales
en la distribucién de pldntulas son bastante estables. Posiblemente las caracteristicas del
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micrositio influyan mds sobre la dispersién diferencial de las semillas por el agua, que la
variabilidad en la escorrentia. Los patrones espaciales entre micrositios son, por tanto, bas-
tante predecibles, mientras que los patrones temporales de abundancia de pldntulas son muy
poco predecibles (Hampe 2004).

La depredacién postdispersiva de semillas por roedores es muy alta y destruye mds del
90% de las semillas viables, una vez que han llegado al suelo (Hampe y Arroyo 2002, Ham-
pe 2004). Las semillas que sobreviven germinan en su mayoria y no queda un banco persis-
tente de semillas enterradas en el suelo (Hampe 2004).

Las poblaciones de F. alnus baetica del sur de Espafia crecen en el limite de su toleran-
cia climdtica. La estacionalidad y relativa baja intensidad de las precipitaciones limitan su
regeneracion y afectan a la estructura de edades. En un andlisis dendrocronoldgico de cinco
poblaciones, se ha encontrado una correlacion significativa entre la abundancia de arboles
(con edad igual o mayor de 20 afios) y la precipitacién durante esos afios (Hampe y Arroyo
2002). Ademas de las limitaciones climdticas, la presién herbivora del ganado y de los ani-
males de caza (ciervos y corzos) es un factor cada vez mds limitante para la regeneracion del
avellanillo. El andlisis demogréfico de cinco poblaciones grandes de F. alnus baetica en la
Sierra del Aljibe (Céadiz), ha detectado una alarmante escasez de plantas jévenes (la curva de
edades sigue una distribucién de Poisson, con el pico en una edad de mds de 20 afios), lo cual
alerta sobre un declive importante y dificilmente evitable de estas poblaciones en los proxi-
mos afios (Hampe y Arroyo 2002).

3. Principales componentes del nicho de regeneracion

En el paisaje mediterrdneo, heterogéneo en el espacio y el tiempo, las diferencias en el
nicho de regeneracion de las especies lefiosas favorecen su coexistencia y mantienen la diver-
sidad del bosque. ;Cudles son las principales dimensiones de ese nicho de regeneracion?

A partir de los siete estudios de caso revisados se pueden inferir los principales factores
abidticos y bidticos que limitan la regeneracidon en ambientes mediterrdneos (véase también la
revision general en Kitajima y Fenner, 2000). Los patrones de variabilidad espacial y tempo-
ral de estos factores, combinados con las respuestas diferenciales de las diferentes especies
lefiosas (en su fase regenerativa) a los mismos factores, resultardn en su separacién (o solapa-
miento) segln esos factores (dimensiones) del nicho de regeneracion.

3.1. Respuesta al déficit hidrico

En un contexto histdrico, los cambios climdticos antiguos y en particular la persistencia
de la sequia estacional (tipica del clima mediterraneo) que comenzé hace unos tres millones
de afios, supusieron la extincién de la flora terciaria de tipo tropical. Mientras que otra flora
xerofila empezo a diversificarse y expandirse desde los refugios xéricos en los que habia per-
manecido relicta hasta entonces (Axelrod 1975, Herrera 1992, Marafién 1999; véase capitu-
lo 2). La sequia estival también ha debido ser una fuerte presion selectiva para las nuevas for-
mas de arbustos y herbéceas diversificadas en época mds reciente (durante la etapa de clima
mediterrdneo). En los bosques y matorrales actuales, los patrones de humedad del suelo, en el
espacio y el tiempo, determinan en gran parte la distribucién y abundancia de las especies
lefiosas (véase capitulo 2). A pequefia escala, la heterogeneidad en esta disponibilidad de
agua, combinada con la respuesta diferencial de las semillas y plantulas de las diferentes espe-
cies, permite una separacidn en sus patrones de regeneracion.
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En todos los casos revisados en la seccion dos, se ha identificado al intenso déficit hidri-
co que ocurre durante la prolongada sequia estival del clima mediterrdneo como la principal
causa de mortalidad de las plantulas del primer afio, y, por tanto, como uno de los principales
filtros ecoldgicos en el reclutamiento de las poblaciones de drboles y arbustos. Por tanto, la
respuesta diferencial al déficit hidrico serfa la principal componente del nicho de regenera-
cién. Existe toda una variedad de rasgos de morfologia funcional y ecofisiologia de las plan-
tulas mediterrdneas que les permiten exhibir una gama amplia de respuestas al déficit hidrico;
por ejemplo, longitud y grosor de las raices, capacidad de almacenar agua en ellas, longevi-
dad y fenologia de las hojas, drea foliar especifica, conductancia estomdtica y transpiracion
cuticular y capacidad de resistencia a la cavitacion (véanse detalles en capitulo 6).

La disponibilidad del agua en el suelo tiene complejos patrones espaciales y temporales,
a diferentes escalas, que dependen del régimen de lluvias, la topografia, el espesor, textura y
estructura del suelo, etc. A escala de rodal, es de gran interés la heterogeneidad en la hume-
dad del suelo asociada a drboles y arbustos, que puede generar efectos de facilitacion sobre el
reclutamiento (efecto de plantas nodrizas); este efecto beneficioso parece ser mas acusado en
condiciones mds adversas de aridez. Desde un punto de vista aplicado, se han utilizado con
éxito los “arbustos nodriza’’ para mejorar la supervivencia y crecimiento de los brinzales en
programas de reforestacion (Castro et al. 2002a, 2004b, Gémez-Aparicio et al. 2004; véase
capitulo 13). Por el contrario, se han encontrado patrones espaciales de plantulas que mues-
tran una “repulsion’’ a estar bajo arboles adultos (caso del pino negro; Fig. 3.1), que parecen
estar relacionados con la respuesta a la falta de luz.

3.2. Respuesta al déficit luminico

La luz, tanto en intensidad como en la cualidad del espectro, es un agente regulador de la ger-
minacién de las semillas. En general, 1a luz solar estimula y aumenta la velocidad de germinacion
de las semillas. Esta respuesta positiva a la luz parece estar favorecida por al menos dos presiones
selectivas, por un lado germinar en la superficie del suelo confiere mds probabilidades de éxito que
hacerlo enterrada en profundidad; por otro lado, germinar en un claro abierto e iluminado del bos-
que también aumenta la probabilidad de éxito respecto a una zona densa y oscura. Pero ademds,
algunas semillas son capaces de discriminar la cualidad espectral de la luz. Si se iluminan con una
luz enriquecida en la zona de rojo-lejano del espectro (como la que resulta de filtrar la luz solar a
través de las copas de los drboles) se induce el letargo de las semillas. Si posteriormente se ilumi-
nan con luz blanca, sefial de que se ha abierto un claro en el bosque o matorral, se estimula la ger-
minacion. La capacidad de las semillas de formar bancos persistentes en el suelo y de percibir el
ambiente luminico, y asi detectar la apertura de claros en la vegetacion, permite ampliar la dimen-
sién temporal del nicho de regeneraciéon (Maraién 2001, Diaz-Villa et al. 2003).

Una vez emergida la plantula, y tras agotar las reservas de la semilla, requiere una cantidad
minima de luz para mantener un balance positivo de carbono. En el otro extremo del gradiente
luminico, las plantulas pueden sufrir efectos negativos de fotoinhibicién por exceso de luz. Exis-
te una variedad de rasgos morfoldgicos y ecofisioldgicos de las plantulas de diferentes especies,
asociados tanto a la tolerancia a la sombra como a la resistencia a la fotoinhibicién (véase capi-
tulo 12). En casos de bosques maduros con sombra densa, es frecuente encontrar bancos de plan-
tulas de diversas edades que persisten apenas sin crecer, hasta que cambian las condiciones lumi-
nicas (generalmente por la caida de un arbol viejo) y pueden completar la regeneracion.

El ambiente luminico en el suelo del bosque, tal como lo perciben las semillas y plantulas, es
muy heterogéneo en el espacio y extraordinariamente dindmico en el tiempo; esta gran heteroge-
neidad afecta al nicho de regeneracion (Nicotra et al. 1999, Valladares 2004). La gestion del bos-
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que influye sobre los patrones luminicos; por ejemplo, el abandono del uso tradicional del bosque
mediterrdneo conduce a una gradual recuperacion del dosel arbéreo, y con frecuencia a una dis-
minucién de la heterogeneidad espacial y temporal de 1a luz (Fig. 3.8; Valladares y Guzman 2006).

Las variadas respuestas a la luz de las semillas y plantulas de las diferentes especies lefo-
sas, combinadas a la heterogeneidad espacio-temporal del ambiente luminico del bosque, per-
miten una gran diversificacion del nicho de regeneracion, en su componente relacionada con
la luz. Por otra parte, es frecuente que existan respuestas contradictorias al mismo factor en
diferentes fases de la regeneracion (Schupp 1995, Battaglia et al. 2000, Marafion et al. 2004);
por ejemplo, en el caso del pino silvestre (véase seccidn 2. 2) se comprobd que los microsi-
tios expuestos son favorables para la germinacion de las semillas, pero letales por la mortali-
dad elevada de las plantulas. El éxito del reclutamiento en cada tipo de micrositio sera el pro-
ducto de las probabilidades de éxito en las diferentes fases del ciclo de regeneracion.

Aunque para facilitar la exposicion se han tratado por separado los dos factores princi-
pales del medio abidtico que limitan la regeneracion —el déficit hidrico y el luminico—, en rea-
lidad interactian de una forma compleja y es dificil considerar sus efectos de forma aislada
(véase capitulo 12; Sack et al. 2003, Maranén et al. 2004, Quero et al. 2006).

Hayedo-abetal
Hayedo monoespecifico
Hayedo joven

0.20 Alcornocal seminatural
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Figura 3.8. Heterogeneidad espacial de la luz directa que llega al sotobosque en tres tipos de hayedos pirenaicos, y
en un alcornocal seminatural (abandonado) en el Parque Natural de los Alcornocales (Cadiz). La heterogeneidad se
expresa como variabilidad en la radiacién directa (semivarianza) en funcién de la distancia entre puntos. La radiacién
se estimd mediante fotografias hemisféricas tomadas cada metro y estd expresada en porcentaje de la radiacion méxi-
ma disponible en los claros. Cada punto es el valor medio de un minimo de 50 medidas. La heterogeneidad luminica
del sotobosque fue mayor en el alcornocal que en cualquiera de los hayedos, como revela la mayor variabilidad en la
luz disponible entre puntos tanto proximos (2-5 m) como distantes entre si (mds de 25 m). ;Podria esta diferente hete-
rogeneidad espacial de la luz explicar la mayor diversidad del sotobosque del alcornocal? Elaborado a partir de datos
inéditos de F. Valladares, T. Maraion y M. A. Zavala.
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3.3. Respuestas a otros factores abioticos

Otros factores del medio fisico (ademds de la sequia y la sombra) también pueden ser
importantes como limitadores de la regeneracién en ambientes mediterrdneos y sus efectos sobre
las diferentes especies lefiosas pueden representar variaciones en el nicho de regeneracion. Las
bajas temperaturas (nevadas y heladas ocasionales) causan una elevada mortalidad sobre las
plantulas, impidiendo la expansién de las especies mas sensibles al frio hacia las zonas mds ele-
vadas en las montaiias o hacia el interior de la Peninsula, con clima continental. Las tendencias
actuales de calentamiento global estdn permitiendo la migracién paulatina de algunas especies
hacia cotas de mayor altitud; por ejemplo el pino negro en los Pirineos (véase seccion 2. 1 y capi-
tulos 14 y 15). Las temperaturas altas también pueden ser una limitacién para la regeneracion.
Algunas plantulas mds sensibles cuando estdn en micrositios descubiertos y expuestos al sol
durante el verano pueden sufrir un calentamiento excesivo y morir; mientras que otras tienen
caracteristicas de proteccion y recuperacion de los dafios que les permiten sobrevivir y reclutar
en sitios abiertos. Los patrones contrastados de reclutamiento en zonas abiertas frente al interior
del bosque responden a efectos combinados de respuesta a sombra y sequia (como vimos ante-
riormente), pero también a tolerancia a las altas temperaturas (véase capitulo 12).

La escasez de agua es un limitante esencial en ambientes mediterraneos, pero también,
aunque parezca paradéjico, el exceso de agua puede limitar la regeneracion en determinados
micrositios. El encharcamiento estacional en las margenes de rios y arroyos, en zonas de
manantiales o acumulacién de aguas de escorrentia, puede inhibir la germinacién de semillas
y producir la mortalidad de las plantulas, impidiendo el establecimiento de numerosas espe-
cies en determinados microhdbitats (proclives al encharcamiento), donde sélo se instalan
aquéllas tolerantes a la anoxia radicular. En realidad el factor ecoldgico limitante en estos
casos es la disponibilidad de oxigeno, en un suelo aireado, para las raices y existe una varia-
bilidad entre las especies lefiosas en cuanto a su tolerancia a esta escasez de oxigeno (anoxia).
En un estudio experimental de siembra con tres especies de Quercus, la humedad del suelo en
invierno y su efecto de retraso de la emergencia fueron los mejores predictores de la probabi-
lidad de supervivencia de las plantulas; siendo Q. pyrenaica la especie mds sensible al enchar-
camiento, en comparacién a Q. suber 'y Q. canariensis (Pérez-Ramos 2007).

La heterogeneidad en la composiciéon quimica del suelo, que basicamente depende del
material originario del que procede, también tiene un conocido efecto diferencial sobre el
reclutamiento de las especies. Es conocida la distribucién preferente de las especies de plan-
tas en determinados tipos de suelos; por ejemplo las calcicolas en suelos calizos de pH bdsi-
co, las silicicolas en suelos siliceos de pH 4cido, y las haléfilas en suelos salinos (véase capi-
tulo 2). En el caso de los suelos dcidos, la disponibilidad elevada del aluminio y sus efectos
téxicos, parece ser el principal limitante para la germinacién de las semillas y el estableci-
miento de las plantulas, de las especies mds sensibles.

A escala de rodal, existe una interesante fuente de heterogeneidad quimica debida la compo-
sicion de la hojarasca. Los drboles actiian como organismos ingenieros que bombean elementos
minerales del suelo profundo y los depositan en superficie en forma de hojarasca (véase capitulo
17). Las diferentes especies de drboles y arbustos absorben y acumulan de forma diferente los ele-
mentos disponibles del suelo, y por tanto originan patrones quimicos en la hojarasca y el suelo
superficial, que deben influir sobre la germinacion y establecimiento de las plantulas (Puerta-Pifie-
ro et al. 2006, Smit et al. 2008). Ademas, en las hojas de muchas especies de plantas se acumulan
compuestos organicos, que son tdxicos para los herbivoros; al descomponerse la hojarasca son
liberados y pueden inhibir la germinacién de las semillas (fenémeno conocido como alelopatia).
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3.4. Efectos diferenciales de los depredadores de semillas y plantulas

La depredacion de semillas y plantulas se puede considerar, después de la sequia, como
la principal limitacion a la regeneracion de las plantas lefiosas en ambiente mediterraneos
(véanse los capitulos 8 y 13). Como consecuencia de la actividad de los depredadores, sdlo
una minima parte de las semillas sobrevive para poder germinar. Muchas especies lefiosas
mediterrdneas presentan una regeneracion muy limitada debido a estas tasas de depredacion
de semillas tan elevadas (Castro et al. 1999, 2002b, 2004b, Pulido y Diaz 2005, Diaz et al.
2007, Pérez Ramos 2007). Por otra parte, la accion selectiva de los depredadores entre espe-
cies y entre microhdbitats, y su variabilidad en el tiempo, puede originar una diversificacion
en el nicho de regeneracion (Pons y Pausas 2007a, 2007b).

Las semillas difieren en su capacidad de disuadir a los depredadores (por ejemplo, mediante
protecciones fisicas o quimicas), o al menos de evitarlos (por ejemplo, con un tamafio pequefio
poco rentable desde el punto de vista nutritivo), véase Diaz (1996) para una revision. Se ha com-
probado una relacién inversa entre el tamafio de las semillas de encina y el porcentaje de depreda-
cién por ratones: de un conjunto de bellotas dispersadas artificialmente, las mds pequefias tuvieron
mayor tasa de supervivencia (Gémez 2004a). En otro experimento, se sembraron bellotas de dos
especies (Quercus suber 'y Q. canariensis); se encontré una depredacion diferencial por ratones
entre especies (mayor para el alcornoque) y entre micrositios (mayor bajo los matorrales) (Pérez-
Ramos ef al. 2004, Pérez Ramos 2007). Sin embargo, en estos experimentos habria que distinguir
entre el efecto de los roedores como depredadores y como dispersantes secundarios (*‘roban’’ las
semillas pero una parte de ellas no son depredadas). Las semillas mayores pueden saciar a insec-
tos depredadores, aunque esta capacidad estd limitada por compromisos entre tamafio y nimero de
bellotas por cosecha (Bonal ez al. 2007).

La pladntula recién emergida ya no tiene la capacidad de resistencia de la semilla, pero
tampoco tiene la robustez fisica de los drboles adultos. Durante este periodo vulnerable, la
joven planta debe crecer rdpidamente y al mismo tiempo defenderse de los depredadores; estas
dos funciones requieren inversiones energéticas sobre caracteristicas morfoldgicas contra-
puestas (véase capitulo 7). La supervivencia de la plantula frente a los depredadores estard
favorecida por toda una gama de protecciones fisicas y quimicas (por ejemplo, espinas, cuti-
cula gruesa, compuestos toxicos, etc.) o simplemente por su menor palatabilidad (escaso valor
nutritivo). La variabilidad morfoldgica y quimica de las pldntulas y brinzales de las diferen-
tes especies lefiosas, en conjuncion con la diversidad de herbivoros vertebrados e invertebra-
dos (selectivos y generalistas) y su comportamiento variable en el espacio y el tiempo, supo-
nen una compleja red de interacciones planta-animal en el bosque, que a su vez diversifican
el nicho de regeneracion (véase también capitulo 13). Mediante un consumo selectivo de los
brinzales, los herbivoros pueden alterar el curso de la sucesidon ecoldgica y la composicion
especifica de la comunidad forestal. De hecho, la fuerte presién ganadera sufrida por los sis-
temas forestales mediterrdneos ha provocado la casi desaparicién de especies caducas o semi-
caducas a favor de las perennifolias, como las coniferas y encinas, mucho menos palatables
(Cuartas y Garcia-Gonzalez 1992). Algunas especies arbdreas, como el arce, el quejigo o el
serbal, son actualmente raras en nuestros bosques fundamentalmente porque han sido y son
muy consumidas por los herbivoros ungulados (véase capitulo 13).

3.5. Efectos de otros agentes bidticos

La primera condicién para que comience el ciclo de regeneracién de una especie lefiosa
en un micrositio determinado es que existan semillas disponibles. La probabilidad de que ocu-
rra ese evento dependerd de los patrones espacio-temporales de la produccidn y dispersion de
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semillas, que son muy variables entre especies (v€ase capitulo 8). Se ha estudiado con detalle
el papel de las aves frugivoras y mamiferos en la diseminacidn espacial de las semillas de plan-
tas con frutos, y en sus consecuencias para el reclutamiento (véanse ejemplos del Prunus maha-
leb, Pistacia lentiscus 'y Frangula alnus en la seccién 2); un caso especial de dispersante pri-
mario seria el arrendajo que disemina y entierra bellotas, que no siempre consume (véase
seccion 2. 4). También son importantes los dispersores secundarios (p. €j., los ratones) de las
semillas que se dispersan por gravedad (como las de encina), porque suponen una disemina-
cién en el espacio y un aumento en sus tasas de supervivencia al ser enterradas (véase seccion
2. 4; también el caso particular del escarabajo Thorectes lusitanicus como enterrador de bello-
tas, en Pérez-Ramos er al. 2007). La distribucidn espacial de las semillas en el suelo (punto ini-
cial de la regeneracion) serd funcién de la distribucion de los drboles madres, de su produccién
neta de semillas (restando las que sufren depredacion pre-dispersiva) y la dispersion de esas
semillas (bien por el viento, por gravedad o por animales). Las preferencias alimenticias y el
comportamiento de los animales dispersores tienen asi un efecto importante sobre el nicho de
regeneracion de las diferentes especies lefiosas (Pons y Pausas 2007a, 2007b).

Los efectos de las plantas adultas (4rboles y arbustos) sobre las semillas y plantulas que estdn
bajo ellas son miiltiples, tanto directos como indirectos (véase capitulo 13). Los drboles, como
organismos ingenieros, cambian las condiciones del medio fisico y quimico a su alrededor. Un
efecto adverso muy importante es la intercepcion de la luz, que afecta a la germinacion de las
semillas y reduce el crecimiento de las plantulas (véase seccion 3. 2). Pero al mismo tiempo pue-
de tener un efecto beneficioso, reduciendo las pérdidas de agua del suelo y limitando el calenta-
miento excesivo; si el balance neto es positivo se pueden producir fendémenos de facilitacion,
cuando la supervivencia y el crecimiento de las pldntulas son mayores bajo arbustos y drboles. El
efecto de las plantas nodriza sobre el nicho de regeneracion es complejo; incluye cambios en el
microclima (luz, temperatura y humedad), en la fertilidad, humedad y estructura del suelo, y en
algunos casos (como los matorrales espinosos), suponen una protecciéon contra los herbivoros.
Estos fendmenos de facilitacion de la regeneracién por plantas adultas son muy frecuentes en los
ambientes mediterrdneos; por ejemplo el caso del pino silvestre en Sierra Nevada (seccion 2. 2;
véase también capitulo 13) o de la encina en ambientes heterogéneos (seccion 2. 4).

La acumulacién de la hojarasca de los drboles también produce un efecto indirecto sobre el
reclutamiento. En los micrositios donde se concentra un espesor considerable de hojarasca, las
semillas, especialmente las de tamafio pequefio, que germinan en superficie se encuentran con
gran dificultad para que sus raicillas accedan al suelo mineral, y corren gran riesgo de morir
desecadas. Sin embargo, las semillas de tamafio grande, como las de encina, pueden estar favo-
recidas precisamente en los microhdbitats con mayor espesor de hojarasca (por ejemplo en el
estudio en las Sierras Catalanas, seccién 2. 3). El espesor de la hojarasca, asociado al diferente
tamaifio de las semillas, supone también una diversificacion del nicho de regeneracion.

La composicién quimica de la hojarasca, por ejemplo el contenido en metales pesados y
en sustancias alelopdticas, origina un patrén de heterogeneidad quimica en el suelo del bos-
que que condiciona la germinacién de las semillas y el establecimiento de las plantulas, de for-
ma diferente segtin la especie. Esta compleja interaccién planta-planta ha sido poco estudiada
en bosques mediterrdneos.

Los organismos patégenos que habitan el suelo, en particular bacterias y hongos, pueden
causar una elevada mortalidad de plantulas, que suele depender de la densidad (mayor cuan-
do las plantulas estdn aglomeradas). La heterogeneidad ambiental influye sobre las poblacio-
nes de los patégenos y también sobre el vigor y capacidad de resistencia de las plantulas; por
ejemplo, ambos factores pueden contribuir a que la mortalidad debida a patégenos sea mayor
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en micrositios sombreados. La susceptibilidad a los diferentes patégenos en la fase de plantu-
la también debe diferir entre las especies lefiosas (Augspurger y Kelly 1984, Freckleton y
Lewis 2006) y contribuir a la separacién en el nicho de regeneracion.

Las micorrizas facilitan la absorcién de nutrientes minerales, en particular de fésforo, por
parte de las plantulas de la mayor parte de las especies lefiosas ibéricas. Existen diferentes
tipos de hongos micorricicos (por ejemplo, arbusculares, ectomicorrizas, ericiceos, etc.); su
grado de infeccién y la eficiencia en la simbiosis difiere con la especie de planta hospedado-
ra. La efectividad de las micorrizas, mejorando el estado nutritivo de la pldntula y su supervi-
vencia, serd mayor en las condiciones de escasez de nutrientes y suelos dcidos. La heteroge-
neidad espacial en la fertilidad del suelo, combinada a las complejas interacciones hongo -
plantula, suponen otra fuente de diversificacién del nicho de regeneracién (van der Heijden et
al. 1998, Husband et al. 2002). Ademds, pueden existir conexiones entre las raices de las plan-
tulas y de los drboles, a través de las hifas de los hongos, que complican el entendimiento de
la dindmica de las comunidades de plantulas en condiciones naturales.

3.6. Efectos de las perturbaciones

En los ecosistemas mediterrdneos, el fuego es una de las perturbaciones recurrentes que
han conformado la composicion y estructura del bosque actual. Las altas temperaturas de los
incendios matan a la mayor parte de las semillas que estdn en la superficie del suelo, al mis-
mo tiempo que eliminan las plantulas y brinzales (véase capitulo 4). Las semillas que persis-
ten largo tiempo, enterradas en el suelo (por ejemplo de cistaceas, labiadas y leguminosas),
pueden ver estimulada su germinacion con las altas temperaturas del fuego, emerger y bene-
ficiarse de la abundancia de radiacién (al ser eliminada la cubierta vegetal) y de nutrientes
minerales (en las cenizas) del suelo (Marafién 2001). El cambio global y las tendencias futu-
ras en la intensidad y recurrencia de los incendios, puede variar la composicion de especies de
los bosques y matorrales, favoreciendo las especies con sindromes de regeneracion (por ejem-
plo, formacién de bancos de semilla en el suelo) que les permita resistir este tipo de perturba-
ciones. Significativamente, de las seis especies de arboles y arbustos cuya regeneracion ha
sido revisada en la seccién 2, ninguna forma bancos de semillas persistentes en el suelo, y sélo
dos (la encina y el lentisco) tienen capacidad de rebrote de cepa.

Las avenidas y arroyadas producidas durante las tormentas arrastran parte del suelo
incluyendo los bancos de semillas y las pldntulas y brinzales (véase capitulo 11 sobre los efec-
tos de la erosion). Por ejemplo, en los bancos de arena de las orillas de los arroyos de la Sie-
rra del Aljibe (Cadiz), emerge una gran densidad de plantulas de Frangula alnus, pero que tie-
nen poca probabilidad de éxito, ya que son eliminadas practicamente todas durantes las
avenidas invernales (véase seccién 2. 7). Sin embargo, las corrientes de agua también pueden
actuar como un agente dispersor secundario que disemina las semillas aguas abajo.

3.7. Un nicho multidimensional

En conclusién, las componentes del nicho de regeneracion son multiples. Las semillas y
plantulas de las diferentes especies lefiosas ibéricas difieren en sus respuestas a la sequia esta-
cional, a la sombra intensa, al frio y al calor extremos, al encharcamiento y a la acidez del sue-
lo. Difieren en la susceptibilidad a ser depredadas por insectos, aves y mamiferos, y a ser
infectadas por patégenos del suelo. Difieren en el tipo de hongo con el que forman micorrizas
y en su grado de infeccion y efectividad. Difieren en la resistencia a las perturbaciones, como
incendio, erosion y avenidas. Difieren en los patrones de dispersion de sus semillas, tanto pri-
maria como secundaria. Las interacciones con las plantas adultas pueden ser positivas (facili-
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tacién) o negativas (competencia, alelopatia, atracciéon de depredadores) y difieren segun la
especie. En consecuencia, las diferencias entre las especies en su fase de regeneracion, en este
nicho multidimensional, combinada a la heterogeneidad espacial y temporal del medio, favo-
recen su coexistencia y el mantenimiento de la diversidad de los bosques y matorrales, a dis-
tintas escalas espaciales y temporales. En este contexto, no todas las especies coinciden geo-
grificamente, e incluso dentro de la misma region geogréfica, no todas ocupan el mismo
hébitat (por ejemplo el alcornoque y la encina en la provincia de Cadiz). Por otra parte, debi-
do a la escasa produccion de semillas de muchas especies lefiosas y a la limitacion de la dis-
persion, s6lo una fraccion de los microhdbitats adecuados potenciales estd realmente ocupada
en condiciones naturales, lo cual limita considerablemente las dimensiones del nicho real.

Aunque las diferentes especies lefosas muestran respuestas especie-especificas a la hete-
rogeneidad espacial, se puede inferir que la limitacién de luz, y sobre todo de agua, son los
principales ejes abidticos que condicionan la regeneracion de la mayoria de las especies lefio-
sas. Por otro lado, la falta de dispersores que transporten las semillas a sitios favorables, la
depredacion de semillas y la herbivoria constituyen factores bidticos fundamentales que tam-
bién limitan la regeneracion en los ecosistemas mediterraneos.

El concepto de nicho de regeneracién es una herramienta util para explicar la dindmica
de las comunidades, pero no implica la existencia de unas condiciones homogéneas y estables
del sistema (tal como eran asumidas en la ecologia tedrica de los anos 60 del siglo pasado).
Tampoco supone la existencia de un bosque “climax” en equilibrio con el clima y la geologia.
Las comunidades estdn sometidas a constantes cambios, con frecuentes perturbaciones (por
ejemplo, caida de arboles y formacién de claros), que mantienen un mosaico de parches en
distinto estado de regeneracién. Ademds de las diferencias en el nicho de regeneracién, los
procesos estocdsticos pueden permitir que aquellas especies menos competitivas sean capaces
de capturar algunos de los micrositios disponibles (Beckage y Clark 2003).

Los estudios coordinados, como los de la red GLOBIMED que ha permitido realizar esta
sintesis, pueden impulsar un conocimiento multi-disciplinar de la regeneracion de las especies
lefiosas ibéricas y cubrir las lagunas mds evidentes.

4. Implicaciones para la gestion

La conservacién de un bosque supone mantener las condiciones para que se regeneren
sus poblaciones de drboles y arbustos. Cada vez es mds frecuente la existencia de bosques
envejecidos, con una estructura de edades donde faltan las clases mds jovenes. La identifica-
cién de los cuellos de botella que impiden la regeneracion es esencial para procurar subsa-
narlos o en su caso para planificar programas de restauracion o regeneracién asistida.

El conocimiento del nicho de regeneracion para las diferentes especies lefiosas ayudara
en la restauracion y reforestacion de dreas quemadas o cultivos abandonados. Por ejemplo, el
estudio de los efectos de facilitacion por los arbustos sobre las pldntulas de pino silvestre en
Sierra Nevada ha contribuido al disefio de técnicas alternativas de reforestacion utilizando
plantas nodrizas (Castro et al. 2002a, 2004b, Gémez-Aparicio et al. 2004). Por otra parte, el
estudio de la respuesta de las plantulas de las diferentes especies a las condiciones de agua,
luz, tipo de suelo y sus interacciones con las micorrizas, ayudard a mejorar las técnicas de
reforestacion. En muchas de las reforestaciones actuales se utilizan especies autdctonas de
arboles y arbustos, de las que se conoce poco sobre sus requerimientos de regeneracion.

En una etapa intermedia, después de cortas frecuentes y posterior abandono, se pueden
encontrar encinares rebrotados de cepa, con gran densidad de ramas y bancos de pldntulas,
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estancados en su crecimiento. Se ha sugerido un manejo de apertura de claros y fragmenta-
cion del dosel, que permita completar el reclutamiento (Espelta et al. 1995). Un problema
similar ocurre en muchos alcornocales, donde también se ha recomendado el aclareo del dosel
para promover la regeneracidn (Torres 2003). Por el contrario, en las dehesas la excesiva pre-
sién ganadera y la escasez de dispersantes y matorrales nodriza impide la regeneracion; se ha
sugerido la inclusiéon de manchas de matorral en un paisaje en mosaico, establecidos median-
te exclusion temporal del ganado y otros grandes herbivoros, que sirvan de proteccién a los
brinzales y de refugio a los animales dispersantes secundarios (Pulido y Diaz 2002, Moreno y
Pulido 2008, Ramirez y Diaz 2008).

Los estudios de los requerimientos para la regeneracion de las diferentes especies, combina-
dos con la informacién disponible sobre la heterogeneidad espacial y temporal del medio, permi-
ten desarrollar modelos mecanicistas de la dindmica del bosque y simular escenarios de cambio
global, que pueden ser utilizados por los gestores (vé€ase capitulo 9 sobre los modelos forestales).

Agradecimientos

Los autores de este capitulo colectivo agradecen la ayuda prestada por las diversas institu-
ciones y personas que han posibilitado la realizacién con éxito de los estudios resefiados y que
por limitaciones de espacio no se pueden detallar. En particular, T. M., J. C. y R. Z. han sido
financiados por los proyectos HETEROMED (REN2002-04041-C02), DINAMED (CGL2005-
05830-C03) y M.D. por los proyectos REN2003-07048/GLO (MCYT) y 096/2002 (MMA),
durante la realizacion de esta revision. Las redes tematicas GLOBIMED (MCYT) y REDBO-
ME (PAI, Junta de Andalucia) han facilitado las interacciones y la puesta en comiin de las expe-
riencias para gestar este capitulo.

Bibliografia

Augspurger, C. K. y C. K. Kelly. 1984. Pathogen mortality of tropical tree seedlings - experimental studies of the
effects of dispersal distance, seedling density, and light conditions. Oecologia 61: 211-217.

Axelrod, D. I. 1975. Evolution and biogeography of Madrean-Tethyan sclerophyll vegetation. Annals of Missouri
Botanical Garden 62: 280-334.

Battaglia, L. L., S. A. Foré y R. R. Sharitz. 2000. Seedling emergence, survival and size in relation to light and water
availability in two bottomland hardwood species. Journal of Ecology 88: 1041-1050.

Beckage, B. y J. S. Clark. 2003. Seedling survival and growth of three forest tree species: the role of spatial hetero-
geneity. Ecology 84: 1849-1861.

Blanco, E., M. A. Casado, M. Costa, R. Escribano, M. Garcia, M. Génova, A. Gomez, F. Gémez, J. C. Moreno, C.
Morla, P. Regato, y H. Sdinz. 1997. Los bosques ibéricos. Una interpretacion geobotdnica. Planeta, Madrid.

Bonal, R., A. Muiioz y M. Diaz. 2007. Satiation of predispersal seed predators: the importance of considering both
plant and seed levels. Evolutionary Ecology 21: 367-380.

Bonal, R. y A. Muiioz. 2007. Multitrophic effects of ungulate intraguild predation on acorn weevils. Oecologia 152:
533-540.

Brubaker, L. B. 1986. Responses of tree populations to climatic change. Vegetatio 67: 119-130.

Caldwell, M. M.y R. W. Pearcy (editores). 1994. Exploitation of environmental heterogeneity by plants: ecophysio-
logical processes above- and below-ground. Academic Press, San Diego, EEUU.

Callaway, R. M. 1992. Effect of shrubs on recruitment of Quercus douglasii and Q. lobata in California. Ecology 73:
2118-2128.

Camarero, J. J. 1999. Growth and regeneration patterns and processes in Pinus uncinata Ram. treeline ecotones in the
Pyrenees and in an isolated population in the Western distribution limit in Spain. Tesis Doctoral, Universidad
de Barcelona.

Camarero, J. J. y E. Gutiérrez. 1999a. Structure and recent recruitment at alpine forest-pasture ecotones in the Spa-
nish central Pyrenees. Ecoscience 6: 451-464.

Camarero, J. J. y E. Gutiérrez. 1999b. Estructura, patrén espacial y regeneracién de una poblacién de Pinus uncina-
ta Ram. en su limite occidental de distribucién (Castillo de Vinuesa, Soria-La Rioja). Zubia 17: 99-153.

97



Factores histéricos y ambientales

Camarero, J. J. y E. Gutiérrez. 2002. Plant species distribution across two contrasting treeline ecotones in the Spanish
Pyrenees. Plant Ecology 162: 247-257.

Camarero, J. J. y E. Gutiérrez. 2004. Pace and pattern of recent treeline dynamics: response of ecotones to climatic
variability in the Spanish Pyrenees. Climatic Change 63: 181-200.

Camarero, J. J. y E. Gutiérrez. 2007. Response of Pinus uncinata recruitment to climate warming and changes in gra-
zing pressure in an isolated population of the Iberian System (NE Spain). Arctic, Antarctic and Alpine Rese-
arch 39: 210-217.

Camarero, J. J., E. Gutiérrez y M. J. Fortin. 2000. Spatial pattern of subalpine forest-alpine grassland ecotones in the
Spanish Central Pyrenees. Forest Ecology and Management 134: 1-16.

Cantegrel, R. 1983. Le Pin a crochets pyrénéen: biologie, biochimie, sylviculture. Acta Biologica Montana 2-3: 87-330.

Castro, J., J. M. Gémez, D. Garcia, R. Zamora y J. A. Hodar. 1999. Seed predation and dispersal in relict Scots pine
forests from south Spain. Plant Ecology 145: 115-123.

Castro, J., R. Zamora, J. A. Hédar J.A. y J. M. Gémez. 2002a. Use of shrubs as nurse plants: a new technique for
reforestation in Mediterranean mountains. Restoration Ecology 10: 297-305.

Castro, J., R. Zamora y J. A. Hédar. 2002b. Mechanisms blocking Pinus sylvestris colonization of Mediterranean
mountain meadows. Journal of Vegetation Science 13: 725-731.

Castro, J., R. Zamora, J. A. Hédar y J. M. Gémez. 2004a. Seedling establishment of a boreal tree species (Pinus syl-
vestris) at its southernmost distribution limit: consequences of being in a marginal Mediterranean habitat. Jour-
nal of Ecology 92: 266-277.

Castro,J.,R. Zamora, J. A. Hédar,J. M. Gémez y L. Gémez-Aparicio. 2004b. Benefits of using shrubs as nurse plants
for reforestation in Mediterranean mountains: a 4-year study. Restoration Ecology 12: 352-358.

Ceballos y Fernandez de Cérdoba, L. y J. Ruiz de la Torre. 1979. Arboles y arbustos de la Espafia Peninsular. ETSIM,
Madrid.

Clark, J. S., M. Silman, R. Kern, E. Macklin y J. Hilleris-Lambers. 1999. Seed dispersal near and far: Patterns across
temperate and tropical forests. Ecology 80: 1475-1494.

Cortés, P. 2003. Distribucién y dindmica de un Quercus caducifolio (Q. cerrioides Willk. & Costa) y uno perennifolio (Q.
ilex L.) en Catalunya. Andlisis de la ecologia de la reproduccion, la respuesta de las plantulas a factores ambientales
y la respuesta a las perturbaciones. Tesis doctoral, Universidad Auténoma de Barcelona, Barcelona.

Cuartas, P. y R. Garcia-Gonzdlez. 1992. Quercus ilex browse utilization by caprini in Sierra de Cazorla and Segura
(Spain). Vegetatio 100: 317-330.

Debussche, M. y P. Isenmann. 1994. Bird-dispersed seed rain and seedling establishment in patchy Mediterranean
vegetation. Oikos 69: 414-426.

Debussche, M., J. Lepart y J. Molina. 1985. La dissémination des plantes a fruits charnus par les oiseaux: role de la
structure de la végétation et impact sur la succession en région méditerranéenne. Acta Oecologica 6: 65-80.

Diaz, M. 1996. Food choices by seed-eating birds in relation to seed chemistry. Comparative Biochemistry and Phy-
siology 113A: 239-246.

Diaz, M. 2002. Elementos y procesos clave para el funcionamiento de los sistemas naturales: las medidas con signi-
ficado funcional como alternativa a los indicadores cldsicos. Pdginas 229-264 En: L. Ramirez, coordinador.
Indicadores ambientales. Situacion actual y perspectivas. Organismo Auténomo Parques Nacionales, Ministe-
rio de Medio Ambiente, Madrid.

Diaz, M.y C. L. Alonso. 2003. Wood mouse Apodemus sylvaticus winter food supply: density, condition, breeding,
and parasites. Ecology 84: 2680-2691.

Diaz, M., C.L. Alonso, L. Arroyo, R. Bonal, A. Muiioz y C. Smit. 2007. Desarrollo de un protocolo de seguimiento a
largo plazo de los organismos clave para el funcionamiento de los bosques mediterraneos. Pdginas 29-51. En: Pro-
yectos de investigacion en parques nacionales: 2003-2006. Organismo Auténomo Parques Nacionales, Ministe-
rio de Medio Ambiente, Madrid.

Diaz, M., A. P. Mgller y F. J. Pulido. 2003. Fruit abortion, developmental selection and developmental stability in
Quercus ilex. Oecologia 135: 378-385.

Diaz, M., F. J. Pulido y A. P. Mgller. 2004. Herbivore effects on developmental instability and fecundity of holm
oaks. Oecologia 139: 224-234.

Diaz-Villa, M. D., T. Marafién, J. Arroyo y B. Garrido. 2003. Soil seed bank and floristic diversity in a forest-grass-
land mosaic in southern Spain. Journal of Vegetation Science 14: 701-709.

Dutilleul, P. y P. Legendre. 1993. Spatial heterogeneity against heteroscedasticity: an ecological paradigm versus a
statistical concept. Oikos 66: 152-171.

Espelta ] M?. 1996. La regeneracion de bosques de encina (Quercus ilex L.) y pino carrasco (Pinus halepensis Mill.):
Estudio experimental de la respuesta de las plantulas a la intensidad de luz y a la disponibilidad de agua. Tesis
doctoral. Universidad Auténoma de Barcelona, Barcelona.

Espelta J. M*., P. Cortés, M. Mangirén y J. Retana. 2005. Differences in biomass partitioning, leaf nitrogen content
and water use efficiency (8"°C) result in a similar performance of seedlings of two Mediterranean oaks with
contrasting leaf habit. Ecoscience 12: 447-454.

98



Ecologia del bosque mediterraneo en un mundo cambiante

Espelta J. M*., P. Cortés, R. Molowny-Horas, B. Sdnchez-Humanes y J. Retana. 2008. Masting mediated by summer
drought reduces acorn predation in Mediterranean oak forests. Ecology 89: 805-817.

Espelta J. M"., J. Retana y A. Habrouk. 2003. Resprouting patterns after fire and response to stool cleaning of two
coexisting Mediterranean oaks with contrasting leaf habits on two different sites. Forest, Ecology and Mana-
gement 179: 401-414.

EspeltaJ. M*., M. Riba y J. Retana. 1995. Patterns of seedling recruitment in West Mediterranean coppiced holm-oak
(Quercus ilex L.) forests as influenced by canopy development. Journal of Vegetation Science 6: 645-672

Freckleton, R. P.y O. T. Lewis. 2006. Pathogens, density dependence and the coexistence of tropical trees. Procee-
dings of the Royal Society B-Biological Sciences 273: 2909-2916.

Frey, W. 1983. The influence of snow on growth and survival of planted trees. Arctic and Alpine Research 15:
241-251.

Garcia, E. 2005. Efecto del manejo sobre la produccion y regeneracion del arbolado en dehesa de encina (Quercus
ilex L.). Tesis doctoral. Universidad de Salamanca, Salamanca.

Garcia Barrén, L. 2000. Andlisis de series termopluviométricas para la elaboracion de modelos climaticos en el suro-
este de Espafia. Tesis doctoral, Universidad de Sevilla, Sevilla.

Garcia-Castafio, J. L. 2001. Consecuencias demogrdficas de la dispersion de semillas por aves y mamiferos frugivo-
ros en la vegetacion Mediterrdnea de montafa. Tesis Doctoral, Universidad de Sevilla, Sevilla.

Garcia-Fayos, P. y M. Verdd. 1998. Soil seed bank, factors controlling germination and establishment of a Medite-
rranean shrub: Pistacia lentiscus L. Acta Oecologica 19: 357-366.

Germino, M. J., W.K. Smith y A. C. Resor. 2002. Conifer seedling distribution and survival in an alpine-treeline eco-
tone. Plant Ecology 162: 157-168.

Gomez, J. M. 2003. Long-distance directed dispersal of Quercus ilex by European jay in a heterogeneous landscape.
Ecography 26: 573-584.

Gomez, J. M. 2004a. Bigger is not always better: conflicting selective pressures on seed size in Quercus ilex. Evolu-
tion 58: 71-80.

Gomez, J. M. 2004b. Importance of microhabitat and acorn burial on Quercus ilex early recruitment: non-additive
effects on multiple demographic processes. Plant Ecology 172: 287-297.

Goémez J.M., D. Garcia y R. Zamora. 2003. Impact of vertebrate acorn- and seedling-predators on a Mediterranean
Quercus pyrenaica forest. Forest Ecology and Management 180: 125-134.

Goémez, J M., F. Valladares y C. Puerta-Pifiero. 2004. Differences between structural and functional environmental
heterogeneity caused by seed dispersal. Functional Ecology 18: 787-792.

Goémez-Aparicio, L., R. Zamora, J. M. Gémez, J. A. Hédar, J. Castro y E. Baraza. 2004. Applying plant facilitation
to forest restoration in Mediterranean ecosystems: a meta-analysis of the use of shrubs as nurse plants. Ecolo-
gical Applications 14: 1128-1138.

Gracia M, J. Retana y X. Pic6. 2001. Seedling bank dynamics in managed holm oak (Quercus ilex) forests. Annals
of Forest Science 58: 843-851

Grubb, P. J. 1977. The maintenance of species-richness in plant communities: the importance of the regeneration
niche. Biological Review 52: 107-145.

Hampe, A. 2001. The role of fruit diet within a temperate breeding bird community in Southern Spain. Bird Study
48: 116-123.

Hampe A. 2004. Cémo ser un relicto en el Mediterraneo: ecologia de la reproduccion y la regeneracion de Frangula
alnus subsp. baetica. Tesis doctoral, Universidad de Sevilla, Sevilla.

Hampe, A.y J. Arroyo. 2002. Recruitment and regeneration in populations of an endangered South Iberian Tertiary
relict tree. Biological Conservation 107: 263-271.

Hampe, A.,J. Arroyo, P. Jordano y R.J. Petit. 2003. Rangewide phylogeography of a bird-dispersed Eurasian shrub:
contrasting Mediterranean and temperate glacial refugia. Molecular Ecology 12: 3415-3426.

Hampe, A.y F. Bairlein. 2000. Modified dispersal-related traits in disjunct populations of Frangula alnus (Rhamna-
ceae): a result of its Quaternary distribution shifts? Ecography 23: 603-613.

Harper, J. L. 1977. Population biology of plants. Academic Press, Londres, Inglaterra.

Hittenschwiler, S. y W. K. Smith. 1999. Seedling occurrence in alpine treeline conifers: A case study from the cen-
tral Rocky Mountains, USA. Acta Oecologica 20: 219-224.

Herrera, C. M. 1984. A study of avian frugivores, bird-dispersed plants and their interaction in Mediterranean scru-
blands. Ecological Monographs 54: 1-23.

Herrera, C. M. 1992. Historical effects and sorting processes as explanations for contemporary ecological patterns:
character syndromes in Mediterranean woody plants. The American Naturalist 140: 421-446.

Herrera, C. M., P. Jordano, L. Lépez-Soria y J. A. Amat. 1994. Recruitment of a mast-fruiting, bird-dispersed tree:
bridging frugivore activity and seedling establishment. Ecological Monographs 64: 315-344.

Houle, G. 1995. Seed dispersal and seedling recruitment: the missing link(s). Ecoscience 2: 238-244.

Hulme, P. E. 1997. Post-dispersal seed predation and the establishment of vertebrate dispersed plants in Mediterra-
nean scrublands. Oecologia 111: 91-98.

99



Factores histéricos y ambientales

Husband, R.,E. A. Herre, S. L. Turner, R. Gallery y J. P. W. Young. 2002. Molecular diversity of arbuscular mycorr-
hizal fungi and patterns of host association over time and space in a tropical forest. Molecular Ecology 11:
2669-2678.

Hutchings, M. J.,E. A. Johny A.J. A. Stewart (editores). 2000. The ecological consequences of environmental hete-
rogeneity. Blackwell, Oxford, Inglaterra.

Izhaki, I., P. B. Walton y N. Safriel. 1991. Seed shadows generated by frugivorous birds in an eastern mediterranean
scrub. Journal of Ecology 79: 575-590.

Jones, C.G.,J. H. Lawton y M. Schachak. 1994. Organisms as ecosystem engineers. Oikos 69: 373-386.

Jordano, P. 1988. Polinizacion y variabilidad de la produccion de semillas en Pistacia lentiscus L. (Anacardiaceae).
Anales Jardin Botdnico de Madrid 45: 213-231.

Jordano, P. 1989. Pre-dispersal biology of Pistacia lentiscus (Anacardiaceae): cummulative effects on seed removal
by birds. Oikos 55: 375-386.

Jordano, P. 1993. Pollination biology of Prunus mahaleb L.: deferred consequences of gender variation for fecundity
and seed size. Biological Journal of the Linnean Society 50: 65-84.

Jordano, P.y J. A. Godoy. 2000. RAPD variation and population genetic structure in Prunus mahaleb (Rosaceae), an
animal-dispersed tree. Molecular Ecology 9: 1293-1305.

Jordano, P. y C. M. Herrera. 1995. Shuffling the offspring: uncoupling and spatial discordance of multiple stages in
vertebrate seed dispersal. Ecoscience 2: 230-237.

Jordano, P.y E. W. Schupp. 2000. Seed disperser effectiveness: the quantity component and patterns of seed rain for
Prunus mahaleb. Ecological Monographs 70: 591-615.

Jordano, P., R. Zamora, T. Marafién y J. Arroyo. 2002. Claves ecoldgicas para la restauracion del bosque mediterra-
neo. Aspectos demograficos, ecofisiolégicos y genéticos. Ecosistemas 11.

Jordano, P., C. Garcia, J. Godoy y J. Garcia-Castaino. 2007. Differential contribution of frugivores to complex seed
dispersal patterns. Proceedings National Academy of Sciences USA, 104: 3278-3282.

Jurena, P. N.y S. Archer. 2003. Woody plant establishment and spatial heterogeneity in grasslands. Ecology 84: 907-919.

Keeley, J. E. 1992. Recruitment of seedlings and vegetative sprouts in unburned chaparral. Ecology 73: 1194-1208.

Kitajima, K. y M. Fenner. 2000. Ecology of seedling regeneration. Pdginas 331-359. En: M. Fenner, edit. Seeds: the
ecology of regeneration in plant communities, 2* edicion. CAB International, Wallingford, Inglaterra.

Kolasa, J. y S. T. A. Pickett (editores). 1991. Ecological heterogeneity. Springer-Verlag, Nueva York, EEUU.

Kollmann, J. 1995. Regeneration window for fleshy-fruited plants during scrub development on abandoned grassland.
Ecoscience 2: 213-222.

Kollmann, J. y D. Goetze. 1997. Notes on seed traps in terrestrial plant communities. Flora 192: 1-10.

Kollmann, J. y M. Pirl. 1995. Spatial pattern of seed rain of fleshy-fruited plants in a scrubland grassland transition.
Acta Oecologica 16: 313-329.

Kullman, L. 1979. Change and stability in the altitude of the birch tree-limit in the southern Swedish Scandes 1915-
1975. Acta Phytogeographica Suecica 65: 1-121.

Li, H. y J.F. Reynolds. 1995. On definition and quantification of heterogeneity. Oikos 73: 280-284.

Lépez-Soria, L. y C. Castell. 1992. Comparative genet survival after fire in woody Mediterranean species. Oecolo-
gia 53: 493-499.

Maraifién, T. 1999. El bosque mediterrdneo. Pdginas 16-50. En: V. Jurado, coordinador, Naturaleza en Andalucia, vol
7, El medio forestal. Ediciones Giralda, Sevilla.

Marafién, T. 2001. Ecologia del banco de semillas y dindmica de comunidades mediterrdneas. Paginas 153-181. En:
R. Zamora y F. I. Pugnaire, editores. Ecosistemas mediterraneos. Andlisis funcional. CSIC, AEET, Madrid.

Marafién, T., R. Zamora, R. Villar, M. A. Zavala, J. L. Quero, I. Pérez-Ramos, I. Mendoza y J. Castro. 2004. Rege-
neration of tree species and restoration under constrasted Mediterranean habitats: field and glasshouse experi-
ments. International Journal of Ecology and Environmental Sciences 30: 187-196.

Medan, D. 1994. Reproductive biology of Frangula alnus (Rhamnaceae) in southern Spain. Plant Systematics and
Evolution 193: 173-186.

Moreno, G. y F.J. Pulido 2008. The functioning, management and persistence of dehesas. En: A. Rigueiro-Rodriguez,
J. McAdam y M R. Mosquera-Losada, editores. Agroforestry in Europe. Springer, Berlin (en prensa).

Muller-Landau, H. C., S. J. Wright, O. Calderén, S. P. Hubbell y R. B. Foster. 2002. Assessing recruitment limita-
tion: concepts, methods and case-studies from a tropical forest. Pdginas 35-53. En: D. J. Levey, W.R. Silva y
M. Galetti, edits. Seed dispersal and frugivory: ecology, evolution and conservation. CAB International,
Wallingford, Inglaterra.

Nathan, R. y H. C. Muller-Landau. 2000. Spatial patterns of seed dispersal, their determinants and consequences for
recruitment. Trends in Ecology and Evolution 15: 278-285.

Nicotra, A.B.,R. L. Chazdon y S. V. B. Iriarte. 1999. Spatial heterogeneity of light and woody seedling regeneration
in tropical wet forests. Ecology 80: 1908-1926.

Pacala, S. W., C. D. Canham, J. Saponara, J. A. Silander, R. K. Kobe y E. Ribbens. 1996. Forest models defined by
field measurements: estimation, error analysis and dynamics. Ecological Monographs 66: 1-43.

100



Ecologia del bosque mediterraneo en un mundo cambiante

Payette, S. y L. Filion. 1985. White spruce expansion at the tree line and recent climatic change. Canadian Journal of
Forest Research 15: 241-251.

Pérez-Cueva, A.J. 1994. Atlas Climatic de la Comunitat Valenciana. Conselleria d’Obres Publiques, Urbanisme i
Transports, Valencia.

Pérez Ramos, I. M. 2007. Factores que condicionan la regeneracion natural de especies lefiosas en un bosque medi-
terraneo del sur de la Peninsula Ibérica. Tesis Doctoral, Universidad de Sevilla.

Pérez-Ramos, I. M., M. T. Dominguez y T. Marafién. 2004. Depredacion de semillas de alcornoque (Quercus suber)
y quejigo (Q. canariensis): una aproximacion experimental. Boletin de la Sociedad Gaditana de Historia Natu-
ral 4: 177-182.

Pérez-Ramos, 1. M., T. Maraién, J. M. Lobo y J. R. Verdd. 2007. Acorn removal and dispersal by the dung beetle
Thorectes lusitanicus: ecological implications. Ecological Entomology 32: 349-356.

Pons, J. y J. G. Pausas. 2007a. Rodent acorn selection in a Mediterranean landscape. Ecological Research 22: 535-
541.

Pons, J.y J. G. Pausas. 2007b. Not only size matters: Acorn selection by the European jay (Garrulus glandarius). Acta
Oecologica 31: 353-360.

Puerta-Pifiero, C., J. M. Gémez y F. Valladares. 2007. Irradiance and oak seedling survival and growth in a hetero-
geneous environment. Forest Ecology and Management 242: 462-469.

Puerta-Pifero, C., JM. Gémez y R. Zamora. 2006. Species-specific effects on topsoil development affect Quercus
ilex seedling performance. Acta Oecologica 29: 65-71.

Puig J. N. 1982. Recherches sur la dynamique des peuplements forestiers en milieu de montagne: contribution a 1’¢-
tude de la régénération en forét d’Osséja. Tesis Doctoral, Universidad Paul Sabatier, Toulouse, Francia.
Pulido, F. J. 2002. Biologia reproductiva y conservacion: el caso de la regeneracion de los bosques templados y sub-

tropicales de robles (Quercus spp.). Revista Chilena de Historia Natural 75: 5-15.

Pulido, F. J. y M. Diaz. 2002. Dindmica de la regeneracién natural del arbolado de encina y alcornoque. Paginas 39-62.
En: F. J. Pulido, P. Campos y G. Montero, coordinadores. La gestion forestal de las dehesas. IPROCOR, Mérida.

Pulido, F. J. y M. Diaz. 2005. Regeneration of a Mediterranean oak: a whole-cycle approach. EcoScience 12: 92-102.

Pulido, F.J.,M. Diaz y S. J. Hidalgo. 2001. Size-structure and regeneration of holm oak (Quercus ilex) forests and dehe-
sas: effects of agroforestry use on their long-term sustainability. Forest Ecology and Management 146: 1-13.

Pywell, R. F., J. M. Bullock, D. B. Roy, L. Warman, K. J. Walker y P. Rothery. 2003. Plant traits as predictors of
performance in ecological restoration. Journal of Applied Ecology 40: 65-77.

Quero, J. L., R. Villar, T. Marafién y R. Zamora. 2006. Interactions of drought and shade effects on seedlings of four
Quercus species: physiological and structural leaf responses. New Phytologist 170: 819-834.

Ramirez, J. A. y M. Diaz. 2008. The role of temporal shrub encroachment for the maintenance of Spanish holm oak
Quercus ilex dehesas. Forest Ecology and Management 255: 1976-1983.

Rejmének, M. y D. M. Richardson. 1996. What attributes make some plant species more invasive? Ecology 77: 1655-
1661.

Retana J., J. M*. Espelta, M. Gracia y M. Riba. 1999. Seedling recruitment in holm-oak forests. Pdginas 89-103. En:
F.Roda,J. Retana, C. A. Gracia y J. Bellot, editores. Ecology of Mediterranean evergreen oak forests, Sprin-
ger-Verlag, Berlin, Alemania.

Rey, P.J. y J. M. Alcdntara. 2000. Recruitment dynamics of a fleshy-fruited plant (Olea europaea): connecting pat-
terns of seed dispersal to seedling establishment. Journal of Ecology 88: 622-633.

Roda, F., J. Retana, C. A. Gracia y J. Bellot (edits.). 1999. Ecology of Mediterranean evergreen oak forests. Sprin-
ger-Verlag, Berlin, Alemania.

Sack, L., P. J. Grubb y T. Marafién. 2003. The functional morphology of juvenile plants tolerant of strong summer
drought in shaded forest understories in southern Spain. Plant Ecology 168: 139-163.

Salvador, R. y F. Lloret. 1995. Germinacién en el laboratorio de varias especies arbustivas mediterrdneas: efecto de
la temperatura. Orsis 10: 25-34.

Santos, T. y J. L. Telleria. 1997. Vertebrate predation on Holm oak, Quercus ilex, acorns in a fragmented habitat:
effects on seedling recruitment. Forest Ecology and Management 98: 181-187.

Schemske, D.W., B. C. Husband, M. H. Ruckelshaus, C. Goodwillie, I. M. Parker y J. G. Bishop. 1994. Evaluating
approaches to the conservation of rare and endangered plants. Ecology 75: 584-606.

Schupp, E. W. 1993. Quantity, quality, and the efectiveness of seed dispersal by animals. Pdginas 15-29. En: T. H.
Fleming y A. Estrada, editores. Frugivory and seed dispersal: ecological and evolutionary aspects. Kluwer Aca-
demic Publishers, Dordrecht, Holanda.

Schupp, E. W. 1995. Seed-seedling conflicts, habitat choice, and patterns of plant recruitment. American Journal of
Botany 82: 399-409.

Schupp, E. W. y M. Fuentes. 1995. Spatial patterns of seed dispersal and the unification of plant population ecology.
Ecoscience 2: 267-275.

Siscart, D., V. Diego y F. Lloret. 1999. Acorn ecology. Pdginas 75-86. En: F. Roda, J. Retana, C. A. Gracia y J. Bellot,
editores. Ecology of Mediterranean evergreen oak forests, Springer-Verlag, Berlin, Alemania.

101



Factores histéricos y ambientales

Smit, C.,J. den Ouden y M. Diaz. 2008. Facilitation of Holm oak recruitment by shrubs in Mediterranean open wood-
lands. Journal of Vegetation Science 19: 193-200.

Terradas J. 1999. Holm oak and holm oak forests: An introduction. Pdginas 3-13. En: F. Roda, J. Retana, C. A. Gra-
cia y J. Bellot, editores. Ecology of Mediterranean evergreen oak forests, Springer-Verlag, Berlin, Alemania.

Tilman, D. y P. Kareiva (editores). 1997. Spatial ecology: the role of space in population dynamics and interspecific
interactions. Princeton University Press, Princeton, EEUU.

Torres, E. 2003. Experiencias sobre regeneracion natural de alcornoque (Quercus suber L.). Cuadernos de la Socie-
dad Espafiola de Ciencias Forestales 15: 37-47.

Tranquillini, W. 1979. Physiological ecology of the alpine timberline: tree existence at high altitudes with special
reference to the European Alps. Springer-Verlag, Berlin, Alemania.

Troumbis, A. Y. 1991. Zoochory and seed bank persistence in mediterranean type shrublands. Pdginas 287-293. Proce-
edings of the Sixth International Conference on Mediterranean Climate Ecosystems, Maléeme (Creta), Grecia.

Turner, M. G., R. H. Gardner y R. V. O’Neill. 2001. Landscape ecology in theory and practice: pattern and process.
Springer-Verlag, Nueva York, EEUU.

Valladares, F. 2004. El ambiente luminico de los sotobosques ibéricos. Quercus 215: 28-34.

Valladares, F. y B. Guzman. 2006. Canopy structure and spatial heterogeneity of understory light abandoned holm
oak woodlands. Annals of Forest Science 63: 1-13.

van der Heijden, M. G. A., J. N. Klironomos, M. Ursic, P. Moutoglis, R. Streitwolf-Engel, T. Boller, A. Wiemken e
I. R. Sanders. 1998. Mycorrhizal fungal diversity determines plant biodiversity, ecosystem variability and pro-
ductivity. Nature 396: 69-72.

Verdd, M. 2000. Ecological and evolutionary differences between Mediterranean seeders and resprouters. Journal of
Vegetation Science 11: 265-268.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 1994. Correlations between the abundances of fruits and frugivorous birds: the effect
of temporal autocorrelation. Acta Oecologica 15: 791-796.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 1995. Dispersioén y predacion predispersiva de semillas en Pistacia lentiscus. Studia
Oecologica 12: 169-178.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 1996a. Postdispersal seed predation in a Mediterranean patchy landscape. Acta Oeco-
logica 17: 379-391.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 1996b. Nucleation processes in a Mediterranean bird-dispersed plant. Functional Eco-
logy 10: 275-280.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 1998. Ecological causes, function, and evolution of abortion and parthenocarpy in Pis-
tacia lentiscus (Anacardiaceae). Canadian Journal of Botany 76: 134-141.

Verdd, M. y P. Garcia-Fayos. 2002. Ecologia reproductiva de Pistacia lentiscus L. (Anacardiaceae): un anacronismo
evolutivo en el matorral mediterrdneo. Revista Chilena de Historia Natural 75: 57-65

VVAA, 2000. Lista Roja de la Flora Vascular Espaiiola (valoracién segtin categorias UICN). Conservacién Vegetal,
6 (extra): 11-38.

Wang, B. y T. Smith. 2002. Closing the seed dispersal loop. Trends in Ecology and Evolution 17: 379-385.

Wiens, J. A. 2000. Ecological heterogeneity: an ontogeny of concepts and approaches. Pdginas 9-31. En: M. J. Hut-
chings, E. A. John y A.J. A. Stewart, editores. The ecological consequences of environmental heterogeneity.
Blackwell, Oxford, Inglaterra.

Wunderle, J. M. 1997. The role of animal seed dispersal in accelerating native forest regeneration on degraded tropi-
cal lands. Forest Ecology and Management 99: 223-235.

Zavala M. A.,J. M". Espelta y J. Retana. 2000. Constraints and trade-offs in Mediterranean plant communities: the
case of holm oak - Aleppo pine forests. The Botanical Review 66: 119-149.

102



CAPITULO 4
Régimen de incendios y regeneracion

Francisco Lloret

Resumen. Régimen de incendios y regeneracion. El régimen de incendios en los eco-
sistemas mediterrdneos estd determinado por las caracteristicas del clima y de la vegeta-
cién, la cual constituye un combustible altamente inflamable. La actividad humana incide
en este régimen incrementando las igniciones, o suprimiendo los fuegos. Ademads, los cam-
bios de uso en el territorio han favorecido la acumulacién de combustible. Simultdnea-
mente se estd detectando un cambio climdtico que conduce a un aumento de los periodos
con altas temperaturas y humedad relativa baja. La vegetacién mediterrdnea tiene capaci-
dad para regenerarse después de los incendios, puesto que la mayoria de las especies pue-
den rebrotar o germinar después del fuego. Estos dos sindromes (rebrotador y germinador)
estdn asociados a otras propiedades funcionales de las especies, como la utilizacion y alma-
cenamiento de agua y nutrientes. Asi mismo, estos dos tipos de especies presentan dife-
rencias en los atributos de sus ciclos vitales. Todo ello determinarfa un rol diferente en la
sucesion post-incendio, con un paulatino incremento de las especies rebrotadoras en esta-
dios sucesionales avanzados. Sin embargo, la coexistencia de ambos sindromes en muchas
comunidades refleja la complejidad de la interaccion entre estas especies y un régimen de
perturbaciones en constante cambio. Ademds, diferentes estudios demuestran que esta
capacidad de regeneracion estd limitada y depende de las caracteristicas del medio, y del
propio régimen de incendios: la recurrencia, la intensidad y el momento (estacionalidad)
de los incendios. En consecuencia, se pueden producir cambios profundos en las comuni-
dades que afectan a las especies dominantes y a las propiedades estructurales y funciona-
les de los ecosistemas. En un contexto de cambio global, los incendios forestales pueden
actuar como agentes desencadenantes de profundas y rdpidas transformaciones en el pai-
saje y en las formaciones vegetales dominantes. La gestion de los bosques en relacion al
fuego debe basarse en el conocimiento del papel de esta perturbacién en los ecosistemas
mediterrdneos. Sin menoscabar la importancia de las actuaciones para salvaguardar las
vidas y las propiedades, las précticas generalizadas de reduccién de combustible y de extin-
cién de incendios deben evaluar sus efectos a escalas espaciales y temporales que van mds
alld de un tnico episodio de fuego.

Summary. Fire regime and regeneration. Fire regime in Mediterranean-type
ecosystems is determined by climate and vegetation features, which produces an highly
flammable fuel. Human activity modifies fire regime by increasing the number of ignition
sources and by suppressing wildfires. Land use changes have also promoted fuel loading
in old cultivated areas. Climate change trends lead to more frequent episodes of high
temperature and low air relative humidity. Mediterranean vegetation is able to regenerate

En: Valladares, F. 2008. Ecologia del bosque mediterraneo en un
mundo cambiante (Segunda edicién). Paginas 103-128. Ministerio de
Medio Ambiente. EGRAF, S. A., Madrid. ISBN: 978-84-8014-738-5. 103
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after wildfires by resprouting of surviving organs, or by post-fire seed germination. These
syndromes (resprouter and seeder) are linked to life-history traits, and to other functional
attributes, such as water and nutrient use and storage. Therefore, an increase of resprouters
is expected in later successional stages, while seeders would be more abundant in earlier
stages. However, both kind of syndromes often coexist, showing the complex interactions
between these species and fire regime. Several studies show that post-fire regeneration is
limited by environment constraints and by the characteristics of the fire regime: fire
recurrence, intensity, and season. Thus, fire may promote important changes on the
dominant species, and on the functional and structural properties of the ecosystems. Under
a global change scenario, wildfires may cause sudden shifts on landscape and plant
community levels. Fire management must integrate the scientific knowledge about the role
of fire on Mediterranean ecosystems. Particularly, fuel reduction and fire suppression
policies at regional level should evaluate their effects at wider spatial and temporal scales
than those resulting from a single fire events.

1. Introduccion

Los incendios forestales se consideran uno de los principales problemas de los bosques
mediterraneos, incluyendo matorrales. Desde finales del siglo XX su impacto ha sido particu-
larmente dramdtico en la peninsula ibérica y en toda la cuenca mediterrdnea. Sin duda, su
efecto mds traumdtico es la pérdida de vidas humanas y de propiedades. También hay que
considerar el coste econémico de la prevencion y extincion. Desde el punto de vista ambien-
tal, los incendios representan una destruccion de los bosques y matorrales y una liberacion a
la atmésfera de una parte del carbén y de los nutrientes acumulados previamente en el eco-
sistema. También tienen importantes efectos en la fauna, ya sea porque sus poblaciones se ven
directamente afectadas, o porque deben ajustarse a un nuevo escenario de disponibilidad de
recursos y de actividad de los depredadores.

No hay duda de la trascendencia de los incendios forestales como agente en los cambios
globales que afectan actualmente a la biosfera. Los incendios se ven afectados o por las con-
diciones climdticas cambiantes, y por las profundas transformaciones que se estdn producien-
do en el territorio. La ecologia analiza la naturaleza del fendmeno, estableciendo sus causas y
estimando sus consecuencias para los ecosistemas. De esta forma se pueden proporcionar ele-
mentos de juicio para una gestién responsable en un contexto de cambio global. Este serd el
desarrollo del presente capitulo, en el que nos centraremos bdsicamente en el componente
vegetal de los bosques y matorrales mediterraneos de la peninsula ibérica.

Los incendios representan desde el punto de vista ecoldgico una perturbacién o distur-
bio, es decir, una pérdida de individuos o biomasa que se produce de forma sibita. Un com-
ponente importante de las perturbaciones es la liberacién de recursos. Entre ellos, el mds evi-
dente es la liberacidn del espacio fisico. De esta forma se establecen nuevas relaciones entre
los organismos que sobreviven o que acceden al drea perturbada. Después de la perturbacion
se produce un proceso de recuperacién del ecosistema, el cual se mide en términos de resi-
liencia o velocidad a la que el ecosistema alcanza los pardmetros anteriores a la perturbacion.
Esta recuperacion comporta el retorno més o menos rapido a un sistema similar al previo a la
perturbacién. Alternativamente, puede aparecer una comunidad diferente que, a través de un
proceso sucesional, puede confluir con el tiempo en una comunidad como la existente antes
de la perturbacion. Es evidente la naturaleza estocdstica de las perturbaciones, dado su cardc-
ter histérico y discreto. Ello quiere decir que las perturbaciones pueden repetirse en el tiempo
y en el espacio con una cierta cadencia. Esta idea es particularmente valiosa para superar la
simplificacion de considerar la perturbacién como un fenémeno aislado.
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El concepto de régimen de perturbaciones se refiere a la caracterizacion de las perturba-
ciones que afectan a un espacio determinado a lo largo del tiempo. Incluye pardmetros como
la intensidad, severidad , extension , frecuencia, el periodo de recurrencia y la estacionalidad
(ver cuadro 4.1.).

CUADRO 4.1.

Parametros del régimen de incendios

La intensidad mide la magnitud fisica de la perturbacién —por ejemplo, las temperaturas alcan-
zadas en el incendio—; la severidad mide el grado de afectacion de la perturbacién en los organismos
o en las propiedades del sistema —por ejemplo porcentaje de arboles muertos por el fuego—; la exten-
sion hace referencia a la superficie afectada; la frecuencia corresponde al nimero de perturbaciones
que se producen en un drea concreta a lo largo de un periodo de tiempo determinado; el periodo de
recurrencia corresponde al tiempo necesario para que un drea vuelva a ser afectada por el mismo tipo
de perturbacion; y la estacionalidad es época del afio en que se producen las perturbaciones.

Si bien en un principio podria atribuirse la causa de las perturbaciones a fendmenos
externos, a menudo su origen tiene bastante que ver con la propia dindmica del sistema. Se
puede pensar que el rayo o la cerilla que inicia una ignicién son hechos fortuitos extrafios a la
vida del bosque. Sin embargo, la presencia de la cerilla estd condicionada por el uso social y
econémico del bosque, y el éxito posterior de la ignicién dependerd del combustible que se
haya acumulado a lo largo del tiempo. Estas consideraciones han llevado a los ecdlogos a
incluir el régimen de perturbaciones en la dindmica de los ecosistemas. Es decir, a no ver las
perturbaciones como un agente ajeno al sistema, sino como uno de sus componentes. La acti-
vidad humana modifica el régimen de perturbaciones, aumentando o disminuyendo su inten-
sidad, extensidn, frecuencia y estacionalidad. Esta idea se aplica particularmente en el caso de
los incendios que afectan a nuestros bosques.

Los incendios forestales suelen percibirse como una pérdida de patrimonio forestal y natu-
ral. Esta percepcion del efecto destructor del fuego en los bosques y la necesidad de protegerlos
ya promovi6 a principios del siglo XX la promulgacion de ordenanzas especificas de lo que hoy
llamarfamos lucha contra el fuego. Sin embargo, el fuego ha sido utilizado tradicionalmente
como una herramienta para favorecer las préicticas agricolas y ganaderas, aun a costa de la des-
truccién de los bosques. Esta dialéctica entre la conservacion de las masas forestales y su degra-
dacién tiene una larga tradicién entre los naturalistas espafioles desde Cavanilles en el siglo
XVIII. Ha sido tan importante que, hasta la segunda mitad del siglo XX, los incendios foresta-
les fueron considerados por los naturalistas como un instrumento de la destruccién forestal pro-
movida por el hombre. En otras palabras, el principal problema de las comunidades vegetales se
asociaba a una degradacidn, que era el resultado de la actividad humana sobreexplotadora. El
fuego, junto a las talas y el pastoreo eran los principales agentes de esta degradacion.

La visién del fuego como un componente de los ecosistemas naturales es relativamente
reciente y coincide con el estudio de los mecanismos de regeneracién de la vegetacion. En la déca-
da de 1970 se desarroll6 una intensa actividad investigadora de los ecdlogos californianos entorno
a las peculiaridades de la sucesion vegetal post-incendio en el chaparral (matorral mediterraneo de
California). Las observaciones de campo indicaban que estos sistemas eran altamente resilientes,
es decir que recuperaban su estructura y composicion de especies con relativa rapidez. A esta rapi-
dez contribuian una serie de mecanismos de regeneraciéon como son la capacidad de rebrotar o de
germinar después del fuego. Pronto este paradigma se extendid al resto de las regiones con clima
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mediterrdneo y los efectos del fuego sobre el ecosistema pasaron a ser estudiados de una forma
determinista, a menudo basada en datos experimentales. Esta aproximacién ha permitido adquirir
un importante bagaje de conocimientos sobre los factores que determinan la recuperacion de la
vegetacion. De ello trataremos en los apartados siguientes de este capitulo. En primer lugar, se ha
confirmado la capacidad resiliente de las comunidades vegetales. Este hecho ha tenido notables
repercusiones en la percepcion que tienen los gestores y naturalistas, puesto que el fuego ha pasa-
do de ser una tragedia irreversible a un proceso natural del que la naturaleza se recupera. Este cono-
cimiento ha proporcionado las bases para el desarrollo de técnicas que permiten mejorar los pro-
cesos de regeneracion. Al conocer los factores que determinan el inicio y la propagacién del fuego
se han propuesto modelos explicativos de las pautas del régimen de incendios. A partir de esta
informacidn, se estdn desarrollando modelos que simulan su comportamiento.

Sin embargo, el estudio de los factores que determinan la respuesta regenerativa ha puesto
también de relieve la existencia de limites en la capacidad de resiliencia. Estos limites estdn aso-
ciados a las caracteristicas del régimen de incendios, del entorno fisico y bioldgico, asi como de
las précticas de manejo. En particular, el fuego no puede considerarse tinicamente como un fend-
meno natural. El régimen actual de incendios estd determinado en gran medida por factores socia-
les que trascienden la anécdota de quién prende la cerilla, y que se remontan a las profundas trans-
formaciones sociales que ha experimentado el territorio en el dltimo siglo. Se ha evidenciado la
necesidad de estudiar el fendmeno de los incendios forestales ampliando las escalas de observa-
cién, desde la del individuo o la parcela hasta la escala regional, y desde el incendio aislado a la
secuencia de episodios de fuego y periodos entre incendios. Asi, por ejemplo, se puede estable-
cer que la probabilidad de un incendio en una parcela determinada depende del combustible que
se va acumulando desde el tltimo incendio, pero también del estado del combustible en las par-
celas adyacentes, desde las cuales el fuego se podria propagar.

Esta ampliacion de la escala considerada no termina en un nivel regional o de paisaje,
sino que alcanza toda la biosfera. Existe un importante debate sobre el papel de los incendios
en el balance global de carbono. Frente al incremento de carbono en la atmésfera debido a las
emisiones de origen humano y sus repercusiones en el clima, es importante conocer el papel
de los ecosistemas terrestres como secuestradores de este carbono. En ciertas regiones, como
en el norte de América, las politicas de supresion del fuego han incrementado las superficies
forestales, a costa de aumentar el riesgo de incendios catastréficos y de modificar la compo-
sicién de especies capaces de rehacer las comunidades después del fuego. En nuestro entorno
existe también un aumento de la superficie forestal, principalmente como consecuencia del
abandono de précticas agricolas. Sin embargo, esta acumulacién de carbono en los bosques
podria verse contrarrestada por su liberacion a la atmésfera durante los incendios. Estudiar las
consecuencias de las politicas forestales y de supresion del fuego a escala planetaria sigue
siendo un reto en un escenario de cambio global.

2. Caracteristicas de los incendios

2.1. Origen y propagacion de los incendios

El fuego es una perturbacién comun en diferentes ecosistemas, como los bosques borea-
les, las sabanas africanas, las praderas templadas y los bosques y matorrales mediterraneos.
En el caso de la vegetacion mediterrdnea, diferentes causas contribuyen a la frecuencia de los
incendios. El fuego necesita de tres elementos: oxigeno, combustible y una fuente de ignicion.
Si dejamos a un lado el oxigeno, omnipresente en la atmdsfera, las caracteristicas del com-
bustible explican en gran medida la existencia de incendios en las regiones mediterrdneas. Si
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el contenido en humedad del combustible es elevado, una parte importante del calor de la
combustion se destina a evaporar este agua; por tanto, un combustible seco arderd mejor. Una
elevada relacion superficie/volumen facilita la desecacién y aumenta el contacto entre el com-
bustible y el oxigeno del aire, favoreciendo la combustién. Una de las caracteristicas de los
ecosistemas mediterrdneos es precisamente la acumulacion en la planta y en el suelo de una
importante fraccion de biomasa muerta (ramas, brotes y hojas). A ello contribuyen las bajas
tasas de descomposicién debida a la escasez del agua en una gran parte del ciclo anual. Ade-
mads, son frecuentes las formas de crecimiento con espinas, con numerosos tallos finos y hojas
pequenas, a menudo aciculares. Todo ello contribuye a aumentar la relacién superfi-
cie/volumen. Ademds, las especies mediterrdneas son ricas en compuestos orgdnicos volati-
les, que son altamente inflamables. Debido a sus caracteristicas voldtiles pasan facilmente a
la atmdsfera, donde rapidamente se inflaman en la proximidad de una fuente calor. Son en
gran medida los responsables de la visualizacién del fuego en forma de llama y los podriamos
considerar los principales propagadores del fuego, facilmente impelidos por el viento.

El clima mediterrdneo presenta una marcada estacionalidad, con un periodo estival en el
que coinciden alta temperaturas y humedad relativa del aire bajas. En estos periodos, el com-
bustible alcanza valores minimos de contenido de humedad. Se ha comprobado que la disminu-
cién progresiva de la humedad de la fraccion fina del combustible vivo a lo largo del verano es
un buen indicador del riesgo de incendio (Viegas et al. 2001). A su vez, las altas temperaturas
también incrementan enormemente las probabilidades de ignicién y propagacion. Si a esta com-
binacién de factores climdticos afadimos los episodios de vientos secos y cdlidos propios de
estas regiones climdticas, tenemos un escenario apropiado para los incendios catastréficos que
queman decenas de miles de hectdreas (Figura 4.1.). En Catalufia es facil observar que las dos
areas con una mayor frecuencia de incendios —el cabo de Creus y la sierra de Tivissa— corres-
ponden a zonas con importantes vientos dominantes (Salvador et al. 2000).

Estas causas fisicas explican que los ecosistemas forestales de una gran parte de la penin-
sula ibérica sean claramente susceptibles de incendiarse, particularmente durante el periodo
estival. De hecho no hace falta insistir en este fendmeno, y es bien conocido el elevado niime-
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ro de incendios y de superficie quemada en los tltimos afios, asi como la gran cantidad de
recursos invertidos en prevencion y extincién (Vélez 1990). El interés aumenta cuando inten-
tamos analizar las tendencias de aumento o disminucién de los incendios en los tltimos afios y
sus causas. Estas tendencias han sido ampliamente valoradas para el periodo reciente a partir
de registros administrativos de incendios o mediante técnicas alternativas de deteccién de
incendios a partir de sensores remotos (Moreno et al. 1998; Terradas et al. 1998; Diaz-Delga-
do et al. b). Los resultados son concluyentes en el sentido de un incremento del niimero y de la
extension de los incendios, si bien se observa a una estabilizacion en los dltimos afios. Una gran
parte de los incendios, sin embargo, son de pequefia superficie, mientras que un nimero muy
pequeiio acapara la mayor parte de la superficie quemada. No hay duda que a este patrén con-
tribuye la eficiencia en la extincién de los incendios en sus fases iniciales de desarrollo. Sin ser
un fendmeno extrafio a otras regiones, esta distribucion fuertemente sesgada de la distribucion
de tamarios de las superficies quemada ha llevado a un dramadtico interés por los incendios de
grandes dimensiones: sus causas, sus consecuencias y la manera de afrontarlos.

2.2. Régimen de incendios y accion antropica

El primer paso en el andlisis de los patrones actuales del régimen de incendios es
encontrar un referente de lo que esperariamos en condiciones naturales. Ya hemos mencio-
nado que existen suficientes razones para esperar que el fuego sea un proceso natural en
ecosistemas mediterrdneos. Es asi en las diferentes regiones del mundo con clima medite-
rraneo: Cuenca Mediterranea, California, Sudafrica, Chile central y Australia sudocciden-
tal. Sin embargo, el régimen de incendios histérico no es idéntico en todas estas regiones.
Mientras que en California, Suddfrica y Australia existen evidencias de una elevada fre-
cuencia de incendios por causas naturales (tormentas eléctricas), en Chile y la Cuenca
Mediterrdnea el factor humano tendria una mayor responsabilidad. Los registros de cenizas
obtenidos en sondeos paleobotdnicos aportan una valiosa informacién sobre el régimen his-
térico de incendios. A pesar de la escasez de datos, los sondeos procedentes de la franja cos-
tera mediterrdnea de la peninsula ibérica muestran que los incendios estaban presentes en
periodos anteriores a la romanizacién (Riera-Mora y Esteban-Amat 1994; Carrién y Van
Geel 1999). Sin embargo, en la alta edad media aparece un pico de actividad de incendios,
coincidiendo con una expansion de la actividad ganadera y con una época de conflictos en
la frontera cristiano-musulmana. Sin embargo, el mayor registro de incendios aparece
durante el siglo XX, cuyas causas analizaremos seguidamente. En cualquier caso, baste
resaltar las dificultades de establecer cudl seria el régimen natural de incendios en la cuen-
ca mediterranea, a diferencia de las estimaciones habituales de California, Sudafrica o Aus-
tralia. La historia del fuego ha interactuado tan estrechamente con la transformacion de las
comunidades vegetales y las sociedades humanas que una discusién sobre lo que seria un
régimen natural de incendios parece un ejercicio bastante estéril.

Si analizamos las causas que han conducido a la proliferacién de los incendios desde las
ultimas décadas del siglo XX, vemos que éstas son complejas e interactian entre si. Ya hemos
mencionado la predisposicion de la vegetacion mediterrdnea a quemarse debido a sus caracte-
risticas estructurales y al clima predominante. Ambos factores de riesgo —clima y combustible—
se han exacerbado durante el siglo XX. Los registros climdticos demuestran que las temperatu-
ras medias anuales se han incrementado. Pero mds significativo atin es el hecho que el niimero
de dias con condiciones climdticas extremas de alto riesgo de incendios —altas temperaturas y
baja humedad del aire— también ha aumentado (Figura 4.1.) (Pifiol et al. 1998). Cuando se ana-
liza el patrén temporal de la incidencia de los incendios forestales, se constata que los incendios
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son un fendmeno contagioso en el tiempo. Es decir, que la mayor parte de ellos se producen
en unos pocos dias con condiciones meteoroldgicas particularmente adversas. El gran nime-
ro de focos en esos dias ocasiona que los servicios de extincién queden saturados, y que algu-
no de esos incendios se extienda sin control quemando miles de hectdreas. Por tanto, el ana-
lisis de las pautas temporales del régimen de perturbaciones gana en eficacia si considera los
valores climdticos diarios y no tnicamente las medias anuales. Cuando se hace asi, se obser-
va que la tendencia climdtica es al aumento del riesgo de incendio. Otra pauta temporal que
se ha podido establecer para el este peninsular es que hay una fuerte relacion entre la precipi-
tacion, tanto anual como estival, y la superficie quemada dos afios después, sugiriendo que
aflos con lluvias elevadas incrementan el combustible que quemard dos afios después (Pausas
2004).

Los factores sociales son tan importantes como los naturales para poder comprender el
régimen de incendios actual en la peninsula ibérica. En primer lugar encontramos las actua-
ciones deliberadas o accidentales que provocan igniciones. Las causas son multiples (Vélez
1990). Entre las causas deliberadas encontramos reconversiones urbanisticas, creacion 0 man-
tenimiento de pastos y dreas de caza, y patologias psicoldgicas incendiarias. Entre las no deli-
beradas son frecuentes las negligencias o accidentes en las actividades agricolas, recreativas,
industriales, de transporte y vertederos. A pesar de que se ha insistido bastante en la respon-
sabilidad de la poblacién urbana en las causas de los incendios, se puede constatar el peso
importante que siguen teniendo las practicas agricolas, ganaderas y cinegéticas. Hay que hacer
notar que las causas naturales de ignicion, principalmente por rayos, representan un porcenta-
je pequefio en comparacion a otras regiones mediterrdneas y, aunque varian mucho de un afio
a otro y entre dreas geograficas, en general no superan el 10% de las igniciones.

Esta multiplicidad de causas de ignicion refleja un elemento clave para comprender el
fendmeno: la gran transformacion de la sociedad a lo largo del siglo XX que ha llevado a
una gran parte de la poblacion a trasladarse del medio rural al urbano. Este fendmeno ha
provocado una profunda modificacién del medio rural. En muchas zonas se ha producido
un abandono de las précticas agricolas y ganaderas y una acumulacién de combustible como
resultado de los procesos de sucesion secundaria. No hay duda de que esta acumulacién de
combustible provoca mds probabilidades de ignicién, mds facilidades para la propagacion y
altas intensidades del fuego (Figura 4.2.). Asi mismo, el abandono del medio rural podria
haber disminuido la capacidad de actuacion rdpida y eficaz en los instantes iniciales del fue-
go. Sin embargo, no es facil comprobar si este efecto estd compensado por la mayor acce-
sibilidad de los medios especializados de extincidén actuales. A menudo se dice que los
incendios se producen como consecuencia de que los bosques estdn descuidados o mal ges-
tionados. La realidad es que sencillamente tienen un valor productivo insignificante en el
mercado actual. Es dificil imaginar que un propietario invierta en algo que no produce bene-
ficio. Por otro lado, comparar la situacién actual con la pasada no ayuda demasiado porque
las referencias que tenemos de muchas de estas masas forestales a principios del siglo XX
reflejan una situacion de sobreexplotacion de los recursos vegetales y edaficos que dificil-
mente seria defendible hoy en dia.

El incremento de incendios que vemos actualmente forma parte de una secuencia logica.
La vegetacion se recupera tras el uso intensivo del territorio que habia realizado el hombre a tra-
vés de las actividades agricolas y ganaderas. Esta recuperacion implica la colonizacién y desa-
rrollo de la vegetacion y, en consecuencia, una acumulacion de combustible. En un contexto
natural y social de alta probabilidad de ignicién y propagacidn, al que no es ajeno el cambio cli-
madtico influido por la actividad humana, este combustible acumulado determina que se produz-
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Figura 4.2. Cambios en la superficie forestal y agricola del municipio de Tivissa (Tarragona) en el periodo 1978-
1993. Para cada tipo de superficie, se indica el drea incendiada en el periodo 1975-1994, y el drea que correspondia
a un uso agricola en 1956. (Modificado de Lloret et al. 2002).

ca el incendio. Por tltimo, se inicia de nuevo el proceso de recuperacion de la vegetacion. Aun-
que somos capaces de reconocer los principales mecanismos de este proceso, el problema sigue
siendo identificar los efectos indeseables de los incendios forestales de cara a los intereses de la
sociedad en cada zona concreta: proteccion de la naturaleza, esparcimiento, explotacion, etc. A
partir del conocimiento de estos mecanismos deberiamos ser capaces de establecer précticas de
gestién que minimicen dichos efectos indeseables.

Finalmente, la propia estrategia de extincién de incendios promueve el mantenimiento del
combustible acumulado. De esta forma, los incendios venideros pueden alcanzar mayor intensi-
dad y unas probabilidades mds altas de escapar al control, con consecuencias catastréficas. El
efecto de las politicas de lucha contra el fuego en el régimen de incendios es un tema central de
debate en el modelo de gestion del fuego y serd tratado en la dltima seccién del capitulo.

En conclusién podemos decir que el conjunto de estos factores bidticos, abidticos y socia-
les determina una pauta contagiosa de los incendios en el espacio y tiempo, asi como una fuer-
te asimetria en la distribucion de frecuencia de sus tamafios —pocos incendios contabilizan la
mayor parte de la superficie quemada— (Moreno et al. 1998, Diaz-Delgado et al. 2004a). Esta
asimetria de tamafios refleja la combinacion de mdltiples factores: acumulacién de combustible,
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condiciones climdticas extremas, multiplicidad de focos y saturacién de los servicios de extin-
cién. Las condiciones meteoroldgicas no son idénticas a lo largo del tiempo, provocando una
mayor abundancia de incendios en determinados afios. Ademds, los incendios tienden a con-
centrarse en aquellas dreas donde los factores sociales —frecuentacion, pastoreo— favorecen las
igniciones, en dreas donde se ha acumulado el combustible y en dreas en las que las condicio-
nes meteoroldgicas —ausencia de precipitaciones, altas temperaturas, vientos fuertes— y topogra-
ficas —zonas de montafia— son particularmente apropiadas para la ignicién y la propagacion
(Vazquez & Moreno 2001; Diaz-Delgado et al. 2004a). En estas zonas se produce una alta fre-
cuencia de incendios y un periodo de recurrencia corto, es decir una repeticién de incendios en
el mismo punto en periodos muy cortos de tiempo. Como veremos posteriormente, esta elevada
recurrencia puede comportar importantes problemas en la regeneracion de la vegetacion.

2.3. Efectos de los incendios en las propiedades del suelo

En un balance global del ecosistema, los incendios causan una pérdida de nutrientes por
volatilizacién durante la combustién, por erosion, o por lixiviacién posterior. Por tanto, es
importante tener una idea de la magnitud de estas pérdidas y sus posibles consecuencias para
el ecosistema a medio o largo plazo. En conjunto, los efectos de los incendios en el suelo se
traducen en un incremento de los recursos inmediatamente después del fuego. Sin embargo,
si la frecuencia de incendios es elevada, a largo plazo se pueden producir pérdidas significa-
tivas que pueden afectar a la vegetacion. Marcos et al. (1995) han observado que comunida-
des sometidas a un régimen de incendios frecuente, y dominadas por un matorral de Chama-
espartium tridentatum, experimentaban mayores pérdidas de nutrientes debidas al fuego, que
comunidades dominadas por Quercus pyrenaica con una recurrencia de incendios menor.

Como hemos comentado anteriormente, los fuegos causan un efecto fertilizador como
consecuencia de la deposicion de nutrientes en las cenizas. Se trata de nutrientes que se habi-
an acumulado en la parte aérea lefiosa de las plantas. Las cenizas son particularmente ricas en
calcio y magnesio y producen un efecto alcalinizador que tendrd consecuencias mds notables
en suelos desarrollados sobre sustratos dcidos. El incremento del nitrégeno mineral en el sue-
lo depende de la severidad del fuego; es decir, de las temperaturas alcanzadas y de la bioma-
sa quemada (Romanya et al. 2001). Aunque sus formas méviles, como el nitrato, pueden ser
lixiviadas poco después del fuego, el nitrégeno es abundante en el suelo y no parece que pue-
da verse disminuido a niveles que puedan limitar el crecimiento de la vegetacion bajo el régi-
men de incendios actual. El fésforo puede presentar mas problemas. La concentracion de f6s-
foro también aumenta como consecuencia de su deposicién con las cenizas, aunque este
fésforo puede quedar inmovilizado a corto plazo en sustratos carbonatados, a la vez que las
fuentes asimilables procedentes de la materia orgdnica se ven profundamente afectadas
(Ferran et al. 1991).

El fuego también causa pérdidas en el mantillo y en los horizontes orgdnicos del suelo
por combustion parcial o total de la materia orgénica (Ferran et al. 1991; Ferran y Vallejo
1992). Estas pérdidas se acumulan con la repeticion frecuente de incendios (Eugenio et al.
2006a). Un efecto inmediato es la disminucién de la estabilidad de la estructura de los agre-
gados. Este fendmeno y la pérdida de la proteccion de la vegetacion, facilita la erosién y en
consecuencia se compromete la recuperacion de la vegetacién (Ver capitulo 11, ‘‘Interaccio-
nes entre la vegetacion y la erosidn hidrica). Estos efectos erosivos debidos a la pérdida de
cobertura vegetal son potencialmente mds importantes si se producen lluvias intensas después
del fuego. Sin embargo, la rdpida recuperacion de la cobertura vegetal contribuye a limitar
estas pérdidas erosivas (Marcos et al. 2000).
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3. Regeneracion de la vegetacion mediterranea

La capacidad de las comunidades vegetales de recuperarse después del incendio se fun-
damenta en la respuesta individualizada de las especies. A priori, el fuego representa una pér-
dida de individuos. Pero esta pérdida puede no producirse, como en el caso de especies que
mantienen 6érganos o yemas protegidas de las altas temperaturas, o bien ser compensada inme-
diatamente después del incendio a partir de semillas resistentes a las altas temperaturas y que,
tras germinar, aprovechan la situacién de incremento de espacio y recursos que se produce
como consecuencia del fuego. Ademads hay que afiadir las posibilidades que se abren a espe-
cies que no se hallaban en la comunidad quemada y que encuentran unas condiciones ambien-
tales apropiadas para establecerse después del fuego. Basdndonos en una aproximacién demo-
gréfica, podemos decir, que la regeneracion de la cubierta vegetal se producird a partir de las
poblaciones de las especies capaces de sobrevivir y volver a crecer tras el fuego —especies
rebrotadoras—, y de las que establecen nuevas poblaciones —especies germinadoras o semilla-
doras—, ya sea a partir de semillas que estdn almacenadas en bancos de semillas del suelo o
copas, o que llegan posteriormente al incendio (ver cuadro 4.2.). Evidentemente, el éxito en
la regeneracidn, estimado a partir de propiedades estructurales y funcionales —recubrimiento,
altura, balance de nutrientes— estard en gran medida determinado por el tipo de regeneracion
de las especies implicadas, por las caracteristicas del medio —particularmente en el periodo
posterior al incendio—, y por otras perturbaciones que pudieran ocurrir posteriormente. Asi,
Diaz-Delgado et al. (2002) han demostrado que, a escala regional, la cobertura vegetal des-
pués de los incendios, estimada a partir del NDVI (Normalized Difference Vegetation Index),
tarda mas tiempo en recuperarse después de un segundo incendio que del primero y también
cuando el intervalo entre fuegos es menor.

CUADRO 4.2.

Mecanismos de regeneracion

* REBROTADA (a partir de yemas adventicias) ¢ GERMINACION (a partir de semillas)

— Banco de semillas en el suelo

— Banco de semillas en la planta (frutos sero-
tinos)

— Estructuras aéreas protectoras
e Corteza
¢ Bases foliares
— Estructuras subterraneas
 Lignotubérculos
* Cepas
e Cuello de la raiz
e Rizomas
e Bulbos

* MIXTO: REBROTADA Y GERMINACION

3.1. Capacidad rebrotadora

Como ya se ha comentado, en algunas especies los individuos no llegan a morir y son
capaces de rehacer los 6rganos quemados. Las plantas que poseen este tipo de respuesta reci-
ben el nombre de especies rebrotadoras. El estudio de la estrategia rebrotadora tras los incen-
dios forestales y el reconocimiento de que muchas especies que habitan en las distintas dreas
climdticas mediterrdneas del mundo poseen esta capacidad, puede conducir a pensar que se
trata de una respuesta seleccionada evolutivamente por los incendios forestales. Sin embargo,
distintos trabajos han propuesto que se trataria de una preadaptacion, en el sentido de que la
capacidad de rebrote se debe haber generado como respuesta a perturbaciones en general y no
necesariamente al fuego (L6pez-Soria y Castell 1992). Un apoyo importante a esta hipdtesis
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es el hecho de que la capacidad de rebrote aparece precisamente en especies que ya existian
antes de que el clima mediterrdneo apareciera como tal (Lloret ez al. 1999; Verdu et al. 2003).

La estrategia rebrotadora se basa en la existencia de yemas adventicias que son capaces
de resistir las altas temperaturas y de diferenciarse tras el paso del fuego, dando lugar a nue-
vos tallos y hojas. A menudo, esta respuesta se ve favorecida por la existencia de algin tipo
de aislante del calor que las protege, bien sean estructuras vegetales como el corcho de los
alcornoques, la corteza del pino canario y las bases foliares del palmito y de algunas grami-
neas, o el propio suelo que protege a rizomas, bulbos, raices y cepas (ver Cuadro 4.2.).

El fuego, sin embargo, no es tampoco inocuo para estas especies. Es evidente que las
plantas rebrotadoras en general sufren una pérdida de 6rganos fotosintetizadores y de recur-
sos. Sobre todo, es importante destacar que no todos los individuos de las poblaciones afecta-
das por el fuego consiguen sobrevivir y rebrotar (Lépez-Soria y Castell 1992). Por tanto, a
pesar de su capacidad de rebrote, la dindmica de las poblaciones de estas especies pueden ver-
se muy afectadas por el fuego. El incendio representa un episodio de mortalidad sincronizada
mds 0 menos intenso, que podrd ser o no compensado en los periodos entre incendios. Este
modelo conceptual proporciona una metodologia para analizar la respuesta de las especies
rebrotadoras a los incendios. Se pueden analizar los factores que determinan la capacidad de
rebrotar después del fuego, asi como los que determinan el establecimiento de nuevos indivi-
duos en periodos entre incendios. La capacidad de rebrotar dependerd de las caracteristicas
anatomicas y fisiolégicas de la propia especie, del estado de los individuos antes del incendio,
de las caracteristicas del incendio y de las condiciones del medio. El establecimiento de nue-
vos individuos estard determinado a su vez por la disponibilidad de semillas y por el recluta-
miento de individuos.

En experimentos en los que se aplicaron altas temperaturas a cepas de Erica multiflora,
se observo un incremento de la mortalidad de individuos que era directamente proporcional a
las temperaturas y el tiempo de exposicion (Lloret y Lépez-Soria 1993). Es interesante desta-
car que esta mortalidad a veces no es inmediata, sino que se produce durante el periodo esti-
val posterior a la rebrotada. Esta observacion indica que la medida del efecto de los incendios
sobre las poblaciones rebrotadoras debe tener en cuenta, no sélo los primeros meses después
del paso del fuego, sino que deberia repetirse uno o dos afios después del fuego. Entre los indi-
viduos supervivientes se observé que la intensidad del fuego influia negativamente en el
nimero de rebrotes, como consecuencia probablemente de una mayor mortalidad del banco
de yemas, asi como en su altura y biomasa. Este efecto sobre la biomasa, sin embargo, tiende
a perderse con el tiempo, dando paso a una influencia mayor de los factores post-incendio,
como son la disponibilidad de recursos y la competencia entre las plantas. Asimismo, el nime-
ro de yemas capaces de producir nuevos brotes estaria sujeta a agotamiento bajo un régimen
continuado de pérdida de los 6rganos aéreos (Riba 1997).

Si el fuego causa una mortalidad significativa en las especies rebrotadoras, el manteni-
miento de sus poblaciones deberd compensarse a través del establecimiento de nuevas plan-
tas. Frecuentemente, la germinacion de estas especies después de los incendios no se produ-
ce, 0 es muy poco importante. Por tanto, sus poblaciones dependerdn del reclutamiento de
nuevos individuos a lo largo de los periodos entre incendios (Lloret y Zedler 1991; Ojeda et
al. 1996).

La existencia de un engrosamiento en la base del tallo (lignotubérculo) parece tener un
papel destacado en la rebrotada de algunas especies (Erica sp pl, Arbutus unedo). Algunos
estudios han demostrado la diferenciacién de este 6rgano en las fases iniciales del desarrollo
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de la planta, de forma que estarfa fijado genéticamente (Verdaguer et al. 2000; Ojeda 2001). Estos
engrosamientos pueden actuar como banco de yemas. Se ha podido establecer una relacion positi-
va entre el drea del lignotubérculo y el nimero de rebrotes en Arbutus unedo, E. arborea, E. mul-
tiflora y E. australis. El papel del lignotubérculo en el rebrote post-incendio también estaria rela-
cionado con la capacidad de almacenamiento de nutrientes (nitrégeno, fésforo, potasio, magnesio)
y recursos (almidén) necesarios para desarrollar los nuevos brotes, como se ha demostrado en A.
unedo 'y Erica arborea (Canadell y Lépez-Soria 1998). Una pérdida continuada de rebrotes con-
duciria a un agotamiento de estos recursos y a una eventual muerte de los individuos (Canadell y
Loépez-Soria 1998, Bonfill e al. 2004, Paula y Ojeda 2006). Este almacenamiento de recursos no
es exclusivo del lignotubérculo, sino que también se da en raices, en bulbos y tubérculos, o en rizo-
mas. En este tltimo caso, algunas gramineas estoloniferas como Brachypodium retusum pueden
jugar un papel importante en la rdpida recuperacién de la cobertura vegetal, sobre todo en ambien-
tes con baja disponibilidad hidrica (Caturla ez al. 2000). El almacenamiento de recursos en los
organos de reserva estd ademds sometido a variabilidad estacional, disminuyendo en primavera,
durante la fase de crecimiento y reproduccién (Cruz y Moreno 2001). Por tanto, no es dificil pre-
ver que un régimen de incendios frecuentes concentrados en la época estival, cuando los recursos
son menores, comprometerd la capacidad de rebrotar de muchas especies arbéreas y arbustivas.

El efecto del tamafio de la planta previo del incendio sobre la capacidad y magnitud de
la respuesta del rebrote presenta algunos aspectos interesantes. El tamafio suele estar relacio-
nado positivamente con la supervivencia de los individuos (Lloret y Lépez-Soria 1993), y con
el nimero y la biomasa de rebrotes, como se ha demostrado en Q. ilex, A. unedo 'y E. arborea
(Canadell et al. 1991; Retana et al. 1992). Sin embargo, plantas de gran tamafio pueden acu-
mular mds combustible, incrementando la intensidad del fuego y disminuyendo la capacidad
rebrotadora. Plantas grandes pueden también corresponder a individuos longevos en los que
la capacidad de rebrotar haya disminuido, posiblemente por agotamiento de las yemas capa-
ces de producir nuevos brotes. La disminucion de la capacidad rebrotadora con la edad ha sido
sefialada en brezales cantdbricos de Calluna vulgaris por Calvo et al. (2002b).

A pesar del control interno que representan los recursos proporcionados por la planta
rebrotadora, la capacidad de rebrotar se ve también profundamente influida por las caracte-
risticas del medio. Sin duda, en sistemas mediterrdneos, la disponibilidad de agua es un fac-
tor determinante de la rebrotada, que puede llegar a ajustarse a los ritmos de precipitacion
(Lopez-Soria y Castell 1992; Riba 1997). Frecuentemente esta respuesta se traduce en un
mayor recubrimiento en las laderas expuestas a norte que en las orientadas a sur (Pausas et al.
1999). La disponibilidad de nutrientes juega también un importante papel. Cruz et al. (2002)
han demostrado en Erica australis que la disponibilidad de agua tiene un papel protagonista
en la biomasa y la altura alcanzada por los rebrotes en las primeras fases de crecimiento, mien-
tras que la fertilidad del suelo tiene influencia a mds largo plazo.

En algunas gramineas rebrotadoras la capacidad reproductora se incrementa como conse-
cuencia del fuego (Caturla et al. 2000; Vila et al. 2001), de forma que sus poblaciones pueden
ser favorecidas por los incendios (Delitti et al. 2005). Puesto que algunas de estas gramineas lle-
gan a acumular una gran cantidad de biomasa seca altamente inflamable, se puede establecer una
retroalimentacion positiva entre fuegos y gramineas (Grigulis et al. 2005), como las que se dan
en sistemas de sabana o en praderas. Esta retroalimentacién positiva promoveria la transforma-
cién de formaciones lefiosas en herbédceas, con las consiguientes implicaciones en la estructura
y funcién de la comunidad. Quedan, sin embargo, por realizar estudios para conocer los limites
de esta capacidad rebrotadora de las gramineas bajo regimenes de frecuentes incendios. Men-
cién aparte merecen también algunas especies, como Q. coccifera, que rebrota vigorosamente
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de tallos subterrdneos dispersos, contribuyendo en gran medida a la recuperacién de la cubierta
(Malanson y Trabaud 1987; Clemente et al. 1996; Delitti et al. 2005), pero también a la recarga
de nuevo combustible para futuros incendios (Pla y Roda 1999).

3.2. Germinacion

El fuego causa la muerte de los individuos de las especies incapaces de rebrotar. Sin embar-
go, en muchas de dichas especies las semillas suponen un potencial de establecimiento de nue-
vos individuos, justo cuando las condiciones son mds apropiadas por la mayor disponibilidad de
agua, nutrientes y luz. Las especies que poseen esta estrategia han recibido el nombre de espe-
cies germinadoras. Para ello las semillas deben sobrevivir al fuego ya sea en los propios frutos
o en el suelo. El suelo es un buen aislante del fuego, pero las semillas que se encuentran en la
planta en el momento del paso del fuego tienen pocas posibilidades de sobrevivir al fuego si no
quedan protegidas por algtin tipo de estructura aislante. De hecho, existen frutos muy lignifica-
dos, llamados serotinos, que persisten cerrados durante afios hasta que el paso del fuego los abre,
dispersando las semillas. Este tipo de frutos es frecuente en las dreas mediterrdneas de Sudafri-
ca, Australia y California, pero no en las de la cuenca mediterrdnea. En este tltimo caso, las
pifias de Pinus halepensis y P. pinaster se mantienen cerradas durante varios afios y el fuego
produce la apertura y dispersion de sus semillas (Daskalakou y Thanos 1996). Sin embargo, a
diferencia de las auténticas especies con frutos serotinos, que necesitan del fuego para dispersar
sus semillas y germinar, estas especies de pino acaban germinando en ausencia del fuego
(Habrouk et al. 1999; Natham et al. 1999).

El fuego puede estimular la germinacién de las semillas de las especies germinadoras, ya
sea porque promueve la rotura de las estructuras externas de proteccion de las semillas, o por-
que, actda de sefial para estimular la germinacién en unas nuevas condiciones post-incendio de
mayor probabilidad de éxito de las plantulas. Esta sefal procede de las altas temperaturas o de
las sustancias asociadas al humo. Esta estimulacién de la germinacién por el fuego puede llevar
a pensar que el fuego ha actuado como una presion selectiva en la adquisicion de esta respues-
ta germinadora, como parece que ha ocurrido en Australia y Sudéfrica. Sin embargo, entre
muchas de nuestras especies, otros factores asociados a las perturbaciones y a la eliminacién de
la cubierta vegetal producen un efecto similar. Los cambios de temperatura y de humedad pue-
den producir el efecto fisico de rotura de las cubiertas protectoras que permiten la longevidad de
las semillas hasta que las condiciones de establecimiento mejoran. En muchos casos, la escari-
ficacion mecdnica de estas cubiertas tiene el mismo efecto que las altas temperaturas (Herranz
et al. 1999). En otros casos, se ha visto que el paso por el tracto digestivo de mamiferos también
estimula la germinacién de alguna de estas especies (Malo y Sudrez 1996). Por otro lado, exis-
ten comunidades, como los brezales de la region del Estrecho de Gibraltar, con una importante
presencia de especies germinadoras con aparentes dificultades para regenerar sus poblaciones en
ausencia del fuego, sugiriendo un mayor papel del fuego como presién selectiva (Ojeda 2004).

El efecto del fuego en la germinacién de las semillas es susceptible de ser estudiado
experimentalmente en el laboratorio o en el campo, simulando el paso del fuego. Se han rea-
lizado numerosas pruebas sometiendo las semillas a temperaturas similares a las que se alcan-
zan durante los incendios. De estos experimentos se concluye que el efecto de las temperatu-
ras difiere considerablemente entre las especies que coexisten en una misma comunidad. La
respuesta varia desde la estimulacién a la inhibicién, pasando por la indiferencia (Salvador y
Lloret 1995; Herranz et al. 1999; Nufez et al. 2003). Entre las especies con una germinacion
estimulada destacan las pertenecientes a la familia Cistaceae, cuyas pladntulas, una vez esta-
blecidas no se ven afectadas por el tratamiento térmico anterior (Salvador y Lloret 1995;
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Herranz et al. 1999; Hanley y Fenner 1998). Estd claro, sin embargo que existe un umbral de
temperaturas, mds alld del cual las semillas pierden su viabilidad (Pereiras ef al. 1985; Salva-
dor y Lloret 1995; Herranz et al. 1999).

El caso de los pinos merece una atencion especial por su significacion forestal. El fuego
facilita la abertura de los conos de las especies del género Pinus a partir de 100°C, aproxima-
damente (200°C en el caso de P. halepensis), dependiendo del tiempo de exposicion (Figu-
ra 4.3.) (Habrouk et al. 1999). Los conos proporcionan ademds proteccion frente al fuego de
forma que las semillas que se encuentran en su interior pueden soportar temperaturas de has-
ta 200°C, variando segtn la especie y el tiempo de exposicion. Sin embargo, la germinacion
de las semillas sin la proteccion del cono —una situacién similar a la que se da en el suelo des-
pués de que se produzca su dispersiéon— disminuye con temperaturas elevadas (a partir de
70°C, aproximadamente). La supervivencia de las pldntulas germinadas a partir de semillas
que han experimentado un shock térmico también es menor que las procedentes de semillas
control que no han sido sometidas a calor (Hanley y Fenner 1998). Las diferencias entre espe-
cies, sin embargo, son importantes. Mientras que las semillas de P. halepensis germinan bien
después de experimentar temperaturas de 200°C dentro de los conos y de 120°C fuera de ellos,
las semillas de P. nigra 'y P. sylvestris no aguantan temperaturas superiores a 120°C en el inte-
rior del cono y 70°C cuando se extraen (Escudero et al. 1997; Habruk et al. 1999; Nifiez y
Calvo 2000). Estos resultados sugieren que la regeneracion post-incendio de los pinos depen-
de principalmente del banco de semillas almacenado en las copas y, por tanto, explican las
importantes diferencias en la regeneracion post-incendio que se observan entre especies, y
entre zonas que han experimentado distintas intensidades de fuego.

Mientras que P. halepensis y P. pinaster pueden presentar una alta densidad de plan-
tulas en los dos afios siguientes después del incendio, P. nigra y P. sylvestris regeneran
mucho peor, llegando incluso a desaparecer casi por completo (Luis-Calabuig et al. 2002;
Retana et al. 2002). La regeneracion de P. halepensis y P. pinaster, sin embargo, no siem-
pre es buena. Logicamente, dependerd de la calidad de la localidad en términos de disponi-
bilidad hidrica y nutrientes (Luis-Calabuig et al. 2002, Spanos et al. 2000), pero también de
la actividad de las hormigas, aves y roedores, que pueden llegar a consumir una fraccion
muy importante de las semillas que caen al suelo (Nathan y Ne’eman, 2000, Ordéiez y
Retana 2004). Después de dos afios del fuego, la incorporacién de nuevas plantulas es muy
escasa (Herranz et al. 1997) y depende del aporte de semillas desde pinos supervivientes o
desde poblaciones circundantes al incendio. La distancia a la que estas semillas se disper-
san, sin embargo, es relativamente corta (Nathan ez al. 2000) y poco efectiva cuando se tra-
ta de incendios de gran extension. El establecimiento de nuevas pldntulas también se ve
comprometido por el incremento de la competencia conforme la vegetacidn crece y cubre
los espacios abiertos (Martinez-Sanchez et al. 1996).

Légicamente, en el éxito de las especies germinadoras juega un papel importante la
dindmica del banco de semillas. La densidad de semillas almacenadas en el suelo condicio-
na en gran medida el éxito en la germinacién post-incendio, como se ha demostrado en P.
pinaster (Ferrandis et al. 1996). Las especies capaces de sobrevivir o ser estimuladas con el
paso del fuego suelen formar bancos de semillas en el suelo, mientras que las mas sensibles
a las temperaturas han de basar su establecimiento en las zonas quemadas en su capacidad
de dispersion desde las poblaciones circundantes (Ferrandis et al. 2001). El banco de semi-
1las no se recuperard de nuevo hasta que las poblaciones que se establecen después del fue-
go no alcancen la edad reproductiva. Un nuevo incendio antes de ese momento puede eli-
minar estas especies de la comunidad. Las especies de vida larga y con un largo periodo
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Figura 4.3. Porcentaje de germinacion de semillas aisladas y dentro de los conos de Pinus halepensis, Pinus nigra
y Pinus sylvestris sometidas a tratamientos de temperaturas de 120°C y 200°C durante diferentes tiempos de exposi-
cion al calor (Modificado de Habrouk et al. 1999).
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pre-reproductivo, como los pinos, pueden ser las mds afectadas por una alta recurrencia de
incendios (Lloret ef al. 2003; Eugenio et al. 2006b).

La estacionalidad de los incendios juega un papel importante en el establecimiento de las
especies germinadoras. Si el fuego se produce en primavera o a principios del verano, antes
de que el banco de semillas se rellene, la recuperacién de las poblaciones germinadoras se
verd comprometida. Dominguez et al. (2002) han observado en formaciones de Q. pyrenaica
y P. sylvestris un mayor recubrimiento en zonas quemadas en otofio que en zonas quemadas
en primavera. En los incendios de otofio, el recubrimiento vendria determinado por especies
herbaceas anuales y perennes, mientras que en el caso de los incendios de primavera seria por
especies rebrotadoras. Esta pauta podria estar relacionada también con una mayor intensidad
de los incendios de otofio y una menor disponibilidad de recursos después del periodo estival.

Las condiciones posteriores al incendio también determinan el éxito de las poblaciones
germinadoras. Después del fuego, los recursos disponibles para las especies se ven incremen-
tados, ya sea debido a la fertilizacién por las cenizas, al aumento del espacio disponible y de
la luz que llega al suelo, o a la disminucién de la demanda de recursos por parte de la vegeta-
cién superviviente. En consecuencia, los patrones espaciales de crecimiento y supervivencia
de las plantulas reproducirdn la heterogeneidad en la disponibilidad de estos recursos (Pausas
et al. 2003). En particular, el tamafio de las pldntulas y las probabilidades de sobrevivir
aumentan con respecto a las zonas no incendiadas (Lloret 1998).

4. Sucesion y sindromes rebrotador y germinador

Los mecanismos rebrotador y germinador permiten el mantenimiento de la mayoria de
las especies presentes antes del incendio, aunque su importancia relativa puede ir cambiando
a lo largo del proceso de recuperacion de la vegetacion (Rego et al. 1991). Sin embargo exis-
ten especies que no rebrotan ni establecen nuevos individuos después del fuego, y por tanto
pueden acabar desapareciendo de la comunidad, tal y como ha sido documentado para Juni-
perus phoenicea en coscojares (Lloret y Vila 2003) y para Abies pinsapo en alcornocales
(Cabezudo et al. 1995). Por otro lado, cabe esperar que las especies rebrotadoras que ademas
sean capaces de producir un gran nimero de pldntulas inmediatamente después del fuego
alcancen dominancia en la comunidad, como ocurre con Adenostoma fasciculatum en el cha-
parral californiano. Aunque este tipo de especie rebrotadora y germinadora es rara en la cuen-
ca mediterrdnea, existen casos documentados como los de Genista tridentata y Staurocanthus
boivinii de los brezales del sur de Andalucia. Estas especies llegan a presentar los mdximos
valores de recubrimiento después del fuego (Ojeda et al. 1996).

El incremento de recursos proporcionado por el fuego facilita el establecimiento de espe-
cies de vida corta, que finalmente son eliminadas de la comunidad por competencia de espe-
cies de mayor tamafio, propias de fases sucesionales mds avanzadas. Las zonas incendiadas
pueden representar un hébitat apropiado a escala de paisaje para las poblaciones de especies
de vida corta. Frecuentemente, estas especies son germinadoras cuyas semillas proceden de
poblaciones externas a la zona quemada. Es interesante observar que entre estas especies de
vida corta pueden encontrarse tdxones endémicos (Herranz et al. 1996). Este patron provoca
un pico de diversidad de especies a los pocos afios del incendio y una paulatina disminucion
posterior (Figura 4.4.) (Clemente et al. 1996; Cavero y Ederra 1999; Calvo et al. 2002a). Este
descenso de la diversidad suele ir asociado a una disminucidn de las especies germinadoras
en favor de las rebrotadoras (Calvo et al. 2002a). Generalmente las especies efimeras no se
ven excluidas por las de mayor longevidad hasta que éstas no alcanzan un tamafio apreciable
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afios después del incendio. Es decir, el incremento de recursos relaja la intensidad de la com-
petencia permitiendo la coexistencia de especies en las primeras fases después del incendio.
Asi, Vila y Lloret (2000) no pudieron encontrar durante los cuatro afios después del incendio
un efecto negativo de Ampelodesmos mauritanica —una graminea de gran porte y con una
importante capacidad de rebrote— sobre las plantulas de P. halepensis y Rosmarinus officina-
lis ni sobre los rebrotes de E. multiflora 'y Globularia alypum.

Las caracteristicas funcionales de los dos tipos regenerativos también son diferentes (ver
capitulo 5: “Fenologia y caracteristicas funcionales de las plantas lefiosas mediterrdneas”). En
general, las especies germinadoras son poco esclerdfilas, anemdcoras y con frutos secos, como
corresponden a las especies pioneras de la sucesién, mientras que entre las rebrotadoras son
comunes las especies escleréfilas y con frutos carnosos dispersados por animales (ver Cuadro
4.3) (Verdd 2000). Carreira y Niell (1992) han mostrado que las especies rebrotadoras de mato-
rrales semidridos de Andalucia eran capaces de asignar internamente los nutrientes a estructuras
de transporte o soporte con baja tasa de renovacion. Las especies germinadoras presentaban una
mayor concentracion de nutrientes debido a su acumulacién en 6rganos con mayor tasa de reno-
vacion, como son las hojas. Este patrén de asignacién interna de recursos contribuirfa a explicar
el que especies rebrotadoras, como Juniperus oxycedrus 'y Genista spartioides, propias de los
estados avanzados de la sucesion, tuvieran una mayor capacidad competitiva que especies ger-
minadoras, como Cistus clusii y Ulex rivasgodayanus.

Aunque estas diferencias en los atributos funcionales de las especies rebrotadoras y ger-
minadoras sugieren una sustitucion a lo largo de la sucesion, lo que encontramos a menudo es
una coexistencia de especies con diferentes tipologias regenerativas y capacidades para obte-
ner recursos (Ojeda et al. 1996). Esta coexistencia se puede interpretar a la luz de la historia
de las perturbaciones de esas dreas. La combinacién de recurrencias moderadas de incendios
o de episodios de sequia, junto con el pastoreo y la erosidn, impedirfan al matorral mediterra-
neo desarrollarse hacia el bosque (ver capitulo 11: “Interacciones entre la vegetacion y la ero-
sién hidrica”). En otras palabras, es dificil interpretar la dindmica de las comunidades medi-
terrdneas sin incluir el régimen de perturbaciones. Los modelos basados en los atributos
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CUADRO 4.3.

Diferencias funcionales entre especies rebrotadoras y germinadoras
(Modificado de Verdu 2000, y de Carreira y Niell 1992)

Rebrotadoras Germinadoras
¢ Crecimiento lento * Crecimiento rdpido
* Hojas esclerofilas * Hojas no escleréfilas
* Baja concentracién de nutrientes en la planta * Alta concentracion de nutrientes en la planta
¢ Plantulas con una proporcion baja de biomasa | e Pldntulas con una proporcién alta de biomasa
foliar foliar
 Dispersion por vertebrados * Dispersién anemécora
¢ Frutos carnosos ¢ Frutos secos
* Semillas grandes * Semillas pequefias

vitales del ciclo bioldgico, como el FATE, permiten evaluar las tendencias de la comunidad
bajo diferentes régimenes de perturbaciones. Su aplicacién en matorrales y pinares del levan-
te espafiol muestra que, bajo un régimen de incendio muy frecuente (5-10 afios), se produci-
ria una disminucion de especies rebrotadoras como Q. coccifera, y de especies germinadoras
como P. halepensis, R. officinalis, e incluso Cistus sp. pl. Mientras que especies que rebrotan
bien y producen abundantes plantulas después del fuego, como A. mauritanica y Erica sp. pl.,
se verfan favorecidas bajo un régimen de perturbaciones muy frecuentes (Pausas 1999; Lloret
et al.2003). El fuego, por tanto, puede promover cambios en las formas de crecimiento domi-
nantes en la comunidad, como se ha comprobado en inventarios de zonas sometidas a dife-
rentes historias de fuego (Lloret y Vila 2003).

En general se ha reconocido que los matorrales y bosques esclerdfilos mediterrdneos
recuperan su estructura y composicion con relativa rapidez después del fuego. Este mode-
lo, sin embargo, no se ajusta demasiado bien a la realidad cuando consideramos formacio-
nes con una menor afinidad mediterranea. Herranz et al. (1996) han sefalado la sustitucién
de bosques de Fagus sylvatica y P. sylvestris del Sistema Central por piornales de Genista
florida y Citysus scoparius, respectivamente, después de un incendio. En los grandes incen-
dios que afectaron la Cataluiia central en 1994, las masas forestales de P. nigra, y en menor
medida de P. sylvestris presentaron una regeneracion practicamente nula (Espelta et al.
2002; Rodrigo et al. 2004). Como hemos visto anteriormente, la escasa regeneracion de
estas especies hay que atribuirla a la incapacidad de sus semillas para sobrevivir a las altas
temperaturas, y al desajuste entre el momento del incendio y la disponibilidad de semillas.
Los densos recubrimientos arbustivos y herbdceos que se producen después del fuego tam-
poco favorece el establecimiento de nuevas plantulas. Estos pinares tienden a ser reempla-
zados por encinares o robledales de Q. cerrioides, gracias la capacidad rebrotadora de las
quercineas (Figura 4.5.) (Retana et al. 2002). Estas transformaciones concuerdan con los
datos palinolégicos procedentes de Navarrés (Valencia) que muestran una disminucién de
Pinus (presumiblemente P. nigra y P. sylvestris) y un aumento de Quercus asociada a la
presencia de incendios a principios del Holoceno (ca. 10000-6000 afios B.P.) (Carrién y
Van Geel 1999). Nos encontramos, pues frente a importantes cambios en las formaciones
forestales como consecuencia del fuego. Estos cambios demuestran las dificultades de
extrapolar indiscriminadamente el modelo cldsico de regeneracidn post-incendio en ecosis-
temas mediterrdneos. Asi mismo, ponen de manifiesto la utilidad de analizar la resiliencia
de las comunidades a partir de los mecanismos de regeneracion de las especies que las com-
ponen.
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Figura 4.5. Probabilidad (%) de que bosques de Pinus halepensis, Pinus nigra 'y Pinus sylvestris permanezcan como
tales, o de que cambien a otro tipo de formacion vegetal 30 afios después de un incendio. Valores obtenidos a partir
de un modelo desarrollado para los bosques de la Catalunya central después del incendio de 1994 que afecté a
24.300 ha (Modificado de Retana et al. 2002).

5. Régimen de incendios, cambio climatico y cambio
de usos del territorio

El estudio de los mecanismos de regeneracién después de un incendio en parcelas deter-
minadas no es suficiente para conocer el fenémeno en toda su dimensién. Los incendios tie-
nen unos patrones espaciales bien definidos y afectan a amplias dreas del territorio. El estudio
de los incendios debe dirigirse también a esa escala geografica. Para ello son necesarias téc-
nicas apropiadas, como los sistemas de informacién geogréfica, la fotografia aérea y los sen-
sores remotos. Asi mismo, hemos visto que tanto las causas —acumulacién de combustible—
como las consecuencias de los incendios —intensidad de rebrote y capacidad de acumulacion
de semillas germinables— estdn influidas por la frecuencia de los incendios, es decir por su
patrén temporal. En otras palabras, los incendios forestales no pueden ser plenamente estu-
diados fuera del contexto del propio régimen de perturbaciones, que incorpora la variabilidad
espacial y temporal. Esta ampliacién de las escalas nos permite analizar mejor la relacion de
los incendios con los cambios ambientales que se producen a escala global.

Los fuegos tienden a concentrarse espacialmente (Vazquez y Moreno 2001), lo que quie-
re decir una mayor recurrencia en algunas localidades, que puede acabar repercutiendo en la
regeneracion, como se ha demostrado al analizar la recuperacién de la cubierta vegetal des-
pués de incendios repetidos (Diaz-Delgado et al. 2002). Los patrones espaciales de los incen-
dios estdn determinados por la topografia, las condiciones climaticas, el combustible acumu-
lado y la actividad humana. Asi, a escala peninsular se ha comprobado que los incendios son
mads abundantes en zonas con alta pendiente y clima mediterrdneo entre seco y subhiimedo.
Cuando el clima se hace mds drido, el combustible disminuye y la frecuencia de incendios
también (Vazquez et al. 2002; Diaz-Delgado et al. 2004a). Las zonas altas con clima mas frio
y dominadas por especies del género Fagus, Pinus, Abies y Juniperus también tienen fre-
cuencias menores, mientras que la maxima recurrencia se produce en areas concretas de cli-
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ma atldntico templado, como por ejemplo, en Galicia. En estos casos, es debido mds a cues-
tiones socioecondmicas que a factores naturales, ya que la mayorfa son intencionados. La acu-
mulacién del combustible también un papel importante, aunque puede pasar a jugar un rol
secundario ante determinadas précticas de gestion. Vazquez y Moreno (2001) han comproba-
do en la Sierra de Gredos que la mayoria de las zonas quemadas tenfan mds de 25 afios de anti-
giiedad, lo que indica que la acumulacién del combustible es importante para que se produz-
ca un incendio. Sin embargo, la mayor parte de las zonas con incendios recurrentes tenian
menos de 6 afos, sugiriendo que las zonas de elevada recurrencia no son determinadas por la
carga del combustible sino por otras razones, fundamentalmente de origen humano.

El uso anterior al incendio tiene influencia en la regeneracién post-incendio. Pérez y
Moreno (1998) observaron en bosques de P. pinaster del centro de la peninsula que diferen-
tes précticas de manejo, como el aclareo y la limpeza del sotobosque, causaron diferentes
patrones en la diversidad y el recubrimiento herbdceo durante los primeros afios después del
fuego. El abandono de las practicas agricolas tradicionales también ha causado una homoge-
neizacion del paisaje que promueve la propagacion de los incendios (Figura 4.2.). A su vez,
los incendios aumentan la heterogeneidad del paisaje a escala regional, al promover diferen-
tes estadios sucesionales (Lloret et al. 2002), cambios en las especies dominantes (Figura 4.5.)
(Retana et al. 2002), o en los usos agricolas y forestales (Espelta et al. 2002). Dentro de la
zona quemada, el fuego es un factor homogeneizador para algunos pardmetros, como la vul-
nerabilidad de los suelos a la erosién (Giovannini et al. 2001), o la dominancia de determina-
das especies (Pérez y Moreno 1998).

El efecto de la intensidad del fuego en la respuesta regenerativa a nivel de especie se
pone de manifiesto a escala de paisaje cuando analizamos un pardmetro integrador como es el
recubrimiento vegetal, estimado a partir del NDVI (Normalized Difference Vegetation Index).
Diaz-Delgado et al. (2003) analizaron este indice en zonas incendiadas a partir de imdgenes
de satélite y observaron que para formaciones vegetales dominadas por una determinada espe-
cie, la recuperacion de este indice después del incendio se correlaciona negativamente con los
efectos causados por el fuego (severidad), principalmente debidos a su intensidad.

Los cambios de clima y usos del territorio pueden interactuar con el régimen de incen-
dios y con los procesos de regeneracion a diferentes niveles. En primer lugar, ya hemos visto
que en sistemas mediterrdaneos tanto el rebrote como la germinacién dependen de la disponi-
bilidad hidrica. En la cuenca mediterranea occidental, el clima futuro tiende a ser mas calido
y seco (Pifiol et al. 1998; De Luis et al. 2001; Pefiuelas y Filella 2001), de acuerdo con los
modelos regionales de cambio climdtico para la region. En estas condiciones, la regeneracién
de la vegetacion actual se veria comprometida. Las pérdidas de suelo por erosién también se
verian afectadas, si ademds las precipitaciones se vuelven mads irregulares y episddicas (San-
chez et al. 2004).

En segundo lugar, la tendencia climdtica puede modificar el régimen de incendios incre-
mentando el ndmero de dias estivales con alta temperatura y baja humedad del aire, siguiendo
la tendencia observada en las ultimas décadas (Figura 4.1.) (Pifiol et al. 1998). Ademas, perio-
dos de sequia prolongados producen una acumulacién de ramas y hojas secas que incrementan
la carga de combustible, como ha ocurrido recientemente (Montoya 1995; Vélez 1995). Estas
condiciones favorecen la propagacién del fuego, y también una mayor intensidad.

En tercer lugar, las tendencias climdticas interactian con los cambios en el uso del terri-
torio. El abandono de las précticas agricolas y ganaderas ha permitido la acumulacién del
combustible (Figura 4.2.), que se ha visto favorecida indirectamente por la propia prictica de
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la extincién. El desarrollo de segundas residencias en zonas forestales ha incrementado los
focos de ignicion y obliga a concentrar los medios de extincién en estas zonas. La prolifera-
cion de vias de comunicacion facilita el acceso de los equipos de extincidon, pero también mul-
tiplica los focos.

En resumen, en un momento de importantes transformaciones del clima y del territorio,
los incendios forestales pueden actuar como un factor acelerador, que puede acabar determi-
nando cambios profundos en el paisaje y en las formaciones vegetales dominantes en un lap-
so de tiempo relativamente corto.

6. Implicaciones y perspectivas para la gestion

La prevencion y control de los incendios forestales pasa obligatoriamente por dos estrate-
gias relacionadas entre si, y que son objeto de fuertes debates en la sociedad: control del com-
bustible y supresién de incendios. El control del combustible implica su disminucién, ya sea a
través de la limpieza del monte o del uso controlado del fuego. Si dejamos a un lado el uso del
fuego para actuaciones concretas de pequeiias dimensiones —como la mejora de pastos y de hébi-
tats cinegéticos, la eliminacion de residuos, principalmente restos vegetales de actividades agri-
colas y forestales, etc.— el uso del fuego como una herramienta de gestion a gran escala plantea
una serie de dificultades. La primera de ellas es su aceptacion social, en un contexto en el que el
fuego suele considerarse principalmente un enemigo. En segundo lugar, la capacidad de contro-
larlo, es decir de quemar tnicamente aquello que pretendemos. Esto implica que el fuego s6lo
puede utilizarse en situaciones meteoroldgicas concretas, que excluyen el verano, y en determi-
nados lugares, por ejemplo evitando pendientes pronunciadas. En tercer lugar, el coste econé-
mico y ambiental se ha de poder asumir. Por ejemplo, se ha de garantizar que la vegetacién y la
fauna se recuperen, que no se produzca procesos erosivos significativos, etc.

No podemos olvidar que el fuego es un componente habitual de la dindmica de los siste-
mas mediterrdneos, a pesar de que su régimen actual estd lejos de ser el que habria en ausen-
cia de la actividad humana, y que los sistemas mediterrdneos tienen mecanismos eficientes de
regeneracion post-incendio. Estos hechos han favorecido en otras zonas mediterraneas (Cali-
fornia, Australia y Sudéfrica) la practica de reducir el combustible a partir de fuegos contro-
lados. De esta forma se pretenden evitar los fuegos de alta intensidad y la continuidad del
combustible, que facilita la propagacién. Esta tipo de actuaciones también se realizan en dre-
as del norte de Espaiia y en Portugal. Es importante distinguir las quemas controladas del soto-
bosque herbaceo en bosques de vuelo alto, de las quemas del matorral, o de bosques con una
continuidad vertical del combustible, como frecuentemente encontramos en los bosques del
levante y del sur de la peninsula Ibérica. Es evidente que en este tipo de formaciones con
mayor carga de combustible los fuegos son mucho mas dificiles de controlar.

La eficiencia de estos sistemas de reduccion del combustible son motivo de debate, par-
ticularmente en California. Los defensores asumen que la acumulacién del combustible es el
factor que controla el sistema. Sefialan que los incendios en la Baja California mexicana no
alcanzan dimensiones gigantescas debido a que cuando ocurren no se suprimen generandose
un mosaico de parches con diferente carga de combustible. Abogan por reducir el combusti-
ble mediante cremas controladas y dedicar menos esfuerzo a extinguir los incendios (Minnich
1983). Los criticos apuntan que son otros los factores —como las condiciones climadticas extre-
mas— que controlan el sistema, puesto que histéricamente no encuentran una disminucion de
los grandes incendios relacionada con los programas de quemas controladas (Keeley et al.
1999) No parece que estemos en condiciones de extrapolar estos programas a Espafia de una
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forma generalizada, donde las pautas espaciales de los incendios indican que existe un fuerte
componente humano en el origen de los incendios.

Otras alternativas de reduccién del combustible mds tradicionales se basan en su elimi-
nacion sin quemarlo. Es el caso de los cortafuegos tradicionales o de las rozas del matorral.
Las nuevas tecnologia de sistemas de andlisis del fuego y el mejor conocimiento del compor-
tamiento del fuego han llevado en algunos casos, como en Catalufia, a disefiar grandes poli-
gonos, delimitados por zonas en las que se practicaria una reduccién continuada de la vegeta-
cion. Esta reduccién del combustible coincidirfa con las lineas de contencién del fuego. El
objetivo de estas actuaciones serfa limitar la superficie quemada en caso de incendio de pro-
porciones catastroficas. Sin embargo, en las actuaciones de reduccién continuada del com-
bustible hay que evaluar las ventajas de un eventual control del fuego respecto a los inconve-
nientes de someter a la vegetacion a una alta frecuencia de perturbacién, a menudo superior a
la que produciria el propio régimen de incendios.

Ante el incremento de los incendios de grandes dimensiones, a menudo de conse-
cuencias catastrdficas, cabe preguntarse si la estrategia de supresion de incendios tradicio-
nalmente practicada es la mas adecuada. En Cataluiia, el programa de prevencién y extin-
ciéon “Foc Verd” se mostré eficiente en reducir el nimero de incendios y la superficie
quemada. Sin embargo, en condiciones climdticas extremas, el programa fue claramente
insuficiente como consecuencia de la simultaneidad de incendios en un mismo momento.
En estas condiciones el resultado no es diferente del que cabria esperar sin dicho progra-
ma (Figura 4.6.). De esta experiencia hay que aprender que las estrategias de lucha contra
los incendios han de tener en cuenta la naturaleza concentrada del fenémeno. Desgracia-
damente la tendencia climdtica marca un aumento de estos episodios extremos, de forma
que mientras haya combustible y fuentes de igniciéon podemos suponer que seguird habien-
do incendios. No se trata de ninguna maldicidn, sino simplemente de la conjuncién de fac-
tores naturales y sociales. Esta coyuntura dificilmente se lograra revertir con medidas pun-
tuales, que, eso si, pueden actuar como paliativos eficientes en aquellos puntos que sean
mads sensibles por la proximidad de la poblacién humana o por la vulnerabilidad de sus sis-
temas naturales.
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