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Resumen   

Los bosques aportan múltiples servicios ecosistémicos (SE), pero son muy sensibles a las 

perturbaciones como los incendios forestales. Evaluar su vulnerabilidad y SE en riesgo es esencial 

para anticiparse y adaptarse a condiciones futuras. En este estudio, hemos analizado los patrones 

espaciales de los SE en riesgo (captación de carbono, control hidrológico y control de la erosión) y 

biodiversidad (riqueza de aves) debido a incendios forestales en Cataluña, considerando los valores 

expuestos, la magnitud de la perturbación, la susceptibilidad y la capacidad adaptativa. Hemos 

determinado el efecto del clima y el grupo funcional de bosque en el riesgo de pérdida de SE bajo 

condiciones medias y extremas, así como en el incremento del riesgo. Encontramos que la magnitud 

de la perturbación es el factor más importante que define el riesgo bajo condiciones medias. Bajo 

condiciones extremas, los valores expuestos pasan a ser los más importantes. El clima es el principal 

causante del riesgo de pérdida de SE bajo condiciones medias, pero las coníferas no mediterráneas 

ganan importancia cuando las condiciones son extremas. El mayor incremento de riesgo está en 

bosques relativamente húmedos que actualmente tienen un riesgo bajo. Este estudio puede 

contribuir al desarrollo de políticas basadas en la anticipación de condiciones asociadas a riesgos 

elevados. 
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1 Introducción  

 

 Los bosques aportan múltiples servicios ecosistémicos (SE), pero son muy sensibles a las 

perturbaciones como los incendios forestales. El cambio climático está alterando la extensión, 

frecuencia e intensidad de estas perturbaciones, resultando en cambios en los SE que proveen los 

bosques (Thom and Seidl 2016; Seidl and Rammer 2017; Abatzoglou et al. 2018; Leverkus et al. 

2018). Identificar dónde y hasta qué punto diferentes tipos de bosque y SE van a estar en riesgo 

debido a estas perturbaciones es todavía un reto, pero puede resultar crítico para una gestión y 

política forestal efectiva. 

 

Estudios previos han demostrado efectos negativos de los incendios en los SE. En particular, en 

ambientes limitados por el agua, la capacidad de infiltración puede disminuir y la escorrentía 

aumentar después de los incendios (Vieira et al. 2016; Vukomanovic and Steelman 2019), además 

de cambios en la calidad del agua para el consumo humano (Vukomanovic and Steelman 2019). El 

control de la erosión – entendido como la capacidad de la cubierta vegetal de controlar la erosión del 

suelo por el agua – disminuye después de los incendios, especialmente después de las primeras 

lluvias post-incendio (Shakesby 2011). Otros estudios han visto que la capacidad de captación de 

carbono disminuye después de los incendios (Seidl et al. 2014). Por el contrario, los incendios 

también pueden ser beneficiales para los SE ya que pueden generar espacios abiertos con una gran 

variedad de SE para los humanos (polinización, recreación, etc) (Pausas and Keeley 2019). En este 
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sentido, identificar qué tipo de bosque puede ganar o perder SE debido a los incendios forestales y 

las causas de esos cambios constituye una prioridad. 

 

El riesgo de pérdida de SE no es fácil de cuantificar. En este estudio, seguimos la aproximación 

del Panel Intergubernamental de Cambio Climático (IPCC) según la cual el riesgo es el resultado de la 

interacción entre la exposición, la (magnitud de la) perturbación y la vulnerabilidad (esta última 

entendida como la combinación entre la sensibilidad o susceptibilidad y la ausencia de capacidad de 

hacer frente o adaptarse a la perturbación) (IPCC 2018). La mayoría de estudios previos de 

vulnerabilidad y riesgo de incendios no han usado los componentes del IPCC (exposición, 

perturbación y vulnerabilidad), o solamente han usado indicadores o variables específicas como 

‘proxies’ de la vulnerabilidad (Duguy et al. 2012; Román et al. 2013; Oliveira et al. 2018; Buotte et al. 

2019; Ghorbanzadeh et al. 2019; Fremout et al. 2020). Otros estudios han indicado que los bosques 

sometidos a una mayor magnitud de la perturbación (es decir, un mayor peligro de incendio) 

normalmente muestran mayores impactos en SE como la retención de carbono, la biodiversidad, la 

calidad del agua o la erosión del suelo (Shakesby 2011; Thom and Seidl 2016; Harper et al. 2018). 

 

Recientemente, se ha propuesto un marco conceptual que incluye los componentes del IPCC y 

es fácilmente aplicable para calcular la vulnerabilidad y el riesgo de los bosques a diversas 

perturbaciones (Lecina-Diaz et al. 2020). Aunque se ha sugerido una metodología para aplicar este 

marco conceptual (incluyendo un listado de indicadores para cada uno de los componentes del 

riesgo), aún no ha sido aplicada. 

 

2 Objetivos 

 

El objetivo general de este estudio es evaluar los patrones espaciales y las causas del riesgo de 

pérdida de SE debido a incendios forestales en Cataluña. Para ello, hemos aplicado y desarrollado el 

marco conceptual de Lecina-Diaz et al (2020) para el caso de los incendios forestales. 

Específicamente, queremos responder a 3 preguntas: (1) ¿bajo qué componente (valores expuestos, 

magnitud de la perturbación, susceptibilidad, ausencia de capacidad adaptativa) es el riesgo de 

perder SE más sensible?; (2) ¿es el riesgo de perder SE debido a incendios bajo condiciones medias y 

extremas (es decir, la media y el percentil 90 del Fire Weather Index, respectivamente) causado por el 

clima o por el tipo funcional de bosque?; y (3) ¿qué factores climáticos y qué tipo funcional de bosque 

están asociados con mayores incrementos del riesgo (de condiciones medias a extremas)? 

 

3 Metodología 

 

Área de estudio 

 

 El área de estudio es Cataluña, que tiene una geomorfología heterogénea y una alta 

diversidad climática, abarcando áreas montañosas como los Pirineos (hasta 3.143 m de altura), 

llanuras interiores y zonas costeras a lo largo del mar Mediterráneo. La temperatura media anual 

oscila de 1 a 17.1 ºC y la precipitación media anual de 350 a 1.460 mm (Ninyerola et al. 2000). 

Alrededor del 40% de la zona está cubierta por bosques (MCSC 2005), predominando especies de 

Pinaceas y Fagaceas. 

 

Definición del riesgo y sus componentes 

 

Se ha aplicado el marco conceptual definido en Lecina-Diaz et al. (2020) para evaluar el riesgo 

de incendios. Este marco está basado en los componentes del riesgo del informe del IPCC (IPCC 

2018), modificándolos y adaptándolos al caso de los bosques. Estos componentes están 

estructurados en una línea temporal que considera los procesos críticos y sus variables antes, 

durante y después del incendio. Antes de que el incendio ocurra, todos los bosques de la zona están 
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expuestos pero difieren en su “valor”, cuantificado en términos de los SE que pueden ser perdidos, o 

Valores Expuestos. Pero estos ES solo pueden ser perdidos si el incendio ocurre. En un lugar, la 

magnitud de la perturbación y su distribución de probabilidad puede ser cuantificada utilizando 

índices integrados que definen la Magnitud de la Perturbación. Cuando el incendio ocurre, las 

características del bosque modulan los efectos inmediatos del incendio (por ejemplo, la estructura del 

bosque, su inflamabilidad), afectando a la Susceptibilidad. Después del incendio, el bosque puede 

recuperarse según su estrategia regenerativa y las condiciones locales, lo que define su Capacidad 

Adaptativa. Asimismo, el riesgo se define como: 

 

    Risk = E * HM S * LAC      (Ec.1) 

 

Donde E se refiere a los Valores Expuestos (Exposed Values), HM es la Magnitud de la 

Perturbación (Hazard Magnitud), S es la Susceptibilidad (Susceptibility) y LAC es la Ausencia de 

Capacidad Adaptativa (Lack of Adaptive Capacity). Definimos E como la presencia de SE que pueden 

ser afectados por la perturbación, en este caso, la captación de carbono, la riqueza de aves, el control 

hidrológico y el control de la erosión. HM es la distribución de probabilidad de la perturbación, en este 

caso el Fire Weather Index (FWI) (Van Wagner 1987), modificada con variables adicionales. S es la 

predisposición de ser afectado por el incendio, que depende características que modulan los efectos 

inmediatos del incendio. LAC es la ausencia de capacidad del bosque de recuperarse tras el fuego a 

medio plazo. Note que E y HM se refieren a la situación antes del incendio, mientras que S se refiere 

a la situación durante el fuego y LAC a las condiciones del bosque después del fuego. Cada uno de 

estos componentes está definido por indicadores que son (1) intrínsecos, referidos a las 

características internas del bosque (por ejemplo, características de la especie); o (2) extrínsecos, 

referidos a factores externos que operan a escalas más amplias (por ejemplo, la topografía) (Lecina-

Diaz et al. 2020)⁠. 
 

Datos e indicadores usados 

 

 Se han usado diferentes fuentes de información para definir los indicadores de los distintos 

componentes del riesgo (valores expuestos, magnitud de la perturbación, susceptibilidad y ausencia 

de capacidad adaptativa). La escala de referencia es la parcela del Tercer Inventario Forestal 

Nacional (IFN3), de modo que todos los indicadores se han calculado a esta escala. Hemos usado 

datos de 7.147 a 9.732 parcelas, dependiendo del SE considerado. 

 

 Valores Expuestos (E). Se ha incluido la captación de carbono, la riqueza de aves, el control 

hidrológico y el control de la erosión. La retención de carbono es la tasa de captación de carbono, 

medida como la diferencia del estoc de carbono entre el segundo y tercer Inventario Forestal Nacional 

(IFN), en toneladas/ha/año. La riqueza de aves se ha usado como proxy de la biodiversidad, y se ha 

calculado mediante el Segundo Atlas de Aves Nidificantes de Cataluña (Estrada et al. 2004), haciendo 

el recuento del número total de especies asociadas con hábitats forestales (especies forestales 

generalistas y especialistas) presentes píxeles de 1 x 1 km centrados en cada parcela del IFN3. El 

control hidrológico es la capacidad de los bosques de controlar las avenidas (es decir, la cantidad de 

agua interceptada por el dosel forestal o retenida en el suelo), calculada como 1- agua 

exportada/precipitación, predicha en el modelo de De Cáceres et al. (2015) para cada parcela del 

IFN3. El control de la erosión es el porcentaje de erosión evitada debido a la presencia de bosque, es 

decir, la diferencia en la ecuación de RUSLE (Revisited Universal Soil Loss Equation) entre el suelo sin 

vegetación y con la cubierta actual de bosque en la parcela. 

 

 Magnitud de la perturbación (HM). Se ha usado la distribución diaria del Fire Weather Index 

(FWI) de junio a septiembre del Joint Research Centre a 0.28 grados (Joint Research Centre 2017). El 

FWI combina temperatura, velocidad del viento, humedad relativa y precipitación a escala diaria 

(incluyendo el efecto acumulativo de la meteorología de los días previos) para estimar el peligro de 
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incendio (Van Wagner 1987). Se ha usado el método de Monte Carlo para obtener muestras 

repetidas aleatoriamente de la distribución diaria del FWI. Se ha incorporado la continuidad forestal a 

escala de paisaje y la frecuentación humana (definida como la combinación de la población, la 

distancia a núcleos de población y vías de comunicación) como modificadores de la magnitud de la 

perturbación. De este modo, se obtiene un rango de valores de la magnitud de la perturbación (esto 

es, una distribución) para cada parcela. 

 

 Susceptibilidad (S). Está definida con los factores intrínsecos y extrínsecos que modulan los 

efectos inmediatos del fuego. Los factores intrínsecos incluyen características estructurales y 

funcionales. Las características estructurales incluidas son la continuidad vertical y horizontal y la 

cantidad de combustible (biomasa total de matorral y biomasa fina de los árboles). Las características 

funcionales incluidas son el grosor de la corteza (obtenida con fuentes bibliográficas a nivel 

específico) y la inflamabilidad. Los factores extrínsecos son la capacidad de extinción de los bomberos 

(definida como la distancia de las parcelas a los cuerpos de agua, las estaciones de bomberos y las 

torres de vigilancia). 

 

 Ausencia de Capacidad Adaptativa (LAC). Está calculada como 1 – Capacidad Adaptativa. La 

capacidad adaptativa está definida por factores intrínsecos y extrínsecos. Los intrínsecos son la 

capacidad de regeneración de las especies (capacidad de rebrote y germinación post-incendio). Los 

factores extrínsecos son las características externas que promueven la regeneración, definidas a 

través del site index estimado a partir de modelos lineales en que el incremento de área basal (en 

cm2/año) como variable respuesta y la radiación, aridez, pedregosidad e índice topográfico como 

variables explicativas. 

 

Ponderación y agregación de los indicadores 

 

 Excepto para los valores expuestos y el FWI, los demás indicadores se han estandarizado (se 

han dividido por su valor máximo) para darles un rango de 0 a 1. Posteriormente, hay que decidir 

cómo combinar los indicadores y qué importancia (o peso) tienen para cada componente de riesgo 

(magnitud de la perturbación, susceptibilidad y ausencia de capacidad adaptativa). Para ello, hemos 

aplicado tres métodos de peso: (1) asignar el mismo peso para todos los indicadores del componente; 

(2) asignarle el peso estadístico basado en su varianza explicada a partir de PCA; y (3) asignarle el 

peso con criterio experto. Después de comprobar que el método no tenía un efecto significativo en el 

valor final de los componentes, se aplicó el criterio estadístico. 

 

Agregación de los componentes y asociación a los valores en riesgo 

 

 Se combinan los componentes según la ecuación 1. Debido a que la relación entre la 

magnitud de la perturbación y la pérdida inmediata de valores expuestos que define la susceptibilidad 

no es lineal, mediada por el exponente S, se han usado datos del FWI de la literatura que 

corresponden con la pérdida completa del bosque (pérdida inmediata de valores) para ajustar el 

coeficiente de susceptibilidad, S. Siguiendo la ecuación 1, se ha elevado la distribución de la 

magnitud de la perturbación de cada parcela a su susceptibilidad y se han truncado los resultados de 

modo que la pérdida inmediata sea 1 (es decir, el 100 % de los valores se pierden). Multiplicando el 

resultado por la ausencia de capacidad adaptativa y los valores expuestos se obtiene una distribución 

de valores en riesgo para cada parcela y SE en riesgo. Entonces se definen dos condiciones: medias y 

extremas. Las condiciones medias corresponden a al valor medio de cada distribución, mientras que 

las condiciones extremas son el percentil 90 de cada distribución. Se realiza un mapa de cada 

servicio en riesgo bajo condiciones medias y extremas, así como los cambios relativos del riesgo 

asociados a condiciones extremas vs medias de la perturbación (logaritmo (percentil 90 del 

riesgo)/(riesgo medio)). 
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Análisis de datos 

  

 Para evaluar la influencia de los componentes del riesgo (E, HM, S y LAC) en la variabilidad 

espacial del riesgo de pérdida de SE, se han realizado correlaciones de Pearson entre ellos para 

determinar si los diferentes componentes del riesgo están asociados espacialmente entre sí. Para 

analizar el efecto de los componentes el riesgo (E, HM, S y LAC) bajo condiciones medias y extremas 

de riesgo, se han realizado análisis de sensibilidad utilizando el paquete de R ‘tgp’ en una muestra 

aleatoria de 500 parcelas. Está basado el análisis de sensibilidad de bayesiano de Monte Carlo, 

dibujando ‘Random Latin hypercube samples’ para cada iteración de cada cadena de Markov de 

Monte Carlo para estimar los efectos principales y de primer orden, así como los índices totales de 

sensibilidad (Gramacy 2016). 

 

 Para determinar el efecto del clima y el tipo funcional de bosque en el riesgo de pérdida de SE 

bajo condiciones medias y extremas, se han realizado árboles de regresión (paquete ‘caret’ de R, 

Kuhn et al. (2015)) para los cuatro SE en riesgo (retención de carbono, riqueza de aves, control 

hidrológico y control de la erosión) y las dos situaciones (media y extrema). Las variables explicativas 

son el tipo funcional de bosque (planifolios perennes, planifolios caducos, coníferas mediterráneas y 

coníferas no mediterráneas) y el clima (temperatura media anual y precipitación media anual del Atlas 

Climático Digital de Cataluña (Ninyerola et al. 2000)). 

 

 Para evaluar la influencia el clima y el tipo funcional de bosque en el incremento de riesgo 

asociado con condiciones extremas vs. medias, se realizan árboles de regresión en la log-ratio del 

riesgo bajo condiciones extremas y medias (log((percentil 90 del riesgo)/(riesgo medio))), con el tipo 

funcional de bosque y el clima (temperatura y precipitación) como variables explicativas. 

 

4 Resultados 

 

Influencia de los valores expuestos, la magnitud de la perturbación, la susceptibilidad y la ausencia 

de capacidad adaptativa en el riesgo de pérdida de servicios ecosistémicos 

 

  La distribución espacial de los componentes del riesgo (valores expuestos, magnitud de la 

perturbación, susceptibilidad y ausencia de capacidad adaptativa) tiene patrones comunes 

dependiendo de la situación de riesgo (media o extrema) y el valor expuesto considerado (Figura 1). 

Bajo condiciones medias, los valores más altos de magnitud de la perturbación se encuentran en el 

sur, correspondiéndose con las áreas de mayor riesgo medio para todos los SE, mientras que los 

valores menores de magnitud de la perturbación se encuentran en el norte (Figuras 1 y 2). 
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 Figura 1. Distribución espacial de los valores expuestos (retención de carbono, riqueza de aves, control hidrológico y 

control de la erosión), la susceptibilidad y la ausencia de capacidad adaptativa en el área de estudio (Cataluña). 
   

  Bajo condiciones extremas, los valores más altos de magnitud de la perturbación están en el 

centro y sur, correspondiéndose con los valores más altos en riesgo de riqueza de aves y control 

hidrológico (Figuras 1 y 2). El análisis de sensibilidad muestra que bajo condiciones medias la 

magnitud de la perturbación es el componente del riesgo que tiene una mayor influencia en todos los 

SE, mientras que la susceptibilidad y la ausencia de capacidad adaptativa son los componentes 

menos influyentes. Bajo condiciones extremas, la magnitud de la perturbación sigue siendo 

influyendo en el riesgo pero su importancia es menor que bajo condiciones medias y, en el caso de la 

retención de carbono y el control de la erosión, los valores expuestos pasan a ser más importantes 

que la magnitud de la perturbación. 
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Figura 2. Distribución espacial de los servicios ecosistémicos en riesgo (retención de carbono, riqueza de aves, control 

hidrológico y control de la erosión) en el área de estudio (Cataluña) bajo condiciones medias y extremas. 
    

Efecto del clima y el tipo funcional de bosque en el riesgo de pérdida de servicios ecosistémicos 

 

  Los árboles de regresión mostraron que el clima y el tipo funcional de bosque son factores 

explicativos para definir los grupos de SE en riesgo de incendios bajo condiciones medias y extremas. 

Bajo condiciones medias, la precipitación anual (a partir de ahora, precipitación) es el factor más 

importante que define los grupos de riesgo para todos los SE excepto para el control de la erosión. En 

particular, los bosques más húmedos (es decir, con precipitación > 697, 733 o 768 mm/año 

dependiendo del SE) tienen el menor riesgo de perder la capacidad de retención de carbono, la 

riqueza de aves y el control hidrológico en caso de incendio. Para estos tres SE, el riesgo más elevado 

está asociado a situaciones cálidas (temperatura > 10 ºC). El tipo funcional de bosque también es 

importante, ya que todos los bosques excepto las coníferas mediterráneas tienen un riesgo elevado 

de perder su capacidad de retención de carbono, y las coníferas no mediterráneas tienen el mayor 

riesgo de perder la riqueza de aves. Respecto al control de la erosión, riesgos altos están 

determinados por el tipo de bosque (riesgos mayores para las coníferas no mediterráneas) y 

temperaturas relativamente cálidas (>7,8 ºC). 

 

  Bajo condiciones extremas, los factores que definen los grupos de riesgo son similares que 

bajo condiciones medias en términos de relevancia y dirección. Aun así, hay algunas diferencias entre 

la importancia relativa de las variables y umbrales específicos. En general, la importancia del tipo 

funcional de bosque aumenta y, para los cuatro SE, las coníferas no mediterráneas están asociadas 

con el mayor riesgo. La precipitación sigue siendo el factor más importante que determina el riesgo de 

perder riqueza de aves y control hidrológico, pero con umbrales distintos a las condiciones medias. La 

temperatura cálida sigue asociada a riesgos elevados de perder la capacidad de retención de carbono 

y de control hidrológico, pero con límites más bajos (alrededor de los 9 ºC). Por el contrario, 

temperaturas altas (>13 ºC) están asociadas con el riesgo más bajo de perder el control de la erosión. 

Influencia del clima y el tipo funcional de bosque en incrementos potenciales del riesgo 
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  Cambios grandes en el riesgo (es decir, log-ratios grandes entre condiciones extremas y 

medias) están determinados por la distribución de la magnitud de la perturbación y, por lo tanto, por 

la distribución del FWI en cada parcela. Los mayores incrementos del riesgo se han encontrado en 

bosques con valores medios de riesgo bajos (es decir, en zonas del norte), mientras que los menores 

incrementos en riesgo están en áreas donde el riesgo medio es el más alto (es decir, en el sur). La 

precipitación es el factor principal que determina el cambio en el riesgo con dos umbrales distintos 

dependiendo del grupo considerado. El menor incremento del riesgo está en bosques con menos de 

606 mm/año de precipitación, mientras que el mayor incremento en riesgo está en bosques con 

precipitación mayor a 815 mm/año. Incrementos mayores del riesgo entre condiciones medias y 

extremas están asociados con bosques con elevada retención de carbono, elevado control de la 

erosión y bajo control hidrológico, mientras que la correlación con la riqueza de aves es débil 

(correlaciones de 0,27, 0,46, -0,30 y 0,03, respectivamente). 

 

5 Discusión 

 

  En general, la magnitud de la perturbación es el componente más importante que define el 

riesgo bajo condiciones medias y, sorprendentemente, los valores expuestos pasan a ser los más 

importantes cuando las condiciones son extremas. El clima es el factor más importante que 

determina el riesgo de SE bajo condiciones medias, pero el tipo funcional de bosque – en particular 

las coníferas no mediterráneas – gana importancia bajo condiciones extremas. Sin embargo, el 

incremento en el riesgo (el cambio de condiciones medias a extremas de riesgo) está determinado 

por la precipitación, con incrementos mayores del riesgo en bosques relativamente húmedos con 

riesgo medio bajo. 

 

Influencia de los valores expuestos, la magnitud de la perturbación, la susceptibilidad y la ausencia 

de capacidad adaptativa en el riesgo de pérdida de servicios ecosistémicos 

 

  La magnitud de la perturbación es el componente más importante del riesgo, especialmente 

bajo condiciones medias. El FWI es el principal indicador de la magnitud de la perturbación en este 

estudio, y es uno de los índices más usados para predecir el riesgo de incendio. De hecho, el FWI ha 

sido previamente relacionado con la ocurrencia de incendios y área quemada en el Mediterráneo 

(Palheiro et al. 2006; Amatulli et al. 2013; Pérez-Sánchez et al. 2017). Nuestros resultados son 

consistentes con otros estudios que muestran que áreas con mayor ocurrencia de incendios y 

grandes áreas quemadas tienen mayores impactos en los SE (Thom and Seidl 2016; Harper et al. 

2018; Pausas and Keeley 2019). Aunque previos estudios han mostrado que la capacidad adaptativa 

es un componente relevante de la vulnerabilidad y el riesgo (Román et al. 2013; Thorne et al. 2018), 

hemos visto que es uno de los factores menos influentes del riesgo según el análisis de sensibilidad. 

No obstante, la capacidad adaptativa depende de las características funcionales del bosque (por 

ejemplo, las coníferas mediterráneas tienen estrategias de regeneración post-incendio mientras que 

las no mediterráneas no (Rodrigo et al. 2004)) y varía mucho en el espacio. 

 

  Cuando las condiciones son extremas, la magnitud de la perturbación pierde importancia y los 

valores expuestos pasan a ser los más importantes para el riesgo de pérdida de retención de carbono 

y control de la erosión. Bajo condiciones extremas, los valores mayores de magnitud de la 

perturbación se extienden hasta zonas del centro y norte (Figura 1), resultado que es coherente con 

otros estudios que sugieren que los incendios extremos podrían darse en latitudes y altitudes 

mayores del Mediterráneo (Vilà-Cabrera et al. 2012; Duguy et al. 2013). En estas áreas se encuentran 

principalmente los planifolios y las coníferas no mediterráneas que almacenan más carbono que las 

coníferas mediterráneas de zonas del sur (Vayreda et al. 2012). Además, los planifolios y los bosques 

no mediterráneos acostumbran a estar en zonas húmedas y con pendientes elevadas, resultando en 

mayor control de la erosión. Por lo tanto, el incremento de la extensión del riesgo bajo condiciones 
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extremas puede resultar en mayor retención de carbono expuesto y control de la erosión en riesgo y, 

en consecuencia, mayor pérdida de SE en caso de incendio forestal. 

 

Efecto del clima y el tipo funcional de bosque en el riesgo de pérdida de servicios ecosistémicos 

 

  El riesgo de pérdida de SE está principalmente determinado por el clima. Bajo condiciones 

medias, los bosques húmedos tienen el riesgo más bajo de perder SE, a excepción del control de la 

erosión. Precipitaciones bajas tienes un efecto importante en el área quemada, ya que reducen la 

humedad del combustible y aumentan su inflamabilidad (Littell et al. 2009; Holden et al. 2018). 

Condiciones de menor humedad y mayor temperatura ponen la retención de carbono bajo el mayor 

riesgo para todos los tipos funcionales de bosque excepto las coníferas mediterráneas (es decir, 

Pinus halepensis, P. pinea y P. pinaster). Precipitaciones bajas y temperaturas altas hacen que 

aumente la magnitud de la perturbación que, junto con los niveles más elevados de retención de 

carbono en todos los tipos de bosque excepto las coníferas mediterráneas (Vayreda et al. 2012), 

resulta en los valores más elevados de riesgo de pérdida de retención de carbono. En referencia a la 

riqueza de aves, las coníferas no mediterráneas (por ejemplo, Pinus syvestris, P. pinea, P. uncinata, 

Abies alba) y los bosques que crecen bajo condiciones cálidas tienen el riesgo más elevado. Previos 

estudios muestran que la temperatura afecta negativamente a la riqueza de aves en la zona de 

estudio (Lecina-Diaz et al. 2018), ya que la mayoría de las aves forestales son especies de clima frío 

que se encuentran en el límite sur de su distribución en Europa (Regos et al. 2017). Aunque cambios 

en las comunidades de aves son frecuentes poco después del fuego debido a cambios que el fuego 

provoca en el hábitat y la disponibilidad de recursos, la riqueza de aves vuelve a niveles previos al 

fuego después de unos años (Saracco et al. 2018; Zlonis et al. 2019). Sin embargo, cambios en el 

hábitat post-incendio en bosques de coníferas no mediterráneas pueden verse agravados por su 

ausencia de capacidad de regeneración post-incendio, con consecuencias para las comunidades de 

aves. En referencia al control de la erosión, el riesgo mayor está en las coníferas no mediterráneas en 

temperaturas relativamente cálidas (>7,8 ºC). La ausencia de capacidad adaptativa de las coníferas 

no mediterráneas, en comparación con los demás grupos funcionales, puede resultar también en un 

mayor riesgo de erosión, debido a las limitaciones de crecimiento después del fuego (Maringer et al. 

2012; Reyes et al. 2015), pero la temperatura limita su riesgo a través de la magnitud de la 

perturbación de estos bosques, al menos bajo condiciones medias (es decir, valores bajos de FWI en 

áreas con bajas temperaturas). 

 

  Bajo condiciones extremas, el clima sigue siendo un factor relevante para los SE en riesgo, 

aunque con distintos umbrales de precipitación y temperatura. Áreas más húmedas y frías tienen un 

riesgo mayor que bajo condiciones medias, en concordancia con otros estudios que relacionan climas 

menos áridos con mayor biomasa disponible para generar severidad extrema post-incendio (Lecina-

Diaz et al. 2014). Por el contrario, la importancia del tipo de bosque aumenta, siendo las coníferas no 

mediterráneas las que tienen el mayor riesgo de perder SE. Bajo estas condiciones, el factor que 

diferencia los tipos funcionales de bosque es la ausencia de capacidad adaptativa de las coníferas no 

mediterráneas, que resulta en este tipo de bosque siendo el que tiene más riesgo. Sin embargo, 

estudios previos han mostrado que el calentamiento climático está acelerando condiciones de 

regeneración post-incendio desfavorables, sin tener en cuenta el tipo funcional de bosque (por 

ejemplo, menor capacidad de germinación y rebrote debido a clima desfavorable) (Enright et al. 2015; 

Stevens-Rumann et al. 2018). Las coníferas no mediterráneas de zonas húmedas se han visto 

previamente afectadas por incendios extremos y han mostrado una capacidad de regeneración 

limitada en comparación con otros tipos de bosques (Retana et al. 2002; Rodrigo et al. 2004; Pausas 

et al. 2008). Esto es consistente con otros estudios que las han calificado como vulnerables debido a 

su ausencia de capacidad de regeneración, ya que está estrechamente ligada con la capacidad de 

dispersión de semillas de los árboles supervivientes (Vilà-Cabrera et al. 2012; Christopoulou et al. 

2014). En consecuencia, estos bosques a veces cambian hacia otros tipos de bosque (básicamente 
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dominados por especies rebrotadoras), o hacia otros tipos de vegetación como los matorrales (Retana 

et al. 2002; Pérez-Cabello et al. 2010), resultando en impactos muy elevados en sus SE. 

 

Influencia del clima y el tipo funcional de bosque en incrementos potenciales del riesgo 

 

   Aunque los incendios forestales son una parte integral de los bosques, es probable que 

aumente el riesgo de incendio en muchos lugares como consecuencia del cambio climático, haciendo 

que los incendios bajo condiciones extremas sean más comunes en un futuro. De este modo, 

caracterizar los bosques en relación con el cambio de condiciones (actuales) medias a extremas 

puede ser relevante para el riesgo de pérdida de SE. Los incrementos mayores de SE en riesgo 

ocurren en los bosques más húmedos del área de estudio, que actualmente tienen poco riesgo. Estos 

bosques relativamente húmedos crecen sin limitaciones hídricas, por lo que están asociados a una 

capacidad de retención de carbono y de control de la erosión alta. Aunque estos bosques no están 

comúnmente afectados por incendios (Díaz-Delgado et al. 2004; Brotons et al. 2013), estudios 

previos sugieren un incremento de incendios en latitudes del norte a elevada altitud en regiones 

mediterráneas (Duguy et al. 2013). El cambio climático hará aumentar la severidad e intensidad de 

los episodios de sequía en el mediterráneo, resultando en incrementos de más del 50% de días 

favorables a incendios extremos (Vilà-Cabrera et al. 2012; Bowman et al. 2017). Escenarios futuros 

de incrementos de temperatura de 2-4 ºC en el sur de Europa hacia el 2080 suponen una reducción 

de la precipitación hasta del 30% (Vilà-Cabrera et al. 2012; Bowman et al. 2017), y se espera un 

aumento de la frecuencia de incendios en otras regiones del mundo en un futuro (Moritz et al. 2012; 

Liu et al. 2013; Coogan et al. 2019). Por lo tanto, habría que tener en cuenta que pueden aparecer 

nuevas áreas con un alto riesgo de pérdida de SE y estás deberían ser consideradas una prioridad 

para la gestión forestal orientada a reducir la susceptibilidad y aumentar la capacidad adaptativa de 

los bosques. 

 

6 Conclusiones 

 

En estudio, hemos evaluado el riesgo actual y futuro de perder SE (retención de carbono, 

control hidrológico y control de la erosión) y biodiversidad (riqueza de aves) debido a incendios 

forestales, enfatizando las grandes diferencias grupos tipos funcionales de bosque. En este sentido, 

la gestión forestal que favorezca planifolios sobre coníferas no mediterráneas podría ser promovida 

para aumentar la capacidad adaptativa y, como consecuencia, reducir el riesgo de perder SE. No 

obstante, no está todavía claro hasta qué punto el clima futuro cambiará la distribución de las 

especias y los regímenes de incendios, y cómo estos cambios afectarán a la magnitud de la 

perturbación, susceptibilidad y capacidad adaptativa del futuro, que definen el riesgo. Hemos 

aproximado las condiciones futuras utilizando valores extremos de la magnitud de la perturbación, 

pero entender mejor la distribución futura de la magnitud de la perturbación sigue siendo un reto. 

Este estudio constituye un avance en la cuantificación de la vulnerabilidad y el riesgo que puede ser 

aplicado en otros sistemas. Debido al incremento de la intensidad de los regímenes de 

perturbaciones en Europa (Seidl et al. 2011) y de la vulnerabilidad a incendios en otras zonas del 

mundo (Buotte et al. 2019), nuestros resultados pueden contribuir al desarrollo de políticas futuras 

mediante la anticipación de condiciones asociadas a riesgos particularmente elevados, que pueden 

ser usadas como guía para una gestión forestal eficiente. 
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