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Resumen  

Las especies exóticas se utilizan frecuentemente en repoblaciones forestales por su alta 

productividad y capacidad de adaptación a ambientes poco favorables. El incremento de la aridez y 

de la frecuencia e intensidad de las sequías extremas podrían incrementar la capacidad invasora de 

estas especies que podrían desplazar a las nativas. En este trabajo evaluamos el crecimiento radial 

de coníferas nativas (Pinus pinaster, P. nigra y P. sylvestris) y una exótica (Cupressus arizonica) que 

coexisten lo largo de gradientes ambientales en la Sierra de Guadarrama. Mediante métodos 

dendrocronológicos evaluamos las relaciones crecimiento-clima, la resiliencia a eventos de sequía 

extrema y proyectamos el crecimiento de las especies estudiadas bajo diferentes escenarios 

climáticos. Nuestros resultados muestran una tendencia de crecimiento más positiva en C. arizonica 

que en P. pinaster y P. sylvestris en los extremos del gradiente ambiental. Además, C. arizonica 

mostró una mayor resiliencia a eventos de sequía que las especies nativas. Las proyecciones de 

crecimiento corroboran una mejor respuesta de C. arizonica al aumento de la aridez, especialmente 

en comparación con P. sylvestris. Estos resultados sugieren una mayor vulnerabilidad frente al 

cambio climático de las coníferas nativas, lo que podría favorecer un cambio de dominancia en estas 

masas forestales hacia C. arizonica.    
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1. Introducción  

 

En los últimos siglos, el ser humano ha trasladado numerosas especies de plantas leñosas 

fuera de sus rangos naturales de distribución con diferentes propósitos. Muchas de estas especies se 

han naturalizado e incluso mostrado un carácter invasor (Binggeli, 1996; Richardson, 1998; 

Richardson et al., 2000; Richardson et al., 2011). En las últimas décadas, la globalización ha 

acelerado la entrada de especies exóticas en todas las regiones del planeta. Se consideran especies 

exóticas naturalizadas a aquellas capaces de formar una población, reproducirse y aumentar en 

número hasta formar una colonia que se autoperpetúa fuera de su rango de distribución y sin ser 

consecuencia de procesos de dispersión natural (Richardson et al., 2000). Una especie exótica es 

además invasora cuando se dispersa a grandes distancias en poco tiempo, siendo un agente de 

cambio que amenaza la diversidad biológica (Richardson et al., 2000; Ley 42/2007). Algunos rasgos 

biológicos pueden explicar el éxito de naturalización o invasión de las especies exóticas fuera de su 

rango de distribución natural. En general, son especies de crecimiento rápido, con amplia tolerancia 

ambiental y elevada plasticidad fenotípica (Rejmanek & Richardson, 1996; Sexton et al., 2002, 

Davidson et al., 2011). En este sentido, una mejor adaptación de las especies exóticas respecto de 

las nativas al cambio climático podría favorecer la exclusión competitiva de las especies nativas 

(Dukes & Mooney, 1999; Hellmann et al., 2008; Godoy et al., 2011). 
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Las invasiones biológicas junto al cambio climático constituyen dos de los motores más 

importantes del cambio global. Ambos modifican la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas 

y alteran la dinámica poblacional, la composición de las comunidades y la distribución geográfica de 

las especies nativas (Vitousek, 1994; Schröter et al., 2005; Walther et al., 2009). Sin embargo, el 

efecto del cambio climático y la introducción de especies exóticas sobre los ecosistemas se ha 

estudiado generalmente de forma independiente (Walther et al., 2009; Medina-Villar et al., 2020), sin 

considerar las posibles interacciones entre ellos a pesar de su evidente importancia. Los distintos 

escenarios de cambio climático predicen un aumento continuado de las temperaturas y de la 

frecuencia y magnitud de eventos climáticos extremos como olas de calor y sequías (IPCC, 2014; 

Spinoni et al., 2018). Dichos eventos climáticos tienen un impacto significativo en las comunidades 

forestales, modificando su estructura y composición (Ruiz-Benito et al., 2017). En este contexto, los 

bosques de zonas con limitaciones hídricas, como los de la cuenca mediterránea, han sido 

identificados como uno de los ecosistemas más vulnerables al cambio climático (Neumann et al., 

2017) y es esperable que sufran cambios más bruscos de composición que otros bosques de áreas 

templadas (Ruiz-Benito et al., 2017). En los bosques mediterráneos la recurrencia de eventos de 

sequía se ha relacionado con respuestas específicas de cada especie en términos de crecimiento, 

mortalidad y regeneración (Marqués et al., 2016; Andivia et al., 2020). Por ello, es esperable que la 

existencia de estas diferencias interespecíficas en la respuesta demográfica a eventos de sequía 

determine la dinámica forestal y con ello los cambios futuros en la composición del ecosistema (Reyer 

et al., 2015; Ruiz-Benito et al., 2017). 

 

La resiliencia se define como la capacidad de los individuos, poblaciones o comunidades de 

restaurar la estructura y funcionamiento previo a una perturbación (sensu Holling 1973) y, en este 

sentido, es un concepto cada vez más usado en el mundo académico para evaluar la estabilidad de 

los ecosistemas a eventos extremos de sequía (Lloret et al., 2011). La evaluación de la resiliencia a 

eventos de sequía en especies que coexisten puede contribuir a predecir la dinámica forestal en 

respuesta al cambio climático. Sin embargo, hasta ahora ningún estudio ha comparado la resiliencia 

a eventos de sequía entre especies forestales autóctonas y exóticas que coexisten en un ecosistema.  

 

2. Objetivos 

 

El objetivo principal de este trabajo fue comparar la sensibilidad al clima y la resistencia y la 

resiliencia a eventos de sequía del ciprés exótico Cupressus arizonica Greene y las especies 

autóctonas de pino Pinus pinaster Ait., Pinus nigra subsp. salzmannii J.F. Arnold., y Pinus sylvestris L. 

coexistentes en el centro de la península ibérica, y analizar sus tendencias de crecimiento bajo 

diferentes escenarios de cambio climático. Para ello, se reconstruyó el crecimiento de las distintas 

especies siguiendo un enfoque dendroecológico. Dado que la especie exótica C. arizonica está 

naturalizada en la península ibérica, se espera que presente una menor vulnerabilidad y mayores 

valores de resistencia y resiliencia a la sequía que las especies nativas. Los resultados de este 

estudio pueden ayudar a predecir la dinámica poblacional de las masas forestales donde coexisten 

especies exóticas y nativas y los efectos del cambio climático sobre el carácter invasor de C. 

arizonica.  

 

3. Metodología 

 

3.1. Área de estudio 

 

El área de estudio, La Pedriza, se encuentra situada en el centro de la península ibérica, en la 

vertiente sur del Parque Nacional de la Sierra de Guadarrama (40°44' N, 3°54 W), a una altitud 

comprendida entre los 890 y los 2.090 m s.n.m. Se caracteriza por ser un clima mediterráneo 

continental con -0,4ºC de temperatura media del mes más frío y 17,0ºC del más cálido (enero y julio 
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respectivamente). La precipitación total anual aproximada es de 880 mm (dato de las estaciones 

meteorológicas de Puerto de Navacerrada y Colmenar Viejo; AEMET, 2019). Su ubicación geográfica y 

altitud ha permitido la existencia de características climáticas transicionales entre la región 

mediterránea y la región eurosiberiana en el paraje. Además, el acusado gradiente altitudinal, 

caracterizado por un conjunto de peñas y riscos de formas sinuosas, genera una alta variabilidad de 

factores climáticos y edáficos en una extensión de terreno relativamente pequeña. La Pedriza es en 

su mayoría un batolito granítico originario de la era Paleozoica. A mediados del siglo XX se repoblaron 

3.926 ha dentro del paraje de La Pedriza con varias especies de coníferas (P. pinaster, P. nigra, P. 

sylvestris y C. arizonica; Valdés y Carlos, 1996), que coexisten en la actualidad con otras especies de 

vegetación autóctona. En las cotas más bajas se desarrollan arbustos como la jara pringosa (Cistus 

ladanifer L.), y en las altas la jara estepa (Cistus laurifolius L.). También podemos encontrar árboles y 

arbustos como enebros (Juniperus oxycedrus L.), acebos (Ilex aquifolium L.), madroños (Arbutus 

unedo L.), tejos (Taxus baccata L.) y sabinas (Juniperus thurifera L.) en menor proporción.  

 

3.2. Especies de estudio 

 

Cupressus arizonica es una especie autóctona de las montañas de Arizona, Nuevo México y 

Texas, donde se encuentra a altitudes comprendidas entre los 1.000 y 2.000 m s.n.m. (Flora of North 

America, 1993). Fue introducida hace décadas en la península ibérica para su uso como seto, como 

árbol ornamental en parques urbanos y en repoblaciones forestales. Es una especie muy resistente a 

la sequía, relativamente tolerante al frío y a las heladas, y capaz de vivir en casi todo tipo de suelos 

(Flora of North America, 1993; Valdés y Carlos, 1996; CABI, 2020). En el área de estudio las 

poblaciones de C. arizonica son fruto de planes de repoblación realizados en los años 50 del siglo XX 

(Valdés y Carlos, 1996). Cupressus arizonica coexiste con especies autóctonas de pino (Pinus 

pinaster, Pinus nigra y Pinus sylvestris), procedentes también de repoblaciones. Estas especies de 

pino muestran distinta tolerancia a la sequía que se refleja en su distribución natural a lo largo de 

gradientes altitudinales y latitudinales coincidentes con distintos niveles de disponibilidad hídrica 

(Ruiz-Benito et al., 2012). De este modo, P. pinaster es la especie más tolerante a la sequía seguida 

de P. nigra y P. sylvestris (Martín-Benito et al., 2013; Herrero & Zamora, 2014; Marqués et al., 2016). 

En el área de estudio estas especies muestran una segregación altitudinal de modo que P. pinaster 

ocupa el piso inferior (aprox. 900-1200 m s.n.m.), seguida de P. nigra (aprox. 1100-1300 m s.n.m.) y 

de P. sylvestris (aprox. 1100-1800 m s.n.m.).  

 

3.3. Diseño de muestreo y métodos dendrocronológicos 

 

Se seleccionaron rodales en los cuales coexistieran las distintas especies de pinos autóctonas 

con la especie exótica, siguiendo la segregación en altura de las especies de pino. De este modo, se 

seleccionaron tres sitios para cada combinación de especies (C. arizonica - P. pinaster; C. arizonica - 

P. nigra y C. arizonica - P. sylvestris), es decir, 9 sitios en total. Dentro de cada sitio se seleccionaron y 

se muestrearon al azar 5 individuos de C. arizonica y 5 individuos de la especie de pino 

correspondiente. De cada uno de los individuos se registró el diámetro a la altura del pecho (DBH) y 

se obtuvo un testigo de madera usando una barrena de Pressler (90 testigos).  

 

Los testigos fueron procesados según métodos dendrocronológicos estándar (Fritts, 2001). En 

primer lugar, se dejaron secar al aire durante 48 h para después pegarse con cola sobre soportes de 

madera. Posteriormente, fueron lijados usando gradualmente lijas de tamaño de grano ascendente 

(80, 120 y 300) para facilitar la visualización de los distintos anillos. Finalmente, las muestras fueron 

escaneadas a 1200 ppp mediante un scanner (EPSON V8 Perfection, Japón) y se midió la anchura de 

cada anillo mediante el software ImageJ 1.51 k (Schneider et al., 2012) con una precisión de 0,01 

mm. Una vez medidos, se realizó la datación cruzada de todas las muestras teniendo en cuenta los 

años característicos, es decir años en los que la mayoría de los árboles mostraban crecimientos muy 

elevados o muy bajos con respecto al promedio. Para cuantificar el crecimiento, calculamos el área 
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basal de cada árbol (BA = π × (DBH/2)2) en cada año restando sucesivamente la anchura medida de 

los anillos a partir del DBH y asumiendo que la superficie transversal del tronco es aproximadamente 

concéntrica. Por último, expresamos el crecimiento radial anual en términos de incremento de área 

basal (Basal Area Increment, BAI, cm2), ya que proporciona una estimación del crecimiento radial más 

robusta que la anchura de anillos (Biondi & Qeadan, 2008). Para ello, calculamos la diferencia en 

área basal entre años consecutivos: 

𝐵𝐴𝐼 = 𝜋(𝐵𝐴𝑡
2 − 𝐵𝐴𝑡−1

2) 

Siendo BAt y BAt-1 los incrementos radiales al final y al principio de un determinado anillo de 

crecimiento.  

 

3.4. Resiliencia y resistencia a eventos de sequía  

 

  En primer lugar, identificamos en los testigos los eventos de sequía acontecidos durante el 

periodo de estudio. Para asegurar un número mínimo adecuado de individuos de cada especie para el 

análisis estadístico y para evitar las oscilaciones de crecimiento asociadas al estado juvenil, 

determinamos 1974 como el año de inicio del estudio. Los eventos de sequía se correspondieron con 

el percentil 15 de los años más secos. De este modo se identificaron los años 1991, 1995, 2005, 

2009 y 2012 como eventos de sequía (Fig. 1, AEMET, 2019). Para analizar la resiliencia y resistencia 

del crecimiento a estos eventos de sequía se utilizaron los índices propuestos por Lloret et al. (2011). 

La resiliencia, definida como la capacidad de recuperar los niveles de rendimiento (en este caso 

crecimiento radial) anteriores a una perturbación, se calculó como la relación entre el crecimiento 

posterior (PostDr) y anterior a la sequía (PreDr). La resistencia, definida como la capacidad de 

mantener durante una perturbación el rendimiento anterior a la misma, se calculó como la relación 

entre el crecimiento durante el evento de sequía (Dr) y el crecimiento anterior al mismo (PreDr). El 

crecimiento anterior (PreDr) y posterior al evento de sequía se calculó como el crecimiento medio de 

los tres años anteriores y posteriores al evento, respectivamente.  

Resiliencia = PostDr ⁄ PreDr 

Resistencia = Dr ⁄ PreDr  

 

3.5. Análisis estadísticos 

 

Para evaluar la sensibilidad del crecimiento de cada especie a los factores climáticos usamos 

un modelo lineal mixto, donde el individuo fue considerado como un efecto aleatorio al tomarse 

medidas repetidas en el mismo. Además, se utilizó una estructura autoregresiva para considerar la 

autocorrelación temporal propia de las series de crecimiento radial. La variable respuesta de los 

modelos fue el BAI transformada logarítmicamente para cumplir con el principio de homocedasticidad 

necesario en los modelos lineales. Como efectos fijos se consideró la identidad del sitio y el tamaño 

de los individuos en forma de polinomio, para absorber la variabilidad consecuencia de muestrear 

distintos sitios y de la propia señal biológica del crecimiento, respectivamente. Además, también se 

incorporaron como efectos fijos la temperatura media y el balance hídrico anual (P-PET) permitiendo 

evaluar la sensibilidad del crecimiento a estas variables a partir de la pendiente del modelo. El 

balance hídrico anual se calculó como la diferencia entre la precipitación y la evapotranspiración. Los 

datos climáticos fueron extraídos de la base de datos del Climatic Research Unit (CRU) (Harris et al. 

2014). Todas las variables explicativas numéricas fueron estandarizadas, lo que permite la posterior 

comparación entre las pendientes de los modelos (Zuur et al., 2009). Se realizó un modelo para cada 

especie de pino y tres modelos en el caso de C. arizonica (uno para cada uno de los sitios de 

coexistencia con cada una de las especies de pino). Las pendientes del modelo para la temperatura y 

el balance hídrico se compararon entre especies mediante un t-test (P<0.05).  
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Figura 1. Valores medios de P-PET (línea verde) y temperatura media anual (línea gris) para cada en el área de estudio. Las 

líneas discontinuas indican los años de los eventos de sequía: 1991, 1995, 2005, 2009 y 2012 (AEMET, 2019).  

 

Para evaluar las diferencias entre especies en la resiliencia y resistencia a eventos de sequía se 

usó un modelo lineal donde la especie y el sitio fueron considerados como efectos fijos. Además, se 

incorporó el tamaño del individuo como covariable ya que la respuesta a la sequía está determinada 

por el tamaño de los individuos (Andivia et al., 2020). Se realizó un modelo para cada combinación de 

C. arizonica con cada especie de pino y para cada evento de sequía por separado. Las variables 

respuestas (resiliencia y resistencia) fueron transformadas logarítmicamente para garantizar su 

homocedasticidad. Todos los análisis estadísticos se realizaron en R v3.5.3. (R Core Team, 2018) 

usando el paquete nlme (Pinheiro et al., 2019).   

 

3.6. Predicciones del crecimiento. 

 

 Para comparar la tendencia de crecimiento pasada y futura de la especie exótica respecto de 

las especies nativas, se utilizó el procedimiento de predicción del crecimiento utilizado por González-

Muñoz et al. (2014) y Matías et al. (2017) para el periodo 1974-2100. Para ello, los datos climáticos 

en el periodo 1974–2100 obtenidos de la base de datos CRU fueron proyectados de acuerdo con el 

modelo climático CMIP5 (Coupled Model Intercomparison Project; Taylor et al., 2012) bajo los 

escenarios RCP2.6 y RCP8.5 (IPCC, 2014). Estos escenarios se basan en la aplicación o no, 

respectivamente, de medidas de mitigación para reducir emisiones de CO2. Los escenarios RCP2.6 y 

RCP8.5 predicen un aumento de la temperatura media anual de 1.2 y 4.7 ºC, respectivamente, para 

el periodo 2080-2100 en comparación con el periodo de referencia 1974-2018.  En cuanto a la 

precipitación, se espera que disminuya 8 y 139 mm para los escenarios RCP2.6 y RCP8.5, 

respectivamente. El BAI anual fue simulado para 1000 individuos por especie y sitio (n =3 por cada 

par exótica – nativa) con edades iniciales de 1-9 y finales de 32-80.    

 

4. Resultados 

 

En la Tabla 1 se muestran las características (edad, BAI, DBH) de los árboles muestreados en el 

estudio. El DBH de los árboles adultos muestreados varió entre 9,2 cm y 63 cm (media ± SD; 35,64 ± 

7,52 cm; Tabla 1). La edad a 1,3 m osciló entre 24 y 80 años (46,69 ± 9,03 años; Tabla 1) siendo la 

media similar para todas las especies. El BAI para el periodo de estudio osciló entre 2,34 y 72,25 cm2 

(17,23 ± 11,57 cm2). Los árboles de C. arizonica mostraron un DBH inferior que las especies de pino 
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nativas. Los árboles de P. nigra mostraron un BAI más bajo (13,21 ± 7,25 cm2) que el resto de las 

especies muestreadas.    

  
Tabla 1. Características de los árboles muestreados (media ± SD; n= 15 a 45). BAI: incremento de área basal; DBH: 

diámetro a la altura del pecho (1.3 m). 

 

 

Los resultados de los modelos de crecimiento mostraron efectos significativos del sitio, el 

tamaño de los individuos, el balance hídrico y la temperatura, aunque la magnitud de estos efectos 

varió entre las especies estudiadas (Tabla 2). Estos modelos explicaron el 39% de la variabilidad para 

P. pinaster, el 25% para P. nigra y el 28% para P. sylvestris. Para C. arizonica, el modelo explicó el 

50% de variabilidad para la combinación C. arizonica - P. pinaster, el 34% para C. arizonica - P. nigra y 

el 32% para C. arizonica - P. sylvestris. El efecto del sitio fue significativo para C. arizonica y para P. 

sylvestris (Tabla 2). El tamaño de los individuos tuvo un efecto significativo en todas las especies 

estudiadas excepto en P. sylvestris, en el que el efecto fue marginalmente significativo (P=0,0655) 

(Tabla 2). La temperatura afectó significativamente al crecimiento de P. pinaster y C. arizonica en los 

sitios con P. nigra (Tabla 2; Fig. 2a). El balance hídrico anual (P-PET) tuvo, generalmente, un efecto 

significativo sobre el crecimiento de las especies estudiadas, excepto en el caso de C. arizonica en los 

sitios de P. pinaster (Tabla 2; Fig. 2b). Además, dicho efecto fue significativamente mayor (P<0.05) en 

P. pinaster que en C. arizónica para los sitios donde coexistían (Fig. 2b).  

 
Tabla 2. Modelo de crecimiento. La tabla contiene los datos obtenidos del modelo de crecimiento para las combinaciones 

de especie no nativa – nativa (Ca – Cupressus arizonica, Pp – Pinus pinaster, Pn – Pinus nigra, Ps – Pinus sylvestris). Los 

valores en negrita indican el efecto significativo de alguno de los factores (sitio, tamaño, P-PET o temperatura). 

 Sitio Tamaño P-PET Temperatura 
R2  

 F P F P F P F P 

Ca 12,8 < 0,0001 93,8 < 0,0001 21.3 < 0,0001 1.2 0.2819 0.39 

Ca – Pp 27,5 < 0,0001 101,2 < 0,0001 3.1 0,0765 1.1 0.2857 0.50 

Pp 2,7 0,1099 21,3 < 0,0001 79.2 < 0,0001 4.1 0.0425 0.33 

Ca – Pn 11,8 0,0015 18,9 < 0,0001 6.7 0,0097 5.2 0.0228 0.34 

Pn 2,5 0,1212 12,4 < 0,0001 14.1 0,0002 1.0 0.3134 0.25 

Ca – Ps 11,4 0,0017 15,2 < 0,0001 14.5 0,0002 0.1 0.7664 0.32 

Ps 9,0 0,0042 2,7 0,055 3.1 0,0803 3.1 0.0796 0.28 

 

Figura 2. Sensibilidad del crecimiento de las especies de estudio a la temperatura media anual (a) y a P-PET (b). El eje y 

representa la pendiente del modelo (pendiente estimada ± intervalo confianza 95%); el eje x representa C. arizonica en 

 

 Todas C. arizonica P. pinaster P. nigra P. sylvestris 

BAI (cm2) 17.23±11.57 17.96±10.59 13.21±7.25 22.58±17.38 13.95±8.67 

Edad (años) 46.69±9.03 46.55±11.05 44.53±3.04 46.53±7.78 49.40±8.16 

DBH (cm) 35.64±7.52 31.49±7.24 41.01±4.80 38.89±6.267 38.11±7.38 

b)a)
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presencia de cada una de las especies de pino (Ca-Pp, Ca-Pn, Ca-Ps) y cada especie individual (Ca, Pp, Pn y Ps). Valores 

mayores que 0 indican efectos positivos de las variables climáticas (temperatura media anual o P-PET) sobre el crecimiento 

de las especies, mientras que valores menores que cero indican efectos negativos (Modelo Lineal Mixto). El efecto es 

significativo si la línea de error no toca la línea de puntos. 

 

Los valores de resiliencia y resistencia variaron dependiendo del evento de sequía estudiado 

(Tabla 3). En el año 1991, C. arizonica fue significativamente más resiliente que P. pinaster (promedio 

± ES, 1,31 ± 0,20 y 0,73 ± 0,07, respectivamente). En el año 1995, C. arizonica fue 

significativamente más resiliente que P. pinaster (1,41 ± 0,24 y 0,88 ± 0,10, respectivamente), P. 

nigra (1,37 ± 0,29 y 0,90 ± 0,05, respectivamente) y P. sylvestris (1,05 ± 0,08 y 0,85 ± 0,06, 

respectivamente; Tabla 3, Fig. 3). En respuesta a la sequía de los años 2005 y 2009, C. arizonica fué 

más resistente que P. pinaster (año 2005: 0,90 ± 0,08 y 0,62 ± 0,07, respectivamente; año 2009:  

1,13 ± 0,14 y 0,70 ± 0,10, respectivamente). En respuesta al evento de sequía del año 2009 todas 

las especies mostraron altos valores de resiliencia, aunque no se encontraron diferencias 

significativas entre la especie exótica y las nativas:  C. arizonica y P. pinaster 1,05 ± 0,12 y 1,14 ± 

0,09, respectivamente; C. arizonica y P. nigra 1,29 ± 0,12 y 1,66 ± 0,17, respectivamente; y C. 

arizonica y P. sylvestris 1,48 ± 0,11 y 1,46 ± 0,12, respectivamente. Solo encontramos diferencias 

significativas en resistencia entre C. arizonica y P. pinaster siendo C. arizonica más resistente (1,13 ± 

0,14 y 0,70 ± 0,10, respectivamente).  

 
Tabla 3. Resultados de los modelos lineales que para evaluar si existen diferencias significativas entre la resiliencia y 

resistencia de la especie exótica (Ca – Cupressus arizonica) con respecto a cada especie de pino (Pp – Pinus pinaster, Pn – 

Pinus nigra, Ps – Pinus sylvestris) para cada año seco (1991, 1995, 2005, 2009 y 2012). Los valores en negrita indican 

diferencias significativas entre la especie exótica y nativa. 

 1991 1995 2005 2009 2012 

 F P F P F P F P F P 

Resiliencia           

Ca-Pp 7,76 0,01 6,16 0,02 0,19 0,67 1,02 0,32 0,57 0,46 

Ca-Pn 0,46 0,50 4,12 0,05 0,25 0,62 3,25 0,08 0,14 0,71 

Ca-Ps 1,11 0,30 4,76 0,04 0,31 0,58 0,005 0,94 1,30 0,26 

Resistencia           

Ca-Pp 1,13 0,30 0,24 0,63 8,88 0,01 8,95 0,01 1,03 0,32 

Ca-Pn 1,54 0,23 1,33 0,26 0,01 0,92 1,79 0,19 0,08 0,78 

Ca-Ps 0,00 0,96 1,34 0,26 2,40 0,13 0,97 0,33 0,48 0,49 

 

 

Figura 3. Resiliencia (media ± ES) de: a) C. arizonica y P. pinaster, b) C. arizonica y P. nigra y c) C. arizonica y P. sylvestris 

para el año 1995.  
 

 

a) b) c)

P = 0.02 P = 0.05

P = 0.04
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 En comparación con P. pinaster, en C. arizonica el incremento predicho de BAI fue en general 

mayor en el escenario RCP2.6 (periodo 1975-2025) y en el escenario RCP8 (periodo 2000-2025; Fig. 

4). En el escenario RCP2.6 (periodo 1975-2025), C. arizonica también mostró un mayor incremento 

predicho de BAI que P. nigra (Fig. 4). Aunque en el periodo 1975-2025 el incremento de BAI fue 

mayor en P. sylvestris que en C. arizonica, la tendencia en todo el periodo estudiado (1975-2100) fue 

más positiva en C. arizónica que en P. sylvestris (Fig.4).  
 

 

 

Figura 4. Valores predichos (± ES) del incremento de área basal en el periodo 1974-2100 para cada combinación exótica – 

nativa y bajo los dos escenarios de cambio climático RCP2.6 y RCP8.5. 
 

5. Discusión 

 

Nuestros resultados muestran una mayor resiliencia a eventos de sequía en la especie exótica 

respecto de las especies nativas. Esto podría favorecer una mayor dominancia de la especie exótica 

ante el previsible aumento de temperatura y disminución de precipitación en los ecosistemas 

estudiados debido al cambio climático. La mayor resiliencia de la especie invasora frente a las nativas 

es novedosa e incorpora un nuevo rasgo ventajoso a la especie invasora para competir 

eficientemente en nuevos escenarios. C. arizónica mostró también mayor resistencia que la especie 

nativa P. pinaster a eventos de sequía. De acuerdo con nuestros resultados, en un estudio reciente 

una mayor resistencia a la sequía que las especies nativas permitió explicar el éxito de una especie 
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de hierba exótica (Leal et al., 2022). Todos estos resultados permiten explicar la exitosa 

naturalización de la especie exótica en los ecosistemas mediterráneos. Además, nuestros resultados 

presentan una información valiosa para estar vigilantes de la evolución del carácter invasor de esta 

especie exótica.  

 

Las proyecciones de crecimiento corroboran una mejor respuesta de C. arizonica al aumento de 

la sequía, especialmente en comparación con P. sylvestris. Estos resultados sugieren una mayor 

vulnerabilidad frente al cambio climático de las coníferas nativas, lo que podría favorecer un cambio 

de dominancia en estas masas forestales hacia C. arizonica. Contrariamente, un estudio previo 

comparando el crecimiento radial de especies exóticas y nativas de árboles, no concluyó que las 

condiciones futuras pudieran beneficiar más a las especies exóticas (González-Muñoz et al., 2014). 

Sin embargo, de acuerdo con nuestros resultados, publicaciones previas han sugerido que el cambio 

climático favorecerá a las especies exóticas, ofreciéndoles nuevas oportunidades en detrimento del 

desarrollo de las especies nativas (Dukes & Mooney, 1999; Walther et al., 2007; Hellman et al., 

2008).  

 

Por otro lado, parte de las diferencias entre los valores de resiliencia y resistencia obtenidos en 

los primeros eventos de sequía y en el último pueden deberse a cambios en la ontogenia de las 

especies. Los estadios juveniles (evento de 1995) de árboles son generalmente más vulnerables a los 

eventos de sequía que los adultos debido a que los sistemas radiculares son menos profundos 

(Padilla & Pugnaire, 2007), mostrando así una mayor dependencia de la disponibilidad de agua y 

nutrientes superficiales. Además, los árboles más grandes pueden tener acceso a fuentes de agua 

profundas debido a un sistema radicular más extenso (Padilla & Pugnaire, 2007; Zang et al., 2014). 

  

En general, la especie exótica mostró una sensibilidad a las condiciones climáticas similar a lo 

largo de todo el gradiente altitudinal estudiado, lo cual refleja una tolerancia ambiental amplia 

(Rejmanek & Richardson, 1996; Goodwin et al., 1999; Qian y Ricklefs, 2006) que podría relacionarse 

con el potencial invasor de esta especie (Hellmann et al., 2008; pero mirar Godoy et al., 2011).  

 

6. Conclusiones 

 

Nuestros resultados confirman una mayor capacidad de resiliencia y resistencia de la especie 

exótica ante escenarios de sequía futuros, lo que sugiere una posible tendencia de cambio en la 

dominancia futura entre especies autóctonas y exóticas en la zona como respuesta al previsible 

aumento de la aridez como consecuencia del cambio climático. Además, la evaluación de la 

resistencia y resiliencia a eventos de sequía puede considerarse una herramienta útil para predecir el 

potencial invasor de las especies forestales exóticas en respuesta al cambio climático. 
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