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Resumen  
La plantación o siembra de especies pioneras es una práctica común para restaurar bosques 
tropicales degradados. Sin embargo, éste práctica ha sido cuestionada por su ineficacia. El objetivo 
del presente trabajo es evaluar las consecuencias de la siembra de una especie pionera, Acacia 
karroo, en la restauración de bosques de dunas del este de Sudáfrica. Se midió la composición de 
especies, los huecos en el dosel y la diversidad funcional en tres bosques rehabilitados de distintas 
edades, donde se sembró Acacia, y un bosque de referencia sin perturbar en 2010 y 2015. Los 
resultados mostraron que el número de individuos de Acacia disminuyó con la edad. Las zonas con 
mayor mortalidad de Acacia mostraron una mayor presencia de huecos en el dosel. La diversidad 
funcional fue mayor en el bosque de referencia que en los rehabilitados que no mostraron diferencias 
entre ellos, a pesar del aumento del número de especies con la edad. Estos resultados sugieren que 
el cambio brusco en las condiciones abióticas tras la muerte de Acacia desvía la trayectoria de 
regeneración hacia el bosque de referencia. El manejo de estas plantaciones para limitar la formación 
de huecos en dosel podría facilitar la recuperación de bosques tropicales degradados. 
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1. Introducción  

La plantación o siembra de especies pioneras es una práctica común para restauran bosques 
degradados en zonas tropicales o subtropicales (CHAZDON, 2008; CUSACK & MONTAGNINI, 2004; 
LAMB et al 2005). Esta práctica imita el proceso de reemplazo que se observa tras una perturbación 
en bosques naturales donde las especies las pioneras son reemplazadas por especies tardías en la 
sucesión (CHAZDON, 2011; DENT et al 2013; LEBRIJA-TREJOS et al 2010a). Sin embargo, varios 
autores han mostrado la escasa eficacia de ésta práctica (BOYES et al 2011; MCNAMARA et al 2006; 
PODADERA et al 2015; VLEUT et al 2013), lo que cuestiona el papel facilitador atribuido a las 
especies pioneras, que más bien podrían tolerar o incluso inhibir la colonización de otras especies 
(CONNELL & SLATYER, 1977). 

 
Las especies pioneras se caracterizan por tener altas tasas de crecimiento, pero también de 

mortalidad (RUSSO et al 2008; WRIGHT et al 2010). Un crecimiento rápido refuerza la noción de 
facilitadora de éstas especies, porque permitiría la creación rápida de un dosel que promovería el 
establecimiento de especies adaptadas a la sombra (i.e. tardías en la sucesión) e inhibiría su propio 
reemplazo (DENT et al 2013; LEBRIJA-TREJOS et al 2010a). Por otro lado, una mortalidad alta puede 
inhibir el establecimiento de especies adaptadas a la sombra (VLEUT et al 2013). Por ejemplo, la 
muerte simultánea de individuos adultos puede abrir huecos en el dosel que podría propiciar su 
regeneración e inhibir el establecimiento de especies adaptadas a la sombra (BAZZAZ, 1979; 
WHITMORE, 1989). Así, la siembra de especies pioneras puede crear poblaciones monoespecíficas de 
alta densidad donde los procesos de competencia y mortalidad pueden dominar la dinámica de 
regeneración de los bosques degradados. Un mayor conocimiento de los mecanismos por los que la 
muerte de especies pioneras afecta a la dinámica de regeneración de bosques degradados podría 
mejorar el manejo de los bosques rehabilitados e incrementar sus probabilidades de éxito.  
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Se ha mostrado que el estudio de la estructura funcional de una comunidad puede ayudar a 
comprender los procesos que guían el reemplazo de especies en bosques degradados (MEINERS et al 
2015). En teoría, la estructura funcional de un bosque que se regenera debería progresar desde un 
espacio funcional reducido, debido a que sólo especies pioneras estarían presentes, hacia un espacio 
funcional amplio, característico de bosque naturales (LOHBECK et al 2014). Estos cambios en la 
estructura funcional van acompañados de cambios en las condiciones abióticas del sistema, desde 
condiciones donde sólo un grupo reducido de especies puede establecerse hacia condiciones más 
propicias para un grupo amplio de especies (LEBRIJA-TREJOS et al 2010b). En este sentido, si la 
muerte simultánea de especies pioneras provocara un cambio brusco en las condiciones abióticas del 
sistema, la dinámica de regeneración se podría desviar de la esperada. Así se favorecería el 
establecimiento de especies que estarían adaptadas a las nuevas condiciones abióticas en vez de a 
las esperadas.  
 
2. Objetivos 
 

El objetivo del presente trabajo es valorar papel de la especie pionera Acacia karroo en la 
dinámica de regeneración de bosques de dunas rehabilitados en KwaZulu-Natal, Sudáfica. Para ello, 
se combinaron medidas de la estructura funcional de las comunidades rehabilitadas con valores de 
apertura de copa para discernir los mecanismos por los que esta especie podría afectar a la dinámica 
de regeneración. En particular, se plantea la hipótesis que la muerte prematura de individuos de 
Acacia puede abrir huecos en el dosel que, al cambiar las condiciones abióticas, provoquen la 
homogeneización en la estructura funcional de las comunidades regeneradas en comparación con un 
bosque de referencia.  

 
3. Metodología 

 
El presente estudio se llevó a cabo en una serie de bosques costeros rehabilitados y un bosque 

de referencia (Sokhulu, 28º27’S, 32º 25‘E), en buen estado de conservación desde al menos 1937 
(WASSENAAR et al 2005), situados en KwaZulu-Natal, Sudáfrica. Los bosques costeros de esta región 
forman parte del Cinturón de Bosques Costeros del Océano Índico del Sur de África (MUCINA & 
RUTHERFORD, 2006). Esta formación cubre una banda de aproximadamente 35 km de ancho a lo 
largo de 800 km de costa de Sudáfrica y es el representante más meridional de los bosques costeros 
del Este de África que se extienden hasta el Sur de Somalia. La zona de estudio forma parte del punto 
caliente de biodiversidad Maputaland-Pondoland-Albany, donde se han descrito más de 600 especies 
de árboles. En los últimos años se estima que un 82 % de bosques costeros han desaparecido debido 
a la intensificación agrícola, forestal y minera (OLIVIER et al 2013). El clima de la zona es subtropical 
con una precipitación anual media de 1336 ± 117 mm (1976-2015).  

 
El proceso de extracción del mineral de las dunas comenzó en 1976 (van AARDE et al 1996) y 

continúa en la actualidad. A medida que se finaliza una sección, las dunas se reconstruyen y se 
cubren con suelo mineral recogido antes del proceso de extracción. A continuación se siembran con 
una mezcla de semillas de herbáceas y de Acacia karroo. Como resultado la zona de estudio está 
formada por un número de bosques de distintas edades que se regeneran de forma pasiva en 
respuesta a las medidas de rehabilitación (van AARDE et al 1996). Acacia karroo es una especie 
pionera que ocurre de forma natural en la zona de estudio (BOYES et al 2011).  
 

Se muestrearon tres sitios representativos de distintas edades (joven, intermedio, viejo) y un 
sitio en la zona de referencia en 2010. En cada sitio se localizaron 15 parcelas de 16 x 16 m, donde 
se identificó a nivel de especie y se midió el diámetro a la altura del pecho (DBH) a todos los 
individuos mayores a 1 cm de DBH. Estas parcelas se volvieron a muestrear en 2015 siguiendo el 
mismo protocolo. A demás, se tomaron cinco fotografías hemisféricas (en el centro y extremos de la 
parcela) para medir la apertura de copa (sensu JENNINGS et al 1999) en 2015. Las fotografías se 
tomaron a una altura de un metro con un objetivo de ojo de pez en una cámara Canon 6D (Canon Inc. 
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Tokyo, Japan), siguiendo el protocolo de PFEIFER et al (2012). La apertura del dosel (%) se midió en 
cada fotografía con el programa Gap Light Analyzer (FRAZER et al 1999) y se calculó el promedio por 
parcela. 

 
En cada parcela se midieron cuatro rasgos funcionales (área foliar específica, densidad de la 

madera, composición de 13C y altura máxima (TH, m)), en un individuo por especie elegido al azar. 
Estos rasgos funcionales fueron medidos porque son adecuados para caracterizar las distintas 
estrategias funcionales entre especies y estructuras funcionales entre comunidades (LOHBECK et al 
2014; WESTOBY et al 2002; WRIGHT et al 2010). El área foliar específica (SLA, cm2/g), calculada 
como el ratio entre área foliar en fresco dividido entre el peso seco, está relacionada con la capacidad 
para crecer, tomar y usar nutrientes y responder a gradientes abióticos (e.g. WRIGHT et al 2004). 
Valores bajos de SLA indican una tasa de crecimiento relativo baja y una estrategia conservadora 
(WESTOBY et al 2002). La composición de 13C (medida en notación δ y en tanto por mil) se midió en 
un espectrómetro de masas para isótopos estables (Thermoquest EA 1110). δ13C describe la 
composición de 13C con respecto a 12C y se ha relacionado con cambios en la disponibilidad de luz 
(LETTS et al 2012) y con la eficiencia del uso del agua, que aumenta con la demanda evaporativa 
(DAWSON et al 2002). La densidad de la madera (WD, g/cc),  se midió mediante el método de 
desplazamiento del agua en testigos de madera extraídos con una barrena de 5.15 mm de diámetro 
(Haglöf, Suecia). Valores altos de WD son indicativos de un crecimiento lento con alta probabilidad de 
supervivencia a perturbaciones (WRIGHT et al 2010). Los valores de altura máxima (TH, m) se 
obtuvieron de la bibliografía (GERMISHUIZEN et al., 2003). Valores altos de TH son indicativos de 
ventajas competitivas debido a un mejor acceso a la luz (WESTOBY et al 2002). Todos los rasgos 
funcionales fueron medidos siguiendo protocolos establecidos (CORNELISSEN et al 2003). 

 
En las dunas rehabilitadas se han llevado a cabo medidas de larga duración de la densidad de 

individuos de Acacia desde 1999 hasta 2015. La densidad de Acacia se ha medido durante cinco 
muestreos sucesivos: 1999, 2001, 2005, 2010 y 2015 en un máximo de ocho sitios de distintas 
edades. El número de sitios muestreados ha ido aumentando, desde cuatro en 1999 hasta ocho en 
2015, a medida que se concluía la actividad minera en una nueva sección. El protocolo para medir la 
densidad de Acacia fue similar al explicado anteriormente.  En cada sitio y año se distribuyeron al 
azar parcelas de 16 x 16 m de lado, donde se contaron todos los individuos de Acacia mayores a 1.7 
m de alto.  
 

La dinámica temporal de la densidad de Acacia se caracterizó mediante modelos no lineales, 
con el tiempo desde la rehabilitación como variable independiente. Se usaron modelos no lineales 
porque durante la exploración gráfica se observó que la dinámica temporal de la densidad de Acacia 
seguía una tendencia no lineal. Se eligió el modelo que mejor se ajustaba a los datos en base al 
coeficiente de determinación. Para comprobar si la muerte de individuos de Acacia estaba 
relacionada con un mayor número de huecos en el dosel, se relacionó mediante un modelo mixto la 
apertura de copa con la diferencia en área basal de Acacia entre 2010 y 2015 (ΔBA m2 ha-1). Un valor 
negativo de ΔBA es indicativo de mortalidad, mientras que valores positivos indican reclutamiento o 
crecimiento. En el modelo se incluyó el sito como factor aleatorio y el área basal del resto de especies 
en 2015 como covariable. Debido a que la apertura de copa sólo se midió en 2015, se utilizó un 
ANOVA con la apertura de copa con variable dependiente y sitio como variable independiente para 
probar si la estructura de copa fue diferente entre sitios.  

 
Para caracterizar las diferencias en estructura funcional entre sitios (joven, intermedio, viejo y 

referencia), se calculó la dispersión funcional (FD; LALIBERTÉ & LEGENDRE, 2010) en cada parcela. 
Esta variable es una medida del tamaño del espacio funcional de una comunidad, valores bajos son 
indicativos de un espacio funcional reducido mientras que valores altos indican un espacio funcional 
amplio. Se utilizó un modelo mixto incluyendo año como factor aleatorio, sitio como variable 
independiente y FD como variable dependiente. La riqueza de especies por parcela se analizó de 
forma similar, pero utilizando una distribución de Poisson. Así, se utilizó un modelo mixto 
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generalizado, incluyendo año como factor aleatorio, sitio como variable independiente y riqueza de 
especies como variable dependiente. 
 

La relación entre rasgos funcionales, sitio y apertura de copa se analizó mediante un análisis R-
L-Q (DRAY & LEGENDRE, 2008). Este método analiza la relación entre los rasgos funcionales de las 
distintas especies y variables ambientales, uniendo tres matrices de datos: la abundancia de 
especies en cada parcela, las características ambientales (edad y apertura de copa) y los rasgos 
funcionales de cada especie. Para evaluar la significación de la relación entre matrices, se utilizó un 
modelo 2 y 999 permutaciones. Éste análisis se realizó por separado para 2010 y 2015. Todos los 
análisis se hicieron en la plataforma estadística R (R CORE TEAM, 2016). 

 
4. Resultados 

 
La dinámica temporal de la densidad de Acacia se ajustó a un modelo de decaimiento 

exponencial (Figura 1). La densidad de Acacia disminuyó a un ritmo de 0.01 año-1. A edades 
tempranas, la densidad de Acacia alcanzó valores cercanos a los 6000 individuos ha-1 decayendo 
hasta alcanzar un valor aproximado de 150 individuos ha-1 tras 40 años desde la rehabilitación.  

 

 
Figura1. Relación entre densidad de individuos de A. karroo y tiempo de regeneración. 

El cambio en área basal de Acacia entre 2010 y 2015 se relacionó de forma negativa con la 
apertura de copa (Figura 2). Las parcelas con mayor decaimiento de área basal de Acacia entre 2010 
y 2015 mostraron una mayor apertura de copa en 2015. La apertura de copa fue significativamente 
menor en el sitio de referencia que en los sitios rehabilitados, que no mostraron diferencias entre 
ellos (27.6 ± 2.6ab, 33.3 ± 1.9b, 30.1 ± 4.1b, 19.9 ± 2.2a % apertura de copa ± S.E, para joven, 
intermedio, viejo y de referencia, respectivamente). Este resultado sugiere que la apertura de huecos 
de copa en el dosel podría ocurrir en cualquier de los sitios rehabilitados. Sin embargo, el coeficiente 
de variación de la apertura de copa por parcela fue significativamente mayor en el sitio rehabilitado 
de mayor edad que en el resto (0.24 ± 0.03a, 0.21 ± 0.03a, 0.45 ± 0.05b, 0.32 ± 0.03a CV de la 
apertura de copa± S.E, para joven, intermedio, viejo y de referencia, respectivamente). Sugiriendo que 
las parcelas del sitio rehabilitado de mayor edad mostraron un ambiente más heterogéneo, con zonas 
en el dosel con grandes huecos y zonas cerradas, que el resto de sitios. 
 

El sitio de referencia mostró mayor número de especies por parcela y mayores valores de FD 
tanto en 2010 como en 2015 (Figure 3). En los sitios rehabilitados en número de especies aumentó, 
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de manera general, con la edad entre muestreos y entre sitios. Es decir, el sito de mayor edad mostró 
un mayor número de especies que el sitio joven y tendieron a aumentar el número de especies entre 
2010 y 2015, con la excepción del sitio intermedio que no mostró cambio. Sin embargo, a pesar de 
tener un mayor número de especies el sitio rehabilitado de mayor edad, no hubo diferencias 
significativas en FD entre sitios rehabilitados. 

 

 
Figura 2. Relación entre cambio en el área basal de A. karroo entre 2010 y 2015 (ΔBA m2 ha-1) y porcentaje de apertura de 

copa. 

La apertura de copa se relacionó de forma negativa con SLA y WD (Tabla 1). Es decir, las 
comunidades de parcelas con mayor apertura de copa, y por tanto las que reciben mayor radiación a 
través del dosel, estaban formadas por especies con un valor bajo de densidad de la madera y menor 
tamaño de hojas. La relación entre rasgos funcionales y sitios fue idiosincrática, indicando un 
reemplazo en las funciones a medida que el bosque envejece. Las comunidades del sitio de 
referencia se caracterizaron por tener una menor altura máxima y mayor SLA. El sitio rehabilitado de 
menor edad mostró una relación positiva con la densidad de la madera y la altura. Estas relaciones 
desaparecieron en el resto de sitios, mostrando las comunidades intermedias una relación positiva 
con δ13C y negativa con WD, y el sitio de mayor edad una relación negativa con SLA. 

 

 
Figura 3. Diversidad Funcional y riqueza de especies por parcela en bosques rehabilitados de distinta edades y un bosque 

de referencia. 
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5. Discusión 
 

Un objetivo común en la mayoría de iniciativas de restauración de bosques degradados es 
conseguir formaciones sostenibles en el tiempo con una composición de especies, propiedades 
estructurales y funcionales similares a un sistema de referencia. En el Trópico, es común el uso de 
especies pioneras para acelerar el establecimiento de especies tardías de la sucesión, adaptadas a la 
sobra, típicas de los bosques sin perturbar. Esta práctica se basa en la capacidad de las especies 
pioneras para formar un dosel en poco tiempo, que al disminuir los niveles de radiación facilitaría la 
presencia de especies adaptadas a la sombra. Sin embargo, nuestros resultados muestran que, a 
pesar del aumento en el número de especies con el tiempo en los bosques rehabilitados, su 
estructura funcional no progresa en la misma dirección, alejándose de los valores del bosque de 
referencia. Este resultado sugiere que las especies que colonizan las zonas rehabilitadas son 
funcionalmente distintas que las del sitio de referencia. A largo plazo, esta dinámica podría agravarse, 
derivando en un sistema totalmente distinto al esperado. Estos resultados cuestionan la eficacia del 
uso de especies pioneras como única herramienta para rehabilitar bosques subtropicales de forma 
pasiva. 

 
Tabla 1. Relación entre rasgos funcionales, abundancia de especies y variables ambientales (RLQ análisis). Las celdas 
sombreadas en negro indican una relación positiva entre el rasgo funcional y la variable ambiental. Las celdas grises 

indican una relación negativa. 
 

  Edad Apertura 
de copa Año Rasgo Funcional Joven Intermedio Viejo Referencia 

2015 

SLA      
WD      
δ13C      
TH      

       

2010 

SLA      
WD      
δ13C      
TH      

 
Al sembrar especies pioneras, el uso de un número excesivo de semillas puede resultar en 

sistemas con una alta densidad de individuos, donde dominarían los procesos de denso-dependencia   
(LAMB & GILMOUR, 2003). Nuestros resultados se ajustan en parte a ésta dinámica. Así se observó 
una alta densidad de individuos a edades tempranas con un rápido decaimiento en poco tiempo. Este 
resultado sugiere que existe un dominio de los procesos de mortalidad natural debido, 
probablemente, a la alta competencia por los recursos. El dominio de estos procesos a edades 
tempranas de regeneración plantea varias cuestiones. Desde el punto de vista ecosistémico, los 
procesos de auto-aclareo reducen el potencial de estos sistemas para almacenar carbono a largo 
plazo (DWYER et al 2010). A nivel de parcela, tienen efectos negativos a largo plazo sobre las nuevas 
especies que se establecen (LAMB & GILMOUR, 2003). A nivel de individuo, los individuos dominantes 
suelen ser aquellos con mayores tasas de crecimiento. A largo plazo, un crecimiento rápido aumenta 
la susceptibilidad a perturbaciones. El coste de crecer rápido es morir pronto (ROSE et al., 2009). Por 
tanto, los procesos de auto-aclareo no sólo promueven la muerte de individuos sub-dominantes, sino 
que también la de aquellos que dominan el dosel. La relación negativa que se observó entre cambio 
de área basal de Acacia y la apertura de copa apoya ésta idea. Sugiriendo que la muerte de 
individuos de Acacia promueve que los bosques rehabilitados sean sistemas susceptibles a las 
perturbaciones y con cambios dinámicos de las condiciones abióticas en cortos periodos de tiempo. 
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Altas tasas de perturbaciones promueve la desaparición de especies con rasgos funcionales 
poco adaptadas a las nuevas condiciones y permite la colonización de aquellas mejor adaptadas 
(MOUILLOT et al 2013). Este proceso de filtrado de las especies son comunes en sistemas que se 
desarrollan tras una perturbación, pero a edades tempranas. La teoría ecológica sugiere que a un 
proceso de filtrado donde se observa un espacio funcional reducido, le sigue un aumento en el 
espacio funcional debido a la colonización progresiva de distintas especies (LOHBECK et al 2014). Sin 
embargo, nuestros resultados mostraron todo lo contrario, sin cambios en el espacio funcional entre 
sitios rehabilitados y significativamente menores que los del sitio de referencia. Éstos sugieren que la 
muerte de individuos de Acacia promueve un cambio en las condiciones abióticas que homogeniza el 
tipo de especies que son capaces de establecerse en los sistemas rehabilitados.  

 
La relación negativa entre apertura de copa y SLA y WD apoya la idea que la presencia de 

huecos en el dosel promueve la presencia de distintos tipos de especies entre los sitios rehabilitados 
y el sitio de referencia. Así las parcelas con un alto porcentaje de huecos en el dosel estarían 
dominadas por especies con altas tasas de crecimiento. Bajos valores de WD se asocian con un 
menor coste de construcción de la madera y por tanto de una alta tasa de crecimiento (WRIGHT et al., 
2010). Además, los valores bajos de SLA pueden representar una aclimatación fenotípica a altos 
niveles de luz (POORTER, 2001). Sin embargo, el sitio de referencia mostró mayores valores de SLA y 
menor TH, indicativo de comunidades donde el mayor número de especies se concentra en el monte 
bajo, donde la disponibilidad de luz es limitada. Los bosques tropicales se caracterizan por altas tasas 
de recambio de especies tanto en el tiempo como en el espacio. En parte, son estos procesos son los 
que mantienen una alta diversidad en este tipo de bosques. La diferencia en tipos funcionales entre 
los sitios rehabilitados apoya esta idea. Sin embargo, la presencia de mecanismos de 
homogeneización a edades tardías de regeneración representa un riesgo que amenaza la dinámica 
de regeneración de los bosques rehabilitados hacia el sistema de referencia. 
 
6. Conclusiones 

 
La siembra de especies pioneras es una técnica de restauración que necesita ser revisada 

como paradigma para recuperar bosques subtropicales. Especialmente si el proceso de restauración 
implica el abandono de estos bosques después de la siembra. Nuestros resultados muestran que la 
especie pionera Acacia karroo muere a edades tempranas abriendo huecos en la copa que alteran 
las condiciones abióticas del sistema, permitiendo la colonización de especies funcionalmente 
distintas a las del bosque de referencia. Este resultado sugiere que esta técnica de restauración tiene 
que estar acompañada por otras actuaciones silvícolas que minimicen la formación de huecos en el 
dosel. Ajustar el número de semillas o entresacar individuos podrían promover densidades de Acacia 
sostenibles a largo plazo. En resumen, los procesos de manejo adaptativo podría favorecer la 
restauración de estos bosques degradados. 
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