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RESUMEN 

La cobertura del suelo y sus usos son los principales determinantes de la estructura, 

funciones y dinámica de la mayoría de los paisajes en todo el mundo. El cambio en la 

cobertura y uso del suelo (CCUS) es considerado uno de los principales conductores de 

este cambio global, llegando a considerarse como el factor más influyente en la 

conservación de los ambientes naturales, ya que provoca un impacto en procesos como 

el ciclo global del carbono, la regulación climática, el ciclo de nutrientes y el ciclo 

hidrológico. Procesos que dan sustento a diversos servicios ecosistémicos (SE) tales 

como la regulación del flujo de agua, regulación de eventos climáticos extremos y la 

provisión y almacenamiento de agua, entre otros. El hecho que toda actividad humana 

depende en su base de los ecosistemas y de los flujos de bienes y servicios que éstos 

proveen, ha provocado que el concepto de SE se haya vuelto cada vez más popular, 

aumentando la necesidad de una cuantificación y espacialización adecuadas, para lograr 

un manejo más eficiente de los recursos, y poder determinar las causas que conducen a 

la pérdida de estos servicios. Los servicios ecosistémicos hídricos, son clave para 

mitigar los efectos de eventos de precipitación extremos, ya sea evitando inundaciones o 

mitigando los efectos de la escasez hídrica. Pese a su relevancia, hay poca compresión 

de la forma en que operan. Por ello el objetivo de este estudio Analizar el efecto del 

cambio del uso de suelo sobre la oferta del servicio de mediación de flujos líquidos 

(SEMFL), en las cuencas presentes en la cordillera de la costa del centro sur de Chile, 

mediante modelación espacialmente explícita. Para ello, se cuantificaron los cambios en 

las coberturas de bosque nativo, matorral, plantaciones exóticas y uso agrícola en un 

periodo de 25 años, analizando los efectos que las trayectorias de estos cambios tuvieron 

sobre la oferta potencial del SEMFL, utilizando el modelo espacialmente explícito N-

Spect. Los resultados muestran que la variación en la oferta estuvo positiva y 

significativamente relacionada con las transiciones de matorral a bosque nativo, agrícola 

a plantaciones y formación de matorrales en terrenos agrícolas. Es decir, las cuencas que 

presentaron estas transiciones mostraron una tendencia a mejorar la oferta potencial del 

SEMFL, en contraste, los procesos de transición de plantación a matorral, de matorral a 

plantación y la presistencia de matorral, mostraron una relación significativa e inversa. 



 

ABSTRACT 

Land uses and land cover are the main determinants of the structure, functions and 

dynamics of most landscapes around the world. The change in land cover and use 

(CCUS) is considered one of the main drivers of this global change, coming to be 

considered as the most influential factor in the conservation of natural environments, 

since it causes an impact in processes such as the cycle Global carbon, climate 

regulation, nutrient cycling and the hydrological cycle. Processes that support various 

ecosystem services (SE) such as regulation of water flow, regulation of extreme climatic 

events and provision and storage of water, among others. The fact that all human activity 

depends on the basis of ecosystems and the flows of goods and services they provide has 

led to the concept of SE becoming increasingly popular, increasing the need for 

adequate quantification and spatialization, To achieve a more efficient management of 

the resources, and to be able to determine the causes that lead to the loss of these 

services. Water ecosystem services are key to mitigating the effects of extreme rainfall 

events, either by preventing flooding or by mitigating the effects of water scarcity. 

Despite their relevance, there is little understanding of how they operate. Therefore, the 

objective of this study is to analyze the effect of land use change on the supply of the 

liquid flow mediation service (SEMFL) in watersheds in the coastal range of south 

central Chile by spatially explicit modeling. To do this, the changes in the cover of 

native forest, scrub, exotic plantations and agricultural use were quantified over a period 

of 25 years, analyzing the effects that the trajectories of these changes had on the 

potential supply of the SEMFL, using the spatially explicit model N-Spect. The results 

show that the variation in supply was positive and significantly related to transitions 

from scrub to native forest, to plantations, and to shrub formation on agricultural land. 

That is to say, the basins that presented these transitions showed a tendency to improve 

the potential supply of the SEMFL, in contrast, the processes of transition from planting 

to scrubland, from scrub to plantation and the presence of scrubland, showed a 

significant and inverse relation. 



 

INTRODUCCIÓN GENERAL 

Antecedentes generales 

La cobertura del suelo y sus usos son los principales determinantes de la estructura, 

funciones y dinámica de la mayoría de los paisajes en el mundo (Fu et al. 2001, Wu and 

Hobbs 2002). El cambio en la cobertura y uso del suelo (CCUS) es considerado uno de 

los principales conductores de este cambio global (Baillie et al. 2004, Mace et al. 2005), 

llegando a considerarse como el factor más influyente en la conservación de los 

ambientes naturales (Vitousek et al 1997), ya que provoca un impacto en procesos como 

el ciclo del carbono (Houghton et al. 1999), regulación climática (De Fries et al. 1997, 

Luvall 1997), ciclo de nutrientes (McGrath et al. 2001) y el ciclo hidrológico (Zhang et 

al. 2013). Procesos que dan sustento a diversos servicios ecosistémicos (SE) tales como 

la regulación del flujo de agua, regulación de eventos climáticos extremos y la provisión 

y almacenamiento de agua, entre otros (MEA 2005). Debido a que toda actividad 

humana depende en su base de los ecosistemas y de los flujos de bienes y servicios que 

éstos proveen (Heal 2000), el concepto de SE se ha vuelto cada vez más popular, 

aumentando la necesidad de una cuantificación y espacialización adecuadas (Crossman 

et al. 2013, Alkemade et al. 2014). Y por ende, el interés por estudiar los factores que 

disminuyen la provisión de estos servicios, donde uno los más críticos reportados, aparte 

del cambio climático global, es el CCUS (Thanapakpawin et al. 2006). En la literatura se 

encuentran estudios específicos que vinculan CCUS y SE para a) ciclo de nutrientes, 

regulación del clima, control de la erosión y recursos genéticos (Portela y Rademacher 

2001, Peng et al 2006, Wang et al 2006, Li et al 2007, Wijesekara et al. 2012), b) 

fertilidad del suelo, suministro de agua y aumento en el riesgo de incendios forestales 

(Schröter et al. 2005, Fiquepron et al. 2013), c) regulación del agua, tratamiento de 

residuos, producción de alimentos, refugio y hábitat y control biológico (Reid et al. 

2000, Zhao et al 2004), d) suministro de agua y su regulación (Jaramillo 2014) y e) 

oportunidades de recreación (Kreuter et al. 2001, Schirpke et al. 2013). Sin embargo, 

todavía hay poca comprensión acerca de cómo el CCUS impacta la oferta potencial de 

SE (Foley et al. 2005, Balvanera et al. 2006, Albert et al. 2016), pese a que se sabe que 

dependen de la cobertura y su entorno ecológico (De Fries y Bounoua 2004).  
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SE de regulación hídrica 

La función de regulación del caudal depende directamente de la escala espacial y 

temporal de los usos y coberturas del suelo,  definiéndose como la capacidad de las 

cuencas hidrográficas de captar y almacenar agua de las tormentas de lluvia, lo que 

reduce la escorrentía directa y las inundaciones ya que liberan el agua más lentamente, 

de modo que los flujos se mantienen a través de la estación seca (Le Maitre et al. 2014). 

Los ecosistemas forestales de las cuencas hidrográficas son quienes regulan los caudales 

de agua en los arroyos y ríos (Hewlett 1982, Guo et al. 2000), dando sustento al SE de 

regulación del flujo de agua, que es ampliamente reconocido como un SE  fundamental 

para el mantenimiento de la biodiversidad de los ecosistemas acuáticos y su 

funcionamiento, y para la entrega de importantes beneficios, como el almacenamiento y 

la provisión sostenida de agua, lo que ayuda a mitigar en parte episodios de escasez de 

agua (Daily 1997, Brauman et al. 2007, Jackson et al. 2009). Esta función de regulación 

que brindan los ecosistemas se conoce, dependiendo de la clasificación de SE, como 

servicio ecosistémico de regulación hídrica (MEA 2005), como servicio ecosistémico de 

regulación de los flujos de agua y moderación de eventos extremos (TEEB 2010) o 

como servicios ecosistémico de mediación de los flujos líquidos (SEMFL) (Haines-

Yong y Potschin 2013). Para efectos prácticos de este trabajo, en adelante se utilizará la 

denominación más actual de este servicio, que corresponde a la clasificación 

internacional común de servicios ecosistémicos (CICES) (Haines-Yong y Potschin 

2013). Pese a su importancia, el SEMFL es un servicio que generalmente no es bien 

comprendido ya que requiere un completo entendimiento de la forma en que los diversos 

factores ambientales, tales como, la litografía, topografía, los organismos y el clima, 

interactúan para regular los flujos de agua en una cuenca, o en la captación de la lluvia 

en un acuífero o río (Ojea et al. 2012). Los procesos involucrados en la regulación del 

flujo forman una parte clave del ciclo del agua continental y tienen directa relación con 

la productividad de la tierra (Le Maitre et al. 2014), ya que son, esencialmente, un 

sistema de amortiguación, pero la capacidad de amortiguación tiene límites. En efecto, 

eventos de precipitaciones intensas y prolongadas pueden saturar la cuenca y en 
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consecuencia producir inundaciones, o en caso contrario en eventos escasez hídrica 

severa pueden desaparecer los cursos de agua (Hewlett y Hibbert 1967).  

 

Inundaciones por exceso de precipitaciones 

El principal efecto del exceso de precipitaciones o las precipitaciones intensivas 

focalizadas son las inundaciones y el riesgo de derrumbes o aludes de barro. Stürck et al. 

(2014) reportan que las inundaciones fluviales son los desastres naturales más costosos y 

más frecuentes en Europa (Barredo 2007, Ciscar et al. 2011, EEA 2010, Munich Re 

1997). Se proyecta que las pérdidas económicas directas e indirectas por las crecidas de 

los ríos sigan aumentando debido a factores socioeconómicos y el aumento de la 

frecuencia, magnitud e intensidad de las precipitaciones bajo el escenario de cambio 

climático actual (Frei et al. 2006, Jongman et al. 2012, te Linde et al. 2011, Kundzewicz 

et al. 2006). Debido a estos acontecimientos, la protección contra inundaciones es un 

tema de creciente importancia. Sin embargo, las medidas de mitigación de inundaciones 

estructurales tales como diques están frecuentemente asociados con efectos perjudiciales 

sobre procesos de la biodiversidad tales como: la disminución de la conectividad y 

reducción de hábitat debido a los diques y presas (Elosegi et al. 2010, Lytle y Poff 2004, 

McAllister et al. 2001). 

 

Escacés hídrica por déficit de precipitaciones 

El déficit de precipitaciones puede traer severas consecuencias tales como la escasez 

hídrica que corresponde a un evento natural en el que un río o una zona poseen menor 

cantidad de agua que la esperada por promedios históricos en un momento dado. Es 

decir, son oscilaciones naturales de la cantidad de agua disponible que también pueden 

producirse por el retraso en deshielos u otras causas como el cambio climático (Arjen y 

Hoekstra 2016). Si la escasez hídrica es severa o por un tiempo prolongado puede 

desencadenar déficit hídrico que es aquella situación en la que el agua disponible no es 

suficiente para satisfacer la demanda (Yira et al. 2016). Si el déficit hídrico es 
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prolongado o severo, y provoca daños en la vegetación y limita la productividad de los 

suelos en una determinada zona recibe el nombre de sequía (Bandyopadhyay et al. 

2012). 

Indicadores de servicios ecosistémicos hídricos (SEH) 

La provisión de un SE depende directamente de la configuración espacial de los 

ecosistemas, por ejemplo, la ubicación, forma y la conectividad (Bastian et al. 2012, 

Turner et al. 2013). Junto con la cuantificación de la provisión de SE se han 

incrementado los análisis de flujos de SE a los beneficiarios, generando cada vez más 

atención en este último tiempo (Stürck et al 2014). De acuerdo con Syrbe y Walz (2012), 

los flujos de SE conectan las áreas de provisión del servicio (APS) con las áreas 

beneficiarias del servicio (ABS). En el caso de los servicios de regulación de eventos 

extremos (inundaciones y sequía), este flujo es de particular interés. El enlace espacial 

entre la oferta y la demanda por regulación y el flujo direccional de la transferencia de 

beneficios entre ellos se determina por el sistema hidrológico (Stürck et al. 2014).  

El análisis cuantitativo de la capacidad de regulación de eventos extremos en los 

ecosistemas forestales se ha hecho por medio de modelos de simulación y / o 

modelación estadística (Xu 1988, Noest 1994, Wen y Liu 1995). En muchos casos, 

existe una gran heterogeneidad a través de un paisaje, la que se refleja en los diferentes 

tipos de vegetación, tipos de suelo y pendientes, factores que pueden generar diferencias 

en la función de regulación de flujo de agua. Mediante el análisis de estas diferencias en 

el espacio a través de un sistema de información geográfica (SIG), la comprensión puede 

mejorarse en gran medida. SIG ofrece las herramientas adecuadas para combinar datos 

espaciales, datos de encuestas de campo, y los modelos dentro de un entorno gráfico 

(Guo et al. 2000). 

Mientras que varios autores (Ej. van Berkel y Verburg 2011, Haines-Young et al. 2012, 

Maes et al. 2011, Liquete et al. 2013, Liquete et al. 2015), han mapeado la oferta 

potencial de SE a escala continental, la cartografía de la demanda y suministro de SE se 

ha intentado predominantemente a escala local y regional (Stürck et al 2014). Burkhard 

et al. (2012) desarrollaron un método para el análisis espacial explícito de la oferta de 



7 

 

SE basadas en las propiedades de cobertura del suelo. Si bien, este enfoque está en 

condiciones de evaluar desajustes locales y regionales en la oferta, no tiene en cuenta el 

efecto del CCUS sobre la mediación de los flujos, debido a que no vincula las 

transiciones de los patrones espaciales de las cuencas con las variaciones de sus 

regímenes de caudal en el tiempo. Los que, sin embargo, son fundamentales para 

cuantificar los efectos del CCUS sobre la oferta potencial del SEMFL. 

 

Situación en Chile 

Chile no está exento de esta realidad, el CCUS en el centro de Chile, ha provocado 

impactos negativos en los medios de subsistencia de las comunidades locales (Schulz et 

al. 2010), a través de la disminución de diversos SE proporcionados por estas áreas 

naturales (Newton y Tejedor 2011). Por su parte el centro-sur de Chile es conocido por 

ser una de las zonas de América Latina que ha sido expuesta a cambios sustanciales del 

paisaje como resultado de los procesos inducidos por el hombre (Aguayo et al. 2009, 

Echeverría et al. 2011). Los paisajes del centro-sur de Chile han sido sometidos a una 

degradación generalizada del medio ambiente, como resultado del modo no sustentable 

de uso de la tierra y de los cambios naturales en el paisaje (Echeverría et al. 2012). El 

paisaje costero entre la región del Maule y la región del Biobío ha sido severamente 

transformado presentando una tasa de deforestación de 4,5 % al año, una de las tasas 

más altas reportadas en América Latina en las últimas cuatro décadas (Echeverría et al. 

2006). En el sur de Chile, existen fuertes presiones para convertir los bosques nativos en 

plantaciones de rápido crecimiento, con especies exóticas de árboles para exportación 

(Pinus radiata y Eucalyptus sp.) (Lara et al. 2009, Nahuelhual et al. 2012). Lo que trae 

consigo un gran riesgo ya que existe evidencia que muestra el efecto, del uso del suelo 

sobre el rendimiento hídrico, sobre todo cuando la cubierta forestal nativa se ha reducido 

drásticamente y las plantaciones forestales exóticas se han expandido explosivamente 

(Little et al. 2009). 

Con el fin de evaluar la condición de un paisaje y los SE que provee, los indicadores son 

herramientas útiles. Éstos se seleccionan en función de la pregunta de investigación y de 
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la base de datos de entrada (Schmalz et al. 2016). Los conjuntos de indicadores 

adecuados deben cumplir varios requisitos, como la corrección científica, un grado 

óptimo de agregación e información para escalas espacio-temporales adecuadas 

(Wiggering y Müller, 2004 y Kandziora et al., 2013). 

Se debe destacar que los sistemas humanos-medioambientales en general, son cada vez 

más estudiados desde la perspectiva de los SE pretendiendo actuar como un enfoque 

adecuado para valorar y manejar los ecosistemas (Schmalz et al. 2016). Además, los SE 

cumplen con los criterios de ser adecuados indicadores del sistema humano-ambiental y, 

por lo tanto, son un instrumento apropiado para la toma de decisiones y la gestión 

(Kandziora et al., 2013). 

Por esta razón el presente trabajo pretende, evaluar la oferta potencial del servicio 

ecosistémico de mediación de flujos líquidos SEMFL como un indicador de los efectos 

de los cambios en el uso del suelo sobre los SEH de regulación hídrica en las cuencas 

presentes en la Cordillera de la Costa del centro sur de Chile. 
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PREGUNTA DE INVESTIGACIÓN 

¿Qué efectos producen los procesos de cambio en la cobertura y el uso del suelo sobre la 

oferta potencial de servicios ecosistémicos hídricos de mediación de flujos líquidos 

SEMFL? 

 

HIPÓTESIS 

Bajo escenarios de precipitación extremos, las cuencas sometidas a intenso uso y CCUS 

(sustitución, habilitación y degradación del bosque nativo), experimentan una 

disminución significativa de la oferta potencial del servicio de mediación de flujos 

líquidos SEMFL. 

 

OBJETIVOS 

General 

Analizar el efecto del cambio del uso de suelo sobre la oferta del servicio de mediación 

de flujos líquidos (SEMFL), en las cuencas presentes en la cordillera de la costa del 

centro sur de Chile, mediante modelación espacialmente explícita. 

 

Específicos 

1- Analizar los procesos y patrones espaciales del cambio de cobertura y uso del suelo 

(CCUS) en un período de 25 años (1986 a 2011) en las cuencas de la cordillera de la 

costa del centro sur de Chile. 

2- Construir un indicador que permita analizar espacialmente el efecto de los recientes 

patrones y procesos de cambio de cobertura y uso de suelo sobre la oferta potencial del 

SEMFL. 
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3 - Evaluar los efectos del CCUS sobre el SEMFL en escenarios de precipitación 

autilizando modelación hídrica espacialmente explicita. 

4 - Identificar espacialmente los cambios en el tiempo de la oferta potencial del SEMFL 

como consecuencia del CCUS. 



 

 

CAPÍTULO I: Cambios en la cobertura y uso del suelo como factor de pérdida 

servicios ecosistémicos hídricos y reducción en el bienestar humano. 

Introducción 

Muchos paisajes forestales están cambiando rápidamente como consecuencia de la 

actividad humana (Balmford et al. 2005). La magnitud, extensión y velocidad de las 

alteraciones antropogénicas sobre la superficie de la tierra no tienen precedentes en la 

historia de la humanidad (Lambin et al. 1999, NRC 2001, Aguayo et al. 2009). En el año 

1700  el 55% de la Tierra se encontraba en un estado natural, “silvestre”, mientras  que 

el 45% estaba en un estado seminatural, es decir, con alteraciones menores  resultado de 

la agricultura y la población humana. En cambio, en el año  2000, el 65% de la biosfera 

ha sido perturbada por la agricultura y los asentamientos humanos, el 20% se encuentra 

en estado seminatural y  tan sólo el 15% se reconoce como en estado silvestre (Ellis et 

al. 2010, González et al. 2012). Esta disminución de la cobertura terrestre natural es 

reflejo del aumento a tasas exponenciales de habitantes en el mundo (Alberti et al. 2007, 

Su et al. 2010), provocando un incremento en el consumo de recursos como, alimento, 

agua, espacio y energía (Duarte et al. 2006), ejerciendo una creciente presión sobre la 

naturaleza, resultando en el deterioro de amplias superficies de terreno (Becerra 1998), 

las que van perdiendo su potencial, obligando a los productores a habilitar nuevas áreas 

para mantener las tasas de producción y retornos económicos (Wirsenius et al. 2010, 

Schneider et al. 2011, Fuentes 2013). Estos problemas se agudizan en los países en 

desarrollo, donde los impactos negativos generados, han afectado el medio de 

subsistencia de la población local. 

Según la organización Global Footprint Network (2014), la presión de la humanidad 

sobre la naturaleza ha excedido lo que el planeta puede reponer, a tal nivel, que se 

necesitaría la capacidad regenerativa de 1,5 planetas Tierra para brindar los servicios 

ecológicos requeridos cada año. Esta tendencia representa un reto importante para las 

autoridades políticas y el mundo científico, quienes deberán diseñar y proponer 

iniciativas que tengan por objetivo apoyar el desarrollo sustentable en un contexto de 
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cambio ambiental global. Entendiendo por desarrollo sustentable al progreso que 

satisface las necesidades del presente sin comprometer la capacidad de las generaciones 

futuras para satisfacer sus propias necesidades (WCED 1987, Wu 2013), donde la 

sustentabilidad se evalúa en base a la relación de tres aristas, la economía, la sociedad y 

el medio ambiente, siendo fundamental ésta última, porque las actividades económicas 

son parte del ámbito social, y ambas acciones, económicas y sociales, se ven limitadas 

por el medio ambiente (Daly 1995, Wu 2013). En vista de que el desarrollo sustentable 

no depende de una disciplina, surge la necesidad imperante por realizar estudios 

interdisciplinarios, destinados a comprender las consecuencias del uso de la tierra. Una 

aproximación para lograr este objetivo, es el estudio de los SE, ya que toda actividad 

humana depende en su base de los ecosistemas y los flujos de bienes y servicios que 

éstos proveen (MEA 2005, Heal 2000, Barrena 2012). 

En la presente revisión se resume información relevante sobre las diversas definiciones y 

clasificaciones de los servicios ecosistémicos, con especial énfasis en los servicios 

ecosistémicos hídricos,  y cómo, los cambios en los patrones espaciales del paisaje de las 

subcuencas hidrográficas presentes entre los ríos Ñuble e Imperial en el centro – sur de 

Chile, los afectan, y así relacionar estos cambios con las variaciones del caudal 

estacional como SEH de regulación, utilizando un modelo hidrológico espacialmente 

explícito. Con el fin de probar la hipótesis de este estudio que asevera que una reducción 

de la heterogeneidad los patrones espaciales del paisaje, reducen la provisión de SEH, 

incrementando la fluctuación del flujo del caudal interanual. 
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Estado del arte de servicios ecosistémicos 

El concepto de servicio ecosistémico 

El concepto de servicios ecosistémicos (SE) tiene sus orígenes en el movimiento 

ambientalista que comienza a gestarse en las décadas de 1960 y 1970, a raíz de la 

denuncia de los efectos negativos de la contaminación, la deforestación de bosques, 

tropicales particularmente, la reducción de la capa de ozono, el colapso de algunas de las 

más importantes pesquerías de especies pelágicas y el cambio en el clima (Carson 1962, 

Saville y Bayley 1980, Farman et al. 1985, Camacho y Ruíz 2011). El acceso a esta 

información impulsó investigaciones científicas y movimientos ciudadanos y políticos 

orientados a conocer el papel que juegan los ecosistemas en buen estado para el 

bienestar humano, siendo el trabajo de Westman (1977) el primer acercamiento formal 

al tema. En la actualidad se reconoce que ambos aspectos están conectados por los SE 

(Turner et al. 2008), que permiten documentar el efecto del ser humano en los 

ecosistemas y evaluar los beneficios derivados de los recursos naturales (Costanza et al. 

1997, De Groot et al. 2002, Chee 2004, Groffman et al. 2004, Eamus et al. 2005, 

Kremen 2005, MEA 2005, Farber et al. 2006, Camacho y Ruíz 2011). 

De esta manera, la noción de los SE intenta proporcionar un marco de trabajo efectivo 

para decisiones que involucren el aprovechamiento de los recursos naturales, con un 

enfoque de sustentabilidad (Camacho y Ruíz 2011). Ello implica que la variedad de 

servicios provenientes de los ecosistemas requiere de una ordenación que permita 

clasificarlos, jerarquizarlos y compararlos, facilitando el potencial intercambio de sus 

beneficios (Wallace 2007), con lo que al darle un valor de cambio competitivo con 

respecto a actividades económicas, facilita la toma de decisiones y la definición de 

estrategias de conservación y manejo (Turner et al. 2008).  

Dejando de lado los métodos existentes para valorar SE, y sólo considerando los 

aspectos conceptuales y de clasificación de estos servicios, se reconoce que la literatura 

al respecto se ha incrementado de manera exponencial (Fisher et al. 2009). Sin embargo, 

se considera que no existe una definición totalmente aceptada o una clasificación base a 
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partir de las cuales se pueda valorar integralmente los SE (De Groot et al. 2002). De 

igual manera, pese a que hay una tendencia a aceptar la propuesta de la Evaluación de 

los Ecosistemas del Milenio (MEA 2003), varios autores han admitido la necesidad de 

tomar los conceptos de esta clasificación como no estáticos, es decir, que 

necesariamente tienen que ir evolucionando (Carpenter et al. 2006, Sachs y Reid 2006, 

Camacho y Ruíz 2011).  

Se requiere trabajar en la validación del concepto de SE y su clasificación con el fin de 

lograr un modelo que pueda ser aplicado por los diversos actores involucrados en la 

conservación y manejo de los recursos (Fisher et al. 2009). Así, en el trabajo de 

Camacho y Ruíz (2011) se hace una revisión de la literatura relevante que contiene 

algunas de las propuestas más aceptadas o novedosas hasta la fecha, para estudiarlas y 

compararlas entre sí, de tal manera que a través de su análisis puedan normarse criterios 

para la aceptación de conceptos y en general, del marco teórico asociado a los SE. 

En la literatura se cuenta con diversas aproximaciones al concepto de SE, que fue 

inicialmente esbozado por Westman (1977) como “servicios de la naturaleza”, pasando 

desde entonces por diversos intentos de generalización (Daily 1997). En el presente 

siglo, la iniciativa conocida como Evaluación de los Ecosistemas del Milenio (MEA), 

promovida por la ONU, se ha convertido en el principal referente sobre el tema. El 

objetivo principal de introducir el concepto de SE es básicamente el de incluir las 

preocupaciones ecológicas en términos económicos, el de enfatizar la dependencia de la 

sociedad en los ecosistemas naturales, además de impulsar el interés público en la 

conservación de la biodiversidad.  

A continuación se presentan en orden cronológico las diversas definiciones de SE que 

han surgido en las últimas décadas: 

 Las condiciones y procesos a través de los cuales los ecosistemas naturales, y las 

especies que lo constituyen, sustentan y satisfacen a la vida humana (Daily 

1997).  
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 Los bienes (como alimentos) y servicios (como asimilación de residuos) de los 

ecosistemas, que representan los beneficios que la población humana obtiene, 

directa o indirectamente, de las funciones de los ecosistemas (Costanza et al. 

1997).  

 Funciones del ecosistema: capacidad de los procesos y componentes naturales para 

proporcionar bienes y servicios que satisfacen las necesidades humanas, directa o 

indirectamente (De Groot et al. 2002).  

 Los beneficios que la población obtiene de los ecosistemas (MEA 2003).  

 Aquellas funciones o procesos ecológicos que directa o indirectamente 

contribuyen al bienestar humano o tienen un potencial para hacerlo en el futuro 

(U.S. EPA 2004). 

 Son componentes de la naturaleza, disfrutados, consumidos o directamente usados 

para producir bienestar humano (Boyd y Banzhaf 2007).  

 Son los aspectos de los ecosistemas utilizados (activa o pasivamente) para 

producir bienestar humano (Fisher et al. 2009).  

Las anteriores incluyen a las definiciones más ampliamente usadas en la literatura 

especializada y aunque existe coincidencia en los aspectos generales, hay diferencias 

importantes entre ellas. Así, aunque contemporáneos, Daily (1997) y Costanza et al. 

(1997) ofrecen planteamientos distintos. Mientras que el primero señala procesos y 

condiciones, es decir, una serie de fases consecutivas y propiedades del ambiente cuyas 

interacciones son el sostén de la vida humana, el segundo grupo de investigadores separa 

a los servicios en bienes, principalmente alimentos (objetos físicos, tangibles) y servicios 

(procesos intangibles) que benefician directamente al ser humano. 

Posteriormente, De Groot y colaboradores (2002) incluyen al subconjunto de funciones 

del ecosistema, sus relaciones y su capacidad para producir bienestar, directa o 

indirectamente a la humanidad, resaltando así el carácter antropocéntrico, mencionando 
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que una vez que las funciones de un ecosistema son definidas, la naturaleza y la 

magnitud de su valor para las sociedades humanas pueden ser analizadas y evaluadas a 

través de los bienes y servicios proporcionados por cualquier ecosistema.  

El grupo de Evaluación de los Ecosistemas del Milenio (MEA), en el que participaron 

algunos de los autores antes citados, definen a los SE de manera sucinta, centrándose en 

los beneficios, con un enfoque antropocéntrico, que sin duda es la esencia del concepto. 

Sin embargo, a pesar de ser una definición útil para los tomadores de decisiones, no 

permite distinguir entre los procesos de los ecosistemas y el bienestar humano.  

Las definiciones más recientes inciden en aspectos particulares, como es el caso de la 

Agencia de Protección Ambiental (EPA) de los EUA, que incluye a los servicios 

potenciales, no contemplados por otras definiciones. Por su parte Boyd y Banzhaf 

(2007) enfatizan que el consumo o disfrute de los servicios debe ser directo, lo que de 

acuerdo con Freeman III (2010) resultaría ventajoso para evitar duplicidad en la 

estimación del valor de los servicios al considerar únicamente la fase final de los 

procesos para que la población pueda beneficiarse directamente. En contraste, Fisher et 

al. (2009) destacan que los servicios son fenómenos estrictamente ecológicos 

(estructura, procesos o funciones), cuyo uso pasivo o activo, puede ser directo o 

indirecto y se convierten en servicios si los humanos se benefician de ellos, por lo que 

sin estos beneficiarios no hay servicios.  

Es evidente que esta disciplina está en un proceso de consolidación, siendo objeto de una 

discusión que intenta cimentar el proceso de valoración de la naturaleza como un medio 

para generar conciencia sobre la importancia de los fenómenos ecológicos que 

benefician a la humanidad. Está claro entonces que se requiere de una mínima 

comprensión de la composición, estructura y los procesos ecológicos que permiten el 

buen funcionamiento de los ecosistemas y que finalmente proveen los servicios a las 

poblaciones humanas (Camacho y Ruiz 2011).  

Como aun no se cuantifica en forma clara el efecto de los SE sobre el bienestar humano, 

se hace necesario un marco teórico que permita reconocer, ubicar, medir, modelar y 

mapear los servicios ecosistémicos, relacionando sus cambios con los posibles efectos 
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sobre el bienestar humano (Fisher et al. 2009). Por lo anterior, el proceso de evaluación 

de los SE debe sustentarse en una clara definición, considerando que no existe un 

concepto unificador, y que toda iniciativa en ese sentido debe identificar claramente 

cuáles son los aspectos que prioriza para entender en su contexto la clasificación de los 

servicios. 

Clasificación de servicios ecosistémicos  

En la literatura se recogen diversas definiciones y tipologías de servicios ecosistémicos 

(Costanza et al. 1997, Daily 1997, de Groot et al. 2002, MEA 2003, U.S. EPA 2004, 

Boyd y Banzhaf, 2007, Wallace 2007, Fisher et al. 2009, Haines-Young y Potschin 

2010). Mientras en algunas de estas definiciones, el concepto SE se presenta como 

equivalente a los beneficios entregados por los ecosistemas, en otras se asocia con 

atributos biológicos, físicos o químicos de los ecosistemas que en un paso posterior 

proveen beneficios a la sociedad (Nahlik et al. 2012, Barrena 2012).  

De manera análoga a lo establecido para la definición de SE, la intención de clasificarlos 

debe obedecer a propósitos muy concretos que, como ocurre con cualquier sistema de 

clasificación, resulten en la demarcación de fronteras claras, precisas, cuantitativas en lo 

posible y que se basen en criterios objetivos (Sokal 1974). De igual forma se debe 

buscar que las divisiones o clases sean lo más naturales posible y que sean 

independientes de la escala o la fuente (Di Gregorio y Jansen 2005), haciendo posible un 

proceso de comparación en diversos niveles, para fines de gestión. Respecto a la 

objetividad de la clasificación se deben excluir ambigüedades, debe ser incluyente y 

seguir preferentemente un sistema jerárquico, consistente y abierto (Berlanga et al. 2008, 

Camacho y Ruíz 2011). 

Probablemente por el reciente origen del concepto de SE no existe en la actualidad una 

clasificación que reúna de manera amplia los requisitos señalados y que sea definitiva y 

universalmente aceptada, pese a que el sistema propuesto por MEA (2003) es uno de los 

más difundidos y aceptados. 



18 

 

La dinámica compleja de los procesos de los ecosistemas y las características propias de 

los SE hacen complicado contar con un esquema de clasificación general. Algunos 

autores afirman que no hay un sistema de clasificación de los SE que sea apropiado para 

aplicarlo en todos los casos, por lo cual se plantea el desarrollo de diversos esquemas de 

clasificación (Costanza 2008). Cualquier intento de diseñar un sistema de clasificación 

único debe abordarse con precaución y por ello el diseño de un sistema de clasificación 

de SE debe fundamentarse en las características del ecosistema o fenómeno a investigar 

y el contexto en la toma de decisiones en el que los SE van a ser considerados (Turner et 

al. 2008).  

Dentro de los principales intentos de clasificación de los SE o bienes y servicios, el de 

Costanza et al. (1997) marca la pauta definiendo 17 servicios ecosistémicos (que 

incluyen bienes de los ecosistemas), asociados a las funciones de los ecosistemas que 

producen o generan el bien o servicio. Sin embargo, esta primera aproximación es solo 

un listado y es hasta la propuesta de De Groot et al. (2002) la que presenta una primera 

clasificación enfocada en diseñar una tipología sistemática y un marco de trabajo general 

para el análisis de funciones y servicios de los ecosistemas. En dicho trabajo se 

considera que es necesario destacar el subconjunto de funciones del ecosistema (más que 

los servicios propiamente) que están estrechamente relacionadas con la capacidad de los 

procesos y componentes naturales para proporcionar bienes y servicios que satisfacen las 

necesidades humanas, directa o indirectamente. Además los autores señalan que estos 

involucran diferentes escalas, particularmente la escala física en las funciones, además 

de la escala en la que los humanos valoran los bienes y servicios proporcionados. Por las 

razones anteriores es necesario tener claras estas interrelaciones y las cuestiones 

relacionadas con la escala cuando se va a llevar a cabo una valoración de las funciones 

del ecosistema (Camacho y Ruíz 2011). 

Dada la interconexión de ciertas funciones ecológicas y los SE asociados en la propuesta 

de estos autores se destaca la necesidad de desarrollar modelos dinámicos que tomen en 

cuenta la interdependencia entre las funciones y los bienes y servicios. A partir de lo 

anterior, los autores (de Groot et al. 2002, MEA 2003, U.S. EPA 2004, Boyd y Banzhaf 
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2007, Wallace 2007) ofrecen una clasificación de 23 funciones básicas de los 

ecosistemas agrupadas en cuatro categorías principales, de las cuales se derivan 

diferentes bienes y servicios.  

 Funciones de regulación: Relacionado con la capacidad de los ecosistemas para 

regular procesos ecológicos esenciales y sostener sistemas vitales a través de 

ciclos biogeoquímicos y otros procesos biológicos. Estas funciones proporcionan 

muchos servicios que tienen beneficios directos e indirectos para las poblaciones 

humanas, como lo son el mantenimiento de aire limpio, depuración del agua, 

prevención de inundaciones y mantenimiento de tierra cultivable, entre otros.  

 

 Funciones de hábitat: Los ecosistemas naturales proporcionan hábitat de refugio 

y reproducción para plantas y animales contribuyendo a la conservación 

biológica y diversidad genética. Estas funciones proporcionan servicios como 

mantenimiento de la diversidad biológica y genética, y de especies 

comercialmente aprovechables.  

 

 Funciones de producción: Los procesos fotosintéticos y autótrofos en general, a 

partir de los cuales los organismos autoabastecen sus requerimientos orgánicos a 

partir de compuestos inorgánicos y que también son sustento de consumidores de 

distinto orden, para generar una mayor variedad de biomasa. Esta variedad de 

estructuras proporcionan una variedad de bienes y servicios para consumo 

humano, que van desde alimento y materia prima hasta recursos energéticos y 

medicinales.  

 

 Funciones de información: Los ecosistemas proporcionan funciones de 

referencia y contribuyen al mantenimiento de la salud humana proporcionando 

oportunidades de enriquecimiento espiritual, desarrollo cognitivo, recreación y 

experiencias estéticas (paisaje). 
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Siguiendo un proceso similar, otra aproximación para clasificar los SE es la derivada de 

la de MEA (2003), que es probablemente la más difundida y aceptada y que define los 

SE como “los beneficios que la población obtiene de los ecosistemas”. Este trabajo 

involucró a científicos de 95 países, que entre 2001 y 2005 se abocaron al análisis de las 

consecuencias originadas por cambios en los ecosistemas y estuvo estructurado 

explícitamente alrededor del concepto de SE como un intento de integrar completamente 

la sustentabilidad ecológica, la conservación y el bienestar humano. Ofrece un sistema 

de clasificación con propósitos puramente operacionales basado en cuatro líneas 

funcionales dentro del marco conceptual de MEA que incluyen servicios de soporte, 

regulación, aprovisionamiento y culturales, con la intención de facilitar la toma de 

decisiones. 

 Servicios de Aprovisionamiento: productos obtenidos de los ecosistemas 

(alimentos, agua potable, leña, fibras, bioquímicos y recursos genéticos). 

 Servicios de Regulación: beneficios obtenidos de la regulación de procesos de los 

ecosistemas (regulación del clima, regulación de enfermedades, regulación y 

saneamiento del agua, y polinización). 

 Servicios culturales: beneficios no materiales obtenidos de los ecosistemas 

(espiritual y religioso, recreativo y turístico, estético, inspirativo, educativo, 

identidad de sitio, y herencia cultural). 

 Servicios de soporte: servicios necesarios para la producción de otros servicios de 

los ecosistemas (formación de suelos, reciclaje de nutrientes, ciclo hidrológico, y 

producción primaria). 

Esta propuesta se deriva, entre otros aspectos, del interés que existe por la pérdida de 

biodiversidad de los ecosistemas y sus efectos en el bienestar social, con el que esta 

pérdida está íntimamente ligada, ya que es a través de la biodiversidad que se tiene 

acceso a los diversos servicios. Aunque el grupo de Evaluación de Ecosistemas del 

Milenio (MEA 2003, 2005) considera que estos servicios no necesariamente tienen un 

precio, si asume que tienen un valor y que en muchas ocasiones los procesos de 
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conversión de ambientes naturales generan un costo total que supera a los beneficios 

obtenidos por esa conversión y cuya condición puede ser irreversible.  

Al considerarse en su momento que son escasos los estudios que ligan a los cambios en 

la biodiversidad con cambios en el funcionamiento de los ecosistemas y estos a su vez 

con el bienestar humano, la propuesta de MEA (2003, 2005) surge como resultado del 

análisis conjunto, con la intención de sentar las bases para la conservación de la 

biodiversidad en un contexto que asegure el aprovisionamiento de los servicios que 

ofrece el ecosistema (Camacho y Ruíz 2011).  

La clasificación que propone este grupo es relativamente sencilla y accesible, sin que 

necesariamente sea útil para cualquier propósito y esto ha sido señalado en los contextos 

que se refieren a estimaciones ambientales, manejo del paisaje y valoración económica 

(Fisher et al. 2009).  

Una de las principales diferencias que habría que resaltar de estos dos intentos por 

clasificar a los SE, es que la clasificación que proponen De Groot et al. (2002) tiene más 

sustento ecológico que la de MEA (2003), ya que se parte de los procesos y 

componentes del ecosistema para finalmente definir lo que ellos llaman bienes y 

servicios. A diferencia, la clasificación de MEA está diseñada desde un punto de vista 

más antropocéntrico, dándole importancia al bienestar que obtiene el humano de los 

ecosistemas. Algunos autores consideran que en esta clasificación no es sencillo 

distinguir individualmente a los servicios de regulación de los de soporte, lo cual puede 

traer consecuencias cuando se están tomando decisiones con respecto al medio 

ambiente.  

Por su parte, Wallace (2007) argumenta que los sistemas de clasificación anteriores son 

los más comúnmente utilizados, pero considera que son inadecuados debido a que 

mezclan los procesos para obtener los SE, con los propios SE aún en la misma categoría 

de clasificación, lo cual presenta problemas inherentes para los tomadores de decisiones. 

Además, la ambigüedad en las definiciones de los términos clave como los procesos del 
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ecosistema, las funciones y servicios agrava esta situación, por lo que nuevamente debe 

considerarse que la clasificación debe estar en contexto con la definición de SE.  

Este último desarrolló un sistema de clasificación alternativo que proporciona un marco 

de trabajo en el que las consecuencias de manipular los ecosistemas para el bienestar 

humano pueden ser evaluadas. Esto permite el análisis de opciones para mejorar el 

manejo de los recursos biológicos y otros recursos naturales, de manera que su 

contribución al bienestar humano puede ser tanto de conservación como de sustento. En 

esta clasificación los servicios son descritos en términos de la estructura y composición 

de un elemento en particular del sistema (expresado como un bien) y estos servicios a su 

vez son clasificados de acuerdo con los valores humanos que ellos sostienen, 

entendiendo por valores humanos a las condiciones (end-state) que en conjunto 

circunscriben el bienestar humano, incluida su supervivencia y reproducción. Con esa 

orientación, Wallace propone cuatro categorías de valores humanos y su asociación con 

los servicios ecosistémicos, como se observa en la tabla 1.  

Por su parte Turner y colaboradores (2008), proponen un esquema de clasificación que 

divide a los servicios ecosistémicos en “servicios intermedios” y “servicios finales”. En 

este trabajo conceptualizan que los beneficios humanos obtenidos por los SE se derivan 

de los servicios intermedios y finales (Figura 1). Con esto, los procesos del ecosistema y 

la estructura se consideran servicios, pero pueden ser servicios intermedios o finales, 

dependiendo de la relación que tengan con el bienestar humano. 

Este esquema de clasificación reconoce la complejidad de los ecosistemas, lo que 

implica que a través de su comprensión, es posible la simplificación con la que se 

definirán más claramente algunos servicios finales y por consecuencia los beneficios que 

de ellos se derivan. En el mismo sentido estos autores señalan que debe establecerse una 

conexión entre los procesos del ecosistema y los servicios, para percibir los beneficios 

que serán importantes para los usuarios a partir de lo cual deberán decidir cuáles de los 

beneficios son apropiados y significativos para utilizarlos en estudios de valoración 

económica. El proceso en su conjunto se propone como un medio para implementar el 

pago por SE de humedales y por lo tanto como una estrategia para su protección y 
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restauración, valorando a estos ambientes con un enfoque multifuncional, al que 

denominan ESApp (Ecosystem services approach). 

Tabla 1. Clasificación de servicios ecosistémicos y sus conexiones con los valores 

humanos, procesos del ecosistema y los bienes naturales. Fuente: Wallace (2007). 

Categoría de valor humano 

Servicios ecosistémicos 

experimentados a un nivel 

humano (individual) 

Ejemplos de los procesos y 

bienes que requieren ser 

manejados para proveer 

servicios ecosistémicos 

 

 

 

Recursos suficientes 

 

 

 

 

Protección de 

depredadores/ 

enfermedades/parásitos 

 

 

 

Condiciones ambientales 

propicias (físicas y 

químicas) 

 

 Alimento 

 Oxígeno  

 Agua (potable)  

 Energía  

 

 Dispersión de 

enfermedades 

 Protección de 

depredadores 

 Protección de 

enfermedades y parásitos 

 

 Temperatura  

 Humedad  

 Luz  

 Química  

Procesos del ecosistema 

 Regulación biológica  

 

 Regulación del clima 

  

 Regulación del gas 

  

 Manejo de la tierra para 

recreación 

  

 Regulación de nutrientes 

 

 Polinización  

 

 Formación y retención 

de suelos  

 

 

Cumplimiento socio-

cultural 

 

 

 

 

 Satisfacción espiritual y 

filosófica 

  

 Recreacional  

 

 

Elementos bióticos y 

abióticos 

Los procesos son 

manejados para 

proporcionar una 

composición y estructura 

particular de los elementos 

del ecosistema. Los 

elementos puedes ser 

descritos como bienes de 

los recursos naturales como 
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Categoría de valor humano 

Servicios ecosistémicos 

experimentados a un nivel 

humano (individual) 

Ejemplos de los procesos y 

bienes que requieren ser 

manejados para proveer 

servicios ecosistémicos 

 Estético 

 

 

 

 

 Valores de oportunidad, 

capacidad para evolución 

biológica y cultural 

 

 Conocimiento / 

recursos educativos 

 Recursos genéticos  

 

por ejemplo: 

 

 Biodiversidad  

 Tierra  

 Agua  

 Aire  

 Energía  

 

 

Figura 1. Relación entre los servicios intermedios, finales y los beneficios.  

Fuente: Turner et al. 2008. 

Del análisis de la información se desprende una serie de cuestiones, en primer término, 

es notable la ausencia de acuerdos sobre el concepto y la clasificación de los SE, si bien 

hay concordancia en su carácter antropocéntrico, que implica que los beneficios de los 
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SE son estrictamente para la población humana. También existe un acuerdo en el sentido 

de que conforme la población crece, incrementando sus requerimientos y necesidades, 

también ha evolucionado, tomando conciencia del impacto de sus actividades y de la 

necesidad de tener indicadores del estado de salud de los ecosistemas (Camacho y Ruíz, 

2011). Es en este contexto que en los últimos años, se han intensificado los esfuerzos por 

llegar a un consenso, surgiendo importantes avances respecto a la conceptualización, 

definición y clasificación de los SE, particularmente en pos de la operatividad del 

concepto para su valorización (TEEB 2010a, Haines-Young y Potschin 2012, MMA 

2014). 

La economía de los ecosistemas y la biodiversidad TEEB, por sus siglas en inglés, es un 

proyecto que se enfoca en la valoración económica de la biodiversidad y los servicios de 

los ecosistemas (TEEB 2010a), y tiene como objetivo primordial hacer visible la 

economía de la naturaleza, para después poder incidir en el comportamiento de los 

usuarios finales de la biodiversidad, es decir, contribuir a la concientización sobre la 

importancia de la naturaleza en sectores de la población donde las cuestiones intrínsecas 

o éticas que deberían promover la conservación de la naturaleza no calan. Tiene su 

origen en el año 2007, luego de que los Ministros de Medio Ambiente del G8+5, 

reunidos en Potsdam (Alemania), encargaron un análisis del beneficio económico global 

de la diversidad biológica. Este informe fue presentado en la novena COP del Convenio 

de Diversidad Biológica, celebrado en Bonn (Alemania) en 2008, con el título de TEEB 

(The Economics of Ecosystems and Biodiversity). 

TEEB sintetiza el conocimiento existente sobre la economía de los ecosistemas y la 

biodiversidad. Ha reunido numerosas pruebas de que la invisibilidad económica de los 

flujos de la naturaleza en la economía contribuye enormemente a la degradación de los 

ecosistemas y a la pérdida de biodiversidad, lo que provoca serios costos humanos y 

económicos. Esto se hace patente  en sus conclusiones, donde destacan que el valor 

asociado a los ecosistemas y la biodiversidad es entre 10 y 100 veces mayor que el costo 

relacionado con su conservación (TEEB 2010a), y que la mayor parte de estos costos no 

quedan reflejados en el PIB,  lo que implica que los indicadores económicos 
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tradicionales no reflejan el valor de los ecosistemas ni los costos derivados de su 

pérdida. 

El enfoque del TEEB se basa en que es primordial reconocer el valor de los SE, y este 

valor debe ser defendido por normas y políticas ambientales. A fin de crear instrumentos 

políticos que superen la infravaloración de la biodiversidad, el TEEB respaldaría 

políticas “económicamente informadas”, es decir, políticas que tengan en cuenta el valor 

económico de la biodiversidad y que ese valor se incorpore en la toma de decisiones en 

relación a temas ambientales. 

Por otro lado en el año 2009 se propone la Clasificación Internacional Común de 

Servicios Ecosistémicos (CICES), como una forma de nombrar y describir los servicios 

ecosistémicos (Haines-Young et al. 2010), que surgió a partir de una reunión organizada 

por la Agencia Europea de Medio Ambiente como parte de su trabajo en el desarrollo de 

los territorios y el reporte de los ecosistemas. En ésta se observó que muchos grupos y 

organizaciones estaban trabajando en aspectos de los SE y que, si bien la clasificación 

utilizada en la Evaluación de Ecosistemas del Milenio (MEA 2005) era ampliamente 

aceptada y empleada, también hubo diferencias emergentes en la forma en que los 

servicios fueron agrupados y nombrados. Por ejemplo, mientras que la clasificación 

propuesta por TEEB (2008) utilizó el aprovisionamiento familiar, regulación, grupos 

culturales, e introdujo una nueva categoría de "servicios de hábitat”. Otros estudios 

estudian otras tipologías (Ej. Wallace 2007, Costanza 2008, Turner et al. 2008), por esta 

razón se piensa que tal vez, se requiere de múltiples clasificaciones para tener en cuenta 

las relaciones espaciales entre la fuente del servicio y los beneficiarios, y el grado en que 

los usuarios pueden ser excluidos o pueden ser satisfechos plenamente por el servicio.  

En el informe CICES (2011), se reconoce que la diversidad de enfoques es 

probablemente necesaria, dada la novedad del campo, y la complejidad de la definición 

de SE y las funciones ecológicas que los sustentan. Sin embargo, el uso de múltiples 

clasificaciones continúa planteando problemas, entre los que se destacan: 

 Dificultades en comparaciones entre estudios y evaluaciones  
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A medida que el número de estudios de valoración ha aumentado, surge la necesidad de 

comprender de mejor forma, cómo se comparan entre si las estimaciones en diferentes 

lugares. Estudios de valoración de SE, por ejemplo, dependen fundamentalmente de 

poder hacer comparaciones entre diferentes situaciones en forma clara y reproducible. 

Un estándar de referencia común para la denominación y definición de los SE puede 

hacer esto más fácil. 

 Dificultades para la integración de las evaluaciones de servicios con otros datos 

Este fue el tema que inicialmente motivó las discusiones que llevaron a la propuesta de 

CICES, donde su formulación tomó  nota de la considerable cantidad de trabajo que 

existe en relación con el desarrollo de tipologías para describir SE, y las normas para la 

descripción de sus productos y actividades económicas. El objetivo es proponer una 

nueva clasificación uniforme para los SE, que a la vez sea coherente con 

categorizaciones aceptadas y que permita una traducción sencilla de la información 

estadística entre las diferentes aplicaciones.  

Para los efectos de CICES, los SE se definen como los aportes que hacen los 

ecosistemas para el bienestar humano. Ellos son vistos como el resultado de la 

interacción de los procesos bióticos y abióticos, y se refieren específicamente a las 

salidas "finales" o productos de los sistemas ecológicos. Es decir, las cosas directamente 

consumidas o utilizadas por personas. Siguiendo el uso común, la clasificación reconoce 

estas salidas como aprovisionamiento, regulación y servicios culturales, pero no cubre 

los llamados "servicios de soporte" originalmente definidos en el MEA. Los servicios de 

soporte son tratados como parte subyacente de la estructura, procesos y funciones que 

caracterizan a los ecosistemas. Dado que sólo se consumen o utilizan indirectamente, y 

pueden facilitar al mismo tiempo la salida de muchos "productos finales". El objetivo de 

esto, es evitar la sobrestimación del valor de los beneficios asociados a cierto 

ecosistema, ya que si un ejercicio de valoración agrega todos los SE que considera MEA 

(2005), podría ocurrir un doble conteo de beneficios si un servicio es insumo de otro 

(Boyd y Banzhaf 2007, Fisher et al. 2009, SEEA 2013, MMA 2014). Por ejemplo, el 

servicio de provisión de alimentos requiere del servicio de soporte de polinización, por 
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lo que el valor del beneficio asociado a la provisión de frutas por ejemplo ya contabiliza 

el aporte del servicio de polinización. Se debe tener en consideración que la no inclusión 

de los SE intermedios en la etapa de valorización, en ningún caso conlleva restar de la 

discusión la importancia de dichos servicios como sustento fundamental de los 

beneficios. 

La propuesta de CICES consta de una estructura jerárquica. En el nivel más alto hay 3 

familias de temas de servicios, en donde  a se anidan 9 clases principales de servicio. 

Luego, por debajo del nivel de clase, hay 23 grupos de servicio y 59 tipos de servicio. 

Esta estructura básica se muestra en la tabla 2, además se ilustra como CICES agrupa la 

clasificación de SE utilizada por TEEB. La clasificación completa de CICES puede ser 

encontrada en la tabla Anexo. 

Tabla 2. Estructura básica de la clasificación de CICES y su relación con la clasificación 

de TEEB. Fuente: Haines-Young y Potschin (2012). 

Temas 

CICES 

Clases 

CICES 
Categorías TEEB 

Provisión 

Nutrición Comida Agua   

Materiales Materias 

primas 

Recursos 

genéticos 

Recursos 

medicinales 

Recursos 

ornamentales 

Energía     

Regulación 

Regulación 

de residuos 

Purificación 

del aire 

Tratamiento 

de residuos 

  

Regulación 

de flujos 

Moderación 

y 

prevención 

de disturbios 

Regulación 

del flujo de 

agua 

Prevención 

de erosión 

 

Regulación 

del ambiente 

físico 

Regulación 

del clima 

Mantención 

de la 

fertilidad del 

suelo 

  

Regulación 

del ambiente 

biótico 

Protección 

del pool 

genético 

Mantención 

del ciclo de 

vida 

polinización Control 

biológico 

Culturales  Información    
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Temas 

CICES 

Clases 

CICES 
Categorías TEEB 

Simbólicos para el 

desarrollo 

cognitivo 

 

Intelectual y 

experiencial 

 

Información 

estética 

 

Inspiración 

para cultura, 

arte y diseño 

 

Experiencia 

espiritual 

 

Turismo y 

recreación 

 

La Tabla 2 muestra que es relativamente sencillo realizar una referencia cruzada entre 

las categorías del TEEB con las clases CICES. Las etiquetas de las clases utilizadas en 

CICES han sido seleccionadas para ser lo más genéricas posibles, de modo que otras 

categorías más específicas o detalladas progresivamente se puedan ir definiendo, de 

acuerdo a los intereses del usuario. Así por ejemplo, las categorías del TEEB “materias 

primas”, “recursos genéticos”, “recursos medicinales” y de los "recursos ornamentales" 

podrían ser subclases de la clase “materiales” de CICES. 

La estructura para CICES por debajo del nivel de clase se muestra en la Tabla Anexo 

con los 23 grupos de servicio y 59 tipos de servicios propuestos. A continuación se 

presentan las definiciones formales de los temas, las clases de servicio y la justificación 

de que las sustenta la propuesta de CICES (2011). 

 Provisión  

Incluye todas las salidas de materiales y energías del ecosistema, son cosas tangibles que 

se pueden intercambiar o negociar, así como consumir o utilizar directamente por la 

gente para la manufactura. Ambas salidas bióticas y abióticas están cubiertas, pero en el 

contexto de salida de material, las derivadas de activos del subsuelo (por ejemplo, 

minerales) están excluidos. Del mismo modo, en el contexto de las salidas de energía, se 

excluyen los activos del subsuelo, tales como el gas y el petróleo. Dentro del tema de 

provisión de servicios, se reconocen tres grandes clases de servicios: 
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 Nutrición: Incluye todas las salidas de los ecosistemas que se utilizan directa o 

indirectamente para la calidad de los alimentos (incluida el agua potable). 

 Materiales: Tanto bióticos y abióticos, que se utilizan en la fabricación de bienes. 

 Energía: Las fuentes de energía renovable tanto bióticas y abióticas. 

Dentro de la clase de provisión de servicios, se pueden reconocer otros tipos y subtipos. 

La clasificación permite la distinción entre las salidas de los ecosistemas que se utilizan 

principalmente para la subsistencia o para el intercambio en el mercado. 

 Regulación y Mantención 

Incluye todas las formas en que cada ecosistema controla o modifica parámetros bióticos 

o abióticos que definen el entorno de las personas, es decir, todos los aspectos del 

“ambientales” del medio ambiente, éstas son las salidas de los ecosistemas que no se 

consumen, pero que afectan el desempeño de los individuos, las comunidades y las 

poblaciones, y sus actividades. Dentro del tema de regulación y mantenimiento, se 

reconocen cuatro grandes clases de servicios:  

 Regulación y remediación de desechos: Que surjan de forma natural o como 

resultado de la acción humana. 

 La regulación del flujo: Que cubre todo tipo de flujos en medios sólidos, líquidos o 

gaseosos. 

 Regulación del entorno físico: Incluyendo el clima a escalas globales y locales. 

 Regulación del medio biótico: Incluyendo la regulación y el mantenimiento del 

hábitat, a través de fenómenos como el control de plagas y enfermedades, y las 

funciones de vivero que los hábitats tienen en apoyo de los servicios de 

aprovisionamiento, etc. 

Dentro de la clase de regulación y de mantenimiento, existen tipos y subtipos 

adicionales que pueden ser reconocidos. La clasificación permite que estos sean 

distinguidos por proceso y si los procesos operan 'in situ' o 'ex situ'. 

 Cultural y Social 



31 

 

Incluye todas las salidas no materiales de los ecosistemas, que tienen un significado 

simbólico, cultural o intelectual. Dentro del tema de Servicio Cultural o Social, se 

reconocen dos grandes clases de servicios: 

 Simbólico 

 Intelectual y experiencial 

Dentro de la Clase Cultural, se pueden reconocer tipos y subtipos adicionales. La 

clasificación permite que estos sean distinguidos usando criterios como por ejemplo si se 

trata de una actividad física o intelectual. 

Dado a que CICES corresponde a un esfuerzo internacional para acordar una 

clasificación común de SE, este proyecto entrega un espacio de discusión donde se cita a 

especialistas en la materia. En este sentido, el trabajo de CICES es continuo y en 

permanente evolución. En consecuencia, se propone para los futuros trabajos sobre SE 

considerar como referencia la clasificación trabajada por CICES, no sólo porque 

representa el estado del arte en la materia, sino también porque entrega al país la opción 

de participar en su elaboración y discusión (MMA 2014). Finalmente, cabe agregar que 

CICES clasifica sólo SE finales, sin embargo, entrega un marco de referencia para la 

clasificación de SE intermedios (Haines-Young y Potschin 2012).  

Sin embargo, todas estas definiciones y clasificaciones no tendrían sentido si no 

pudiesen ser aplicadas en el mundo real (Burkhard et al. 2011), por otra parte, la 

inadecuada cuantificación y valoración económica de los servicios ecosistémicos han 

provocado que, en la mayor parte de los casos, éstos carezcan de un precio de mercado 

que los haga comparables a otros bienes, y no hayan sido considerados en la toma de 

decisiones respecto al uso y manejo del territorio, las cuencas o los bosques (Costanza et 

al. 1997, Nahuelhual et al. 2007, Lucke 2008, Lara et al. 2010a). Es por ello que la 

cuantificación explícita y el mapeo de SE han sido identificados como instrumentos 

clave para mejorar la implementación del enfoque de SE en los procesos de toma de 

decisión (Daily y Matson 2008, Daily et al. 2009, Burkhard et al. 2011, Nahuelhual et al. 

2013a).  
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Las cuencas hidrográficas son un claro ejemplo de la importancia de identificar 

espacialmente los SE, debido a proveen una gran cantidad de SE, principalmente 

hídricos, cuya provisión está supeditada a los patrones espaciales de la cuenta, ya que 

dependiendo de la composición y la configuración de estos componentes va a ser la 

cantidad y calidad de los SE que brinda, por lo que su identificación y espacialización es 

de suma importancia para cuantificarlos, valorarlos y conservarlos (Almeida – Leñero et 

al. 2007). Sobre todo, al considerar que el agua y los SE que brindan son un componente 

fundamental para la vida, pero la actividad antrópica y el sobreconsumo han puesto en 

riesgo la capacidad de brindar dichos servicios, y por consiguiente el bienestar humano 

(Lima et al. 2013).  

Servicios ecosistémicos hídricos 

El agua limpia es un recurso muy valioso ya sea para beber, recreación, riego o la 

economía, por nombrar algunos usos (Mubareka et al. 2013). La regulación del flujo del 

balance de agua y de los ríos, por bosques, proporcionan SE que son económicamente 

valiosos y críticos para el mantenimiento de la agricultura, energía hidroeléctrica, la 

industria, la pesca, la navegabilidad de los ríos, el desarrollo urbano (Guo et al. 2000, 

Postel y Thompson 2005, Castello et al. 2013, Lima et al. 2013) e importantes valores de 

no uso, como el ecoturismo (Kirkby et al. 2011) y oportunidades de recreación (MEA 

2005). El agua del suelo y el agua superficial, incluyendo escorrentía, descarga y agua 

almacenada en acuíferos, desempeña un papel importante en el soporte de los 

ecosistemas y la biodiversidad, proporcionando nutrientes y hábitats para muchas 

especies. En las riberas de los ríos ocurren importantes reacciones biogeoquímicas y los 

caudales son responsables del transporte de grandes cantidades de carbono y nitrógeno 

(Meybeck 1982, McClain et al. 2003). Al demostrar el valor de estos ecosistemas a 

través de los servicios que prestan, se puede integrar el concepto de SE en las políticas y 

la toma de decisiones (Keeler et al. 2012, Maes et al. 2013, Mubareka et al. 2013).  

Mantener y distribuir recursos hídricos es un desafío importante para la sociedad. Las 

cuencas hidrográficas son importantes reguladoras de la cantidad y calidad del agua. 

Para que puedan realizar estas funciones, se requiere protección y gestión, sin la cual se 
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generarían serias consecuencias ambientales, sociales y económicas. Por lo tanto es 

evidente que se requiere un enfoque integral, para conseguir la gestión sostenible de los 

recursos hídricos y sus SE, tomando en cuenta las necesidades humanas (UICN 2006).  

Es por esta razón que existe un creciente interés por incorporar los SE en las políticas de 

planificación ambiental (de Groot et al. 2010, Muradian y Rival 2012, Viglizzo et al 

2012), en el diseño de objetivos y estrategias para la gestión del paisaje, con el fin de 

mejorar la prestación de estos servicios a la sociedad (Daily y Matson 2008, Farrell y 

Anderson 2010, Kroll et al. 2012, Rodríguez et al. 2014). 

Los SEH se relacionan con la conservación de las cuencas hidrográficas y se definen 

como el papel que desempeñan algunos usos de la tierra y prácticas de conservación de 

suelos y aguas en mantener la cantidad y calidad del agua dentro de los parámetros 

deseados por los usuarios de un sitio en particular (Cordero et al. 2008). A continuación, 

en la tabla 3 se muestran los diversos servicios ecosistémicos hídricos, según la 

clasificación de CICES (2011). 

Tabla  3. Servicios ecosistémicos hídricos, según clasificación CICES. Fuente: Haines-

Young y Potschin (2012). 

Clase de servicio Grupo de servicio Tipo de servicio 

Nutrición Agua Potable 
Almacenamiento de agua 

Purificación de agua 

Regulación de Flujos 
Regulación del Flujo de 

agua 

Atenuación de escorrentía y 

tasa de descarga 

Almacenamiento de agua 

Sedimentación 

Atenuación de la energía 

irradiada 

Regulación de componentes 

ambientales físicos 
Calidad de agua 

Retención de nutrientes en 

buffer 

Enfriamiento de agua 

Simbólico 

Estético y patrimonial 
Carácter del paisaje 

Paisaje cultural 

Espiritual 
Naturalidad 

Lugares o especies sagradas 
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Clase de servicio Grupo de servicio Tipo de servicio 

Intelectual y experimental 

Recreación y servicios 

comunitarios 

Especia o hábitat carismático 

o icónico 

Caza y recolección 

Información y 

conocimiento 

Científico 

Educacional 

 

Impactos de la pérdida de SEH 

Los ecosistemas que proveen SEH pueden verse afectados por dos tipos principales de 

disturbios, los ocasionados por procesos y fenómenos naturales y los que suceden como 

consecuencia de las acciones del hombre (Meli et al. 2013). Los naturales afectan de 

manera temporal, pero resultan beneficiosos para el funcionamiento en el largo plazo, 

mientras que los antrópicos debilitan los ecosistemas al impedir su recuperación natural 

(Naiman et al. 2005). Otra diferencia principal entre estos dos tipos de disturbios es la 

magnitud de los impactos, principalmente porque las consecuencias de las actividades 

antrópicas pueden llegar a ser más drásticas, amplias e irreversibles. Los impactos 

antrópicos que afectan a estos ecosistemas pueden agruparse en cuatro principales tipos 

(Naiman et al. 2005, Meli et al. 2013): i) afectación de la dinámica hidrológica de la 

cuenca, ii) contaminación, iii) cambio de uso del suelo y iv) cambio climático. Cada uno 

de estos impactos, tiene tanto efectos comunes como específicos, en la prestación de 

SEH. El disturbio antrópico más importante es la alteración del régimen hidrológico de 

las cuencas, debido a que amenaza la sustentabilidad ecológica de la hoya de inundación 

(Naiman et al. 1997, Nilsson y Svedmark 2002), comprometiendo la regulación del flujo 

de agua. La canalización, el drenado, la construcción de diques o presas, y la 

deforestación entre otros, alteran los patrones de inundación y aíslan la zona ribereña del 

río, afectando el transporte de sedimentos (Richardson et al. 2007), reduciendo los flujos 

laterales de agua y materiales. Un caudal de río que se desconecta de su área ribereña, 

pierde la capacidad de almacenar agua y retener sedimentos, por lo tanto, pierde la 

mayor parte de sus funciones ecológicas, y por consiguiente los SE que brinda, 

afectando también las oportunidades estéticas, recreativas y otras características con 
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valor humano (NRC 2002). A largo plazo esto detiene la formación de nuevos hábitats y 

la modificación de los procesos sucesionales, un proceso conocido como “aterramiento” 

(Naiman et al. 2005, Meli et al., 2013). La contaminación, por su parte, se puede deber a 

un exceso de nutrientes (típicamente provenientes de fertilizantes agrícolas) o a 

compuestos tóxicos ya sea de fuentes puntuales como difusas (es decir, de aguas negras 

o como resultado de actividades industriales). Dependiendo del tipo de contaminante y 

de su régimen (concentración, frecuencia de ingreso, etc.) se altera el ensamblaje de las 

comunidades, la productividad primaria y las condiciones físico-químicas del suelo 

(Meli et al. 2013). 

Si los contaminantes alcanzan el curso de agua, afectan su calidad y eventualmente 

también a la calidad de aguas abajo. El cambio de uso del suelo determina la pérdida de 

hábitat natural y de biodiversidad, así como la modificación de la composición 

específica de las comunidades, lo que favorece la invasión de especies exóticas 

(Richardson et al. 2007). Al disminuir la productividad primaria, y consecuentemente la 

cantidad de hojarasca que ingresa al ecosistema acuático, ocurren cambios significativos 

en la abundancia y biomasa de los insectos acuáticos, lo cual afecta directamente las 

cadenas tróficas (Naiman et al. 2005). Otro importante efecto es la alteración de los 

patrones de temperatura (Meleason y Quinn 2004), un factor crítico que regula los 

procesos biológicos, ya que la vegetación influye en la temperatura los cursos de agua. 

Finalmente, si las actividades humanas afectan la vegetación ribereña, modifican de 

forma relevante las cantidades y la relación entre los nutrientes del suelo, del agua y de 

la atmósfera (Melillo et al. 2003), así como la deposición de sedimentos y la 

eutrofización (Patten 1998), afectando su capacidad de transportar, retener y procesar 

contaminantes y elementos tóxicos (Sweeney et al. 2004, Meli et al. 2013). Como se 

puede apreciar, la actividad antrópica altera el balance hídrico de cuencas de los ríos, y 

los ecosistemas de riberas, dando como resultado la pérdida de los SEH forestales (Costa 

y Foley 2000, Malhi et al. 2008, Coe et al. 2009, Lima et al. 2013) y por consiguiente 

afectando el bienestar humano. Por otro lado el trabajo de Lara et al. (2011), muestra 

que la corta y quema de bosques nativos para establecer plantaciones forestales implicó 

un cambio abrupto en la estructura, composición y procesos de los ecosistemas naturales 
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multietáneos de varios estratos y con una alta diversidad de hábitat y especies (plantas y 

animales), los cuales cambiaron a plantaciones densas y monoespecíficas, provocando 

una disminución de la provisión de agua como un SE,  tanto en cantidad como en 

calidad de agua en las cuencas cubiertas por plantaciones (Little 2011). Esta reducción 

también ha sido descrita para diversas cuencas en diversas regiones en Chile (Lara et al. 

2009, Little et al. 2009) como una consecuencia del incremento de la proporción de 

plantaciones de especies de rápido crecimiento en las cuencas, producto de la sustitución 

de bosques nativos.  

Considerando los antecedentes, se hace evidente que asegurar la continuidad de la 

prestación de SEH, ante el cambio ambiental, es uno de los desafíos más apremiantes en 

la ciencia de la sustentabilidad y la ecología del paisaje contemporáneo (Turner et al. 

2012), además se espera que la provisión futura de SEH pueda reducirse, no sólo porque 

la tasa de cambio se está acelerando para muchos conductores clave, sino porque 

también los SE pueden interactuar de maneras inesperadas (Peterson et al. 2003), más 

aún, si se considera la creciente degradación que existe sobre un gran número de 

ecosistemas, que llega en algunos casos a puntos críticos, lo que pone en riesgo la 

provisión de servicios fundamentales para el bienestar humano (TEEB 2010b). De 

acuerdo con el informe elaborado por el MEA (2005), alrededor de un 60% de los 

servicios ecosistémicos evaluados a nivel mundial están siendo degradados o 

sobreexplotados.  

Dado a que los SEH son fundamentales para la vida humana, se hace patente la 

necesidad de identificar en forma espacialmente explícita, todos los factores que 

conducen a la pérdida de estos servicios, cuantificando los impactos tanto ecológicos 

como sociales generados. También, es de suma importancia identificar las causas 

indirectas que derivan en acciones perjudiciales para la mantención de los procesos 

ecológicos que sustentan los SEH. 

Por otro lado, ya que el cambio del uso del suelo ha dejado muy pocos ecosistemas 

naturales o seminaturales, urge realizar estudios que evalúen la prestación de SEH de los 
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nuevos ecosistemas de origen antrópico, para luego compararlos con ecosistemas de 

referencia, para cuantificar en forma concreta la pérdida de estos servicios. 

Además, dado que la actividad antrópica ha modificado rápidamente los ecosistemas 

terrestres, es necesario comprender la influencia de los patrones espaciales del paisaje 

(composición y configuración de los elementos del paisaje), sobre los SEH (Jones et al. 

2012). En base a esto se han planteado dos preguntas pertinentes, con el fin de 

comprender las consecuencias de los patrones espaciales, sobre los servicios 

ecosistémicos en paisajes cambiantes (Turner et al. 2012): ¿Cómo podría cambiar la 

provisión de SEH en el futuro, con las trayectorias de uso de suelo previstas? y ¿Cuál es 

el rol de los patrones espaciales, en el mantenimiento de la provisión de flujos y 

beneficios de SEH en el futuro? La ecología del paisaje puede hacer importantes 

contribuciones, para comprender los cambios en los conductores de los patrones 

espaciales y los SE, identificar cómo y cuándo, los patrones espaciales pueden mejorar, 

o comprometer la provisión de SE (Laterra et al. 2012). Es por esta razón que cuantificar 

en forma explícita y mapear los SE son herramientas clave para mejorar la introducción 

del enfoque de SE en los procesos de planificación territorial y toma de decisiónes 

(Daily y Matson 2008, Daily et al., 2009, Burkhard et al., 2011, Nahuelhual et al., 

2013a).  

En años recientes se han desarrollado diversos enfoques metodológicos para la 

cuantificación y mapeo de SEH (ej. Troy y Wilson 2006, Egoh et al. 2008, Naidoo et al. 

2008, Willemen et al. 2008, Tallis y Polasky 2009, Nelson et al., 2009, Nahuelhual et 

al., 2013b). En términos generales, estos enfoques pueden clasificarse en tres tipos.  

 El primero consiste en la transferencia de beneficios obtenidos desde estudios 

puntuales a regiones completas o el planeta en su totalidad (ej. Costanza et al., 

1997, Troy y Wilson, 2006, Turner et al., 2007). 

 El segundo consiste en modelar la producción de un SE, en un área acotada, a 

través de una función de producción ecológica que relaciona el flujo del SE con 

las variables ecológicas locales (ej. Kaiser y Roumasset 2002, Ricketts et al. 

2004). 
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 El tercero es la evaluación socio-ecológica de SE (Palomo et al., 2011, Nahuelhual 

et al., 2013b) que enfatiza los valores y las prioridades sociales por sobre los 

indicadores económicos. En base a entrevistas en profundidad y a técnicas de 

mapeo conducidas conjuntamente con los tomadores de decisiones del ámbito 

del manejo de los recursos y los representantes de la comunidad, se cuantifican y 

mapean los valores de los SE, así como también se evalúan las amenazas al 

capital natural que provee dichos SE (ej. Raymond et al., 2009). 

Modelación hidrológica 

Un modelo hidrológico busca representar los procesos involucrados en la distribución de 

la lluvia y la generación de caudales en una determinada cuenca (Jorquera et al., 2009). 

La modelación hidrológica comienza a principios del siglo XIX, pero su auge es 

contemporáneo, gracias a la aparición de computadoras de gran capacidad de 

procesamiento de información, la mayor disponibilidad de datos provenientes de 

sensores remotos y las herramientas proporcionadas por los Sistemas de Información 

Geográfica (SIG) han permitido el desarrollo de este campo (Vieux, 2004). 

En la actualidad existe un gran número de modelos hidrológicos, para diversos objetivos 

que van desde modelos destinados a la optimización de los recursos hídricos en la 

actividad agrícola, modelación de aguas subsuperficiales, modelos meteorológicos, y 

modelos más complejos e integrales, enfocados a la gestión de las cuencas hidrográficas 

(Sánchez, 2001). Por esta gran diversidad de modelos existentes, el Cuerpo de 

Ingenieros del Ejército de Estados Unidos (USACE), en el año 2008 se asoció con el 

departamento de Servicios Ambientales (ENV), del condado de Honolulú para 

patrocinar un estudio que tiene por objetivo seleccionar y desarrollar un modelo 

hidrológico para la cuenca del río Waikele en la isla de Oahu. El propósito primario de 

este modelo es realizar análisis para la planificación de las prácticas de gestión, 

incluyendo evaluar el efecto de los cambios de uso del suelo y la aplicación de mejores 

prácticas de manejo dentro de la cuenca. Además, el ENV tiene la intención de utilizar el 

modelo como una herramienta para ayudar en el cumplimiento de las regulaciones de 
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carga total máxima diaria y futura (TMDL), y teniendo en cuenta que el modelo 

seleccionado sea aplicable en otras cuencas de Estados Unidos. El proceso de selección 

se inició mediante la compilación de una amplia lista de 47 modelos hidrológicos 

candidatos. Luego se desarrolló  un procedimiento de clasificación sistemática con 13 

criterios, para asignar una calificación numérica compuesta para cada modelo en estudio, 

resultando 4 modelos candidatos para ser testeados. 

 HSPF: Hydrological Simulation Program FORTRAN 

 WARMF: Watershed Analysis Risk Management Framework 

 SWAT: Soil and Water Assessment Tool 

 N-SPECT: Non Point Source Pollution and Erosion Comparison Tools 

Finalmente, las demostraciones de los modelos piloto concluyeron con una discusión de 

las capacidades técnicas y de accesibilidad de los usuarios de los cuatro modelos, donde 

se recomienda a la ENV desarrollar una combinación de los modelos WARMF y N-

SPECT aplicándolos como un modelo mixto. N-SPECT es simple de usar, y requiere 

pocos datos de entrada para modelar eventos puntuales o anuales. En contraste, 

WARMF proporciona comparaciones con un modelo físico más detallado, y proporciona 

información que no entrega N-SPECT, pero su costo operacional es más elevado debido 

a la gran cantidad de datos de entrada que requiere para su funcionamiento. 

Por su parte Burke y Sugg (2006), plantean que N-SPECT utiliza los métodos más 

simples para la realización de cálculos, también que es la extensión de Arc Gis más 

sencilla de aplicar, siendo el único modelo de esta plataforma que utiliza un marco 

basado en cuadrículas para realizar cálculos y el informe de resultados, y que los datos 

de entrada necesarios para correr el modelo no significan un gran costo o esfuerzo. A 

diferencia de modelos como SWAT o WARMF, que se basan en los vínculos de las sub-

cuencas y sus arroyos. Además, Keller (2009) menciona que WARMF no incluye 

funciones para delimitar sub-cuencas y arroyos debiendo importarlas desde las 

herramientas para delimitar cuencas de SWAT. 
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En cuanto a HSPF, Johnson et al. (2006) lo describe como una herramienta potente para 

modelar caudales, pero que es complejo de utilizar, afirmación que se ve reforzada por 

Jaligama (2009), que plantea que HSPF es un modelo poco accesible y que requiere de 

muchas horas, para que una persona pueda dominarlo. 

Se debe destacar que una cualidad de estos modelos es que permiten realizar estudios 

comparativos a escala espacial y temporal (Wilks 1999, Parajuli et al. 2009, Fuentes 

2013), además de su capacidad de cuantificar efectos de disturbios pasados, evaluar 

condiciones actuales o estimar futuros escenarios de manejo (Fu B et al. 2010, Fuentes, 

2013).Otra característica fundamental de estos modelos es que permiten obtener una 

interfaz mediante datos de teledetección y/o datos de sistemas de información geográfica 

(Melesse et al. 2003, Fuentes, 2013). Esta característica los hace indispensables y muy 

precisos para la gestión de recursos naturales, especialmente cuando las áreas a estudiar 

poseen datos espacialmente dispersos (Li S y Coleman 2005, Datta y Schack-Kirchner 

2010, Fuentes 2013). Por otro lado ya que estos modelos son espacialmente explícitos 

(Zavala et al. 2006, Fuentes 2013) permiten entender la interrelación entre los patrones 

espaciales de cambio de uso de suelo y variables hidrológicas a escala de cuenca como 

lo son el caudal, la exportación de nutrientes y la erosión (Thanapakpawin et al. 2006, 

Pistocchi et al. 2010, Fuentes 2013). 

Cambio de uso de suelo en el Centro – Sur de Chile 

La degradación del bosque nativo en Chile, tiene su origen en la visión histórica de los 

bosques como productores de madera y leña, limitando la valoración social de estos 

ecosistemas (Lara et al. 2010a). Lo anterior sumado a las políticas económicas del país, 

ha significado que el Estado haya concentrado esfuerzos en favorecer la expansión 

agrícola, en su momento, y luego el crecimiento del sector forestal basado en 

plantaciones de rápido crecimiento, descuidando el desarrollo de aquel sector asociado a 

los bosques nativos. Esto ha conducido a una creciente degradación y pérdida de 

extensas superficies de estos ecosistemas debido principalmente a la sustitución por 

plantaciones forestales, así como también por la habilitación agropecuaria, incendios e 
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intervenciones sin criterios silviculturales adecuados, desencadenando impactos sociales 

y ambientales negativos (Lara et al. 2010b).  

El CUS en el centro de Chile, ha provocado impactos negativos en los medios de 

subsistencia de las comunidades locales (Schulz et al. 2010), a través de la disminución 

de diversos SE proporcionados por estas áreas naturales (Newton y Tejedor 2011). Por 

su parte el centro-sur de Chile es conocido por ser una de las zonas de América Latina 

que ha sido expuesta a cambios sustanciales del paisaje como resultado de los procesos 

inducidos por el hombre (Aguayo et al. 2009, Echeverría et al. 2011). Los paisajes 

naturales del centro-sur de Chile han sido sometidos a una degradación generalizada del 

medio ambiente, como resultado del modo no sustentable de uso de la tierra y de los 

cambios naturales en el paisaje (Echeverría et al. 2012). El pasaje costero entre la región 

del Maule y la región del Biobío ha sido severamente transformado presentando una tasa 

de deforestación de 4,5 % al año, una de las tasas más altas reportadas en América 

Latina en las últimas cuatro décadas (Echeverría et al. 2006). En el sur de Chile, existen 

fuertes presiones para convertir los bosques nativos en plantaciones de rápido 

crecimiento, con especies exóticas de árboles para exportación (Pinus radiata y 

Eucalyptus sp.) (Lara et al. 2009). 

La evidencia demuestra el importante efecto, que el uso del suelo tiene sobre el 

rendimiento hídrico, sobre todo cuando la cubierta forestal nativa se ha reducido 

drásticamente y las plantaciones forestales exóticas se han expandido (Little et al. 2009). 

Además, un estudio reciente pone de manifiesto, la estrecha relación existente entre los 

cambios inducidos por el uso antrópico y los servicios de los ecosistemas forestales en el 

sur de Chile, donde la expansión de las tierras agrícolas y la presencia de la producción 

de salmón, se relacionan con una disminución en la calidad del agua y el aumento de la 

carga de sedimentos (León - Muñoz et al. 2013), a esto se suma que los caudales de las 

cuencas insertas en matrices agrícolas presentan niveles de N y P, más altos que las 

insertas en bosque nativo (Fuentes 2013), y que las plantaciones forestales tienden a 

reducir los caudales medios anuales (Jaramillo 2014). Todo esto adquiere mayor 

relevancia cuando existe evidencia de que los SEH de provisión y regulación en las 
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cuencas hidrográficas del centro sur de Chile, pueden verse afectados, por la variación 

del régimen de precipitaciones como consecuencia del cambio climático global 

(González – Reyes y Muñoz 2013), provocando períodos de sequía en verano, 

inundaciones en invierno y disminución den la cálida del agua. Pese a esto, en Chile la 

investigación sobre SE y las estrategias de gestión son todavía muy escasas (Meynard et 

al. 2007, Lara et al. 2009), así como los esfuerzos por evaluar los patrones espaciales de 

los SE en el país (Nahuelhual et al. 2013a).  

A raíz de esto, algunos organismos públicos y privados, en Chile han manifestado la 

necesidad de incorporar las evaluaciones de SE como una herramienta para la 

planificación del paisaje, y la evaluación ambiental estratégica (EAE), que busca 

incorporar la perspectiva ambiental en el desarrollo sostenible del país (MMA 2014). 

Así como otros países ya han mapeado sus SE basados en SIG, los que son utilizados 

como herramienta de apoyo, para la toma de decisiones y la planificación del paisaje 

(Maes et al. 2011). 

Se debe destacar que los sistemas humanos-medioambientales en general, son cada vez 

más estudiados desde la perspectiva de los SE pretendiendo actuar como un enfoque 

adecuado para valorar y manejar los ecosistemas (Schmalz et al. 2016). Además, los SE 

cumplen con los criterios de ser adecuados indicadores del sistema humano-ambiental y, 

por lo tanto, son un instrumento apropiado para la toma de decisiones y la gestión" 

(Kandziora et al., 2013). 
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Discusión 

Considerando los antecedentes, se desprende que no todos los SE pueden ser modelados 

con cada modelo. Todos los modelos requieren diferentes datos de entrada, y sus 

extensiones espacio-temporales y resoluciones influyen en los indicadores para la 

cuantificación de los SEH (Schmalz et al. 2016). Un factor decisivo es la ubicación y 

tamaño del área de estudio considerada, porque especialmente para los servicios de 

ecosistemas relacionados con el agua los procesos hidrológicos actúan de manera 

diferente entre las zonas climáticas a nivel mundial. Las regiones con influencia de 

monzón o de fusión de nieve deben ser consideradas de manera diferente que las 

cuencas con clima equilibrado (Schmalz et al. 2015). También la resolución temporal es 

un factor importante porque los servicios ecosistémicos son a menudo cuantificados y 

mapeados sólo para los valores medios anuales (ej. Kroll et al. 2012, Kandziora et al. 

2013, Lautenbach et al. 2012, Schmalz et al. 2015). En regiones con alta variación 

estacional de clima e hidrología, especialmente en áreas con clima de monzón o deshielo 

considerable, un valor medio anual no puede reflejar la variabilidad estacional. 

Por esta razón se hace evidente la necesidad de establecer una metodología para mapear 

y cuantificar los SEH en forma espacialmente explícita, porque los cambios en los 

patrones espaciales del paisaje y los factores climáticos, pueden tener diferentes 

consecuencias para la provisión de los SEH, dependiendo de la ubicación de dichos 

cambios (Turner et al. 2012), dando como resultado diversas trayectorias que 

desembocarán en configuraciones espaciales diferentes.  

 

Un modelo espacialmente explícito puede contribuir identificando la influencia de los 

cambios en los patrones espaciales sobre la provisión de SEH, en el mediano y largo 

plazo, complementado las evaluaciones de SEH dirigidos a estimar compensaciones en 

virtud de los rápidos cambios del paisaje tales como: deforestación, degradación forestal 

y la incipiente expansión de plantaciones forestales exóticas (Jaramillo 2014). 

Mostrando a los tomadores de decisiones, la relevancia de la conservación de los 

ecosistemas forestales nativos para la prestación de SEH, y cómo, en su conjunto, los 
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cambios en los patrones espaciales del paisaje pueden afectar directamente la provisión 

de los recursos hídricos (Le Maitre et al. 2014). Además, un modelo espacialmente 

explícito permite identificar las áreas de mayor provisión de SEH en las cuencas 

hidrográficas y zonas de conflicto entre competidores por el SE (hotspots y tradeoffs), 

aspecto relevante en zonas donde las comunidades dependen directamente de la 

provisión de los SEH para su subsistencia (Jaramillo 2014). Por lo tanto, es necesario 

fomentar las medidas de conservación de cuencas para proteger estas áreas y los 

servicios que prestan. Herramientas de mapeo como las revisadas en este estudio son un 

apoyo a las directrices de la Estrategia Nacional de Recursos Hídricos (2012-2025) y la 

Estrategia Nacional de Biodiversidad (actualmente en desarrollo), ya que este enfoque 

permite abordar la evaluación de SEH a través de una visión integrada del territorio, 

evitando la fragmentación de estas cuestiones que normalmente son estudiadas por 

separado en diferentes organismos de gobierno (Le Maitre et al. 2014). Además, se 

espera que los estudios de mapeo SEH espacialmente explícitas, motiven el diseño de 

incentivos o iniciativas de compensación para los propietarios específicos que 

promueven un uso más sustentable del suelo, para mantener los flujos de SE,  

disminuyendo los tradeoffs y reconociendo, tanto a corto como a largo plazo, las 

necesidades locales, para lograr el equilibrio de una cartera completa de SE, y a su vez, 

aumentar la capacidad de recuperación de los paisajes manejados (Jaramillo 2014). 
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Conclusión 

El uso de los SEH como indicador de los cambios en la cobertura y uso del suelo, 

aparecen como una solución práctica para la gestión y la toma de desiciones del 

territorio, siempre y cuando el modelo utilizado utilice una escala espacial y temporal 

adecuadas. Esto debido a que pese que hay interés público por evaluar y mapear 

servicios ecosistémicos, aun no es posible vincular los estudios científicos y las 

demandas concretas de distintos tomadores de decisiones en las diversas escalas, por 

esta razón la modelación espacialmente explicita cobra relevancia, para poder relacionar 

las zonas de oferta, zonas de demanda y los puntos críticos donde existen factrores que 

reducen la provisión de servicios. Es en este contexto que este tipo de modelación de los 

SEH se vuelve crucial al momento de planificar el territorio, para lograr que persistan en 

el tiempo, debido a la relevancia ecológica que estos poseen y al bienestar humano que 

brindan. Por esta razón, el uso de modelos que indiquen la interacción de factores 

espaciales y temporales que afecten la oferta de servicios de forma simple y clara, 

aparece como una propuesta novedosa que va en apoyo a la toma de decisiones para la 

implementación de políticas públicas en el territorio.  
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CAPÍTULO II: Impactos del cambio en la cobertura y uso del suelo sobre la oferta 

potencial de servicios ecosistémicos de regulación hídrica. 

 

Introducción 

Servicios ecosistémicos de regulación hídrica 

        La función de regulación del caudal se define como la capacidad de las cuencas 

hidrográficas de captar y almacenar agua de las tormentas de lluvia, lo que reduce la 

escorrentía directa y las inundaciones ya que liberan el agua más lentamente, de modo que los 

flujos se mantienen a través de la estación seca (Le Maitre et al. 2014), esta capacidad depende 

directamente de la escala espacial y temporal de los usos y coberturas del suelo. Los 

ecosistemas forestales de las cuencas hidrográficas son quienes regulan los caudales de agua 

en los arroyos y ríos (Hewlett 1982, Guo et al. 2000), dando sustento al SE de regulación del 

flujo de agua, que es ampliamente reconocido como un SE  fundamental para el 

mantenimiento de la biodiversidad de los ecosistemas acuáticos y su funcionamiento, y para la 

entrega de importantes beneficios, como el almacenamiento y la provisión sostenida de agua, 

lo que ayuda a mitigar en parte episodios de escasez de agua (Daily 1997, Brauman et al. 

2007, Jackson et al. 2009). Esta función de regulación que brindan los ecosistemas se conoce, 

dependiendo de la clasificación de SE, como servicio ecosistémico de regulación hídrica 

(MEA 2005), como servicio ecosistémico de regulación de los flujos de agua y moderación de 

eventos extremos (TEEB 2010) o como servicios ecosistémico de mediación de los flujos 

líquidos (SEMFL) (Haines-Yong y Potschin 2013). Para efectos prácticos de este trabajo, en 

adelante se utilizará la denominación más actual de este servicio, que corresponde a la 

clasificación internacional común de servicios ecosistémicos (CICES) (Haines-Yong y 

Potschin 2013). Pese a su importancia, el SEMFL es un servicio que generalmente no es bien 

comprendido ya que requiere un completo entendimiento de la forma en que los diversos 

factores ambientales, tales como, la litografía, topografía, los organismos y el clima, 

interactúan para regular los flujos de agua en una cuenca, o en la captación de la lluvia en un 

acuífero o río (Ojea et al. 2012). Los procesos involucrados en la regulación del flujo forman 
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una parte clave del ciclo del agua continental y tienen directa relación con la productividad de 

la tierra (Le Maitre et al. 2014), ya que son, esencialmente, un sistema de amortiguación, pero 

la capacidad de amortiguación tiene límites, en efecto, eventos de precipitaciones intensas y 

prolongadas pueden saturar la cuenca y en consecuencia producir inundaciones, o en caso 

contrario en eventos escasez hídrica severa pueden desaparecer los cursos de agua (Hewlett y 

Hibbert, 1967).  

Pérdida del SEMFL 

Inundaciones por exceso de precipitaciones 

        El principal efecto del exceso de precipitaciones o las precipitaciones intensivas 

focalizadas son las inundaciones y el riesgo de derrumbes o aludes de barro. Stürck et al 

(2014) reportan que las inundaciones fluviales son los desastres naturales más costosos y más 

frecuentes en Europa (Barredo 2007, Ciscar et al. 2011, EEA 2010, Munich Re 1997). Se 

proyecta que las pérdidas económicas directas e indirectas por las crecidas de los ríos sigan 

aumentando debido a factores socioeconómicos y el aumento de la frecuencia, magnitud e 

intensidad de las precipitaciones bajo el escenario de cambio climático actual (Frei et al. 2006, 

Kundzewicz et al. 2006, Jongman et al. 2012, te Linde et al. 2011).  

        El control de las inundaciones tiene relación con la capacidad del ecosistema de reducir el 

riesgo de inundación en las zonas de menor elevación y pendiente causadas por las fuertes 

precipitaciones mediante la reducción de una fracción de la escorrentía (Stürck et al 2014). 

Como tal, la regulación de mitigación de inundaciones es un SE que contribuye al bienestar 

humano (MEA, 2005). La idea de que el paisaje, es decir, la estructura, composición de la 

vegetación y uso de la tierra, cuenta con la capacidad de influir en la frecuencia, magnitud y 

duración de las inundaciones se remonta por lo menos al siglo I DC (Andreassian 2004).  

Déficit de precipitaciones 

        La escasez hídrica es un evento natural en el que un río o una zona poseen menor 

cantidad de agua que la esperada por promedios históricos en un momento dado (Arjen y 

Hoekstra 2016). Si la escasez hídrica es severa o por un tiempo prolongado puede 

desencadenar déficit hídrico, que es aquella situación en la que el agua disponible no es 

suficiente para satisfacer la demanda (Yira et al. 2016). Si el déficit hídrico es prolongado o 
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severo, y provoca daños en la vegetación y limita la productividad de los suelos en una 

determinada zona recibe el nombre de sequía (Bandyopadhyay et al. 2012). 

        La escasez hídrica severa y las inundaciones representan el 80% de la pérdida de la vida y 

el 70% de las pérdidas económicas relacionadas con los riesgos naturales tanto en el 

continente Africano como en Medio Oriente (Bhavnani et al. 2008).  En África, la escasez de 

agua ya es considerada como sequía, la que aumentó los problemas estructurales del paisaje 

continental, desencadenando un descenso del rendimiento de los cultivos, el desempleo, el 

empobrecimiento y las migraciones, incluso forzadas (Bhavnani et al. 2008, Scheffran et al. 

2012, ONU 2008). El problema puede aumentar en el futuro, ya que las proyecciones de 

población actuales predicen un aumento demográfico en las regiones afectadas por los déficit 

crónicos de agua, y los modelos de cambio climático también indican el probable aumento de 

la gravedad de la escasez durante el siglo 21 (Dai 2011), lo que aumentaría el hambre 

(Jankowska et al. 2012), los conflictos sociales y el riesgo de guerras civiles (Burke et al. 

2009). A pesar de esto la mayor parte de las acciones de mitigación se centran en el alivio de 

los efectos inmediatos de la escasez de agua una vez que se ha producido el fenómeno, pero no 

contemplan un plan a largo plazo para reducir los efectos a largo plazo para reducir los 

impactos cuando se presente un nuevo evento de escasez hídrica (Wilhite y Svoboda 2000, 

Vicente-Serrano et al. 2012). 

        Dada la importancia de esta problemática global y la necesidad de encontrar mecanismos 

que ayuden a mitigar los efectos de las inundaciones y el déficit de precipitaciones, surge la 

necesidad de identificar las causas y las zonas críticas de pérdida de regulación hídrica (UNEP 

2010). El cambio climático global ha sido reportado como uno de los principales agentes 

causantes de los cambios en los regímenes de precipitaciones en el mundo (ej. McCarthy et al. 

2001, Alley et al. 2003, Dai 2011, Carter et al. 2014). A su vez, otros estudios (Hewlett 1982, 

Daily 1997, Guo et al. 2000, Brauman et al. 2007, Jackson et al. 2009, Le Maitre et al. 2014, 

Schmalz et al. 2016) plantean que la cobertura vegetal tiene directa relación con el régimen 

hidrológico en la cuencas hidrográficas. Es por ello, que esta investigación buscará responder 

las siguientes interrogantes: ¿Qué efectos tiene el cambio de los patrones espaciales de la 

cobertura y uso del suelo sobre la regulación hídrica en una cuenca?, ¿Cómo se pueden 
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cuantificar estos efectos? y finalmente ¿Cómo se puede identificar en forma espacialmente 

explícita la variación espacio-temporal de la regulación hídrica en las cuencas? 

Indicadores de SEH 

        La provisión de un SE depende directamente de la configuración espacial de los 

ecosistemas, por ejemplo, la ubicación, forma y la conectividad (Bastian et al., 2012 y Turner 

et al., 2013). Con el fin de evaluar la condición de un paisaje y los SE que provee, los 

indicadores son herramientas útiles. Éstos se seleccionan en función de la pregunta de 

investigación y de la base de datos de entrada (Schmalz et al. 2016). Los conjuntos de 

indicadores adecuados deben cumplir varios requisitos, como la corrección científica, un 

grado óptimo de agregación e información para escalas espacio-temporales adecuadas 

(Wiggering y Müller 2004 y Kandziora et al., 2013). Se debe destacar que los sistemas 

humanos-medioambientales en general, son cada vez más estudiados desde la perspectiva de 

los SE pretendiendo actuar como un enfoque adecuado para valorar y manejar los ecosistemas 

(Schmalz et al. 2016). Además, los SE cumplen con los criterios de ser adecuados indicadores 

del sistema humano-ambiental y, por lo tanto, son un instrumento apropiado para la toma de 

decisiones y la gestión (Kandziora et al., 2013). 

        Dado a que el concepto de SE es cada vez más aceptado y aplicado en diferentes 

entornos, para comprender y manejar los sistemas humanos-ambientales (ej, Burkhard et al. 

2014 y Koschke et al. 2013), éste está siendo integrado en diversas políticas a diferentes 

escalas (Crossman et al. 2013, GIZ 2012, Hauck et al. 2013). Hoy en día, demás de cuantificar 

de la provisión de SE, se ha incrementado el estudio de la transferencia del servicio a los 

beneficiarios, lo que ha acaparado cada vez más atención en este último tiempo (Stürck et al. 

2014). De acuerdo con Syrbe y Walz (2012), los flujos de SE conectan las áreas de provisión 

del servicio (APS) con las áreas beneficiarias del servicio (ABS). En el caso de los servicios 

de regulación de eventos extremos (inundaciones y sequía), este flujo es de particular interés. 

El enlace espacial entre la oferta y la demanda por regulación hídrica y el flujo direccional de 

la transferencia de beneficios entre ellos, se determina por el mismo sistema hidrológico de la 

cuenca (Stürck et al 2014), tal y como lo plantea Syrbe y Walz (2012), en su marco 

metodológico, las zonas aguas abajo dentro de una cuenca se caracterizan predominantemente 
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como áreas que se benefician de regulación de eventos extremos, mientras que las cabeceras se 

caracterizan por ser zonas que suministran dicha regulación. 

        El análisis cuantitativo de la capacidad de regulación de eventos extremos en los 

ecosistemas forestales se ha hecho por medio de modelos de simulación y / o modelación 

estadística (Xu 1988, Noest 1994, Wen y Liu 1995), los que en muchos casos, obvian la 

existencia de la heterogeneidad existente en un paisaje, la que se refleja en los diferentes tipos 

de vegetación, tipos de suelo y pendientes (Turner et al. 2013), factores que pueden generar 

diferencias en la función de regulación de flujo de agua (Schmalz et al. 2016) . El uso de 

herramientas de sistemas de información geográfica (SIG), ayudan a mejorar la comprensión 

de los efectos de dichos factores, ya que integran  datos espaciales y temporales a múltiples 

escalas, información de encuestas de campo y modelos dentro de un entorno gráfico, lo que 

permite identificar y cuantificar los diversos patrones espacio-temporales y procesos de un 

paisaje en forma clara y legible para la toma de decisiones (Longley et al. 2010). 

        En cuanto al mapeo de servicios ecosistémicos, se observa que existe una desconexión 

entre la información disponible sobre la oferta con respecto a la demanda. Por un lado, la 

oferta potencial de SE ha sido mapeada a escala continental (Ej. van Berkel y Verburg 2011, 

Haines-Young et al. 2012, Maes et al. 2011, Liquete et al. 2013, Liquete et al. 2015), mientras 

que la cartografía de la demanda y suministro de SE se ha realizado predominantemente a 

escala local y regional (Stürck et al 2014). Burkhard y colaboradores (2012a), desarrollaron un 

método para el análisis espacial explícito de la oferta de SE basadas en las propiedades de 

cobertura del suelo. Mientras que este enfoque permite evaluar variaciones en la oferta, no 

contempla el análisis de las dinámicas e interacciones espaciales entre los diferentes elementos 

del paisaje. Los que son fundamentales para cuantificar la variación en la oferta potencial del 

SEMFL. 

Situación en Chile 

        Debido a los impactos del cambio climático global y el CCUS en el centro de Chile, se 

han provocado impactos negativos en los medios de subsistencia de las comunidades locales 

(Schulz et al. 2010), a través de la disminución de diversos SE proporcionados por estas áreas 

naturales (Newton y Tejedor 2011). Por su parte el centro-sur de Chile es conocido por ser una 
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de las zonas de América Latina que ha sido expuesta a cambios sustanciales del paisaje como 

resultado de los procesos inducidos por el hombre (Aguayo et al. 2009, Echeverría et al. 

2011). Los paisajes del centro-sur de Chile han sido sometidos a una degradación generalizada 

del medio ambiente, como resultado del modo no sustentable de uso de la tierra y de los 

cambios naturales en el paisaje (Echeverría et al. 2012). El paisaje costero entre la región del 

Maule y la región del Biobío ha sido severamente transformado presentando una tasa de 

deforestación de 4,5 % al año, una de las tasas más altas reportadas en América Latina en las 

últimas cuatro décadas (Echeverría et al. 2006). En el sur de Chile, existen fuertes presiones 

para convertir los bosques nativos en plantaciones de rápido crecimiento, con especies 

exóticas de árboles para exportación (Pinus radiata y Eucalyptus sp.) (Lara et al. 2009, 

Nahuelhual et al. 2012). 

        Existe evidencia que muestra el efecto, del uso del suelo sobre el rendimiento hídrico, 

sobre todo cuando la cubierta forestal nativa se ha reducido drásticamente y las plantaciones 

forestales exóticas se han expandido (Little et al. 2009). Además, un estudio reciente pone de 

manifiesto, la estrecha relación existente entre los cambios inducidos por el uso antrópico y 

los servicios de los ecosistemas forestales en el sur de Chile, donde la expansión de las tierras 

agrícolas y la presencia de la producción de salmón, se relacionan con una disminución en la 

calidad del agua y el aumento de la carga de sedimentos (León - Muñoz et al. 2013). A esto se 

suma que los caudales de las cuencas insertas en matrices agrícolas presentan niveles de N y 

P, más altos que las insertas en bosque nativo (Fuentes 2013), y que las plantaciones forestales 

tienden a reducir los caudales medios anuales (Jaramillo 2014). Todo esto adquiere mayor 

relevancia cuando existe evidencia de que los SEH de provisión y regulación en las cuencas 

hidrográficas del centro sur de Chile, pueden verse afectados, por la variación del régimen de 

precipitaciones como consecuencia del cambio climático global (González – Reyes y Muñoz 

2013), provocando períodos de sequía en verano, inundaciones en invierno y disminución en 

la calidad del agua. Pese a esto, en Chile la investigación sobre SE y las estrategias de gestión 

son todavía muy escasas (Meynard et al. 2007, Lara et al. 2009), así como los esfuerzos por 

evaluar los patrones espaciales de los SE en el país (Nahuelhual et al. 2013).  

        El objetivo de este estudio fue construir un indicador de oferta de SEMFL basado en 

enfoques de modelamiento espacialmente explícito, para evaluar el impacto del CCUS sobre 
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la regulación hidrológica, en las cuencas presentes en la cordillera de la costa del centro sur de 

Chile, mediante un indicador espacialmente explícito. 

Metodología 

Área de estudio 

        Comprende un área de  19.000 Km2 ubicada en la Cordillera de la Costa (sobre los 100 

m.s.n.m.) del centro sur de Chile (35° 19' 30.43” S - 72° 25' 13.51” O  y  los  38° 41' 54.93” O 

73° 22' 45.92” S) (Figura 2). El área se caracteriza por precipitaciones concentradas en 

invierno seguido de veranos secos de septiembre a abril, mostrando una variación entre los 15 

mm y 200 mm de precipitación media mensual, con poca nubosidad y alta luminosidad (San 

Martín y Donoso 1997). El bosque natural está dominado principalmente por bosques 

secundarios de especies de Nothofagus (N. obliqua y N. glauca) (Fagaceae) y las especies 

esclerófilas incluyendo Acacia caven (Mimosaceae), Quillaja saponaria (Rosaceae), y 

Maytenus boaria (Celastraceae). Además, muchas especies en peligro de extinción, como 

Pitavia punctata (Rutaceae), y Gomortega keule (Gomortegaceae) se presentan en el área de 

estudio (CONAF et al. 1999, Constanzo 2016). Estas condiciones ambientales tienen directa 

relación con el aprovechamiento productivo del territorio, que actualmente se encuentra 

dominado por una extensa superficie de plantaciones forestales basadas en especies exóticas 

de rápido crecimiento (CONAF, 1999). Conjuntamente, el área incluye los bordes de dos 

ecorregiones con prioridad de conservación a nivel mundial, el matorral mediterráneo y el 

bosque lluvioso templado (Olson y Dinerstein 1998, Olson et al. 2001, Olson y Dinerstein 

2002).  

Para realizar la modelación de la respuesta hidrológica de las cuencas, se tomaron datos de 

caudal en 38 cuencas a lo largo del área de estudio, luego con la ayuda de la herramienta N-

SPECT se procedió a delimitar el total de las cuencas del área de estudio que en total fueron 

165.  
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Figura 2. Área de estudio y límites de las cuencas hidrográficas ubicadas en la Cordillera de la 

costa en el centro sur de Chile. 

Fuente: Elaboración propia. 

Proceso de modelación 

        El proceso de modelación consistió en tres fases: i) análisis de los cambios en la 

coberturas y uso del suelo (CCUS) para un periodo de 25 años IDRISI (Clark, 2006), ii) 

modelación hídrica mediante el software hidrológico N-SPECT (NOAA 2004), y iii) 

construcción del indicador de la oferta potencial del SEMFL (figura 3). 
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Figura 3. Esquema metodológico de la construcción del indicador de los efectos del CCUS 

sobre la provisión del SEMFL. 

Fuente: Elaboración propia. 

Modelación de los cambios en la cobertura y uso del suelo CCUS 

        Para analizar espacial y temporalmente el CCUS de las cuencas, fueron utilizadas dos 

imágenes Landsat (Path 233, Row 088) de 30 m de resolución adquiridas para los meses de de 

primavera o verano de los años 1986 (Thematic Mapper, TM) y 2011(TM).  

        Las clases de coberturas o usos de suelos seleccionadas para el área de estudio fueron 

bosque nativo adulto (bosques prístinos originados de una sucesión natural), bosque 

secundario (regeneración de bosques posterior a un disturbio, ya sea natural o antrópico), 

bosque achaparrado, plantaciones de especies exóticas (plantaciones comerciales, 

principalmente del género Eucalyptus), matorral (dominado por especies arbustivas), sectores 

agropecuarios (cultivos agrícolas/praderas ganaderas), suelo descubierto y cuerpos de agua. 

        El CCUS en los 25 años, fue analizado mediante las transiciones producidas en este 

periodo de tiempo mediante la extensión Land Change Modeler de IDRISI (Clark, 2006). Este 
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permite generar diversos mapas de pérdida y ganancia de cada una de las clases de cobertura, 

así como las superficies de cambio neto entre cada una de ellas. Esta información muestra las 

zonas  donde se produjeron los mayores cambios en la configuración del paisaje y permite 

relacionarlas con los cambios de caudal en el tiempo mediante análisis estadístico. 

Modelación de caudales  

        Desarrollado por la Administración Nacional Oceánica y Atmosférica de los Estados 

Unidos (NOAA), el programa N-Spect (Non Point Source Pollution and Erosion Comparison 

Tools) es un modelo espacialmente explícito que examina las relaciones entre cobertura de 

suelo, las fuentes contaminantes no puntuales y la erosión (NOAA 2004), mediante la 

combinación de información del ambiente físico (elevación, inclinación, suelos, y 

precipitación) (Burke y Sugg 2006). N-Spect es usado como una extensión de Arc GIS 9.3 

(ESRI 2009) y posee la ventaja de ser extrapolable a cualquier área de estudio en las cuales se 

cuente con los insumos básicos para su ejecución, independiente de las superficies que estas 

posean y la temporalidad del estudio.  

        La calibración del modelo consistió en el ajuste de los parámetros que se detallan a 

continuación: 

 Coeficiente de Cobertura de suelo (C)  

        Este factor fue usado para reflejar el efecto de los diferentes cultivos y prácticas de 

manejo en las tasas de erosión. Éste mide como el potencial de pérdida de suelo fue 

distribuido en el tiempo durante la construcción de actividades, rotación de cultivos, y otros 

esquemas de manejo (Renard et al. 1997; Fu G et al. 2006) Las diferentes clases de uso de 

suelo/coberturas se extrajeron de las imágenes landsat clasificadas y los valores de factor de 

cobertura para cada uno de ellos se estimó a partir de diversos trabajos realizados en Chile 

para tales efectos. 

 Coeficiente de Erodabilidad de suelo (K)  



76 

 

        La erodabilidad es definida como la susceptibilidad del suelo a sufrir erosión, por lo 

tanto, que un suelo presente mayor erodabilidad que otro depende en gran medida de la 

textura, estructura y contenido de materia orgánica que tengan estos suelos (Pérez-Rodríguez 

et al. 2007). El factor K de erodabilidad de suelo se calcula mediante la ecuación y 

nomograma propuestos por Wischmeier y Smith (Wischmeier y Smith 1978; Mannaerts 1999)  

 

Donde  

K = Factor de erodabilidad del suelo [t./ha.MJ*ha/mm*hr]  

MO = Porcentaje de materia orgánica 

S =  Código de estructura del suelo 

P = Código de permeabilidad del suelo 

M = Producto de las fracciones del tamaño de las partículas primarias o (% limo + % arena 

muy fina) * (100 - % arcilla).  

        Para cada cuenca, tanto las características físicas como los porcentajes de materia 

orgánica de cada tipo de suelo se extraen de las capas formato shape generadas en el estudio 

agrologico de suelos de Chile realizado por el centro de información de recursos naturales 

(CIREN 2003). 

 Grupos hidrológicos de suelo  

        Este parámetro está relacionado con el método de la curva número desarrollado por el 

Servicio de Conservación de Recursos Naturales de Estados Unidos (Reshmidevi et al. 2008; 

Sahu et al. 2010), basado en el porcentaje de permeabilidad de los diferentes tipos de suelo 

cuyo rango varía desde 0 (100% de infiltración) para suelos arenosos hasta 1 (0% de 

infiltración) para suelos arcillosos (NOAA 2004). Para este estudio los grupos hidrológicos de 

cada serie de suelo encontrada en las cuencas presentes en el área de estudio son analizados 

mediante datos de textura provenientes del Centro de Información de Recursos Naturales 

(CIREN), realizado en el año 2003 para todo el país. 
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        Para ambas cuencas, tanto las características físicas como los porcentajes de materia 

orgánica de cada tipo de suelo se extraen de las capas formato shape generadas en el estudio 

agrologico de suelos de Chile realizado por CIREN (2003). 

        La calibración del modelo se realizó mediciones de caudal en cuencas con coberturas 

dominantes, también se consideró los datos de las estaciones de la Dirección General de 

Aguas (DGA), presentes a lo largo del área de estudio. 

Normalización de la oferta potencial del SEMFL 

        Para determinar la magnitud de la provisión del servicio de regulación hídrica de cada 

cuenca, se procedió a modelar sus respectivos caudales, en base a tres escenarios de 

precipitación: año lluvioso, correspondiente a precipitaciones de un año bajo la influencia de 

la corriente del niño, año seco que corresponde a precipitaciones de un año bajo la influencia 

de la corriente de la niña, y un escenario de referencia que corresponde al promedio de las 

precipitaciones de las últimas tres décadas. Cabe señalar que la precipitación bajo escenario 

lluvioso fue de un 35%, en promedio, por sobre la del escenario de referencia, y que la del 

escenario de déficit fue un 47% inferior en promedio a la referencia. Estos caudales se 

estandarizaron como porcentaje, para comparar los valores obtenidos en los escenarios 

extremos con respecto a la referencia, utilizando la siguiente fórmula. 

 

Donde: 

V % = Porcentaje de variación de caudal 

Esc = Caudal escenario de evento extremo 

Ref = Caudal escenario de referencia  

Luego, los valores de variación obtenidos de cada escenario se suman como valor absoluto 

para obtener la amplitud completa de la variación del caudal en cada cuenca. 
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Donde: 

A = Amplitud de variación de caudal 

V%S = Variación de caudal escenario de déficit de precipitaciones 

V%L = Variación de caudal escenario lluvioso 

        La etapa final de la construcción del indicador consistió en proceder a normalizar los 

valores de amplitud en escala de cero a 100. Cabe destacar, que esta normalización fue 

realizada con el fin de que todos los valores de variación de caudal tengan el mismo orden de 

magnitud, y así poder compararlos como un índice conce cero es la ausencia del servicio y 100 

es la oferta plena de este. La normalización se realizó como se observa a continuación: 

 

Donde 

I = Indicador oferta potencial del SEMFL 

Ai = Amplitud de la variación de caudal en la cuenca 

Amin = Amplitud de variación de caudal mínima  

Amax = Amplitud de variación de caudal máxima 

Una vez obtenido el indicador de oferta potencial del SEMFL para cada año se procede a 

restar la oferta potencial del 2011 con el de oferta de 1986, de la siguiente forma: 

 

Donde: 

VI = Variación de la oferta potencial del SEMFL 

I2011 = Oferta potencial del SEMFL cobertura año 2011 

I1986 = Oferta potencial del SEMFL cobertura año 1986 
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Luego, si el valor de VI < 0, indica una disminución de la oferta potencial del SEMFL, en 

cambio si VO > 0,  indica una incremento de la oferta potencial del SEMFL y si VO = 0, 

indica que no hubo variación en la oferta potencial del SEMFL. 

Calibración del modelo 

       Para calibrar el modelo N-Spect se tomaron mediciones de caudal en  38 cuencas 

presentes a lo largo del área de estudio. Se tomaron tres réplicas a cada cuenca, para 

caracterizar el comportamiento del caudal durante el año 2015. Además se utilizó la 

información de las estaciones de monitoreo de la Dirección General de Aguas (DGA) 

presentes en el área de estudio 

La bondad del modelo fue evaluada a través de dos evaluaciones cuantitativas, a) Eficiencia 

relativa del modelo (Erel) (Krause et al. 2005; Thanapakpawin et al. 2006, Fuentes 2013) y b) 

RMSE (Raíz media de los errores al cuadrado). 

                  

        Donde 𝐶𝑖 es el caudal observado, 𝐶i′ es el caudal modelado,  es la media de los caudales 

observados y N es el total de muestras.  

 

Validación del modelo 

        Los resultados arrojados por el modelo fueron presentados en diversas instancias para su 

validación. La primera de ellas fue al equipo de investigación del Laboratorio de Ecología del 

Paisaje (LEP), luego en el coloquio del Centro para el Impacto de las Políticas Ambientales 

CESIEP en la ciudad de Talca, Chile y finalmente en el congreso US-IALE. 
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Análisis del efecto del CCUS en SEMFL   

        Para evaluar el efecto del CCUS sobre la respuesta hidrológica de las cuencas, se 

analizaron los cambios de caudal anual como variable de respuesta para los tres escenarios 

creados (año seco, año lluvioso y referencia). Se utilizó la proporción de cuatro coberturas y 

uso del suelo dominantes (bosque nativo, plantación forestal, matorrales y agrícola) como 

variables exploratorias de la respuesta hidrológica. Siendo el bosque nativo considerado como 

la cobertura natural, el matorral fue considerado una cobertura natural con impacto antrópico y 

las coberturas forestal y agrícola consideradas como antrópicas. También se consideró la 

pendiente media de cada cobertura y uso de suelo presente en las cuencas. 

        Estas variables fueron analizadas mediante modelos lineales generalizados (GLMs), de 

adición y comparación, a través del programa estadístico R versión 3.0.1 (Venables et al. 

2013). La función “drop1” de R fue utilizada para evaluar la significancia estadística de cada 

una de estas variables en los modelos creados para un p-value <0.05 mediante un test de 

distribución F. Las variables de menor significancia fueron removidas a fin de encontrar el 

modelo de más parsimonia. 

 

Resultados 

Cambio en la cobertura y uso del suelo 

        La cobertura de bosque nativo adulto disminuyó de 485 mil ha a 175 mil ha entre 1986 y 

2011 (Figura 4). Un total de 349 mil ha de bosque nativo fueron convertidas a otras clases de 

coberturas de suelo, principalmente a plantaciones (238 mil ha). Las plantaciones forestales 

aumentaron desde 578 mil ha a 1.2 millones de ha, equivalente a un 109%, principalmente en 

zonas donde existía bosque nativo adulto o matorrales (Tabla 4). 
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Figura 4. Mapas temáticos de coberturas para los años 1986 y 2011 del área de estudio. 

Fuente: Elaboración propia. 

Tabla 4. Superficie de coberturas de uso de suelo en los años 1986 y 2011. Fuente: 

Elaboración propia. 

Tipo de Cobertura 

1986 2011 

Ha % Ha % 

Bosque nativo 485006 18.9 174554 6.86 

Plantación forestal 578228 21.3 1208951 45.68 

Matorral 657540 27.6 394509 17.08 

Agrícola 608098 29.3 561330 27.53 

Otros 47847 2.9 49988 2.85 

Total 2376720 100 2389333 100 
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De un total de 166 cuencas presentes en el área de estudio, el 4% de éstas tenían una cobertura 

dominante (> 50%)  de bosque nativo, y el 16% presentaban una cobertura de bosque superior 

al 40% en 1986. Las plantaciones forestales cubrían un 8% de las cuencas, la cobertura de 

matorral en un 10% de las cuencas y la cobertura agrícola en un 16% de estas. Al año 2011, se 

observó la desaparición de cuencas con dominancia de bosque nativo y sólo un 1% de éstas 

presentaron una cobertura superior al 40%, en contraste a la cobertura de plantaciones 

forestales, la cual presentó un incremento llegando al 50% de las cuencas con dominancia 

forestal, además se encontró un 6% de cuencas puras (> 80%) de esta cobertura. Por su parte 

el porcentaje de cuencas con dominancia de matorral descendió al 3% y el porcentaje de las 

cuencas con cobertura dominante agrícola descendió al 13%. 

        Las contribuciones al cambio neto del bosque nativo indican que desde el año 1986 al 

año 2011 perdió un 64% (Figura 5a) de su superficie original, principalmente por procesos de 

sustitución debido a que gran parte de este porcentaje pasó a plantaciones forestales (238 mil 

Ha) (Figura 5b) y a terrenos agrícolas (59 mil Ha) (Figura 5c). En contraste, la sustitución del 

bosque nativo y del matorral produjo un aumento en la superficie de las plantaciones forestales 

de aproximadamente 498 mil Ha (Figura 5b), de las cuales un 48% proviene del bosque nativo 

(Figura 5a) y un 52% desde matorrales (Figura 5c). A su vez, se obtuvo que la cobertura de 

matorral disminuyó un 59.9% (Figura 5c), donde las principales contribuciones fueron a las 

plantaciones forestales (260 mil Ha) (Figura 5b)  y a la cobertura de uso agrícola (174 mil Ha) 

(Figura 5d). Finalmente se observó que la cobertura de uso agrícola disminuyó un 8%, donde 

los principales procesos asociados a la pérdida de esta cobertura son la forestación de 203 mil 

Ha con plantaciones exóticas de uso forestal (Figura 5d) y el abandono de 116 mil Ha (Figura 

5d). 
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Figura 5. Gráficos de contribución al cambio neto en superficie de a) bosque nativo, b) 

Plantación, c) matorral y d) Agrícola. 

Fuente: Elaboración propia. 

Calibración del modelo 

        Los resultados de la calibración muestran un buen rendimiento del modelo para el 

conjunto de datos, ya que reproduce satisfactoriamente el orden de magnitud y la tendencia de 

los caudales observados (Figura 6). Si bien hubo algunas cuencas donde los caudales fueron 

subestimados y otras en las que el modelo los sobrestimó, el análisis de bondad del modelo 

mostró una eficiencia relativa de un 94%, con un error medio de +/- 1.1 m3/s. Esto corrobora 

que el modelo reproduce correctamente la hidrología de estas cuencas, sustentando su 

aplicación en diferentes escenarios de precipitación. 
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Validación del modelo 

        De las presentaciones realizadas para validar el modelo, se obtuvo como resultado el 

consenso de que la respuesta hidrológica modelada es cercana a los valores de caudales reales, 

en base a datos mediciones de diversas cuencas presentes en el área de estudio. Por lo que el 

modelo fue aceptado sin objeciones. En efecto, en la presentación en el LEP, el Dr. Jorge León 

y el Dr. Luis Morales, plantearon que una eficiencia relativa del modelo sobre el 85% ya se 

considera aceptable como representación de la respuesta hidrológica real. A su vez, en el 

coloquio del CESIEP  los investigadores presentes tienen un enfoque de economía de recursos 

naturales, mostraron gran interés en las implicancias que el modelo pudiese tener para la 

valoración de SE. En cuanto a la presentación el congreso US-IALE, la Doctora Christine 

Fürst propuso que este estudio debería ser publicado en alguna recista de impacto 

internacional, pues a su juicio, la modelación realizada es un se acerca bastante a la realidad, 

por lo que podría utilizarse para la construcción del indicador. 

 

Figura 6. Correlación de caudales observados y simulados por N-Spect, en las cuencas 

aforadas para calibrar el modelo. 

Fuente: Elaboración propia. 
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Modelación de caudales 

• Escenario de déficit de precipitaciones 

        En el año 1986, de un total de 165 cuencas modeladas, menos del 1% de éstas presentó 

una disminución en su caudal inferior al 40%, un 66% presentó una reducción en el rango de 

[-60% - -40%) y un 33% mostro una merma superior al 60% de su flujo, con respecto al 

escenario de referencia. 

        En el año 2011, no se encontraron cuencas con variación inferior al 40%, a su vez, se 

encontró que un 65% de las cuencas presentabas una reducción de caudal en el rango [-60% -  

-40%) y que un 35% mostro una merma superior al 60% de su flujo, con respecto al escenario 

de referencia. 

• Escenario lluvioso 

        En el año 1986, de un total de 165 cuencas modeladas, el 48% de las cuencas presentó un 

aumento de caudal inferior al 40%, un 20% de éstas mostró una variación en el rango [40% - 

60%), un 21% aumentó su caudal en el rango [60% - 80%) y un 11% tuvo un incremento de 

caudal superior al 80%. 

        En el año 2011, el 44% de las cuencas presentó un aumento de caudal inferior al 40%, un 

20% de éstas mostró una variación en el rango [40% - 60%), un 18% aumentó su caudal en el 

rango [60% - 80%) y un 18% tuvo un incremento de caudal superior al 80%. 
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Figura 7. Variación de caudal bajo escenarios seco y lluvioso para los años 1986 y 2011, 

donde el eje x corresponde al número de cuencas y el eje y corresponde al % de variación. 

Fuente: Elaboración propia. 

En cuanto al efecto que tiene cada cobertura sobre la variación de caudales, fue posible 

observar que la cobertura de bosque nativo es la que mejor regula, presentando un promedio 

de variación de un cercano al 40% bajo el escenario de déficit de precipitación y una 

diferencia de caudal media inferior al 30% bajo el escenario lluvioso (Figura 8). 



87 

 

 

Figura 8: Porcentajes de variación de caudal por cobertura dominante de cada cuenca para el 

año 1986 y 2011. Los valores debajo del eje de las absisas corresponden a la respuesta 

hídrologica bajo escenarios de déficit de precipitación y los valores que están sobre el eje 

corresponden a los valores de respuesta del escenario lluvioso.  

Fuente: Elaboración propia. 

Efecto del CCUS sobre la oferta potencial del SEMFL 

 Cobertura 1986 

        El análisis de los efectos de las variables biofísicas del año 1986 sobre la oferta potencial 

del SEMFL, mostró que la oferta en cada cuenca (P < 0.001), estuvo positiva y 

significativamente relacionada con la cobertura de bosque nativo, y estuvo negativa y 

significativamente relacionada con las coberturas de plantaciones forestales y matorral (Tabla 

5). 
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Tabla 5. Modelo construido en base a variables continuas que explican la oferta potencial del 

SEMFL, utilizando la cobertura de vegetación del año 1986. Fuente: Elaboración propia. 

Variables 1986 Estimador Error 

Estandar 

t-Value p-Value 

(Intercept) 92.04277 4.56145 20.178 < 2 e-16 *** 

Bosque nativo 2.859 e-01 8.004 e-02 3.573 *** 

Plantación -2.404 e-01 7.013 e-02 -3.428 *** 

Matorral -8.410 e-01 9.725 e-02 -8.648 *** 

Agrícola -1.389 e-01 1.844 e-01 -0.753 n.s 

N=165 *p < 0.05 **p < 0.01 ***p < 0.001  

 

       El análisis de los efectos de las interacciones de las coberturas sobre la oferta potencial del 

SEMFL, mostró que la oferta en cada cuenca (P < 0.01), estuvo negativa y significativamente 

relacionada con las interacciones bosque – plantación (Figuras 9 y 10) y plantación – matorral 

(Figura 11 y 12). A su vez las interacciones bosque – plantación – matorral y plantación – 

matorral – agrícola, presentaron una relación positiva con la oferta potencial pero con un nivel 

de significancia menor (P < 0.05) que el mostrado por las interacciones bosque – plantación y 

plantación – matorral (Tabla 6). 
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Figura 9. Efectos de la cobertura de bosque nativo sobre la oferta potencial del SEMFL, 

condicionada por la presencia de plantaciones forestales en el año 1986. 

Fuente: Elaboración propia. 

        De la figura 9 se desprende que el bosque nativo tiene una relación positiva con la oferta 

potencial del SEMFL, excepto cuando la cobertura de bosque es inferior al 10% y la de 

plantaciones es inferior al 5%, también es posible apreciar que la cobertura de bosque nativo 

deja de tener una influencia sobre la oferta del servicio cuando la cobertura de plantaciones 

supera el 40%. 
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Figura 10. Efectos de la cobertura de plantaciones forestales sobre la oferta potencial del 

SEMFL, condicionada por la presencia de bosque nativo en el año 1986. 

Fuente: Elaboración propia. 

        En la figura 10, se observa que las plantaciones no presentan un patrón claro del cómo 

influyen sobre la oferta potencial del SEMFL sino que más bien es la cobertura de bosque 

nativo es la variable que explica de mejor forma el comportamiento de la oferta del servicio. 
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Figura 11. Efectos de la cobertura de matorral sobre la oferta potencial del SEMFL, 

condicionada por la presencia de plantaciones forestales en el año 1986. 

Fuente: Elaboración propia. 

        La figura 11 muestra que la cobertura de matorral tiene una relación inversa con la oferta 

del SEMFL, independiente del porcentaje de cobertura de plantaciones forestales, a medida 

que hay una mayor cobertura de matorral la oferta del servicio disminuye.  



92 

 

 

Figura 12. Efectos de la cobertura de plantaciones forestales sobre la oferta potencial del 

SEMFL, condicionada por la presencia de matorral en el año 1986. 

Fuente: Elaboración propia. 

        La figura 12 muestra que la cobertura de plantación forestal presenta una relación 

negativa con la oferta potencial del SEMFL cuando ésta es inferior al 40%, independiente de 

cual sea el porcentaje de cobertura del matorral en la cuenca, luego al superar el punto de 

inflexión del 40% presenta una relación positiva en condiciones de cobertura de matorral 

inferiores al 30%. 
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Tabla 6. Modelo construido en base a la interacción de variables continuas que explican la 

variación de la oferta potencial del SEMFL, utilizando la cobertura de vegetación del año 

1986. Fuente: Elaboración propia. 

Cobertura 1986 Estimate Std. Error t-Value p-Value 

(Intercept) 4.656 2.31 e-01 20.079 < 2 e-16 *** 

Bosque nativo 3.531 e-03 6.423 e-03 0.550 n.s 

Plantación 1.312 e-02 6.883 e-03 1.906 n.s 

Matorral -1.299 e-02 6.088 e-03 -2.134 * 

Agrícola -1.165 e-03 4.051 e-03 -0.288 n.s 

Bosque – Plantación -8.018 e-04 3.072 e-04 -2.610 ** 

Bosque – Matorral -1.313 e-04 3.568 e-04 -0.368 n.s 

Plantación – Matorral -1.032 e-03 3.848 e-04 -2.681 ** 

Bosque – Agrícola -3.143 e-04 2.677 e-04 -1.174 n.s 

Plantación – Agrícola -3.952 e-04 3.511 e-04 -1.125 n.s 

Matorral – Agrícola -9.647 e-05 1.557 e-04 -0.620 n.s 

Bosque – Plantación – Matorral 4.413 e-05 1.850 e-05 2.385 * 

Bosque – Plantación – Agrícola 2.815 e-05 2.267 e-05 1.242 n.s 

Bosque – Matorral – Agrícola 2.387 e-05 1.371 e-05 1.742 n.s 

Plantación – Matorral – Agrícola 3.002 e-05 1.472 e-05 2.039 * 

Bosque – Plantación – Matorral 

– Agrícola 
-1.573 e-06 9.913 e-07 -1.587 n.s 

N=165 *p < 0.05 **p < 0.01 ***p < 0.001  

 

 Cobertura 2011 

        El análisis de los efectos de las variables biofísicas del año 2011, sobre la oferta potencial 

del SEMFL, mostró que la oferta en cada cuenca (P < 0.001), estuvo positiva y 

significativamente relacionada con la cobertura de bosque nativo, y estuvo negativa y 

significativamente relacionada con las coberturas de plantaciones forestales y matorral (Tabla 

7). 
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Tabla 7. Modelo construido en base a variables continuas que explican la oferta potencial del 

SEMFL, utilizando la cobertura de vegetación del año 2011. Fuente: Elaboración propia. 

Variables 2011 Estimador Error 

Estandar 

t-Value p-Value 

(Intercept) 89.89389 5.70318 15.762 < 2 e-16 *** 

Bosque nativo 8.588e-01 1.449 e-01 5.924 *** 

Plantación -2.790e-01 7.295 e-04 -3.825 *** 

Matorral -9.555 e-01 1.374 e-01 -6.952 *** 

Agrícola -2.499 e-01 2.103 e-01 -1.188 n.s 

N=165 *p < 0.05 **p < 0.01 ***p < 0.001  

 

        El análisis de los efectos de las interacciones de las coberturas sobre la oferta potencial 

del SEMFL, mostró que la oferta en cada cuenca (P < 0.05), estuvo negativa y 

significativamente relacionada con las interacción plantación – matorral (Figuras 13 y 14) 

(Tabla 8). 
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Figura 13. Efectos de la cobertura de matorral sobre la oferta potencial del SEMFL, 

condicionada por la presencia de plantaciones forestales en el año 2011. 

Fuente: Elaboración propia. 

        La figura 13 muestra que la cobertura de matorral tiene una relación inversa con la oferta 

del SEMFL, sólo en la condición de un bajo porcentaje de cobertura de plantación (< 20%)  y 

una cobertura de matorral inferior al 30% es posible apreciar una relación positiva entre la 

oferta del servicio y la cobertura de matorral presente en cada cuenca.  
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Figura 14. Efectos de la cobertura de plantaciones forestales sobre la oferta potencial del 

SEMFL, condicionada por la presencia de matorral en el año 2011. 

Fuente: Elaboración propia. 

        La figura 14 muestra que la cobertura de plantación forestal presenta una relación 

positiva con la oferta potencial del SEMFL cuando ésta es inferior al 50% y la cobertura de 

matorral es inferior al 15%, al aumentar la proporción de matorral, la relación entre el la 

plantación y la oferta potencial del servicio se vuelve negativa. 
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Tabla 8. Modelo construido en base a la interacción de variables continuas que explican la 

variación de la oferta potencial del SEMFL, utilizando la cobertura de vegetación del año 

2011. Fuente: Elaboración propia. 

Cobertura 2011 Estimate Std. Error t-Value p-Value 

(Intercept) 5.020 2.743 e-01 18.304 < 2 e-16 *** 

Bosque nativo -2.859 e-02 2.194 e-02 -1.303 n.s 

Plantación -8.892 e-03 3.682 e-03 -2.415 * 

Matorral -1.777 e-03 8.874 e-03 -0.200 n.s 

Agrícola -7.794 e-03 3.958 e-03 -1.969 n.s 

Bosque – Plantación 5.360 e-04 3.815 e-04 1.405 n.s 

Bosque – Matorral -4.395 e-04 1.396 e-03 -0.315 n.s 

Plantación – Matorral -5.698 e-04 2.252 e-04 -2.530 * 

Bosque – Agrícola 5.332 e-04 7.136 e-04 0.747 n.s 

Plantación – Agrícola 1.384 e-04 1.109 e-04 1.249 n.s 

Matorral – Agrícola -3.718 e-04 2.019 e-04 -1.842 n.s 

Bosque – Plantación – Matorral 2.264 e-05 3.056 e-05 0.741 n.s 

Bosque – Plantación – Agrícola -1.599 e-05 2.009 e-05 -0.796 n.s 

Bosque – Matorral – Agrícola 3.078 e-05 4.144 e-05 0.743 n.s 

Plantación – Matorral – Agrícola 7.889 e-06 8.104 e-06 0.973 n.s 

Bosque – Plantación – Matorral 

– Agrícola 
3.890 e-07 1.398 e-06 0.278 n.s 

N=165 *p < 0.05 **p < 0.01 ***p < 0.001  

 

        Al analizar los valores del indicador de la oferta potencial del SEMFL, es claro que los 

valores más altos de la oferta del servicio corresponden a las cuencas con cobertura de bosque 

nativo, con un valor medio del indicador cercano a 80 (Figura 15).  
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Figura 15. Valores del indicador de la oferta potencial del SEMFL, para las coberturas 

dominantes en cada cuenca, en los años 1986 y 2011. 

Fuente: Elaboración propia. 

Variación de la oferta potencial del SEMFL 

        La variación de la oferta, estuvo positiva y significativamente relacionada con las 

transiciones de matorral a bosque nativo, agrícola a plantaciones y formación de matorrales en 

terrenos agrícolas. Es decir, las cuencas que presentaron mayores porcentajes de estas 

transiciones mostraron una tendencia a mejorar la oferta potencial del SEMFL, en contraste, 

los procesos de transición de plantación a matorral, de matorral a plantación y la presistencia 

de matorral, mostraron una relación significativa e inversa. Las cuencas que presentaron 

mayores porcentajes de estas transiciones sufrieron una reducción de la oferta potencial del 

SEMFL (Tabla 9).   
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Tabla 9. Modelo construido en base a variables continuas que explican la variación de la oferta 

potencial del SEMFL, para las transiciones de CCUS entre los años 1986 y 2011. Fuente: 

Elaboración propia. 

Transiciones Estimador Error Estandar t-Value p-Value 

(Intercept) -1.37029 1.17712 -1.164 < 2.462 *** 

Persistencia bosque 0.01437 0.05160 0.278 n.s 

Bosque a plantacion -0.09616 0.04246 -2.265 * 

Bosque a matorral 0.03534 0.13063 0.271 n.s 

Bosque a agrícola -0.07085 0.16227 -0.437 n.s 

Plantación a bosque 1.65354 0.43537 3.798 n.s 

Persistencia plantación -0.02534 0.01871 -1.354 n.s 

Plantación a matorral -0.60367 0.21099 -2.861 ** 

Plantación a agrícola -0.05795 0.26242 -0.221 n.s 

Matorral a bosque 0.45693 0.14040 3.255 ** 

Matorral a plantación 0.16612 0.03275 5.073 *** 

Persistencia matorral -0.08426 0.03033 -2.778 ** 

Matorral a agrícola -0.12581 0.06074 -2.071 * 

Agrícola a bosque 0.37021 0.42897 0.863 n.s 

Agrícola a plantación 0.20629 0.03528 5.848 *** 

Agrícola a matorral 0.19467 0.06189 3.145 ** 

Persistencia agrícola -0.01090 0.03852 -0.283 n.s 

N=165 *p < 0.05 **p < 0.01 ***p < 0.001  
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        La oferta potencial del SEMFL mostró un patrón espacial de la variación del servicio 

(Figura 16), indicando que las cuencas más críticas en cuanto a la reducción de la oferta 

potencial se encuentran en la zona norte del área de estudio. A su vez, fue posible encontrar 

cuencas donde hubo mejorías en la oferta, que principalmente se encuentran en la zona sur del 

área de estudio. 

 

Figura 16. Variación de la oferta potencial del SEMFL durante el periodo de estudio. 

Fuente: Elaboración propia. 
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Discusión 

Cambio en la cobertura y uso del suelo 

        El paisaje estuvo sometido a una intensa dinámica de CCUS dado por una disminución 

del bosque nativo y aumento de plantaciones de especies en un periodo de 25 años. Por un 

lado, hubo una pérdida del 63.9% del bosque nativo en el área de estudio, de las cuales un 

68,2% fueron por sustitución a plantaciones forestales. Esta pérdida substancial de bosque 

nativo por plantaciones ya había sido reportada previamente para un periodo anterior (1975 y 

2000) para la parte norte del área de estudio,  donde hubo una disminución de la cobertura de 

bosque de un 67% de las cuales un 53% correspondió a sustitución por plantaciones forestales 

(Echeverría et al. 2006). Similarmente para la zona centro sur de Chile, entre los años 1979 y 

2000, la cobertura de bosque nativo disminuyó un 28.2%, siendo la sustitución por 

plantaciones forestales, el cambio de cobertura más importante (Aguayo et al. 2009). Además 

se debe considerar, que los procesos de sustitución han sido reconocidos como uno de los 

principales causantes de la destrucción de los ecosistemas boscosos en esta zona del país (Lara 

et al.1996).  

A continuación se discuten los resultados de un indicador espacial de oferta potencial del 

servicio de regulación de caudal en un paisaje que ha estado sometido a un intenso CCUS por 

plantaciones forestales en los últimos 25 años. 

 

Modelación de caudales 

       En general, la oferta, las demandas y los flujos de SE son elementos explícitos desde el 

punto de vista espacial (Costanza 2008, Fisher et al. 2009, Burkhard et al. 2012a, Schröter et 

al. 2012). Se necesitan modelos pertinentes para sintetizar y cuantificar los SE con el fin de 

comprender las dinámicas, y los trade-off en forma espacialmente explícitas como parte de 

amplios sistemas humanos-ambientales (Burkhard et al. 2012b, Raudsepp-Hearne et al. 2010, 

Burkhard et al. 2014). 

        Para hacer más eficiente la planificación del territorio, y lograr una gestión sustentable de 

los recursos naturales, se debe mejorar la comprensión de dónde, cuándo y qué servicios se 
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prestan en cada área, paisajes, regiones, estados, continentes y en todo el mundo (Swetnam et 

al. 2010, Crossman et al. 2012). Las visualizaciones espaciales en mapas son herramientas 

poderosas con altos potenciales (pero también riesgos) para la explicación de fenómenos 

complejos (Burkhard et al. 2012a, Wood et al. 2010, Burkhard et al. 2014). 

        Los modelos hidrológicos y los métodos de evaluación de los servicios ecosistémicos 

hídricos están sujetos a algunas limitaciones e incertidumbres, que deben considerarse en la 

toma de decisiones y en la planificación del territorio (Schmalz et al. 2016). Las escalas 

espaciales y temporales, tanto los atributos claves del mapa, como su selección apropiada, son 

un desafío recurrente de la ciencia de los SE y la aplicación práctica. Por un lado, las unidades 

de evaluación de los SE y los indicadores, modelos y mapas conexos deben coincidir con las 

escalas de sus unidades biogeofísicas de origen, flujos y demanda. Por otro lado, deben 

coincidir con las escalas de unidades administrativas para una mejor aplicación en la toma de 

decisiones (Burkhard et al. 2012b, Burkhard et al. 2014). 

        Estos modelos pretenden representar la realidad, gracias a esto, la respuesta hidrológica y 

los SE modelados en la cuenca se aproximan a los datos obtenidos in situ. Después de unas 

décadas de desarrollo de modelos, N-SPECT se ha convertido en un modelo de cuencas 

hidrográficas utilizado para una gama de problemas de recursos hídricos (Burke y Sugg 2006, 

USACE 2008). Además, el modelo N-spect ha ganado aceptación internacional como una 

sólida herramienta interdisciplinaria de modelado de cuencas hidrográficas (Burke y Sugg 

2006). También el NOAA (2004) recomienda el modelo N-spect para análisis de servicios 

hidrológicos específicos que capturan consideraciones puntuales, mensuales o interanuales.         

        En este estudio, el rendimiento del modelo N-spect está dentro de los parámetros 

aceptables para considerarlo como una buena aproximación de la realidad, presentando un 

94% de eficiencia del modelo con un erro medio de +/- 1.1 m3/s, por lo que puede utilizarse 

para los análisis.   

    

Efecto de las variables biofísicas sobre la oferta potencial del SEMFL 

       Los resultados mostraron que, tanto para el año 1986 como para el 2011,  las coberturas 

de plantaciones forestales y matorral presentaron una relación inversa y altamente significativa 
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(P < 0.001). Cabe señalar que la cobertura de plantaciones incluye, plantaciones adultas, talas 

rasas y plantaciones jóvenes, estas dos últimas son las que mayor influencia tienen, ya que por 

su baja densidad o ausencia de vegetación que retenga las precipitaciones, transforma el agua 

recibida en escorrentía superficial una vez que el suelo se sature (Castro et al. 2016). En 

cuanto a la relación mostrada por cobertura de matorral, se condice con otros estudios (Bellot 

et al. 2001, García – Fayos 2004), que plantean que debido a que el matorral presenta una 

cubierta foliar menor que el bosque nativo existe una menor intercepción y retención de las 

precipitaciones, por lo que presentan niveles superiores de escorrentía superficial que 

coberturas más densas como la del bosque.  

        En contraste, el bosque nativo presentó una relación positiva con la oferta potencial pero 

con un nivel de significancia menor (P < 0.001), debido a que esta cobertura fue la que más se 

vio reducida, los remanentes de bosque que aún quedan para el 2011 son básicamente los que 

están presentes en áreas protegidas o lugares inaccesibles, y donde coincidentemente se 

reportó la mayor oferta potencial del SEMFL, es decir que en estas zonas se encontró la mayor 

provisión del servicio. Existen estudios (García 2007, Esse 2014), que muestran que el bosque 

nativo presentan mejor regulación hídrica comparada con coberturas de uso antrópico, lo que 

se condice con los resultados obtenidos por el modelo. 

        También se debe destacar que el bosque nativo muestra una tendencia a amortiguar las 

variaciones de caudal en ambos escenarios mostrando el mejor índice de oferta del SEMFL, lo 

que se refleja en los análisis variación de caudal, donde se aprecia que las cuencas que 

presentaron flujos más estables bajo ambos escenarios de precipitación, fueron las que 

presentaron una mayor presencia de bosque nativo en el año 1986, además es posible notar 

que las cuencas que presentaron una mayor pérdida de cobertura de bosque, cuya reducción se 

debió principalmente al proceso de sustitución, vieron aumentada su variación de caudal 

cercana al 10%, en promedio, hacia el año 2011. Además, Jaramillo (2014) reportó 

variaciones entre un 4% y un 8% en los caudales medios anuales de las sub-cuencas de la 

Región de los Lagos, atribuyendo principalmente este aumento a un escenario de expansión de 

plantaciones, reduciendo el agua disponible. Otro estudio (Little et al. 2009), plantea que 

existe una relación directa entre la disminución de la escorrentía en verano y el aumento de las 

plantaciones en el tiempo, esta investigación mostró que la escorrentía residual disminuyó 
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entre un 31.9% y un 42.7%, a medida que aumentaba la pérdida del bosque esclerófilo 

sustituido con plantaciones forestales en cuencas ubicadas en la zona central de Chile, entre 

los años 1991 y 2000, así mismo, Floch y colaboradores (2015) reportaron una disminución de 

un 18% en el caudal base de cuencas presentes en el noreste de Cataluña, España, por la 

sustitución de bosque mediterráneo por plantaciones para biomasa. Por su parte Le Maitre y 

colaboradores (2014) reportaron que el caudal medio diario puede llegar a aumentar hasta un 

50% cuando se realizan las talas razas en las plantaciones forestales. 

Variación de la oferta potencial del SEMFL 

        Los resultados mostraron que un 75% de las cuencas presentaron, en alguna medida, una 

disminución de la oferta potencial del SEMFL. Esta disminución tuvo una directa y 

significativa relación con las transiciones de plantación a matorral y la persistencia de 

matorral, esto se debe a que estas transiciones tienden a reducir la cubierta vegetal dando 

como consecuencia la disminución de la regulación hídrica (Castro et al 2016). En contraste, 

el 25% de las cuencas restantes mantuvieron o mejoraron la provisión del servicio. Estos 

aumentos en la oferta potencial del SEMFL, tuvieron una directa relación con las transiciones 

de matorral a bosque nativo, de matorral a plantación, agrícola a plantaciones y formación de 

matorrales en terrenos agrícolas, esto se debe a que cada una de las trayectorias de cambio 

mencionadas tienden a aumentar la cobertura de vegetación en el tiempo, lo que implica una 

mejora en la regulación hídrica (Bellot et al. 2001, García – Fayos 2004, García 2007).  

       Al observar los valores del análisis multivariado de la variación espacio-temporal del 

SEMFL se desprende que las trayectorias que tienden a mantener o aumentar la cobertura de 

bosque nativo, independiente de su significancia,  son las que mostraron una relación positiva 

con la oferta del servicio. 

Conclusión 

Aunque aún existen algunas mejoras metodológicas posibles, la aplicación y el desarrollo de 

los conceptos de los SE muestran un alto potencial para la planificación territorial sustentable. 

Este estudio contribuye además al desarrollo de métodos de cuantificación y cartografía de los 

SE hídricos. La relevancia del uso de modelos hidrológicos detallados, como N-spect, queda 
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de manifiesto con este estudio, debido a que muestra en forma espacialmente explicita la 

variación de la respuesta hidrológica en las cuencas por cambios en las variables biofísicas de 

ésta. Las variables de salida de N-spect, mostraron un buen desempeño del modelo, por lo que 

es recomendable para modelar escenarios de precipitación, ayudando a establecer los efectos 

de las coberturas sobre la respuesta hídrica en las cuencas. 

        El indicador desarrollado es adecuado para considerar los aspectos espacio-temporales, 

pero se ha perdido cierta información hidrológica después de la normalización de las 

variaciones de caudal, lo que permitió obtener una escala consistente para todas las cuencas 

logrando una buena comparabilidad. Este estudio es un enfoque razonable para proporcionar 

patrones espacio-temporales de las diferentes cuencas fluviales, que pueden ser utilizados por 

las partes interesadas para una mayor discusión y planificación de la gestión sostenible de la 

tierra. La aplicación de una escala relativa ayuda a traducir la información detallada de la 

modelación hidrológica a una cantidad agregada de información, adecuada para traducirlas en 

oferta de SE y para facilitar la comunicación interdisciplinaria. Por lo tanto, la evaluación de 

SE genera detalles importantes para la toma de decisiones y la gestión de los sistemas 

humanos y ambientales. 

        Con esta investigación, se demuestran las ventajas de la utilización de indicadores 

espacialmente explícitos, los cuales ayudados con datos de teledetección permiten evaluar en 

forma efectiva a nivel espacial y temporal, cómo los cambios en el uso y la cobertura del 

suelos afectan la regulación hídrica. 
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DISCUSIÓN GENERAL 

 

Los resultados del presente estudio confirman la gran importancia que tienen los bosques en 

cuanto concierne a la oferta de servicios de regulación hídrica. En efecto, Merlo y Rojas 

Briales (2000) afirman que en áreas cordilleranas, la protección de los bosques contra los 

riesgos naturales, por exeso de precipitaciones, es considerada como el servicio ecosistémico 

de regulación más importante desde un punto de vista tanto económico como ecológico 

(Rodríguez et al. 2016). Por su parte Esse y colaboradores (2014) reportan existe una estrecha 

relación entre el bosque nativo y la producción de agua. Dicha relación ha sido ampliamente 

discutida a partir de los escritos originales de Albert (1906) y en investigaciones actuales 

(Oyarzún et al. 2005, Sherrouse et al. 2011) que dan cuenta del valor del bosque nativo como 

un ecosistema que mantiene y regula los flujos hidrológicos. Por consiguiente, la baja 

disponibilidad de superficie de bosque nativo reduce la oferta potencial del SEMFL, 

mostrando como principal responsable de la reducción de esta cobertura, al proceso de 

sustitución por palntaciones forestales. 

El indicador desarrollado en este estudio muestra comportamiento adecuado en la relación 

espacial - temporal las trayectorias del CCUS con  la variación de la oferta potencial del 

SEMFL, pero pierde la representatividad de la respuesta hidrológica de las cuencas al 

momento de normalizar los datos, esto es posible observarlo al comparar los mapas de los 

escenarios de precipitaciones con el mapa del indicador de oferta potencial del SEMFL donde 

es posible apreciar un patrón espacial menos crítico que el obtenido bajo el escenario de 

déficit de precipitaciones. Un resultado similar es reportado por Schmalz y colaboradores 

(2016), quienes evaluaron los efectos espaciales y estacionales sobre los servicios de 

regulación basados en resultados de modelos hidrológicos, señalando que los indicadores que 

desarrollaron mostraron una buena correlación entre la variación espacial y temporal con el 

cambio en la respuesta hídrica, pero perdieron alguna información hidrológica después de la 

transformación al utilizar una escala 1-5. Pese a esto, este estudio es un enfoque razonable 

para proporcionar patrones espacio-temporales de las diferentes cuencas del área de estudio, 

información que puede ser utilizada para una mayor discusión y planificación de la gestión del 

territorio. La ventaja de utilizar una escala relativa es que ayuda a traducir la 
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Información detallada de la modelación a datos que entregan una información legible por otras 

disciplinas que trabajen en la evaluación servicios ecosistémicos y facilitando la comunicación 

interdisciplinaria. Por lo tanto, el uso de indicadores de oferta de servicio ecosistémicos genera 

detalles importantes para la toma de decisiones, la implementación de políticas y la gestión del 

territorio. 



     

 

 

CONCLUSIÓN GENERAL 

 

La presente investigación ha sido exitosa en generar información relevante para la toma de 

decisiones y manejo a escala de paisaje mediante un enfoque de modelamiento espacialmente 

explícito. El estudio identificó los procesos de cambios en la cobertura y el uso del suelo, y sus 

efectos sobre el servicio ecosistémico de mediación de flujos líquidos, a través de un indicador 

de oferta potencial de éste.  

Este estudio muestra que el uso de indicadores para evaluación de servicios ecosistémicos 

hídricos de regulación, es una herramienta práctica al momento de priorizar esfuerzos por 

mejorar atributos ecológicos para mantener o recuperar la oferta de estos servicios, 

simplificando el trabajo en la planificación territorial y la toma de desiciones.
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Tabla Anexo. Clasificación CICES (2011). Fuente: Haines-Young y Potschin (2012). 

TEMA 

CLASES 

DE 

SERVICIO 

GRUPO DE 

SERVICIO 
TIPO DE SERVICIO SUBTIPO 

EJEMPLO E INDICADOR DE 

BENEFICIOS 

P
ro

v
is

ió
n

 

Nutrición 

Plantas y 

animales 

terrestres 

Cultivo comercial Ej. Por cultivos Cereales, vegetales, viñas, etc 

Cultivo de Subsistencia Ej. Por cultivos Cereales, vegetales, viñas, etc 

Producción animal comercial Ej. Por animal Ovejas, ganado para carne y productos 

lácteos 

Producción animal de subsistencia Ej. Por animal Ovejas, ganado para carne y productos 

lácteos 

Cosecha de plantas silvestres y 

animales para alimentación 

Ej. Por recurso Berries, hongos, etc. 

Plantas y 

animales de 

agua dulce 

Pesca comercial (Rural) Ej. Por pesca Por especie 

Pesca de subsistencia Ej. Por pesca Por especie 

Acuicultura Ej. Por pesca Por especie 

Cosecha de plantas de agua dulce 

para alimento 

Ej. Por recurso Berros de agua 

Plantas y 

animales 

marinos 

Pesca comercial (Rural) Ej. Por pesca Incluye crustáceos 

Pesca de subsistencia Ej. Por pesca Incluye crustáceos 

Acuicultura Ej. Por pesca Incluye crustáceos 

Cosecha de plantas marinas para 

alimento 

Ej. Por recurso Algas 

Agua potable 

Almacenamiento de agua Ej. Por 

característica 

Manantial, pozo, río, embalse, lago 

Purificación de agua Ej. Por Hábitat Humedal 

Materiales Materiales Fibras de plantas no comestibles Ej. Por recurso Madera, paja, lino 
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TEMA 

CLASES 

DE 

SERVICIO 

GRUPO DE 

SERVICIO 
TIPO DE SERVICIO SUBTIPO 

EJEMPLO E INDICADOR DE 

BENEFICIOS 

bióticos Fibras animales no comestibles Ej. Por recurso Piel, hueso, etc., guano 

Recursos ornamentales Ej. Por recurso Bulbos, cortar flores, conchas, huesos 

y plumas etc. (¿piedras? ¿Gemas?) 

Recursos genéticos Ej. Por recurso Especies silvestres utilizadas en 

programas de mejoramiento 

Recursos medicinales Ej. Por recurso Actividades de bioprospección 

Materiales 

abióticos 

Recursos minerales  Sal, áridos, etc. (exclusión de los 

activos del subsuelo) 

Energía 

Biocombustibl

es renovables 

Recursos en base a plantas Ej. Por recurso Combustibles de madera, cultivos 

energéticos, etc. 

Recursos en base a animales Ej. Por recurso Estiércol, grasa, aceites 

Energía 

renovable 

abiótica 

Viento Ej. Por recurso  

Hídrico Ej. Por recurso  

Solar Ej. Por recurso  

Marea Ej. Por recurso  

Termal Ej. Por recurso  
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Tabla Anexo. Clasificación CICES (2011). Fuente: Haines-Young y Potschin (2012). (Continuación). 

TEMA 

CLASES 

DE 

SERVICIO 

GRUPO DE 

SERVICIO 
TIPO DE SERVICIO SUBTIPO 

EJEMPLO E INDICADOR DE 

BENEFICIOS 

R
eg

u
la

ci
ó

n
 y

 m
a
n

te
n

im
ie

n
to

 

Regulación 

de residuos 

Bioremediación 

Remediación usando plantas Ej. por método Fitoaccumulation, fitodegradación, 

fitoestabilización, rizodegradación 

Remediación usando 

microorganismos 

Ej. por método In situ (bioremediación) Ex situ 

(compostaje), bioreactores 

Dilución y 

secuestro 

Dilución Ej. por método Tratamiento de aguas residuales 

Filtración Ej. por método Filtración de partículas y aerosoles 

Secuestro y absorción Ej. por método Secuestro de nutrientes en sedimentos 

orgánicos, remoción de olores 

Regulación 

de flujos 

Regulación del 

flujo de aire 

Cortavientos, cinturones protectores Ej. por proceso  

Ventilación Ej. por proceso  

Regulación del 

flujo de agua 

Atenuación de las tasas de 

escorrentía y de descarga 

Ej. por proceso Bosques, humedales y su impacto en la 

tasa de descarga 

Almacenamiento de agua Ej. por proceso Irrigación de agua 

Sedimentación Ej. por proceso Navegación 

Atenuación de la energía de las olas Ej. por proceso Manglares 

Regulación del 

flujo de masa 

Protección de la erosión Ej. por proceso Humedales reduciendo la descarga 

máxima 

Protección de avalanchas Ej. por proceso Estabilización de flujos de lodo, 

protección contra la erosión [reducción] 

Regulación 

del 

Regulación 

atmosférica 

Regulación global del clima 

(incluyendo secuestro de C) 

Ej. por proceso Composición de la atmósfera, el ciclo 

hidrológico 
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TEMA 

CLASES 

DE 

SERVICIO 

GRUPO DE 

SERVICIO 
TIPO DE SERVICIO SUBTIPO 

EJEMPLO E INDICADOR DE 

BENEFICIOS 

ambiente 

físico 

 

 

 

Regulación 

del 

ambiente 

físico 

Regulación local y regional del 

clima 

Ej. por proceso Modificación de la temperatura, 

humedad, etc .; mantenimiento de 

precipitación regional 

Regulación de 

la calidad del 

agua 

Purificación y oxigenación de agua Ej. por proceso Retención de nutrientes en las franjas 

de protección, etc. y translocación de 

nutrientes 

Enfriamiento por agua Ej. por proceso Para producción de energía 

Pedogénesis y 

regulación de  

la calidad del 

suelo 

Mantención de la fertilidad del suelo Ej. por proceso Coberturas verdes; plantas fijadoras de 

N 

Mantención de la estructura del 

suelo 

Ej. por proceso Actividad de los organismos del suelo 

Regulación 

del 

ambiente 

biótico 

Mantención de 

ciclo de vida y 

protección de 

hábitat 

Polinización Ej. por proceso Por plantas y animales 

Dispersión de semillas Ej. por proceso Por plantas y animales 

Control de 

plagas y 

enfermedades 

Mecanismos de control biológico Ej. por proceso Por plantas y animales, control de 

patógenos 

Protección del 

pool genético 

Mantenimiento de las poblaciones 

de vivero 

Ej. por proceso Refugios, hábitat 
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Tabla Anexo. Clasificación CICES (2011). Fuente: Haines-Young y Potschin (2012). (Continuación). 

TEMA 

CLASES 

DE 

SERVICIO 

GRUPO DE 

SERVICIO 
TIPO DE SERVICIO SUBTIPO 

EJEMPLO E INDICADOR DE 

BENEFICIOS 

C
u

lt
u

ra
l 

Simbólico 

Estética, 

Patrimonio 

Carácter del paisaje Ej. por recurso Las áreas de excepcional belleza 

natural 

Paisajes culturales Ej. por recurso El sentido del lugar 

Espiritual 
Vidal silvestre y naturaleza Ej. por recurso Tranquilidad, aislamiento 

Lugares o especies sagradas Ej. por recurso Cementerios de bosques, cielo, paraíso 

Intelectual 

y 

experiencial 

Recreación y 

actividades en 

comunidad 

Fauna o hábitats icónicos o 

carismáticos 

Ej. por recurso Avistamiento de aves o ballenas, 

conservación, voluntariado 

Presa para la caza o la recolección Ej. por recurso Pesca deportiva, tiro, pertenencia a 

grupos y organizaciones ambientales 

Información y 

conocimiento 

Científico Ej. por recurso Registro de polen, ficha anillos de los 

árboles, los patrones genéticos 

Educacional Ej. por recurso Materias para programas de vida 

silvestre y libros etc. 

 

   

  


