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RESUMEN 

 

Evaluar el estado trófico de los cuerpos de agua es fundamental para comprender la 

salud de los ecosistemas acuáticos. Sin embargo, los métodos tradicionales de 

monitoreo requieren un esfuerzo considerable, tanto en tiempo como en recursos, 

debido a la necesidad de muestreos sistemáticos y frecuentes. Ante la escasez de 

información continua y accesible, se ha propuesto el uso de modelos de recuperación 

espectral, basados en regresiones o correlaciones, como alternativa para estimar 

parámetros clave como la clorofila-a (Chl-a). El uso de imágenes satelitales ha 

cobrado relevancia en este contexto, gracias a su alta resolución espacial y temporal, 

que permite analizar las dinámicas espacio-temporales de los parámetros de calidad 

del agua. Diversos estudios han desarrollado modelos espectrales a partir de bandas 

individuales, combinaciones de bandas e índices espectrales derivados de imágenes 

satelitales, correlacionándolos con mediciones in situ de parámetros bio-ópticos. 

El lago Llanquihue, un ecosistema lacustre de gran relevancia ecológica y económica 

en el sur de Chile, presenta alta vulnerabilidad a procesos de eutrofización debido a 

su extensión, la actividad turística circundante, la influencia de los volcanes Osorno y 

Calbuco, y la presencia de un único desagüe natural. En este contexto, se propone el 

uso de imágenes Sentinel-2 y Sentinel-3 para desarrollar modelos espectrales que 

permitan estimar la concentración de Chl-a en el lago, promoviendo así un monitoreo 

continuo de su estado trófico.  

Se generaron dos campañas de muestro, en enero y marzo del 2024 y se descargaron 

imágenes Sentinel-2A, Sentinel-2B, Sentinel-3A y Sentinel 3B asociadas a cada 

campaña. Previo a la elaboración de los modelos, se realizó una corrección 

atmosférica en cada imagen para eliminar la influencia de la atmósfera en los valores 

de reflectancia. Para esto, se ejecutaron y compararon tres modelos de corrección 

atmosférica: Sen2Cor, iCor y Acolite, con el objetivo de identificar el que maximiza la 

eficiencia de las estimaciones en el lago en estudio. 

A continuación, se calculó el coeficiente de determinación (R2) entre múltiples 

ecuaciones de bandas con las concentraciones de Chl-a en cada uno de los puntos de 

muestro y se identificó la corrección atmosférica y el producto satelital que alcanzaban 

los coeficientes más elevados. Posteriormente, se definió un periodo de calibración 

como el 70% de los puntos de muestreo resultantes después del proceso de 

corrección atmosférica seleccionando las diez ecuaciones de bandas que presentaron 

los coeficientes de determinación más altos. El periodo de validación se definió como 

el 30% de los puntos restantes. 

El análisis reveló que las imágenes Sentinel-3A corregidas con Acolite presentaron las 

correlaciones más altas con las concentraciones de Chl-a. Se compararon dos tipos 

de modelos: uno utilizando los valores de Chl-a (modelo Chl) y otro utilizando su 

transformación logarítmica (modelo LnChl). Los resultados indicaron que el modelo 

Chl tuvo un mejor desempeño, con un menor RMSE (0,12 vs. 0,23) y un PBIAS más 

reducido (-13% vs. -47%).  



Con base en el modelo de mejor desempeño, se generaron mapas estacionales de 

concentración de Chl-a para otoño, invierno y primavera de 2016 y 2024, y para 

verano de 2017 y 2025. Como era de esperarse, se observaron concentraciones más 

altas en verano. Sin embargo, se registró un pico excepcional en otoño de 2016, 

probablemente debido a una disminución en las precipitaciones y en el nivel del agua. 

Palabras claves: Clorofila-a, Corrección atmosférica; Sentinel-2; Sentinel-3; 

Modelos espectrales; Lago Llanquihue. 

DESCRIPCIÓN DE LA PROPUESTA, MARCO TEÓRICO Y REVISIÓN DE 

LITERATURA. INTRODUCCIÓN 

 

En todo cuerpo de agua se desarrolla un proceso natural denominado eutrofización, 

que implica un aumento significativo en las concentraciones de nutrientes, 

principalmente de fósforo y nitrógeno, con impactos negativos en los componentes 

ecológicos, económicos y sociales asociados al ecosistema hídrico. La sobrecarga de 

nutrientes facilita el crecimiento excesivo y acumulado de algas, las cuales al 

descomponerse reducen la disponibilidad de oxígeno, generando condiciones anóxicas 

y provocando la muerte o desplazamiento de la flora y fauna acuática nativa [1]. 

Si bien la eutrofización es un proceso natural, varios autores han identificado que este 

se ha acelerado debido a causas antrópicas como la urbanización, la contaminación, 

la agricultura y el turismo (ejemplo [2-5]). Por lo tanto, el proceso de eutrofización 

puede ser tanto natural, como antrópico. La eutrofización natural es un proceso lento 

y gradual que ocurre por la acumulación de sedimentos y nutrientes a lo largo de 

miles de años. En contraste, la eutrofización antrópica es más rápida debido al uso 

de fertilizantes, la descarga de aguas residuales, la agricultura intensiva y el cambio 

de uso del suelo. 

Para determinar el estado trófico de un cuerpo de agua, se utilizan índices como las 

concentraciones de fósforo, nitrógeno, clorofila-a (Chl-a) y la profundidad del disco 

de Secchi; estos índices pueden considerar uno o más factores en su formulación. Los 

índices más comúnmente aplicados incluyen el Índice del Estado Trófico de Carlson 

(TSI)[6] y el índice de Smith [7], los cuales incorporan múltiples factores [8, 9]. 

Según los índices antes mencionados, el estado trófico de un cuerpo de agua puede 

clasificarse desde oligotrófico, donde el agua es mayormente transparente y bien 

oxigenada, hasta un estado hiper eutrófico con abundancia de macrófitos que reducen 

la disponibilidad de luz y generan anoxia en las capas profundas. También se 

reconocen estados intermedios como meso-oligotrófico, mesotrófico y eutrófico, cada 

uno con menor transparencia, mayor presencia de algas y macrófitos, y menor 

oxigenación comparado con el estado anterior [10]. Estas clasificaciones son 

esenciales para comprender las tendencias de calidad del agua y orientar las acciones 

de manejo en los ecosistemas acuáticos. 

En Chile, organismos estatales como el Ministerio del Medio Ambiente (MMA) y la 

Dirección General de Aguas (DGA), perteneciente al Ministerio de Obras Públicas 



(MOP), son responsables de clasificar el estado trófico de numerosos lagos a nivel 

nacional. 

En un estudio sobre 34 lagos [11], se aplicaron los índices tróficos de Smith, Carlson 

y Aizaki [12], junto con el criterio OCDEC [13]. Los resultados mostraron que los 

lagos con mayores estados tróficos se ubican principalmente entre las regiones 

Metropolitana y del Biobío (por ejemplo, la laguna Aculeo en la Región Metropolitana, 

la laguna Petrel en la región de O’Higgins, la laguna Torca en la región del Maule y la 

laguna Lencán en la región del Biobío), mientras que las condiciones oligotróficas y 

mesotróficas predominaban en los lagos del sur (por ejemplo, el lago Ranco en la 

región de Los Ríos y el lago Rupanco en la región de Los Lagos). En otra evaluación 

de 13 lagos [14], se utilizó el índice de Carlson, encontrándose que la mayoría de los 

lagos se clasificaban como oligotróficos y meso-oligotróficos, con solo una laguna 

clasificada como eutrófica (laguna Aculeo). 

La DGA opera una red de estaciones de monitoreo que proporciona datos en tiempo 

real sobre las condiciones fisicoquímicas de diversos cuerpos de agua [15]. Sin 

embargo, existen desafíos inherentes en la recolección de datos in situ, como los altos 

costos laborales y el tiempo necesario para recopilar datos de variables físicas 

(temperatura, turbidez, oxígeno disuelto, conductividad eléctrica y pH), químicas 

(macroelementos, nutrientes y ciertos metales pesados) y biológicas (como Chl-a y 

productividad primaria). Además, la cobertura espacial y temporal de los datos suele 

ser limitada, lo que dificulta estudios integrales en lagos y lagunas que carecen de 

información histórica. Las dificultades logísticas para monitorear grandes cuerpos de 

agua, especialmente en zonas con topografía compleja, pueden hacer que el acceso 

sea impracticable. Asimismo, la precisión de los datos in situ puede verse 

comprometida por errores tanto en el muestreo de campo como en el procesamiento 

de laboratorio [16, 17]. 

Una forma de abordar estas limitaciones es mediante el uso de series temporales de 

imágenes satelitales para desarrollar modelos de recuperación espectral basados en 

análisis de regresión o correlación, relacionándolos con datos in situ. La resolución 

espacial y temporal de los satélites permite la recopilación de datos sobre grandes 

áreas a intervalos regulares, lo que facilita la visualización de las variaciones 

espaciotemporales de los parámetros estudiados. 

Varios estudios han utilizado datos satelitales para estimar parámetros de calidad del 

agua, correlacionando diferentes bandas espectrales, combinaciones de bandas e 

índices espectrales. 

Por ejemplo, las bandas del sensor Sentinel-2 son ampliamente utilizadas alrededor 

del mundo para estimar parámetros de calidad de agua en ecosistemas lacustres. En 

la India, [18] y [19] las emplearon para estimar concentraciones de Chl-a, sólidos en 

suspensión y turbidez en los lagos Simcoe y Vembanad, respectivamente, obteniendo 

estimaciones altamente confiables y eficientes en ambos estudios (R² > 0,75 para 

Chl-a, R2>0,5 para sólidos en suspensión y turbidez).  



De manera similar, en el lago Burullus, Egipto, [20] se estimaron los mismos 

parámetros con una eficiencia comparable. Mientras tanto, en China, [21] las 

utilizaron para estimar la concentración de Chl-a en nueve lagos de la provincia de 

Yunnan. La eficiencia de las estimaciones, evaluada mediante el coeficiente de 

determinación R², varió según el cuerpo lacustre, oscilando entre los valores 0,51 y 

0,81. Se evidencia, entonces, que la calidad de la estimación es específica para cada 

lago y que no se puede generalizar un único modelo para un determinado conjunto 

de lagos. Esto principalmente por las características fisicoquímicas de las aguas, 

materia orgánica, sedimentos en suspensión, entre otros. 

De manera similar, los sensores Landsat se han utilizado principalmente para estimar 

concentraciones de Chl-a. Su uso ha permitido alcanzar coeficientes de determinación 

R² superiores a 0,70 en numerosos estudios: [22] en el lago Karla, Grecia; [23] en 

el lago Nalban, India; [24] en los lagos Garda, Maggiore, Como, Iseo e Idro en Italia; 

y [25] en el lago Donghu, China. En menor medida, también se han empleado para 

estimar sedimentos en suspensión [26], transparencia [27], turbidez [28] y 

temperatura superficial [21]. 

Otras fuentes de información radiométrica, como los vehículos aéreos no tripulados, 

se han utilizado para estimar parámetros a pequeña escala espacial [29, 30]. Además, 

la mayor disponibilidad de información debido a la resolución temporal de la captura 

de imágenes satelitales permite rastrear cambios temporales en el estado trófico de 

lagos poco monitoreados [31]. 

En Chile, los datos satelitales también se han utilizado ampliamente para estudiar la 

calidad del agua en varios ecosistemas acuáticos. Por ejemplo, [32] emplearon dos 

imágenes del sensor OLI del satélite Landsat-8 junto con datos in situ y análisis de 

regresión múltiple para estudiar la distribución espacial y temporal de Chl-a y 

transparencia en el lago Vichuquén durante los meses de verano y otoño del año 

2016. Del mismo modo, [33] utilizaron información OLI del satélite Landsat-8 para 

generar un modelo de recuperación espectral para la Chl-a y turbidez en la Laguna 

Grande de San Pedro de la Paz.  

Por otro lado, [34] investigaron las tendencias estacionales y las variaciones 

espaciales de la temperatura superficial y turbidez en el lago Panguipulli utilizando 

datos de los satélites Landsat 5 TM, 7 ETM+ y 8 OLI entre los años 1998 y 2018, así 

como también de Chl-a con información espectral de los satélites Sentinel-2 MSI entre 

los años 2016 y 2017. Adicionalmente, [35] emplearon imágenes Landsat-8 OLI y 

Landsat-5 TM para estimar la distribución espacial de la turbidez en cinco lagos 

araucanos (Calafquén, Panguipulli, Neltume, Riñihue y Puyehue) durante el año 2015. 

Cabe señalar, que el uso de estas técnicas no se limita a ecosistemas de agua dulce. 

[36] utilizaron imágenes de Landsat-8 para estudiar la contaminación de la bahía 

Quintero en Valparaíso mediante la estimación de sólidos en suspensión, validados 

con datos in situ del Programa de Observación del Ambiente Costero (POAL). Sus 

resultados presentaron el impacto ecológico de la descarga de aguas residuales entre 

los años 2014 y 2016. 



En particular, el lago Llanquihue, ubicado en la región de Los Lagos, Chile, es un lago 

glaciar rodeado por los volcanes Calbuco y Osorno, y cuatro centros urbanos 

principales (Puerto Octay, Frutillar, Llanquihue y Puerto Varas). Su único desagüe 

natural es el río Maullín, lo que lo hace particularmente vulnerable a impactos 

naturales y antropogénicos, incluyendo la urbanización, la agricultura, la ganadería, 

el turismo y actividades industriales [37, 38]. 

Como resultado, el lago enfrenta diversas amenazas, como la actividad volcánica, la 

deforestación, la contaminación por pesticidas y las descargas de aguas residuales 

[39]. La presencia de la salmonicultura favorece la propagación de enfermedades 

afectando no solo a las especies en cultivo, sino también a la fauna nativa del lago, 

incrementando las tasas de morbilidad y mortalidad [40]. Motivo por el cual está 

sujeto a las normas secundarias de calidad ambiental establecidas en el Decreto 

Supremo N° 122 de 2009 del Ministerio Secretaría General de la Presidencia. 

También, la profundidad de los lagos desempeña un papel clave en la dinámica de 

nutrientes y, por ende, en la concentración de Chl-a [41, 42]. En lagos profundos 

como el lago Llanquihue, que tiene una profundidad media cercana a los 180 metros, 

la estratificación térmica reduce el contacto entre el agua y los sedimentos, limitando 

procesos como la liberación interna de fósforo y la desnitrificación, en comparación 

con lagos poco profundos. Esto resulta en una menor eficiencia en la conversión de 

nutrientes en biomasa de fitoplancton [43], por lo que se requieren concentraciones 

de nutrientes más altas para alcanzar niveles similares de Chl-a en lagos profundos.  

Por lo tanto, es crucial un monitoreo periódico y sistemático de las condiciones tróficas 

del lago Llanquihue. El uso de datos satelitales ofrece una oportunidad para estimar 

y complementar el registro de parámetros de calidad del agua dada la limitada 

disponibilidad de datos, permitiendo monitorear la variabilidad espaciotemporal de 

estos parámetros y optimizar la planificación de acciones de prevención, recuperación 

y conservación del ecosistema lacustre. 

Considerando lo expuesto, se utilizaron imágenes satelitales de los sensores Sentinel-

2 y Sentinel-3 para evaluar el estado trófico del lago Llanquihue a través de modelos 

de recuperación espectral que estiman las concentraciones de Chl-a, basados en datos 

de muestreo de campo recolectados en enero y marzo de 2024. 

PREGUNTA DE INVESTIGACIÓN 

 

¿Qué tan eficientes son los modelos de recuperación espectral basados en regresiones 

y correlaciones para evaluar el estado trófico del lago Llanquihue mediante la 

estimación de Chl-a utilizando imágenes satelitales Sentinel-2 y Sentinel-3? 

HIPÓTESIS 

 



Basándose en la resolución espectral y espacial de los datos de Sentinel-3, se plantea 

la hipótesis de que los productos de Sentinel-3 permitirán el desarrollo de modelos 

eficientes para estimar las concentraciones de Chl-a en el lago Llanquihue. 

OBJETIVO GENERAL 

 

Evaluar el estado trófico del lago Llanquihue mediante la estimación de Chl-a usando 

modelos de recuperación espectral basados en regresiones y correlaciones, a partir 

de imágenes satelitales Sentinel-2 y Sentinel-3. 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

1. Diseñar modelos de recuperación espectral basados en regresiones utilizando 

imágenes satelitales Sentinel-2 y Sentinel-3 para estimar Chl-a en el lago 

Llanquihue. 

2. Evaluar la eficiencia de los modelos de recuperación espectral basados en 

regresiones para la estimación de Chl-α en el lago Llanquihue. 

METODOLOGÍA. 

 

Zona de estudio  

 

El lago Llanquihue está ubicado cerca de la cordillera de los Andes, en la región de 

Los Lagos, Chile, entre los 40,95° y 41,33° latitud sur y 72,54° y 73,03° longitud 

oeste. Ubicado a una altitud de 51 metros sobre el nivel del mar, se extiende entre 

las provincias de Llanquihue y Osorno.  

La cuenca del lago Llanquihue abarca una superficie aproximada de 1.570 km² y está 

administrada por cuatro comunas: Llanquihue, Puerto Octay, Frutillar y Puerto Varas. 

Estos centros urbanos se encuentran ubicados en las orillas del lago, junto con otras 

localidades más pequeñas como Ensenada y Las Cascadas. 

Es el segundo lago más grande de Chile, después del lago General Carrera, con una 

superficie aproximada de 870 km². Su profundidad media es cercana a los 180 

metros, y en algunas zonas supera los 300 metros de profundidad [44]. 

Sus tributarios, los ríos Pescado y Tepú, alcanzan caudales de 4 y 2 m³s-1 

respectivamente, por lo que su régimen de alimentación es mayoritariamente de 

origen pluvial. Asimismo, posee un único efluente natural, el río Maullín, que se origina 

en el sector occidental del lago y se extiende por 85 km, alcanzando un caudal 

promedio de 72 m³s-1 [45] (Figura 1). 

De origen glacial, su formación se remonta a procesos de desglaciación ocurridos hace 

aproximadamente 12.000 años. Ha estado sometido a constantes presiones 

volcánicas debido a su proximidad a los volcanes Osorno y Calbuco. Las erupciones 



del volcán Osorno causaron en el pasado que parte del lago se separara, dando origen 

al lago Todos Los Santos. 

De acuerdo al Servicio Nacional de Geología y Minería (SERNAGEOMIN) [46] los 

volcanes Osorno y Calbuco corresponden al octavo y segundo volcán más peligrosos 

a nivel nacional, clasificándolos como categoría I, es decir, son sistemas volcánicos 

con nivel muy alto de riesgo específico y con actividad eruptiva reciente.  

 

 

Figura 1. Ubicación del Lago Llanquihue, su cuenca hidrográfica, sus principales 

áreas urbanas, tributarios, efluente y puntos de muestreo de enero y marzo del 2024.  

Muestreo 

 

Se llevaron a cabo campañas de muestreo en enero y marzo de 2024. La campaña 

de enero recolectó 19 muestras superficiales, mientras que la de marzo incluyó 17 

muestras superficiales. Las muestras de enero se distribuyeron principalmente en los 

sectores central y occidental del lago, con una muestra tomada cerca de la localidad 

de Ensenada, en el este. En contraste, las muestras de marzo se distribuyeron 

principalmente cerca de Puerto Octay, en el norte (Figura 1). Este enfoque centrado 

en marzo también estuvo influenciado por consideraciones logísticas, especialmente 

relevantes dado la vasta extensión del lago Llanquihue, que plantea desafíos prácticos 

para lograr una amplia cobertura espacial en periodos de tiempo limitados. 



Clima 

 

La cuenca del lago Llanquihue posee un clima templado lluvioso con influencia 

mediterránea [47] con precipitaciones durante todo el año, las que disminuyen en los 

meses de verano y alcanzan sus valores máximos en invierno.  

De acuerdo a datos hidro-meteorológicos pertenecientes a la estación DGA “Río 

Maullín en Llanquihue” [48, 49], correspondientes al período entre 1979 y 2019, la 

precipitación media mensual superó los 100 mm en todos los meses, exceptuando 

febrero con 99,4 mm. Los registros máximos se observan en el mes de junio con un 

valor de 301,4 mm. La temperatura media osciló entre 6,8 y 15,1 °C, valores 

correspondientes a los meses de julio y febrero respectivamente.   

Además, se reportan la precipitación mensual y la temperatura superficial del agua 

del lago Llanquihue para los años 2016 y 2024 (Figura 2), ya que los modelos de 

estimación de Chl-a desarrollados se aplicarán a ambos años. Los datos de 

precipitación se obtuvieron de la base de datos ERA5-Land Daily Aggregated - ECMWF 

Climate Reanalysis utilizando la plataforma Google Earth Engine, dado que la estación 

de la DGA "Río Maullín en Llanquihue" solo proporciona información hasta el año 2020. 

Por su parte, los datos de temperatura superficial del agua fueron extraídos de la base 

de datos MOD11A1.061 Terra Land Surface Temperature and Emissivity Daily Global 

1 km, también mediante Google Earth Engine (Figura 2). 

 

 

Figura 2. Diagrama ombrotérmico de la estación DGA: "Río Maullín en Llanquihue" 

para el período comprendido entre los años 1979 y 2019. La figura también incluye 

la precipitación correspondiente a los años 2016 y 2024, obtenida de ERA5, y la 

temperatura superficial del agua (°C) para esos mismos años, obtenida a partir de 

datos MODIS. 



Imágenes satelitales 

 

Las imágenes satelitales son representaciones gráficas de la Tierra u otros cuerpos 

celestes capturadas por sensores montados en satélites que orbitan alrededor del 

planeta. Existe un gran número de satélites que ofrecen diversos productos satelitales 

como imágenes ópticas y espectrales (Landsat-8, Sentinel-2, Sentinel-3), radar 

(Sentinel-1), térmicas (Landsat-8, Sentinel-3), climáticas (GOES-R Series) y 

altimétricas (Sentinel-3). De los cuales, los satélites Sentinel-2 y Sentinel-3, son de 

interés para el desarrollo de la presente investigación. 

Sentinel-2 Multi Spectral Imager (MSI) 

 

Perteneciente al programa Copernicus de la Agencia Espacial Europea (ESA), la misión 

Sentinel-2 considera una flota de dos satélites, Sentinel-2A y Sentinel-2B, ubicados 

en los polos opuestos del planeta, separados por 180°, y puestos en órbita en 2015 

y 2017 respectivamente. 

Con una resolución temporal de 10 días cada uno, cada cinco días los satélites cubren 

toda la superficie terrestre, insular y costera. Cada uno lleva una cámara 

multiespectral con resolución radiométrica de 13 bandas espectrales (Tabla 1) y un 

campo de visión de 290 km de ancho [50, 51].  

Tabla 1. Bandas espectrales satélites Sentinel-2A y Sentinel-2B. 

Banda Nombre Longitud de 

onda (μm) 

Resolución 

espacial (m) 

Banda 1 Aerosol 0,43-0,45 60 

Banda 2 Blue 0,45-0,52 10 

Banda 3 Green 0,54-0,57 10 

Banda 4 Red 0,65-0,68 10 

Banda 5 Red edge 1 0,69-0,71 20 

Banda 6 Red edge 2 0,73-0,74 20 

Banda 7 Red edge 3 0,77-0,79 20 

Banda 8 Near Infrared (NIR) 1 0,78-0,90 10 

Banda 8A Near Infrared (NIR) 2 0,85-0,87 10 

Banda 9 Water vapour 0,93-0,95 60 

Banda 10 Cirrus 1,36-1,39 60 

Banda 11 SWIR 1 1,56-1,65 20 

Banda 12 SWIR 2 2,10-2,28 20 

 

Diseñada para fines ambientales, la misión ofrece productos útiles para los sectores 

académico, económico y social. La información proporcionada por la misión se ha 

utilizado para fines agrícolas [52, 53], forestales [54], para identificar cambios en el 

paisaje [55], para determinar emisiones de gases de efecto invernadero [56, 57], y 

para la gestión de desastres [58, 59] y de recursos [60, 61], por mencionar algunos 

ejemplos. 



El sensor Sentinel-2 proporciona dos niveles de procesamiento para sus productos: 

Nivel-1C: Imágenes ortorectificadas y con niveles de reflectancia por sobre la 

atmósfera (TOA). 

Nivel-2A: Imágenes ortorectificadas con niveles de reflectancia por debajo de la 

atmósfera (BOA). 

 

Sentinel-3 

 

Al igual que la misión Sentinel-2, la misión Sentinel-3 pertenece al programa 

Copernicus de la Agencia Espacial Europea (ESA), y de igual forma, cuenta con una 

flota de dos satélites gemelos, Sentinel-3A y Sentinel-3B, ubicados en los polos 

opuestos del planeta, separados por 180°, y puestos en órbita en 2019. 

La misión Sentinel-3 nace con el objetivo de recolectar una vasta cantidad de 

imágenes e información respecto a nuestro planeta. En consecuencia, cada satélite 

tiene una resolución temporal de cuatro días, cubriendo la totalidad de la superficie 

terrestre en dos. Del mismo modo, los satélites cuentan con cuatro instrumentos para 

capturar la mayor cantidad de información posible [62], de los cuales OLCI es el de 

interés para el presente trabajo de investigación.  

Ocean and Land Color Instrument (OLCI): Corresponde a un espectrómetro con 

cinco cámaras y 21 bandas espectrales distribuidas entre las longitudes de onda del 

visible y el infrarrojo cercano (400-1.020 nm), cada una con resolución espacial de 

300 m y un campo de visión de 1.440 km de ancho. Más detalles de cada una de las 

bandas espectrales del instrumento OLCI son presentados en la tabla 2. 

Tabla 2. Bandas espectrales instrumento OLCI satélites Sentinel-3A y Sentinel-3B. 

Banda Función Longitud 

onda central 

(nm) 

Ancho de 

banda 

(nm) 

OA1 Corrección de aerosoles, mejora en la 

recuperación de constituyentes del agua. 

400 15 

OA2 Sustancias amarillas y pigmentos detríticos 

(turbidez). 

412 10 

OA3 Máxima absorción de clorofila, 

biogeoquímica, vegetación. 

442,5 10 

OA4 Altos de Clorofila, otros pigmentos. 490 10 

OA5 Clorofila, sedimento, turbidez, marea roja. 510 10 

OA6 Clorofila de referencia (mínimo). 560 10 

OA7 Carga de sedimentos. 620 10 

OA8 Clorofila (segunda máxima absorción de 

clorofila), sedimento, sustancia 

amarilla/vegetación. 

665 10 



OA9 Para mejorar la recuperación de 

fluorescencia y para tener en cuenta el 

efecto "smile" junto con las bandas de 665 

y 680 nm. 

673,75 7,5 

OA10 Máximo de fluorescencia de clorofila, borde 

rojo. 

681,25 7,5 

OA11 Línea base de fluorescencia de clorofila, 

transición del borde rojo. 

708,75 10 

OA12 Absorción de O2/nubes, vegetación. 753,75 7,5 

OA13 Banda de absorción de O2/corrección de 

aerosoles. 

761,25 2,5 

OA14 Corrección atmosférica. 764,375 3,75 

OA15 O2A utilizado para la presión en la cima de 

las nubes, fluorescencia sobre tierra. 

767,5 2,5 

OA16 Corrección atmosférica/corrección de 

aerosoles. 

778,75 15 

OA17 Corrección atmosférica/corrección de 

aerosoles, nubes, co-registro de píxeles. 

865 20 

OA18 Banda de referencia de absorción de vapor 

de agua. Banda de referencia común con el 

instrumento SLSTR. Monitoreo de 

vegetación. 

885 10 

OA19 Absorción de vapor de agua/monitoreo de 

vegetación (máxima reflectancia). 

900 10 

OA20 Absorción de vapor de agua, corrección 

atmosférica/aerosoles. 

940 20 

OA21 Corrección atmosférica/aerosoles. 1020 40 

 

En el último año, este instrumento ha proporcionado información útil para diversos 

tipos de aplicaciones: monitoreo de macrófitos y florecimientos algales en 

ecosistemas oceánicos [63], costeros [64] y de agua dulce [65], monitoreo de 

cianobacterias [66], gestión de contaminantes [67, 68], agricultura [69], monitoreo 

de flujos ambientales [70, 71], por mencionar algunos ejemplos. 

El instrumento OLCI proporciona tres niveles de procesamiento para sus productos, 

en resolución completa (FR) o reducida (RR): 

Nivel-0: Procesa los datos en bruto contenidos en cada instrumento. De uso interno 

y no distribuido a los usuarios. 

Nivel-1: Utiliza la información de los productos del Nivel-0. Calcula radiancias 

geolocalizadas y calibradas en la parte superior de la atmósfera. 

Nivel-2: Utiliza la información de los productos del Nivel-1. Calcula la reflectancia del 

agua y variables bio-ópticas. 

Adicionalmente, Sentinel-3 cuenta con los instrumentos:  



- The Sea and Land Surface Temperature Radiometer (SLSTR): 

Corresponde a un radiómetro con nueve bandas y de escaneo de doble vista 

cuyo objetivo es proporcionar datos de referencia de la temperatura superficial 

terrestre (LST) [72, 73] y oceánica (SST) [72, 74] 

- Sentinel-3 Radar Altimeter (SRAL): Corresponde a un altímetro con 

capacidades de retardo-Doppler.  

- MicroWave Radiometer (MWR): Corresponde a un radiómetro de onda 

corta que mide la temperatura de brillo. El radiómetro MWR es utilizado para 

corregir el efecto del agua y vapor de agua, en mediciones altimétricas [75, 

76]. 

Para el presente trabajo de investigación, se utilizó información de los niveles 1-C de 

los satélites Sentinel-2A y Sentinel-2B, e información a resolución completa del nivel-

1 del instrumento OLCI de los satélites Sentinel-3A y Sentinel-3B. La descarga de 

imágenes se realizó por medio de la plataforma Copernicus: 

https://scihub.copernicus.eu/, accedida en febrero del 2025.  

Por último, se consideraron imágenes Sentinel-2 y Sentinel-3 con una diferencia 

máxima de 20 días a cada fecha de tomas de muestras. Para el procesamiento de las 

imágenes se utilizaron los softwares SNAP, ArcGIS 10,5 y ENVI 5,6.  

 

Preprocesamiento: Correcciones atmosféricas 

 

La corrección atmosférica es un proceso que permite obtener valores de reflectancia, 

proporción de radiación incidente que es reflejada por una superficie determinada, a 

través de la eliminación de los efectos de la atmósfera, aerosoles y radiancia 

intrínseca en las imágenes satelitales que se producen producto de la interacción del 

sensor con la atmósfera. Existen diversas metodologías de corrección atmosférica que 

se pueden aplicar dependiendo del tipo de imagen a procesar y objetivo del estudio.  

Para optimizar las estimaciones futuras, se compararon tres metodologías de 

correcciones atmosféricas para identificar que corrección maximiza la eficiencia de las 

estimaciones de Chl-a en el lago Llanquihue. Las metodologías Acolite e iCOR se 

aplicaron tanto en imágenes Sentinel-2 y Sentinel-3; por otro lado, la metodología de 

corrección Sen2Cor se aplicó solo en imágenes Sentinel-2. Se implementaron los 

modelos de corrección atmosférica iCOR y Sen2Cor utilizando el software SNAP. Por 

su lado, Acolite cuenta una interfaz propia de procesamiento. 

 

Acolite 

 

El procesador Acolite es un conjunto de algoritmos de corrección atmosférica y 

softwares de procesamientos desarrollado en RBINS aplicado en aguas costeras, 

continentales e insulares (ej. [77-79]), es especialmente eficaz para procesar aguas 

https://scihub.copernicus.eu/


turbias y pequeños cuerpos de agua interiores, aunque también puede aplicarse con 

éxito a aguas más claras y extensas.  

Originalmente, Acolite se implementaba en IDL entre los años 2014 y 2017, para 

posteriormente traducirse a Python en 2018. Está adaptado para procesar imágenes 

Landsat 5/7/8, Sentinel-2, Pléiades y PlanetScope. Desde abril de 2021, integra el 

procesamiento de sensores de resolución métrica y datos OLCI de Sentinel-3. 

Acolite considera dos algoritmos de corrección atmosférica: "Ajuste del espectro 

oscuro" (DSF) [80-82] y "Extrapolación exponencial" (EXP) [83-85]. DSF ajusta 

píxeles oscuros para estimar y corregir la interferencia atmosférica en imágenes 

satelitales, mejorando la calidad de la reflectancia en la superficie; por su lado, EXP 

emplea modelos de extrapolación exponencial para estimar y corregir los efectos 

atmosféricos en las reflectancias superficiales, y se basa en los supuestos de 

interacción y atenuación de la radiación a través de la atmósfera. Los autores sugieren 

el uso del DSF, pero dejan a disposición el EXP para usuarios que lo requieran. 

Adicionalmente, Acolite cuenta con un procesador de corrección atmosférica térmica 

(TACT) para recuperar temperaturas superficiales a partir de sensores Landsat.  

El proceso ACOLITE genera como producto archivos NetCDF con datos de reflectancia 

en dos niveles:  

- Nivel 1 para reflectancias en la parte superior de la atmósfera 

- Nivel 2 para reflectancias a nivel de la superficie.  

A partir de estos genera composiciones RGB y parámetros derivados que se guardan 

en un archivo NetCDF L2W. 

iCOR 

 

El procesador iCOR [86, 87] realiza correcciones atmosféricas para escenas terrestres 

(ej. [88]) y acuáticas (ej. [89]), y está adaptado para procesar imágenes Sentinel-2, 

Landast-8 [90] y Sentinel-3 [91]. 

iCOR utiliza los píxeles terrestres y adapta la metodología desarrollada por [92] para 

el cálculo del espesor óptimo de aerosoles (AOT). Posteriormente se realiza una 

corrección de adyacencia utilizando correcciones de ambientes similares (SIMEC) 

sobre agua y rangos de fondo fijos sobre objetivos terrestres. El algoritmo de 

corrección SIMEC estima la contribución de la radiancia de fondo basada en su 

correspondiente de similitud con el espectro del infrarrojo cercano (NIR) [93]. 

Finalmente, iCOR resuelve las ecuaciones de transferencia radiativa. 

iCOR utiliza tablas de consultas (LUT) de transferencia radiativa MODTRAN 5 [94] 

para realizar la corrección atmosférica, necesitando información sobre los ángulos 

solares y de visión (Ángulo Cenital Solar (SZA), Ángulo Cenital de Visión (VZA) y 

Ángulo Acimutal Relativo (RAA)) y un modelo digital de elevación (DEM). 



 

Sen2Cor 

 

De acuerdo a [95], el procesador Sen2Cor realiza tareas de corrección atmosférica, 

de terreno y cirros, y una corrección de escena (SC) a partir de los valores del nivel 

1C de las imágenes Sentinel-2, y entrega los productos en el nivel 2A del sensor.  

Una extensa base de tablas de consultas utilizadas en modelos de transferencia 

radiativa atmosférica [96, 97] generadas para una amplia variedad de condiciones 

atmosféricas, geométricas y topográficas, se cruza con las respuestas espectrales de 

Sentinel-2 para obtener las funciones específicas del sensor necesarias para la 

corrección atmosférica. 

Los productos incluyen la reflectancia en el fondo de la atmósfera (BOA), corregidas 

opcionalmente por el terreno y cirros, mapas del espesor óptico del aerosol (AOT), 

mapas de vapor de agua (WV), mapas SC e indicadores de calidad, incluyendo 

probabilidades de nubes y nieve. 

Los productos del nivel 2A, se remuestrean con una distancia de muestreo en tierra 

(GSD) constante de 10, 20 y 60 metros según la resolución original de cada banda 

espectral. En caso de ser necesario, los productos pueden disminuir su resolución a 

20 o 60 metros para ser proporcionados a cada canal MSI.  

Productos en el nivel 2A derivados del procesador Sen2Cor se han utilizado 

ampliamente para la identificación de variables ópticas en cuerpos y cursos de aguas 

continentales, costeros, insulares y oceánicos (ej. [98, 99]). Para el presente trabajo 

de investigación, se considerarán los productos en el nivel 2A a resolución de 10 

metros. 

Ecuaciones para estimar la Chl-a a partir de datos satelitales 

 

Varios autores han identificado distintas ecuaciones para estimar parámetros de 

calidad del agua a partir de datos satelitales, ya sea utilizando bandas individuales u 

operaciones aritméticas entre ellas [ej. [20, 27, 100-102]. En consecuencia, se busca 

la mayor representatividad de combinaciones posibles. 

El presente estudio utiliza ecuaciones de estimación de Chl-a que corresponden a 

cada banda individualmente, así como a la suma, producto, cociente y diferencia 

positiva entre cada banda y las demás (Tabla 3). Sin embargo, no se utilizaron todas 

las bandas, descartándose aquellas que no están relacionadas con la concentración 

de Chl-a. Específicamente, en Sentinel-2 se excluyeron las bandas 1, 9 y 10, ya que 

representan aerosoles atmosféricos, vapor de agua atmosférico y nubes, 

respectivamente. En Sentinel-3 no se consideraron las bandas 1, 13, 15, 16, 17, 18, 

20 y 21, ya que están asociadas principalmente a correcciones atmosféricas y de 

aerosoles (para mayor detalle revisar las tablas 1 y 2). 



Para cada ecuación en la Tabla 2, se calculó el coeficiente de determinación (R²) 

asociado a su correspondiente concentración de Chl-a y el logaritmo natural de Chl-a 

(ln Chl-a). 

Tabla 3. Ecuaciones de estimación de Chl-a a partir de datos satelitales de Sentinel-

2 y Sentinel-3. 

Ecuación Para Corrección Atmosférica 

Bi i ϵ [1, n] Sen2Cor, iCor and Acolite. 

Bi/Bj i ϵ [1, n-1], j ϵ [2, n], i < j Sen2Cor, iCor and Acolite. 

Bi*Bj i ϵ [1, n-1], j ϵ [2, n], i < j Sen2Cor, iCor and Acolite. 

Bi+Bj i ϵ [1, n-1], j ϵ [2, n], i < j Sen2Cor, iCor and Acolite. 

|Bi-Bj| i ϵ [1, n-1], j ϵ [2, n], i < j Sen2Cor, iCor and Acolite. 

 

 

Calibración y validación 

 

Para generar el modelo de estimación, se identificó el satélite y la corrección 

atmosférica que presenten los coeficientes de determinación más altos para Chl-a y 

ln Chl-a. Posteriormente, se desarrollaron modelos de regresión múltiple utilizando 

las 10 ecuaciones con los valores de R² más elevados para cada versión de Chl-a. Se 

empleó un enfoque de “Regresión por pasos hacia atrás” y el criterio de Akaike [103] 

para eliminar las variables no significativas. 

En todo modelo, es necesario distinguir entre los períodos de calibración y validación. 

Durante el período de calibración, se determinan los valores de los coeficientes del 

modelo que optimizan la precisión de las estimaciones. En el período de validación, 

se evalúa la capacidad del modelo para predecir valores durante períodos que no 

formaron parte de la calibración [104]. Entonces, la calibración del modelo consideró 

el 70% de las mediciones de muestreo disponibles después del proceso de corrección 

atmosférica. El 30% restante de las mediciones se utilizará para la validación. 

 

Validación Estadística de los modelos: 

 

La eficiencia de los modelos se entiende como su capacidad para simular 

concentraciones de Chl-a lo más cercanas posible a los valores observados in situ.  

La eficiencia se evaluó durante la validación basándose en criterios y estadísticas 

ampliamente utilizadas en hidrología: el coeficiente de determinación R2, el error 

cuadrático medio (RMSE) y el sesgo estadístico porcentual (PBIAS): 



Coeficiente de determinación (R2): Coeficiente que determina la calidad de un 

modelo y corresponde a la variación de los resultados que este permite explicar. 

Error cuadrático medio (RMSE): es una estadística que evalúa la diferencia entre 

los valores simulados por el modelo y los valores observados. Corresponde a la raíz 

cuadrada del promedio de los cuadrados de los residuos (ecuación 1); por lo tanto, 

es un valor positivo con valor óptimo 0, el cual indica una alta eficiencia del modelo 

en la simulación del flujo. 

𝑅𝑀𝑆𝐸 =  √
1

𝑛
∑ (𝑦̂𝑖 − 𝑦𝑖)2

𝑛

𝑖=1
                                                                                       (1) 

 

Donde: 

𝑦̂𝑖 = i-ésimo valor simulado. 

𝑦𝑖 = i-ésimo valor observado. 

𝑛  = Número total de observaciones 

 

El sesgo estadístico porcentual (PBIAS): muestra la comparación porcentual 

entre los valores estimados y observados sobre el promedio de los valores 

observados. Un valor de PBIAS igual a cero indica que las proyecciones del modelo 

son completamente precisas, mientras que un PBIAS distinto de cero indica la 

presencia de sesgo en las predicciones. Valores positivos implican una sobre-

estimación de las variables, y valores negativos una subestimación. Por lo tanto, el 

PBIAS nos permite visualizar la dirección y la magnitud del sesgo presente en las 

proyecciones del modelo (ecuación 2). 

𝑃𝐵𝐼𝐴𝑆 =
∑ (𝑦𝑖 − 𝑦̂𝑖)

𝑛
𝑖=1

∑ 𝑦𝑖
𝑛
𝑖=1

∗ 100                                                                                       (2) 

Donde: 

𝑦̂𝑖 = i-ésimo valor simulado. 

𝑦𝑖 = i-ésimo valor observado. 

 

 

 



RESULTADOS 

 

Imágenes satelitales 

 

Se distinguió entre los productos A y B de los respectivos satélites, por lo que la 

descarga incluyó 4 imágenes de Sentinel-2 (2 de Sentinel-2A y 2 de Sentinel-2B) y 4 

imágenes de Sentinel-3 (2 de Sentinel-3A y 2 de Sentinel-3B) (Tabla 4). Se seleccionó 

la imagen de mejor calidad para cada uno de los satélites, esto es, con el menor 

porcentaje de nubosidad y mayor visualización del cuerpo de agua.  

Tabla 4. Imágenes satelitales Sentinel-2 y Sentinel-3 descargadas para los muestres 

de enero y marzo del 2024. 

 

ID Sensor ID 
imagen 

Nombre Imagen Fecha 
Imagen 

Fecha 
muestreo 

Diferencia 
de días 

A/B 

1 S2 2024012
3 

S2A_MSIL1C_20240123T
143741_N0510_R096_T
18GXV_20240123T1800

10.SAFE 

23-01-
2024 

14-01-
2024 

9 2A 

2 S2 2024030
3 

S2A_MSIL1C_20240303T
143741_N0510_R096_T
18GXV_20240303T1802

31.SAFE 

03-03-
2024 

10-03-
2024 

7 2A 

3 S2 2024011
8 

S2B_MSIL1C_20240118T
143739_N0510_R096_T
18GXV_20240118T1800

30.SAFE 

18-01-
2024 

14-01-
2024 

4 2B 

4 S2 2024032
8 

S2B_MSIL1C_20240328T
143739_N0510_R096_T
18GXV_20240328T1937

45.SAFE 

28-03-
2024 

10-03-
2024 

18 2B 

5 S3 2024012
5 

S3A_OL_1_EFR____202
40125T135522_2024012
5T135822_20240126T14
0806_0179_108_181_36
00_PS1_O_NT_003.SEN

3 

25-01-
2024 

14-01-
2024 

11 3A 

6 S3 2024030
7 

S3A_OL_1_EFR____202
40307T140633_2024030
7T140933_20240308T14
0321_0179_110_010_36
00_PS1_O_NT_003.SEN

3 

07-03-
2024 

10-03-
2024 

3 3A 

7 S3 2024012
3 

S3B_OL_1_EFR____202
40123T140843_2024012
3T141143_20240123T23
0142_0179_089_010_36
00_PS2_O_NT_003.SEN

3 

23-01-
2024 

14-01-
2024 

9 3B 

8 S3 2024030
6 

S3B_OL_1_EFR____202
40306T135350_2024030

6T135650_20240306T23
0451_0179_090_238_36
00_PS2_O_NT_003.SEN

3 

06-03-
2024 

10-03-
2024 

4 3B 



Tendencias in situ de Chl-a 

 

Se evaluó la calidad de los registros de mediciones in situ de concentraciones de Chl-

a para la totalidad de puntos de muestreo en el Lago Llanquihue, por medio de un 

análisis de diagramas de caja y bigotes (boxplot). Los valores ubicados fuera del 

diagrama señalan valores anómalos que pueden generar errores en la modelación.  

El mes de enero alcanzó un valor mediano de 0,27 (μg/L). El primer y tercer cuartil 

alcanzan valores de 0,21 y 0,33 (μg/L) respectivamente, mientras que los límites de 

los bigotes alcanzan los 0,10 y 0,51 (μg/L). El mes de enero alcanza un valor anómalo 

equivalente a 0,75 (μg/L). 

Con respecto a marzo, alcanzó un valor mediano más alto que el mes de enero con 

0,35 (μg/L). El primer y tercer cuartil alcanzan valores de 0,25 y 0,51 (μg/L) 

respectivamente, mientras que los límites de los bigotes alcanzan los 0,24 y 0,88 

(μg/L). El mes de marzo alcanza un valor anómalo cercano a 2,00 (μg/L). 

Entonces, los diagramas de caja muestran valores anómalos para ambos meses 

(Figura 3), por lo que, para el análisis posterior de los datos, solo se considerarán los 

puntos de muestreo con concentraciones de Chl-a inferiores a 1,00 µg/L. 

 

 

Figura 3. Diagrama de caja y bigote para la concentración de Chl-a para cada una 

de las campañas de monitoreo (Enero 2024 y Marzo 2024) realizadas en el Lago 

Llanquihue. 

 

 



Selección de correlaciones y ecuaciones 

 

La extensa superficie del Lago Llanquihue representa una alta variabilidad espacial en 

las concentraciones de Chl-a y, en general, en cualquier otro parámetro de calidad 

del agua. En consecuencia, resulta difícil identificar ecuaciones para la estimación de 

cualquier parámetro, por lo que el coeficiente de determinación lineal (R²) se utilizó 

para evaluar la relación entre las ecuaciones y las concentraciones de Chl-a y Ln Chl-

a. 

Una vez que las imágenes son corregidas utilizando la metodología Sen2Cor, las 

correlaciones alcanzan un valor bajo del coeficiente para todas las ecuaciones, con un 

máximo de R² de 0,44 para la banda 2 y el Ln Chl-a utilizando los productos de 

Sentinel-2A (Tabla 5). 

Tabla 5. Top-10 de la matriz de correlación entre las ecuaciones de estimación de 

Chl-a utilizando la metodología de corrección atmosférica Sen2Cor. 

Sensor S2A S2B 

Variable Ecuación R2 Ecuación R2 

Chl-a B02 0,31 B02/B03 0,12 

Chl-a B02*B04 0,25 B02-B08 0,06 

Chl-a B02+B04 0,24 B03/B04 0,05 

Chl-a B02*B03 0,24 B02/B08 0,04 

Chl-a B04/B08 0,24 B02/B04 0,03 

Chl-a B02+B03 0,24 B04/B08 0,03 

Chl-a B04-B08 0,22 B02-B03 0,03 

Chl-a B02/B08 0,22 B02-B04 0,01 

Chl-a B03-B08 0,22 B02 0,01 

Chl-a B02/B03 0,19 B02+B04 0,01 

Ln Chl-a B02 0,44 B02/B03 0,10 

Ln Chl-a B02*B04 0,39 B03/B04 0,06 

Ln Chl-a B02*B03 0,39 B02-B08 0,05 

Ln Chl-a B02+B04 0,38 B02/B08 0,03 

Ln Chl-a B02+B03 0,38 B04/B08 0,03 

Ln Chl-a B03*B04 0,30 B02/B04 0,02 

Ln Chl-a B04 0,30 B02-B03 0,02 

Ln Chl-a B03+B04 0,29 B02-B04 0,00 

Ln Chl-a B03 0,25 B03-B08 0,00 

Ln Chl-a B02*B08 0,23 B02 0,00 

 

De manera similar, iCor no fue adecuado para obtener altos coeficientes de 

determinación para ninguna de las ecuaciones utilizadas. El máximo R² obtenido 



alcanza 0,41 para la banda 1 y ln Chl-a utilizando los productos de Sentinel-3A (Tabla 

6). 

Tabla 6. Top-10 de la matriz de correlación entre las ecuaciones de estimación de 

Chl-a utilizando la metodología de corrección atmosférica iCor. 

Sensor S2A S2B S3A S3B 

Variable Ecuación R2 Ecuación R2 Ecuación R2 Ecuación R2 

Chl-a B1+B12 0,21 B3-B4 0,11 Oa3/Oa4 0,35 Oa5/Oa6 0,36 

Chl-a B1*B12 0,21 B3/B4 0,10 Oa3-Oa4 0,28 Oa3/Oa6 0,34 

Chl-a B1 0,21 B3/B11 0,09 Oa3/Oa6 0,28 Oa4/Oa6 0,34 

Chl-a B8/B12 0,19 B8/B8b 0,08 Oa3-Oa5 0,27 Oa2/Oa6 0,31 

Chl-a B8-B12 0,19 B3/B5 0,06 Oa3/Oa5 0,26 Oa11-Oa12 0,31 

Chl-a B3/B12 0,17 B4/B5 0,04 Oa2/Oa6 0,26 Oa10-Oa12 0,30 

Chl-a B1*B2 0,17 B4-B8b 0,04 Oa5/Oa6 0,24 Oa9-Oa12 0,30 

Chl-a B1+B2 0,17 B7/B8b 0,04 Oa3-Oa9 0,24 Oa8-Oa12 0,30 

Chl-a B3-B12 0,16 B3/B6 0,04 Oa3-Oa8 0,23 Oa7-Oa12 0,30 

Chl-a B2*B12 0,16 B4-B7 0,04 Oa2/Oa4 0,23 Oa4-Oa5 0,29 

Ln Chl-a B1*B12 0,36 B3-B4 0,13 Oa3/Oa4 0,41 Oa3/Oa6 0,42 

Ln Chl-a B1+B12 0,36 B8/B8b 0,11 Oa3-Oa4 0,38 Oa5/Oa6 0,42 

Ln Chl-a B1 0,35 B3/B4 0,10 Oa3/Oa6 0,37 Oa4/Oa6 0,40 

Ln Chl-a B1*B2 0,31 B3/B11 0,10 Oa2/Oa6 0,35 Oa2/Oa6 0,40 

Ln Chl-a B1+B2 0,30 B4/B5 0,07 Oa3-Oa5 0,34 Oa4-Oa5 0,32 

Ln Chl-a B2*B12 0,28 B7/B8 0,06 Oa5/Oa6 0,31 Oa2-Oa5 0,32 

Ln Chl-a B1+B4 0,28 B3/B5 0,06 Oa3/Oa5 0,30 Oa3-Oa5 0,31 

Ln Chl-a B1*B4 0,28 B7/B8b 0,05 Oa2-Oa5 0,30 Oa3/Oa5 0,30 

Ln Chl-a B2+B12 0,27 B6/B8 0,03 Oa2-Oa4 0,29 Oa3/Oa4 0,28 

Ln Chl-a B1+B5 0,27 B4-B8b 0,03 Oa4/Oa6 0,29 Oa2/Oa5 0,26 

Por otro lado, la modelización de Acolite generó altos coeficientes de determinación 

para las ecuaciones utilizando solo imágenes de Sentinel-3A, con un máximo de 0,73 

para la ecuación Oa3/Oa4 con Chl-a y 0,69 para la ecuación Oa3/Oa6 con Ln Chl-a. 

Para el resto de los productos satelitales, los coeficientes de determinación no 

superaron 0,45 (Tabla 7). 

Tabla 7. Top-10 de la matriz de correlación entre las ecuaciones de estimación de 

Chl-a utilizando la metodología de corrección atmosférica Acolite. 

Sensor S2A S2B S3A S3B 

Variable Ecuación R2 Ecuación R2 Ecuación R2 Ecuación R2 

Chl-a B4-B6 0,36 B12-B6 0,30 Oa3/Oa4 0,73 Oa3-Oa6 0,38 

Chl-a B4-B5 0,32 B3-B4 0,26 Oa3/Oa5 0,68 Oa3-Oa4 0,38 

Chl-a B1/B2 0,26 B3-B5 0,23 Oa2/Oa4 0,67 Oa2-Oa6 0,38 



Chl-a B5-B6 0,23 B5/B7 0,20 Oa3/Oa6 0,66 Oa3-Oa5 0,38 

Chl-a B11-B4 0,16 B11-B5 0,19 Oa2/Oa5 0,66 Oa3/Oa5 0,35 

Chl-a B12-B6 0,15 B12/B3 0,17 Oa2/Oa6 0,65 Oa3/Oa6 0,34 

Chl-a B12/B8A 0,14 B4/B7 0,17 Oa2-Oa4 0,61 Oa3/Oa4 0,34 

Chl-a B6/B8 0,14 B12/B8 0,16 Oa2/Oa12 0,61 Oa3+Oa10 0,33 

Chl-a B12/B8 0,13 B12/B7 0,16 Oa2/Oa7 0,61 Oa3 0,33 

Chl-a B7/B8 0,11 B12/B8A 0,16 Oa3/Oa7 0,60 Oa3+Oa9 0,33 

Ln Chl-a B4-B6 0,29 B3-B4 0,29 Oa3/Oa6 0,69 Oa3-Oa4 0,45 

Ln Chl-a B4-B5 0,26 B12-B6 0,28 Oa3/Oa4 0,68 Oa3-Oa5 0,43 

Ln Chl-a B5-B6 0,19 B5/B7 0,27 Oa3/Oa5 0,68 Oa2-Oa6 0,43 

Ln Chl-a B12/B8 0,15 B3-B5 0,26 Oa2/Oa6 0,68 Oa3-Oa6 0,43 

Ln Chl-a B11-B4 0,14 B4/B7 0,25 Oa2/Oa12 0,67 Oa3/Oa5 0,38 

Ln Chl-a B12/B8A 0,14 B11-B5 0,25 Oa3/Oa12 0,66 Oa3+Oa10 0,38 

Ln Chl-a B6/B8 0,13 B12/B3 0,23 Oa2/Oa5 0,66 Oa3/Oa6 0,38 

Ln Chl-a B2 0,12 B12/B8 0,23 Oa2/Oa4 0,64 Oa3+Oa9 0,37 

Ln Chl-a B12-B6 0,12 B12/B7 0,23 Oa2/Oa7 0,63 Oa3 0,37 

Ln Chl-a B4/B8 0,11 B12/B8A 0,21 Oa2/Oa11 0,63 Oa2/Oa6 0,37 

 

Con base en los resultados obtenidos, la corrección atmosférica Acolite aplicada a 

imágenes de Sentinel-3A, junto con Chl-a en ambas versiones, alcanza los 

coeficientes de determinación más altos. Los 10 coeficientes más elevados superan 

el valor de 0,69 y serán utilizados para la generación de los modelos de estimación. 

Las bandas identificadas en las ecuaciones seleccionadas corresponden 

principalmente a bandas asociadas directamente a la identificación de Chl-a y otros 

pigmentos (Oa2, Oa3, Oa4, Oa5, Oa6, Oa7 y Oa11) y a la vegetación (Oa12). 

Modelo de recuperación espectral 

 

Para el desarrollo de los modelos de estimación, se generaron dos modelos de 

regresión múltiple utilizando las 10 ecuaciones presentadas en la Tabla 7 para Chl-a 

y Ln Chl-a.  

Una vez aplicada la corrección atmosférica Acolite, el número total de puntos de 

muestreo con datos de reflectancia se redujo de 36 a 23. De estos, el 70% (16 puntos) 

se utilizó para la calibración del modelo y el 30% (7 puntos) para la validación. Los 

puntos de calibración y validación fueron seleccionados aleatoriamente. 

Los modelos resultantes están representados por la ecuación (3) para Chl-a (Chl-

Model) y la ecuación (4) para Ln Chl-a (LnChl-Model). Un resumen de los modelos es 

presentado en las tablas 8 y 9. 

𝐶ℎ𝑙 − 𝑎 (µ
𝑔

𝐿
) = 0,3165 − 1,4090 ∗

𝑂𝑎3

𝑂𝑎5
+ 1,6727 ∗

𝑂𝑎2

𝑂𝑎5
+ 66,1478 ∗ (|𝑂𝑎2 − 𝑂𝑎4|) − 0,0635 ∗

𝑂𝑎2

𝑂𝑎12
             (3) 



𝐿𝑛 (𝐶ℎ𝑙 − 𝑎 (µ
𝑔

𝐿
)) = 3,506 − 4,8029 ∗

𝑂𝑎3

𝑂𝑎6
+ 6,5807 ∗

𝑂𝑎2

𝑂𝑎6
− 0,333 ∗

𝑂𝑎2

𝑂𝑎12
− 5,8038 ∗

𝑂𝑎2

𝑂𝑎4
                             (4) 

 

 

Tabla 8. Resumen modelo de regresión múltiple para la estimación de Chl-a: Chl-

Model (ecuación 3). 

Coeficiente Estimado Error 

estándar 

Valor -p 

Intercepto 0,3165 0,270 0,266 

Oa3/Oa5 -1,4090 0,452 0,010 

Oa2/Oa5 1,6727 0,610 0,019 

Oa2-Oa4 66,1478 28,033 0,038 

Oa2/Oa12 -0,0635 0,029 0,049 

 

 

Tabla 9. Resumen modelo de regresión múltiple para la estimación de Ln Chl-a: 

LnChl-Model (ecuación 4). 

Coeficiente Estimado Error 

estándar 

Valor -p 

Intercepto 3,506 1,441 0,033 

Oa3/Oa6 -4,8029 1,524 0,009 

Oa2/Oa6 6,5807 2,046 0,008 

Oa2/Oa12 -0,333 0,110 0,012 

Oa2/Oa4 5,8038 2,472 0,039 

 

 

Chl-Model logra un R² de 0,812 y un R² ajustado de 0,744. De manera similar, LnChl-

Model alcanza un R² de 0,859 y un R² ajustado de 0,807. Ambos modelos son 

significativos, con valores-p inferiores a 0,05 (0,000549 para Chl-Model y 0,000122 

para LnChl-Model). Asimismo, todas las variables utilizadas en ambos modelos son 

significativas (valor-p < 0.05), excepto el intercepto de Chl-Model (Valor-p =0,266). 

En el proceso de validación, la eficiencia de los modelos alcanza valores de RMSE de 

0,12 (µg/L) para Chl-Model y de 0,24 (µg/L) para LnChl-Model. Los porcentajes de 

PBIAS obtenidos son de -13,00% y -47,27%, respectivamente. 

Considerando el tamaño del Lago Llanquihue, una variación de PBIAS del 13% refleja 

el potencial del uso de sensores remotos, específicamente del satélite Sentinel-3A, 

para la estimación de concentraciones de Chl-a. Junto con el menor RMSE entre 

ambos modelos, Chl-Model se identifica como el más eficiente para modelar Chl-a en 

el Lago Llanquihue. 



Los valores observados y estimados para los puntos de calibración y validación a 

partir de Chl-Model se presentan en la Figura 4. La línea negra representa una relación 

1:1, en torno a la cual se distribuyen los valores observados y simulados, lo que 

demuestra la capacidad de Chl-Model para estimar la concentración de Chl-a en el 

Lago Llanquihue. 

 

 

Figura 4. Concentración de Chl-a (μg/L) observada versus estimada por Chl-Model 

para los puntos de calibración (en azul) y los puntos de validación (en rojo). La línea 

negra representa la relación 1:1 (n = 23, 16 puntos de calibración y 7 puntos de 

validación). 

 

En general, los puntos de calibración se encuentran más cercanos a la línea 1:1 en 

comparación con los puntos de validación. Los puntos de validación muestran una 

sobrestimación de la concentración de Chl-a para valores observados superiores a 0,3 

(µg/L) y una subestimación para valores observados inferiores a 0,3 (µg/L). 

Finalmente, los residuos oscilan entre -0,3 y 0,3 (μg/L) y se distribuyen 

aleatoriamente a lo largo de los valores observados de Chl-a (Figura 5). 



 

Figura 5. Distribución de los residuos (μg/L) para Chl-Model para los puntos de 

calibración (en azul) y puntos de validación (en rojo) (n = 23, 16 puntos de calibración 

y 7 puntos de validación. Valor p = 0,000549). 

 

Estimación de Chl-a 

 

La estimación de la concentración de Chl-a en el lago Llanquihue se realizó para las 

estaciones de otoño, invierno y primavera de los años 2016 y 2024, y para las 

estaciones de verano de los años 2017 y 2025 (Figura 6). Se observa que, en casi 

toda la superficie del lago, la concentración de Chl-a se encuentra por debajo de 

1,0 µg/L, alcanzando picos de hasta 1,8 µg/L en puntos específicos durante las 

temporadas de verano. Del mismo modo, las concentraciones más altas tienden a 

identificarse en el sector occidental del lago, el cual corresponde a zonas con mayor 

impacto antropogénico. Dada la naturaleza aislada de los picos de Chl-a, no es posible 

determinar si fueron causados por floraciones algales o por problemas relacionados 

con el procesamiento de imágenes satelitales o la corrección atmosférica. 

 



 

Figura 6. Valores estimados de concentración de Chl-a (µg/L) utilizando el modelo 

Chl-Model en el lago Llanquihue durante el otoño, invierno y primavera de 2016; 

verano de 2017; otoño, invierno y primavera de 2024; y verano de 2025. 

Según los diagramas de violín mostrados en la Figura 7, se evidencia que la 

concentración de Chl-a estimada mediante Chl-Model durante los meses de invierno 

y primavera es la más baja para ambos periodos, con valores medianos de 0,32 y 

0,22 (µg/L) (Figuras 7B y 7C) para el año 2016, y de 0,37 y 0,36 (µg/L) (Figuras 7F 

y 7G) para el año 2024. 

En cuanto a las temporadas de verano (Figuras 7D y 7H), la concentración estimada 

de Chl-a aumenta en comparación con las estaciones anteriores (invierno y 

primavera), una tendencia que se relaciona directamente con el incremento de las 

temperaturas. 

En otoño de 2016 (Figura 7A), se estimaron concentraciones de Chl-a más altas en 

comparación con las estaciones siguientes (invierno, primavera y verano). Sin 

embargo, el otoño de 2024 (Figura 7E) no presentó el mismo patrón, mostrando 

valores similares a los estimados en invierno y primavera, y concentraciones más 

bajas que en el verano de 2025. 



En comparación con 2016, la concentración de Chl-a en otoño de 2024 fue un 28,8% 

menor; en invierno, un 15,6% mayor; en primavera, se observó un aumento del 

63,6%; y en el verano de 2025, fue un 11,9% mayor en comparación con el verano 

de 2017. 

Una vez más, se confirma que las concentraciones máximas (>1.5 µg/L) corresponden 

a valores aislados que se desvían del resto de las estimaciones, lo que sugiere que 

podrían atribuirse a problemas con las imágenes satelitales o con la corrección 

atmosférica (por ejemplo, por la presencia de nubes o aerosoles). 

 

 

Figura 7. Diagramas de violín para los valores estimados de concentración de Chl-a 

(µg/L) utilizando Chl-Model en el lago Llanquihue durante el otoño, invierno y 

primavera de 2016; verano de 2017; otoño, invierno y primavera de 2024; y verano 

de 2025. 

Adicionalmente, para estudiar el caso específico del otoño de 2016, se presentan en 

la figura 8 los datos proporcionados por la DGA sobre los niveles de agua, los cuales 

corresponden a la altura del lago en un punto de referencia determinado. La Figura 8 

muestra, en azul, las alturas mensuales obtenidas a partir de los datos registrados 

entre los años 2000 y 2023 (sin información disponible para 2024), y en rojo, las 

alturas promedio mensuales correspondientes al año 2016. 

Para el periodo 2000–2023, el lago alcanzó una altura promedio de 0.64 m en enero 

con respecto al punto de referencia. Posteriormente, el nivel del agua disminuyó, 

alcanzando su mínimo en mayo con 0,51 m. A partir de junio, el nivel comenzó a 

aumentar, llegando a su máximo en septiembre con 0,87 m. Finalmente, el nivel 

volvió a disminuir hasta alcanzar 0.73 m en diciembre. 

En el año 2016, los niveles de agua fueron inferiores a los valores promedio del 

periodo 2000–2023. En 2016, el nivel del agua disminuyó desde enero (0,49 m), 



alcanzando su mínimo en abril (0,17 m). A partir de ese mes, el nivel aumentó 

levemente a una taza de 0,01 m/mes, llegando a 0,20 m en julio. Luego, aumentó de 

manera más significativa, alcanzando 0,46 m en noviembre y diciembre. Esta 

tendencia se relaciona con los patrones de precipitación del mismo año (Figura 2), 

donde la baja pluviometría registrada en mayo y junio contribuyó a la disminución del 

nivel del lago. 

 

 

Figura 8. Alturas promedio mensuales (m) del nivel de agua en el lago Llanquihue 

en un mismo punto de referencia para el periodo 2000–2023 en azul, y para el año 

2016 en rojo. 

DISCUSIÓN 

 

Selección de datos satelitales y metodologías de corrección atmosférica. 

 

La modelación de parámetros de calidad del agua, como la Chl-a, a partir de datos 

satelitales representa una oportunidad clave para fortalecer los modelos de muestreo 

tradicionales en cuerpos de agua de gran relevancia social, ecológica y/o económica. 

En este estudio, se identificó que las imágenes satelitales del Sentinel-3A, corregidas 

atmosféricamente mediante la metodología Acolite, son más eficientes para estimar 

Chl-a en el lago Llanquihue. Sin embargo, es importante señalar que la elección del 

producto satelital y la corrección atmosférica a utilizar para la modelación en un 

cuerpo de agua específico depende de numerosos factores particulares de cada lago. 

Por lo tanto, un modelo, producto satelital o corrección atmosférica no puede 

replicarse automáticamente de un cuerpo de agua a otro. 



Por ejemplo, [105] utilizó productos OLCI de Sentinel-3 para evaluar la variación 

temporal de la Chl-a en el Puerto de Orán, Estados Unidos, mientras que [106] empleó 

estos productos en el ecosistema estuarino de manglares de Sundarbans, Asia. En 

contraste, en los lagos Chaohu [107] y Poyang [108] en China, se logró una 

modelación eficiente de cianobacterias y Chl-a utilizando productos de Sentinel-2. 

Asimismo, la identificación de una corrección atmosférica adecuada es esencial para 

mejorar la calidad de las simulaciones. En este estudio, Acolite permitió realizar las 

simulaciones más eficientes; sin embargo, en otros cuerpos de agua, podría ser 

necesario aplicar metodologías diferentes. 

Específicamente, [109] demostró que, entre seis metodologías de corrección 

atmosférica (Acolite, Sen2Cor, iCOR, Polymer, OC-SMART y SeaDAS), OC-SMART 

presentó el mejor desempeño para corregir productos de Landsat 8 y Sentinel-2 en 

el lago Simcoe, Canadá. No obstante, [110] no identificó diferencias significativas 

entre Acolite y Sen2Cor al estimar Chl-a en el embalse San Roque, Argentina. Por 

otro lado, el estudio realizado por [111] sugiere que la metodología Sen2Cor no 

proporciona estimaciones eficientes de Chl-a en los embalses de la región semiárida 

de Brasil, lo cual indica una dependencia espacial y temporal de los modelos en 

ambientes con características similares a los lugares donde fueron generados. 

En algunos casos, puede ser necesario mejorar la corrección en bandas específicas 

para optimizar la calidad de las simulaciones, como en el caso de las bandas roja e 

infrarroja cercana para lagos oligo-mesotróficos, según lo señalado por [112]. 

En este estudio, la mayor calidad en la simulación de los productos Sentinel-3 puede 

atribuirse a su menor resolución espacial y mayor resolución espectral en 

comparación con los productos Sentinel-2. Un tamaño de píxel de 300 metros 

(Sentinel-3) simplifica la variabilidad de la reflectancia en la superficie, a diferencia 

de un tamaño de píxel que varía entre 10 y 60 metros (Sentinel-2). Esta simplificación 

parece ser suficiente para un cuerpo de agua de gran tamaño como el lago Llanquihue 

(870 km² de superficie), lo que coincide con el uso más frecuente de productos 

Sentinel-3 en ecosistemas costeros o estuarinos [105, 106]. Esto, sumado a un mayor 

número de bandas espectrales, permite que los productos Sentinel-3 obtengan una 

respuesta más sensible de la reflectancia de Chl-a a lo largo de los diferentes anchos 

de banda. 

A pesar de que las imágenes Sentinel-3A y Sentinel-3B utilizadas en el presente 

estudio fueron adquiridas en fechas cercanas y con porcentajes de nubosidad 

similares, se observaron diferencias en la calidad de los resultados obtenidos a partir 

de ambos productos satelitales. Estas diferencias pueden atribuirse a variaciones en 

la respuesta radiométrica de los sensores, ya que pequeñas discrepancias 

instrumentales pueden afectar las mediciones de reflectancia. Asimismo, diferencias 

en la geometría de observación, como el ángulo solar y el ángulo de visión al momento 

de la adquisición, influyen en la cantidad y dirección de la radiación reflejada captada 

por cada sensor. Finalmente, la mayor antigüedad del sensor Sentinel-3A ha 

permitido construir una base de datos más extensa que, en conjunto con la corrección 



atmosférica Acolite, contribuye a que sus productos muestren un mejor desempeño 

y representen con mayor precisión los valores de reflectancia en el lago Llanquihue. 

 

Calidad de la simulación 

 

Los resultados de la simulación del modelo sugieren que el lago Llanquihue se clasifica 

como un cuerpo de agua en estado oligotrófico, con concentraciones máximas de Chl-

a (Chl-a) cercanas a 1.5 µg/L y valores medianos que varían entre 0.22 y 0.52 µg/L, 

dependiendo de la estación climática y el año de estudio. 

Los resultados muestran que las concentraciones más altas de Chl-a se presentan 

durante el verano en comparación con las estaciones de invierno y primavera, 

reflejando el patrón estacional típico observado en los lagos chilenos, donde los 

niveles de Chl-a tienden a aumentar en los meses cálidos y disminuir durante los 

periodos más fríos. Sin embargo, como se observa en la Figura 7, el otoño también 

exhibe concentraciones anómalas de Chl-a elevadas, especialmente durante 2016, 

siendo superiores a las del verano de 2017. Este patrón ha sido documentado en otros 

estudios de lagos chilenos, como el lago Villarrica [113] y la Laguna Grande de San 

Pedro [33]. Estos estudios sugieren que la variabilidad observada en la biomasa algal 

durante el otoño puede estar vinculada a aumentos en la temperatura del agua 

superficial [114]. 

Durante el otoño de 2016, particularmente en mayo y junio, se registró una marcada 

disminución de la precipitación en el lago Llanquihue en comparación con los 

promedios mensuales reportados por la estación de la DGA y los valores 

correspondientes de 2024 (Figura 2). Posteriormente, la precipitación aumentó, 

alcanzando un pico en agosto y superando sustancialmente tanto los promedios 

mensuales de la DGA como los valores de 2024 para ese mes. Asimismo, la 

temperatura superficial del agua muestra una tendencia a ser más alta en 2016 que 

en 2024, con las diferencias más notorias nuevamente en mayo, junio y septiembre 

(Figura 2). Estas condiciones, junto con la disminución del nivel del agua del lago 

entre abril y julio de 2016 (Figura 8), probablemente favorecieron la acumulación de 

sustancias y materiales en las aguas superficiales, promoviendo la proliferación de 

algas. Este fenómeno también fue advertido por comunidades locales, que reportaron 

un aumento en el transporte de sedimentos y materiales desde los afluentes del lago, 

asociado a una significativa reducción del caudal debido a los bajos niveles de 

precipitación [115, 116] 

Sin embargo, estos resultados no son completamente robustos debido a la baja 

representatividad espacial y temporal de las muestras obtenidas. En primer lugar, la 

modelación se basó únicamente en dos campañas de muestreo realizadas en enero y 

marzo de 2024, correspondientes a la temporada de verano. Por lo tanto, no existen 

datos representativos para las concentraciones estacionales de Chl-a en otoño, 

invierno o primavera. 



En segundo lugar, debido a la gran superficie del lago, se requiere un esfuerzo 

económico y humano considerable para realizar un muestreo más sistemático. Como 

resultado, las muestras se concentraron principalmente cerca de las orillas, con 

representación limitada de las áreas pelágicas del lago. 

En tercer lugar, la corrección atmosférica Acolite genera una máscara de agua que 

identifica los píxeles correspondientes a superficies cubiertas por agua, como lagos y 

ríos, dentro de la imagen. Como resultado, los puntos de muestreo ubicados cerca de 

la orilla pueden ser excluidos si son clasificados como tierra por el algoritmo. Esto 

reduce aún más el número de muestras utilizables y afecta su representatividad 

espacial. 

Por consiguiente, es necesario fortalecer el modelo con un mayor número de muestras 

que permitan una mejor representación espacio-temporal de la concentración de Chl-

a en la superficie del lago Llanquihue. De igual manera, se han aplicado modelos de 

inteligencia artificial para complementar y mejorar la calidad de los modelos de 

estimación de Chl-a [117], lo que se identifica como una oportunidad a explorar en 

un lago tan complejo como Llanquihue. 

No obstante, los resultados proporcionan una aproximación inicial del uso de estas 

metodologías en este lago. Este tipo de análisis complementa las observaciones 

obtenidas mediante monitoreo discreto, ya que permite inferir concentraciones de 

Chl-a en áreas y periodos donde no se cuenta con registros directos, apoyando y 

contribuyendo así a la toma de decisiones ambientales. 

CONCLUSIONES 

 

Este estudio demuestra el potencial de los productos satelitales, particularmente los 

datos de Sentinel-3A, para estimar de manera eficiente las concentraciones de Chl-a 

en el lago Llanquihue mediante la aplicación de la metodología Acolite para la 

corrección atmosférica de las imágenes. El enfoque produjo resultados prometedores, 

siendo crucial enfatizar que la selección de productos satelitales y métodos de 

corrección atmosférica debe ser específica para cada cuerpo de agua, ya que no existe 

un modelo universal aplicable a todos los casos. 

Los resultados sugieren que el mayor tamaño de píxel y la mayor resolución espectral 

de Sentinel-3A facilitan la estimación en grandes cuerpos de agua como el lago 

Llanquihue. Estos hallazgos respaldan la hipótesis inicial de que los productos de 

Sentinel-3 permiten el desarrollo de modelos eficientes para estimar la concentración 

de Chl-a. Sin embargo, la calidad de las simulaciones podría mejorarse 

significativamente con un mayor número de campañas de muestreo, lo que permitiría 

una representación espacial y temporal más robusta de las concentraciones de Chl-

a. 

Este estudio resalta la importancia de considerar las características del ecosistema 

local y las variaciones estacionales para lograr estimaciones precisas. En el futuro, la 

integración de técnicas avanzadas, como la inteligencia artificial, podría 



complementar y optimizar los modelos de estimación de Chl-a, mejorando aún más 

su precisión y aplicabilidad en el monitoreo de la calidad del agua. 

En conclusión, las metodologías empleadas ofrecen un enfoque prometedor para el 

monitoreo de la calidad del agua en lagos ecológica y socialmente importantes, y 

podrían convertirse en una herramienta clave para la gestión sostenible de estos 

recursos hídricos en el futuro. 
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