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Resumen

El aumento de la aridez como consecuencia del cambio climático está alterando la 
dinámica de los ecosistemas forestales mediante la modificación de las distintas 
tasas demográficas de las especies. En ambientes mediterráneos, la regeneración 
juega  un  papel  clave  en  la  dinámica  forestal.  Entender  las  diferencias  en  la 
capacidad  de  regeneración  de  especies  coexistentes  es  clave  para  anticipar  la 
dinámica de estos ecosistemas y para planificar medidas de gestión que favorezcan 
su persistencia en bosques mixtos con una alta multifuncionalidad. En este trabajo 
se  evaluaron  los  patrones  de  regeneración  de  Pinus  sylvestris L.  y  Quercus 
pyrenaica Willd. en masas mixtas y monoespecíficas de montaña en el centro de la 
Península Ibérica y los factores ambientales que condicionan la supervivencia del 
regenerado.  Los resultados muestran una mayor capacidad de colonización del 
roble y una respuesta especie-específica a los  factores  ambientales.  Mientras el 
pino fue más vulnerable al estrés hídrico, el roble lo fue a la herbivoría. Así, el 
balance entre los efectos abióticos (i.e. sequía) y los bióticos (i.e. herbivoría) podría 
ser  clave  para  determinar  los  patrones  de  dominancia  de  ambas  especies  en 
ecosistemas forestales de montaña.
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1. Introducción

El cambio climático está alterando la composición, estructura y funcionamiento de 
los  bosques  (ALLEN  et  al.,  2015),  peligrando  así  muchos  de  los  servicios 
ecosistémicos que proveen a las sociedades humanas. La diversidad de especies 
puede desempeñar un papel importante en los sistemas forestales para mantener 
su función, estructura y estabilidad frente a las perturbaciones (p. ej. GROSSIORD, 
2019). Así, en la práctica forestal se han promovido las masas mixtas como parte de 
la gestión para la adaptación a los diferentes motores de cambio global (BOLTE et 
al., 2010). Los bosques mixtos presentan una mayor estabilidad y resiliencia frente 
al cambio climático (BODIN & WIMAN, 2007), incluyendo la respuesta a las sequías 
extremas (MUÑOZ-GÁLVEZ et al., 2021).

  Sin embargo, la mayoría de estudios que analizan los bosques mixtos se centran 
en el efecto de la mezcla en el crecimiento de los individuos adultos (p. ej. MUÑOZ-
GÁLVEZ et al., 2021), prestando poca atención al estrato compuesto por plántulas y 
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juveniles. La capacidad de regeneración es un componente básico de la resiliencia 
forestal (MADRIGAL-GONZÁLEZ et al., 2017) y es clave para analizar la persistencia 
futura de los bosques mixtos. A pesar de que los cambios producidos en la gestión 
forestal  han  propiciado  un  aumento  en  la  abundancia  de  bosques  mixtos  de 
pinares y frondosas en la Península Ibérica (SÁNCHEZ DE DIOS et al., 2023), los 
patrones de regeneración pueden conducir  la  dinámica de estos  bosques hacia 
formaciones monoespecíficas de frondosas. Por lo tanto, resulta crucial analizar la 
capacidad de regeneración de las distintas especies que coexisten en los bosques 
mixtos, evaluando las necesidades de gestión para asegurar la persistencia a largo 
plazo de estos bosques.  

En el  centro peninsular,  los  bosques de  Pinus sylvestris L.  y  Quercus pyrenaica 
Willd ocupan grandes extensiones. P. sylvestris ocupa zonas con mayor altitud y Q. 
pyrenaica zonas  más bajas,  formando un ecotono en  altitudes  intermedias  (DE 
DIOS et al., 2019). Esta configuración del paisaje es fruto de la interacción entre su 
distribución natural y el manejo que se ha efectuado sobre ellas (FRANCO MÚGICA 
et al., 1998). Las masas de Q. pyrenaica han sido empleadas históricamente como 
combustible (VALBUENA-CARABAÑA et al., 2010), mientras que las de P. sylvestris 
han sido objeto de políticas de reforestación durante los siglos XIX y XX (VADELL et 
al.,  2016).  Ambas  especies  presentan  características  fisiológicas,  estructurales  y 
fenológicas distintas, como es el caso del control estomático (siendo  P. sylvestris 
más isohídrico y  Q. pyrenaica más anisohídrico; GEA-IZQUIERDO et al., 2021), la 
tolerancia a la sombra, la estructura radicular o el hábito foliar (DEL CASTILLO et 
al., 2016, MARTÍN-GÓMEZ et al., 2017). Cambios especie-específicos en la capacidad 
de regeneración de estas especies pueden conllevar cambios en la dominancia y 
composición  de  los  bosques  mixtos  de  P.  sylvestris y  Q.  pyrenaica,  pudiendo 
peligrar su futuro. En este sentido, CARNICER et al. (2014) registraron importantes 
limitaciones en el reclutamiento de las especies de pino en contraste con especies 
de quercíneas en la Península Ibérica. Otros estudios han confirmado este cambio 
de dominancia hacia las  quercíneas (VAYREDA et  al.,  2016,  RUIZ-BENITO et  al., 
2017). Resulta crucial analizar la respuesta de plántulas y juveniles a la sequía, ya 
que  son  especialmente  vulnerables  a  las  limitaciones  hídricas  durante  sus 
primeros años (ANDIVIA et al., 2017). 

Sin embargo, la herbivoría por ungulados puede modular la respuesta climática de 
las especies arbóreas, dañando a los juveniles de las especies más vulnerables a la 
sequía, o por el contrario reduciendo la competencia de las más vulnerables al 
dañar a otras especies más resistentes (HERRERO et al., 2012). El ramoneo de los 
ungulados  puede  disminuir  significativamente  el  crecimiento  en  altura  de  las 
plántulas  y  juveniles  dañados,  reduciendo  su  vigor,  y  retrasando  su  madurez 
sexual y su incorporación al dosel arbóreo (ZAMORA et al., 2001). Diversos estudios 
han registrado una disminución en la densidad de nuevos reclutas de las especies 
más palatables,  o  alternativamente,  un aumento de las menos palatables (p.  ej. 
ROONEY  &  WALLER,  2003).  Así,  la  herbivoría  de  ungulado  puede  modular  la 
composición futura del bosque mediante un ramoneo selectivo o una respuesta 
especie-específica de los individuos dañados (CÔTÉ et al.,  2004).  Además, en las 
últimas décadas las poblaciones de ungulados silvestres han crecido notablemente 
debido  a  factores  como  la  ausencia  de  depredadores,  inviernos  cada  vez  más 
cálidos,  caza  desproporcionada  de  machos  y  dificultades  para  implementar 
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políticas de gestión adecuadas (CÔTÉ et  al.,  2004,  ACEVEDO et al.,  2011).  Por lo 
tanto, a la hora evaluar la capacidad de regeneración forestal, específica de un tipo 
de masa o especie, resulta necesario considerar y cuantificar los daños causados 
por la herbivoría de ungulado.

2. Objetivos

  El objetivo del presente trabajo es analizar la capacidad de regeneración de  P. 
sylvestris y  Q.  pyrenaica en  bosques  mixtos  y  monoespecíficos  del  centro 
peninsular. Los objetivos específicos del trabajo son los siguientes: i) cuantificar la 
abundancia, densidad y tamaño de los juveniles (< 2m de altura) de P. sylvestris y 
Q. pyrenaica en distintas localidades del centro peninsular; ii) analizar las distintas 
variables  ambientales  que  determinan  la  abundancia  de  juveniles  de  ambas 
especies; iii) cuantificar la tasa de supervivencia en juveniles de ambas especies 
durante la época estival; y iv) evaluar los daños por herbivoría de ungulado en 
juveniles de ambas especies en diferentes localidades.

3. Metodología

Área de estudio

El estudio se realizó en los montes de Valsaín, situados en la vertiente norte de la 
Sierra de Guadarrama (centro de la Península Ibérica). Los montes de Valsaín se 
localizan en el término municipal del Real Sitio de San Ildefonso, en la provincia de 
Segovia de Castilla y León (España). Están formados por dos montes, el monte del 
Pinar  y  el  monte  de  Matas,  ambos  pertenecientes  al  Organismo  Autónomo  de 
Parques  Nacionales  y  formados  por  pinares  de  P.  sylvestris y  robledales  de  Q. 
pyrenaica.  Los pinares están muy extendidos,  ocupando zonas altas entre 1200-
2000 m,  mientras  que los  robledales  ocupan cotas bajas entre 1000-1400 m.  Es 
entre  los  1200-1400  m  de  altitud  donde  se  desarrollan  las  masas  mixtas  que 
conforman el ecotono entre las masas monoespecíficas de ambas especies.

Diseño de muestreo

El  muestreo se  realizó  en 5  localizaciones,  alejadas  entre  ellas  a  una distancia 
media de unos 3,5 km. Cada una de ellas fue denominada con una nomenclatura 
diferente:  ASR,  CHO,  CNA,  JAR  y  REV.  En  cada  localidad  se  establecieron  tres 
parcelas  cuadradas  de  aproximadamente  160  m2,  una  por  cada  tipo  de  masa: 
mixta,  monoespecífica  de  P.  sylvestris y  monoespecífica  de  Q.  pyrenaica.  Las 
parcelas monoespecíficas contenían un 90-95% de la especie dominante, estando 
situadas entre los 1200-1300 m. En cada parcela se conocía la posición y diámetro a 
la altura del pecho (DAP) de cada individuo adulto (DAP > 7.5 cm) y en cada una de 
ellas se distribuyeron de manera aleatoria cinco subparcelas de 2x2 m. En total se 
muestrearon 75 subparcelas de regeneración de 4 m2 cada una. En las subparcelas 
se cuantificó la densidad de plántulas (1 año de edad) y juveniles (> 1 año y < de 2 
m de altura) de cada especie, así como la altura (desde el cuello de la raíz hasta el 
ápice  de  la  plántula)  y  la  cobertura  de  herbáceas,  madera  muerta,  especies 
arbustivas  y  hojarasca.  También  se  midieron  los  daños  por  herbivoría  de 
ungulados mediante un índice semicuantitativo: desde 1 (sin daños) hasta 5 (daños 
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notables),  considerándose  tan  solo  los  brotes  apicales.  En  el  caso  del  roble,  se 
diferenciaron los rebrotes de los juveniles y las plántulas mediante el diámetro 
basal (mucho mayor en los rebrotes), la presencia o no de cotiledones (plántulas) y 
por  la  distancia  a  adultos  conespecíficos  (menor  en  los  rebrotes).  En  las 
subparcelas tan solo se encontraron rebrotes por lo que no se pudo analizar el  
regenerado diferenciando entre rebrotes y plántulas.

En cada subparcela se seleccionaron entre cinco y siete individuos de cada especie, 
dependiendo de la abundancia local. En los casos en los que no había un mínimo 
de  cinco  individuos  por  especie,  se  seleccionaron  individuos  fuera  de  las 
subparcelas y se registraron sus coordenadas. De cada individuo seleccionado se 
realizó un seguimiento de su crecimiento (altura y diámetro), daños por herbivoría 
y  supervivencia  a  lo  largo  del  verano  y  otoño.  En  total  se  realizaron  tres 
mediciones de seguimiento: 20 de julio, 12 de septiembre y 17 de noviembre. Así 
mismo,  en  el  caso  de  los  individuos  localizados  fuera  de  las  subparcelas,  se 
cuantificaron las coberturas de herbáceas, madera muerta, especies arbustivas y 
hojarasca en torno a un diámetro de 0,5 cm.

También se realizaron fotos hemisféricas mediante el uso de una lente con ojo de 
pez  (Apexel  APL-DG10)  en  el  centro  de  cada  subparcela  y  en  cada  uno  de  los 
individuos seleccionados fuera de las subparcelas. Usando estas fotos se cálculo del 
índice de cobertura del dosel mediante la aplicación “Gap Light Analysis Mobile 
App” (Versión 1.3). Las imágenes se tomaron a una altura aproximada de 1,5 m 
desde el  suelo con una proyección perpendicular a los  espacios  de luz (TICHÝ, 
2015).  Para  homogeneizar  un  rango  óptimo  de  área  del  cielo  para  todas  las 
imágenes, se modificó el nivel de corte para la definición del área del cielo, ya que 
cada imagen presentaba diferentes condiciones debido a la cobertura de nubes, así 
como una mayor o menor iluminación.

Análisis estadísticos

Para  analizar  el  efecto  de  las  variables  ambientales  en  la  capacidad  de 
regeneración se  utilizó  un  modelo  lineal  generalizado  mixto  (GLMM),  con una 
estructura de errores de Poisson (BADIELLA, 2011). Se anidó la subparcela anidada 
en la localidad, considerándose como un factor aleatorio para tener en cuenta la 
autocorrelación derivada de las medidas repetidas dentro de cada subparcela y 
localidad. Así, se elaboraron dos modelos, uno general para ambas especies donde 
la variable dependiente fue la abundancia de regenerado y los factores fijos fueron 
la  interacción  entre  la  especie  y  el  tipo  de  masa,  las  diferentes  coberturas 
(herbáceas,  madera  muerta,  hojarasca  y  especies  arbustivas),  y  el  índice  de 
cobertura del dosel. Además, se realizaron análisis individuales por especie para 
determinar los factores que condicionan su regeneración.

Para estudiar la tasa de supervivencia del regenerado se compararon las curvas de 
supervivencia  de  cada  especie.  Para  analizar  los  factores  determinantes  de  la 
supervivencia se ajustó un GLMM con distribución binomial usando los datos del 
último periodo de seguimiento.  Los factores fijos fueron la interacción entre la 
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especie y el  tipo de masa,  la altura de los  individuos,  las diferentes coberturas 
(herbáceas,  especies  arbustivas,  hojarasca  y  madera  muerta),  el  índice  de 
cobertura del dosel y como factor aleatorio la localización. Para evaluar los daños 
por  herbivoría  en  los  individuos  de  ambas  especies  en  cada  tipo  de  masa,  se 
compararon los daños por herbivoría para cada especie en los meses de junio y 
noviembre.

4. Resultados

Densidad y altura del regenerado

Los  valores  promedio  de  densidad  fueron  muy  variables  entre  localidades, 
encontrando desde valores menores de 500 individuos/ha hasta mayores de 3000 
individuos/ha  (Figs.  1,  2  y  3).  El  regenerado  de  Q.  pyrenaica dominó  en  los 
robledales  (Fig.  1),  mientras  que  P.  sylvestris presentó  mayores  densidades  de 
plántulas y juveniles en tres de las cinco localidades estudiadas de pinares (Fig. 2). 
En las masas mixtas se registro una tendencia hacia una mayor densidad de  Q. 
pyrenaica (Fig. 3).

Figura 1. Densidad del regenerado (plántulas y juveniles; individuos/hectárea) de 
P. sylvestris y Q. pyrenaica en robledales de las distintas localidades.

En  cuanto  a  la  altura  del  regenerado,  los  juveniles  presentaron  una  altura 
promedio relativamente baja, por debajo de 40 cm en la mayoría de los casos (Fig. 
4 y 5). En el caso de P. sylvestris se registro una alta variabilidad entre el tipo de 
masa y localidad (Fig.4), siendo los valores más similares entre el tipo de masa y 
localidad para Q. pyrenaica (Fig. 5).
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Figura 2. Densidad del regenerado (plántulas y juveniles; individuos/hectárea) de 
P. sylvestris y Q. pyrenaica en los pinares de las distintas localidades.

Figura 3. Densidad del regenerado (plántulas y juveniles; individuos/hectárea) de 
P. sylvestris y Q. pyrenaica en los rodales mixtos de las distintas localidades.
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Figura 4. Altura del regenerado (plántulas y juveniles; individuos/hectárea) de P. 
sylvestris para los distintos tipos de masa (mixto, pinar y robledal) y localidades.

Figura 5. Altura del regenerado (plántulas y juveniles; individuos/hectárea) de Q. 
pyrenaica para los distintos tipos de masa (mixto, pinar y robledal) y localidades.

Efecto de las variables ambientales en la regeneración

La interacción entre la especie y el tipo de masa, y los efectos principales de la 
especie  y  la  masa,  resultaron  significativos  (Tabla  1).  Del  resto  de  variables 
explicativas,  resultaron  significativas  la  cobertura  arbustiva,  la  cobertura  de 
madera  muerta,  la  cobertura  de  herbáceas  y  el  índice  de  cobertura  del  dosel, 
mientras que la cobertura de hojarasca no tuvo un efecto significativo sobre la 
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abundancia de regenerado (Tabla 1).  En los pinares, la abundancia de pino fue 
mayor  a  la  de  roble  (5,126,73  y  2,41,22  para  P.  sylvestris y  Q.  pyrenaica 
respectivamente; P<0,001), mientras que en robledales (0,440,5 y 5,724,38; P<0,001) 
y masas mixtas (1,322,81 y 5,046,77; P<0,001) se dio el efecto contrario. En cuanto al 
resto  de  variables,  la  cobertura  arbustiva  tuvo  un  efecto  positivo  sobre  la 
abundancia de regenerado (estimador = 0,01 ±0,005 EE), mientras que los efectos 
de la cobertura de madera muerta (estimador = -0,02 ±0,01 EE), la cobertura de 
herbáceas  (estimador  =  -  0,02  ±0,003  EE)  y  el  índice  de  cobertura  del  dosel 
(estimador = -0,13 ±0,06 EE) fueron negativos (Tabla 2).

Variables  Chi2 Df  Pr(>Chi2)
11,91 0,001**

20,33 <0,001***

8,64 0,003**

5,63 0,018*

35,88 <0,001***

5,20 0,023*

126,32 <0,001***

Tabla 1. Resultados del modelo sobre los factores determinantes de la abundancia 
de regenerado. ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05 

Al analizar la abundancia de regenerado de  P. sylvestris por separado, todas las 
variables explicativas consideradas, con la excepción de la cobertura de madera 
muerta,  resultaron  significativas  (Tabla  3).  Las  distintas  coberturas  influyeron 
negativamente  en  la  abundancia  de  regenerado  de  pinos  (estimador  cobertura 
hojarasca  =  -0,05  ±0,01  SE;  estimador  cobertura  arbustiva  =  -0,02  ±0,01  SE; 
estimador cobertura herbácea = -0,07 ±0,01 SE; estimador índice de cobertura del 
dosel= -0,44±0,1 SE).

          Estimador     EE       Valor z      P
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0,6214 0,4681 1,3270 0,184

1,3398 0,1951 6,8670 < 0,001 ***

1,6995 0,2020 8,4120 < 0,001 ***

-0,9273 0,3498 -2,6510

0,0139 0,0047 2,9390

-0,0242 0,0102 -2,3730

-0,0174 0,0029 -5,9900 < 0,001 ***

-0,1301 0,0571 -2,2800

-2,0975 0,2498 -8,3950 < 0,001 ***

1,2252 0,3681 3,3280 0,001 ***

Tabla  2. Coeficientes  del  modelo  final  sobre  los  factores  determinantes  de  la 
abundancia del regenerado. ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05 

Variables Chi2 Df Pr(>Chi 2 )

110 2 <0,001***

14 1 <0,001***

6 1 0,019*

22 1 <0,001***

20 1 <0,001***

Tabla 3. Resultados del modelo sobre los factores determinantes de la abundancia 
de regenerado de P. sylvestris. ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05 

En el caso del regenerado de Q. pyrenaica, las únicas variables significativas fueron 
el tipo de masa, la cobertura de hojarasca y la cobertura de arbustos (Tabla 4).  
Tanto la cobertura de hojarasca (estimador = 0,02 ±0,01 SE), como la cobertura de 
arbustos  (estimador  =  0,04  ±0,01  SE)  tuvieron  un  efecto  positivo  sobre  la 
abundancia de regenerado de Q. pyrenaica.

Variables Chi2 Df Pr(>Chi 2 )

26 2 <0,001***

43 1 <0,001***

69 1 <0,001***

Tabla 4. Resultados del modelo sobre los factores determinantes de la abundancia 
de regenerado de Q. pyrenaica. ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05 

Supervivencia del regenerado
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La tasa de mortalidad del regenerado de ambas especies fue aumentando a lo largo 
del  periodo  estudiado,  de  un  4  %  en  julio  a  un  25  %  (promedio  para  ambas 
especies) a principios de noviembre. Del total de 135 individuos seleccionados en 
junio, 34 de ellos murieron al finalizar el periodo evaluado, principalmente por 
sequía. De entre ellos, al final del muestreo murieron un número mayor de pinos 
(21 pinos) que de robles (13 robles). La tasa de mortalidad de los pinos fue mayor 
al final del periodo de estudio que la de robles, 35 % y 17 %, respectivamente (Fig.  
6).

Figura 6. Curvas de supervivencia de Pinus sylvestris y Quercus pyrenaica para el 
periodo de muestreo.

Los resultados del modelo que evaluó la supervivencia del regenerado al final del 
periodo  estudiado  mostraron  diferencias  significativas  entre  especies  (mayor 
supervivencia en robles), pero no entre tipos de masas o asociadas a la interacción 
entre  ambas  variables  (Tabla  5).  La  supervivencia  de  los  individuos  estuvo 
positivamente  relacionada con la  altura de estos  (estimador =  0,11 ±0,03  EE)  y 
negativamente relacionada con la cobertura de hojarasca (estimador = -0,02 ±0,01 
EE).

Variables Chi2 Df Pr(>Chi 2 )

9 1 0,002 **

12 1 0,001***

3 1 0,086

Tabla 5. Resultados del modelo de supervivencia del regenerado para el final del 
periodo de estudio. ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05 

Daños por herbivoría de ungulado

Durante los meses de junio y noviembre se observó un mayor daño por herbivoría 
en  Q. pyrenaica. En el caso de  P. sylvestris, la mayoría de individuos no registró 
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daños por herbivoría, siendo el porcentaje de individuos dañados muy bajo para 
todos los niveles considerados (Fig. 7 y 8). Sin embargo,  Q. pyrenaica mostró una 
distribución mucho más homogénea entre niveles, exceptuando el nivel de mayor 
herbivoría (Fig. 7). En el mes de noviembre los niveles de herbivoría aumentaron 
para ambas especies, con un incremento notable en el porcentaje individuos con 
daños altos de herbivoría en el caso del rebollo (nivel 5; Fig. 8).

Figura 7. Niveles de herbivoría en Pinus sylvestris y Quercus pyrenaica durante el 
mes de junio.

Figura 8. Niveles de herbivoría en Pinus sylvestris y Quercus pyrenaica durante el 
mes de noviembre.

5. Discusión

Q.  pyrenaica mostró  una  mayor  dominancia  en  el  regenerado  de  robledales  y 
masas mixtas que P. sylvestris. Además, la capacidad de regeneración Q. pyrenaica 
mostró una mayor independencia de las variables ambientales en comparación 
con  P. sylvestris,  viéndose favorecida por la cobertura de matorral y hojarasca. 
Además,  Q.  pyrenaica presentó  una  menor  vulnerabilidad  a  la  mortalidad  por 
sequía  que  P.  sylvestris,  aunque  sufrió  mayores  daños  por  herbivoría  de 
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ungulados.  Su  mayor  resistencia  a  la  sequía  e  independencia  de  los  factores 
ambientales, unido a su capacidad de rebrote, puede favorecer un aumento de su 
dominancia en bosques mixtos de  Q. pyrenaica-P.sylvestris.  El  balance entre los 
efectos positivos de la resistencia a la sequía y los negativos de la vulnerabilidad a 
la  herbivoría  puede  determinar  los  futuros  patrones  de  dominancia  entre  Q. 
pyrenaica y P. sylvestris en los bosques mixtos formados por estas especies. 

En cuanto a  los  factores  determinantes  de  la  capacidad de  regeneración de  Q. 
pyrenaica cabe  destacar  de  la  cobertura  de  especies  arbustivas,  posiblemente 
mediante  mecanismos  de  facilitación.  Así,  la  cobertura  de  los  arbustos  puede 
reducir  la  radiación incidente  durante  la  época  estival  disminuyendo el  estrés 
hídrico (CASTRO et al., 2002a, GÓMEZ-APARICIO et al., 2005). Además, mediante la 
ascensión hidráulica las raíces de los arbustos aumentan la disponibilidad hídrica 
en las capas superficiales del suelo, mejorando así la disponibilidad de agua para 
plántulas  y  juveniles  de  especies  arbóreas  (PRIETO  et  al.,  2011).  Los  arbustos, 
especialmente los espinosos, pueden proporcionar también protección mecánica 
contra la herbivoría de ungulados (CASTRO et al., 2002a). En estudios previos se ha 
comprobado el efecto beneficioso de las especies arbustivas en la regeneración de 
Q. pyrenaica (MADRIGAL-GONZÁLEZ et al., 2014). Este resultado contrasta con el 
efecto negativo de la cobertura arbustiva en  P. sylvestris, posiblemente debido a 
que el resultado neto de su interacción con los arbustos sea más de competencia 
que de facilitación. La naturaleza heliófila de P. sylvestris podría estar explicar en 
parte este resultado (CARLISLE & BROWN, 1968; GAUDIO et al., 2011). Por último, 
la cobertura de hojarasca también tuvo un efecto beneficioso en la abundancia de 
plántulas y juveniles de  Q. pyrenaica.  Una mayor cobertura de hojarasca podría 
aumentar la humedad del suelo, muy necesaria durante los primeros años de vida 
de los juveniles. Además, podría hacer menos aparentes a plántulas y juveniles, 
dificultando así su detección por parte de los herbívoros ungulados.

Los  factores  que  influyen  en  la  abundancia  del  regenerado  de  P.  sylvestris 
contrastan con los de  Q. pyrenaica, ya que las diferentes coberturas tuvieron un 
efecto negativo. Al ya comentado efecto negativo de la cobertura arbustiva, se une 
el efecto de la cobertura de hojarasca. El pequeño tamaño de las semillas de pino 
puede dificultar su emergencia en zonas con altas acumulaciones de hojarasca, ya 
que  la  radícula  puede  tener  problemas  para  alcanzar  el  suelo.  Las  mayores 
semillas de Q. pyrenaica, con su mayor tamaño y grandes reservas, podrían tener 
menos problemas a este respecto. También cabe considerar, que los rebrotes de 
cepa y raíz de  Q. pyrenaica (muy abundantes en este estudio) no presentan esta 
problemática.  La cobertura de herbáceas  disminuyó también la  abundancia  de 
regenerado de P. sylvestris, probablemente debido a la competencia que ejercen a 
plántulas y pequeños juveniles gracias en parte a su desarrollado sistema radicular 
(Castro et al. 2002b). Por última, la cobertura del dosel arbóreo también influyó 
negativamente  en  la  regeneración  de  P.  sylvestris,  debido  probablemente  a  su 
intolerancia a la sombra, la cual contrasta con la mayor tolerancia a la sombra de 
Q. pyrenaica, que es considerada como una especie con una tolerancia intermedia 
(SEVILLA, 2008, CAMISÓN et al., 2015).

Respecto  a  la  vulnerabilidad  a  la  mortalidad  por  sequía,  fue  mayor  para  P. 
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sylvestris que para Q. pyrenaica. Esto podría deberse a la mayor disponibilidad de 
reservas en las plántulas de Q. pyrenaica que en las de P. sylvestris, así como a una 
mayor inversión en el sistema radicular en el caso de Q. pyrenaica. Cabe destacar, 
que  muchos  de  los  individuos  muestreados  de  Q.  pyrenaica eran  rebrotes,  los 
cuales también pueden tener un mayor acceso a carbohidratos y recursos hídricos 
que las plántulas y juveniles. Los adultos de  P. sylvestris también presentan una 
mayor vulnerabilidad a la mortalidad por sequía que los adultos de Q. pyrenaica, 
asociado a una regulación isohídrica que limita la  fijación de carbono durante 
periodos de sequía y a una alta vulnerabilidad al fallo hidráulico (GEA-IZQUIERDO 
et  al.,  2014,  FERNÁNDEZ DE UÑA et  al.,  2017).  Esta  mayor  vulnerabilidad  a  la 
sequía de P. sylvestris puede ser un factor clave para la persistencia de los bosques 
mixtos bajo el actual contexto de incremento de la aridez.

Por último, en cuanto a los daños por herbivoría,  los juveniles de  Q. pyrenaica 
registraron mayores daños que los de P. sylvestris. Esto puede deberse en parte la 
mayor palatabilidad de los mismos, con mayores concentraciones de nitrógeno y 
menores  de  fibras  vegetales  de  difícil  asimilación  por  parte  de  los  herbívoros 
(BARAZA  et  al.,  2009).  El  incremento  de  los  daños  por  herbivoría  de  junio  a 
noviembre puede estar relacionado con la escasez de otras fuentes alimento para 
los  herbívoros (p.  ej.  herbáceas)  conforme avanza la  sequía estival.  Además,  el 
incremento de las temperaturas puede alargar la época de sequía durante el otoño 
(HERRERO et al., 2013). Por otro lado, en las últimas décadas se ha registrado un 
aumento  de  las  poblaciones  de  ungulados  silvestres  debido  a  la  falta  de 
depredadores, baja mortalidad invernal y una falta de un manejo adecuado (CÔTÉ 
et al., 2004). Así, el incremento de las condiciones de sequía y el aumento de las 
poblaciones de ungulados silvestres pueden imponer mayores daños al regenerado 
de  Q.  pyrenaica y  contrarrestar  su  mayor  resistencia  a  la  sequía  y  su  mayor 
independencia de los factores ambientales. 

6. Conclusiones

La mayor capacidad de regeneración de Q. pyrenaica en los bosques mixtos, debido 
en  parte  a  su  mayor  resistencia  a  la  sequía  e  independencia  de  los  factores 
ambientales, puede peligrar la persistencia de los bosques mixtos de Q. pyrenaica y 
P.  sylvestris hacia  masas  monoespecíficas  de  Q.  pyrenaica perdiendo  así  los 
beneficios de estas masas diversas y resilientes.  Sin embargo, la abundancia de 
rebrotes entre el regenerado puede causar problemas en el futuro, fomentando el 
establecimiento de montes bajos susceptibles a procesos de decaimiento forestal 
(Arrechea, 2015). Además, el efecto de la herbivoría, de la mano de poblaciones de 
ungulados silvestres cada vez más numerosas, puede modular el efecto del clima y 
de otras variables ambientales, disminuyendo la capacidad de regeneración de Q. 
pyrenaica.  Son  necesarios  futuros  estudios  que  monitoreen la  evolución de  los 
bosques mixtos para evaluar la necesidad de actuaciones silvícolas que permitan 
la regeneración de P. sylvestris y su coexistencia con Q. pyrenaica. 
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