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Resumen

La infraestructura viaria es uno de las principales causas de fragmentación ecológica
en todo el mundo. Además de la división y reducción del área del ecosistema, las carre-
teras causan un aumento en la permeabilidad a los impactos externos al incrementar
las áreas marginales o de borde. Los efectos de borde viarios son un aspecto de la frag-
mentación raramente evaluado en islas oceánicas, distinguidas por su especial fragili-
dad a las perturbaciones antrópicas. En este capítulo se exploran algunos cambios in-
ducidos por los márgenes de carreteras y pistas de los bosques canarios (laurisilva y
pinar). La red viaria causa importantes cambios en el gradiente borde-interior, que se
perciben en el microclima, estructura y composición de la vegetación, abundancia y di-
versidad de la comunidad de invertebrados del mantillo, respuestas comunitarias y es-
pecíficas de las aves, y la actividad depredadora de vertebrados invasores como las ra-
tas. Se discuten las implicaciones de los efectos hallados para estos bosques insulares
subtropicales.

Abstract

The road infrastructure is a major cause of ecological fragmentation worldwide. Apart
from ecosystem division and area reduction, roads increase habitat permeability to ou-
ter influences due to the augmentation of edge areas. Road edge effects are a fragmen-
tation process rarely evaluated on oceanic islands, which are especially fragile against
human activities. Here we explore some changes produced by paved roads and trails on
the Canarian forest ecosystems (laurel and pine forest). The road net generates impor-
tant changes along the road edge-forest interior gradient. These alterations are percei-
ved in microclimate, vegetation structure and composition, abundance and diversity of
the litter invertebrate community, bird community and specific responses, and preda-
tor activity of vertebrate invaders such as rats. Implications of these findings are dis-
cussed for these subtropical insular forests.
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Introducción

La infraestructura viaria en las Islas Canarias

Los ecosistemas insulares son extraordinariamente frágiles ante los
procesos de fragmentación. Por extensión, lo son también frente a la proli-
feración de las infraestructuras viarias, elementos fragmentadores que
constituyen, sin duda, uno de los procesos de cambio ecológico de mayor
impacto local, regional y global (Forman & Alexander 1998, Forman et al.
2002, Heilmann et al. 2002). Los medios insulares no sólo no quedan al
margen de la creciente expansión de la red viaria global, sino que son pe-
culiarmente frágiles ante esta forma de fragmentación ecológica. Como
ejemplo dramático de ello, en las Islas Canarias existen unos 12.441 km
de carreteras, con un índice de longitud viaria (ILV) para el archipiélago de
1,67 kilómetros por kilómetro cuadrado, considerando tan sólo las carre-
teras asfaltadas en suelo no protegido, y 6 km/km2 si se incluyen las pistas
no asfaltadas (Fig. 1). Esta cifra eclipsa a la media española (0,8 km/km2) y
constituye el mayor ILV de los territorios insulares de Europa (Martín &
Fernández-Palacios 2001). La densidad viaria en la isla de Tenerife es de
4,21 km/km2 en zonas no urbanas; 2,15 km/km2 en espacios protegidos; y
más de 6 km/km2 en zonas no urbanas y no protegidas (Gobierno de Ca-
narias 2001). El área total ocupada por las carreteras tinerfeñas es de unas
5.692 hectáreas (~2,8% del área insular) y la longitud total es de ~8.568 ki-
lómetros. La longitud de los bordes viarios es pues, matemáticamente, el
doble: ~17.136 kilómetros. A la vista de estos alarmantes datos, resulta pe-
rentorio evaluar la influencia de una red viaria tan extensa, en unos terri-
torios tan reducidos, fragmentados y antropizados como los insulares.
Esto permitiría extraer ejemplos que sirvan de referencia en estudios en
otros ámbitos, insulares y continentales, dada la práctica ausencia de es-
tudios ecológicos publicados al respecto en medios insulares oceánicos.
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Figura 1
Red viaria de Tenerife (pistas no asfaltadas y carreteras)



Fragmentación viaria y efectos de borde

La construcción de infraestructuras de transporte, en especial la red de
carreteras, es una de las principales causas antropógenas de fragmenta-
ción en los ecosistemas terrestres. Entre las consecuencias de la fragmen-
tación viaria se cuentan la reducción del área neta y funcional del ecosis-
tema, el aumento del aislamiento y la proliferación de zonas marginales o
bordes y sus efectos (revisiones en Forman & Alexander 1998, Forman et
al. 2002).

Las carreteras forestales son conductos lineales relativamente estre-
chos originalmente concebidos para el movimiento humano, que mantie-
nen, en ambos márgenes, una frontera diferenciada con el ecosistema ma-
triz o envolvente. Las condiciones físicas y biológicas en estas zonas de
transición pueden llegar a ser muy diferentes de las que preserva el bos-
que no fragmentado (Forman & Alexander 1998, Spellerberg 1998). Repa-
semos brevemente el concepto de efecto de borde para mejor entender
nuestros resultados sobre los márgenes viarios. Un borde es el área de
contacto entre dos hábitats donde la tasa de cambio ecológico es más alta
(Fortin 1994). También se concibe como la composición y abundancia dis-
tintiva de zonas marginales o fronterizas (Forman 1998), y es asimilable al
concepto clásico de ecotono, o límite entre dos comunidades o estadíos su-
cesionales distintos (Risser 1995).

El concepto del efecto de borde como frontera ecológica donde la diver-
sidad faunística crece (principio del efecto de borde), fue ofrecido original-
mente por Aldo Leopold en 1933. Tal idea fue enseguida asimilada por
muchos como un atractivo y sencillo, pero peligroso paradigma: creando
bordes favorecemos a la fauna silvestre. Durante décadas se atribuyeron
a los bordes efectos beneficiosos sobre la fauna, beneficios que dicho au-
tor nunca llegó a reconocer explícitamente en estas fronteras. Esta visión
ecológica tradicional colisiona hoy con la faceta conservacionista domi-
nante en el marco de la ecología de la fragmentación, a saber, los bordes
como perturbaciones que penetran en, y merman la calidad de, los restos
de hábitat. En suma, para nuestro propósito, los márgenes viarios son en-
tidades complejas altamente variables en el tiempo y el espacio, y muy
dependientes del ecosistema y condiciones de perturbación reinantes
(Milne et al. 1996). Considerar «positiva» o «negativamente» un efecto de
borde como el viario pasa por tener en cuenta varios factores simultáne-
amente: la escala y el contexto del paisaje tratado, la coyuntura socioe-
conómica (por supuesto, antropocéntricamente), la urgencia de la con-
servación ecológica, los objetivos de la gestión ambiental y,
especialmente, la vulnerabilidad de los ecosistemas y especies en su con-
texto espacio-temporal explícito (Andrews 1990, Bennett 1991, Schone-
wald-Cox & Buechner 1992, Forman & Alexander 1998, Spellerberg 1998,
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Lugo & Gucinski 2000, Trombulak & Frissell 2000, Seiler 2001, Havlick
2002, Forman et al. 2002).

En este capítulo se exploran los efectos de borde de las carreteras y pis-
tas en las comunidades vegetales y animales de los bosques relícticos de
laurisilva y pinar de Tenerife (Islas Canarias). Ofreceremos algunos ejem-
plos de cambios inducidos por el borde viario en aspectos físicos, estruc-
tura y composición de la vegetación, y comunidades animales.

Rasgos de los bosques estudiados

Brevemente, los restos actuales del bosque de laurisilva, o monteverde,
se distribuyen entre los 600-1.200 m de altitud en las laderas a barlovento.
Por su parte, el pinar canario se extiende en la vertiente a sotavento por
encima del matorral costero o, en su caso, de restos termófilos, hasta los
2.300 m, mientras que por encima de la laurisilva alcanza unos 2.000 m
en las vertientes a barlovento. Un rasgo climático limitante en los ecosis-
temas de Tenerife es su organización altitudinal y la existencia de una
zona de inversión térmica a unos 1.200 m de altitud (Marzol 1988). Esta
zona separa una capa inferior de aire húmedo y fresco de otra superior
cálida y seca, que impide el ascenso del aire húmedo portado por los ali-
sios. Esto conlleva la acumulación de estratos orográficos en la vertiente a
barlovento, fenómeno conocido localmente como «mar de nubes».

La laurisilva es un bosque perenne y pluriespecífico, con un dosel den-
so formado por hasta 10-15 especies de árboles y arbustos altos (Arévalo
& Fernández-Palacios 1998). El máximo porte de la bóveda arbórea se ob-
serva en los cauces de barrancos y valles, decreciendo progresivamente
hacia las cresterías. Los pinares canarios son formaciones monoespecífi-
cas de Pinus canariensis. Por comparación con la laurisilva, son masas rela-
tivamente abiertas y homogéneas, con árboles de gran porte y desarrollo,
alcanzando el dosel 20-40 m (Fig. 2). Las actuales masas forestales de Te-
nerife cuentan con una superficie relevante si se compara la situación ac-
tual con la de tiempos históricos (Santos 1990, Arco et al. 1992, Delgado et
al. 2001b). En esta isla, la laurisilva ocupa unas 4.027 hectáreas, sólo 10%
de su área potencial, mientras que el pinar cuenta con 36.740 has, 80% de
su área potencial, en gran medida gracias a las repoblaciones (Fernández
2001).
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Efectos de borde viario sobre el microclima forestal

Desde una perspectiva global, cualquier cambio en el uso del suelo,
como la construcción de una carretera, altera el balance energético y, por
tanto, el clima (Forman 1998). ¿Puede la intrusión de las zonas de influen-
cia térmica, lumínica e hídrica de las carreteras alterar la homeostasis cli-
mática de la laurisilva y el pinar? La formación de un claro lineal artificial
como una carretera reduce la superficie del bosque al tiempo que genera
abruptos bordes estructurales en los que las condiciones abióticas pueden
diferir de las del bosque continuo (Bennet 1991, Young & Mitchell 1994).

El color, la conductividad del calor y otras propiedades térmicas del
material de revestimiento del corredor (asfalto, tierra compactada), deter-
minan los índices de reflexión, absorción y emisión de radiación lumínica
o calórica —infrarroja—. La conductividad térmica del asfalto es baja, lo
que lo convierte en un buen aislante térmico: almacena calor que des-

Figura 2
Ejemplos de bordes creados por corredores viarios en la laurisilva y el pinar

de Tenerife, mostrando la diferente brusquedad de transición estructural
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pués será irradiado al aire y al suelo, generando una «isla térmica» en su
vecindad (Gustavsson 1990). Las alteraciones micro y mesoclimáticas
pueden contribuir significativamente a cambios en la diversidad y compo-
sición de especies a escala regional y global (Young & Mitchell 1994, For-
man 1998, Didham 1998). En una franja de anchura variable a ambos la-
dos de la carretera, los cambios físicos traen consigo perturbaciones en la
edafogénesis, descomposición del mantillo, fotosíntesis, composición y es-
tructura de la vegetación y comunidades animales asociadas (Forman &
Alexander 1998, Trombulak & Frisell 2000). El alcance de los efectos de
borde sobre los rasgos físicos puede variar entre 1 y más de 100 m desde
la vía, dependiendo del hábitat, la topografía y las condiciones meteoroló-
gicas, entre otros factores (Forman & Alexander 1998, Goosem & Turton
2000, Forman et al. 2002). La distancia de penetración de los efectos del
viario en distintas fronteras ecológicas varía en función de factores como
la altitud, orientación y relieve, la geometría del borde, y la hora del día y
la estación (Miller et al. 1996, Saunders et al. 1999). Así, en el Hemisferio
Norte, los bordes orientados al sur sufren una mayor penetración de la luz
y calor, y mayores pérdidas homeostáticas hacia el interior. En nuestro
caso, estos factores de variación fueron controlados con el fin de limitar
efectos no deseados sobre el gradiente microclimático atribuible a las ca-
rreteras. Para ello, los muestreos fueron realizados en similares condicio-
nes meteorológicas y topográficas.

En los bosques canarios hemos encontrado que los bordes viarios son
franjas dinámicas donde se producen intensos y cortos gradientes de
temperatura, luz incidente, humedad del mantillo, y factores estructura-
les relacionados como la cobertura y la altura del dosel arbóreo (ver si-
guiente apartado). La uniformidad en el microclima tiende a ser mayor a
medida que se progresa desde la proximidad de la vía hacia el interior de
la matriz forestal, más estable y predecible. En la tabla 1 se ilustra el al-
cance de algunos cambios físicos y estructurales inducidos por las carre-
teras en la laurisilva y el pinar canario.

La temperatura del suelo sufrió una disminución de casi 11°C entre el
borde viario y el interior en laurisilva, y de 5°C en pinar (Fig. 3). Por el con-
trario, independientemente de la distancia al borde, por encima del estra-
to edáfico, la temperatura del mantillo y de la columna de aire fluctúan
con menor brusquedad, especialmente en el mantillo de laurisilva (varia-
ción ~2°C) y las capas bajas de aire en el pinar (≤1°C). Por otro lado, el des-
censo en la cantidad de luz recibida por el suelo entre borde e interior es
mucho más acusado en la laurisilva que en el pinar (Fig. 4). En promedio,
la radiación que alcanza el sotobosque en el interior de la laurisilva es
sólo un 4,2% de la que incide directamente sobre la carretera expuesta
(sin bóveda superior): hasta casi un 96% es filtrado por la bóveda más los
estratos subarbóreos en una zona interior bien conservada. En contraste,
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en el pinar sólo resulta tamizado en torno a un 30% de la luz incidente en
el interior del bosque (un 70% de la radiación alcanza el suelo).

Tabla 1
Alcance estimado de las zonas de influencia térmica, lumínica e hídrica

y cambios en rasgos estructurales a partir de carreteras1

en pinar y laurisilva

Bosque

Laurisilva Corredor 1 3 6 10 20 40 60 100

Temperatura (°C)
Suelo (5 cm prof.)
Mantillo
Aire (5 cm)
Aire (1,3 m)

Luz (Klux)
Humedad del mantillo (% peso)
Profundidad del mantillo (cm)
Altura de la bóveda (m)
Cobertura de la bóveda (%)

Pinar
Temperatura (°C)
Suelo (5 cm prof.)
Mantillo
Aire (5 cm)
Aire (1,3 m)

Luz (Klux)
Humedad del mantillo (% peso)
Profundidad del mantillo (cm)
Altura de la bóveda (m)
Cobertura de la bóveda (%)

1 Se muestran las distancias (gris, en metros) a las que se observaron contrastes significati-
vos respecto al centro de la calzada (–3 m), salvo mantillo (1 m).

La distinta densidad de la bóveda en ambos ecosistemas es el principal
determinante local de las variaciones extremas en temperatura, lumino-
sidad y humedad del suelo, el mantillo y el aire (Höllermann 1981, Aschan
et al. 1994).

La brusquedad del cambio global entre la carretera y el interior parece
ser mayor en la laurisilva, donde la zona de transición microclimática es
más breve y definida, que en el pinar canario (Tabla 1, Figs. 3-5). En el pi-
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Figura 3
Gradiente de temperatura entre borde viario e interior forestal en varios estratos,

comparando carretera asfaltada y pista (medias ± 1 ET). Distancias negativas:
dentro del corredor
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Figura 4
Gradiente de incidencia lumínica (medias ± 1ET) entre borde viario

e interior forestal
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Figura 5
Gradiente en contenido en humedad del mantillo (medias ± 1 ET)

entre borde viario e interior forestal
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nar, la menor densidad y mayor altura del dosel, mayor insolación, con-
traste térmico diario y menor humedad respecto a la laurisilva, son rasgos
que implican una mayor homogeneidad ambiental en toda la matriz fo-
restal. Los efectos esbozados aquí representan un patrón promedio de la
influencia del microclima creado por las carreteras, dado que los registros
pueden variar ampliamente con los extremos meteorológicos. Los días
nublados o húmedos en pleno invierno minimizan la intensidad y la pe-
netración de los efectos dado que disminuyen la diferencia neta entre in-
terior y borde (Höllermann 1981, Aschan et al. 1994). La intensidad y fre-
cuencia de los alisios en verano cumplen un papel similar en la laurisilva.
Por otra parte, el microclima de los dos ecosistemas estudiados es clara-
mente función de tamices ambientales potentes relacionados con la oro-
grafía, como altitud y orientación (Fernández Palacios & de Nicolás 1995).
Además, la cobertura de la bóveda varía con la anchura del corredor y su
orientación, lo que repercute en la cantidad de radiación incidente, la
temperatura y la humedad del sustrato. Todos estos factores determina-
rían en gran medida la respuesta de cada ecosistema a la influencia de la
carretera. El estudio de estas interacciones en carreteras en fase de fun-
cionamiento y de construcción depararía útiles conclusiones sobre el ma-
nejo y la conservación forestal en el entorno viario insular.

Efectos de borde viario sobre la vegetación en la laurisilva y el pinar

La frontera bosque-carretera ostenta una estructura, composición y di-
versidad de especies vegetales muy diferente del interior del bosque. El
microclima y la estructura de la vegetación interactúan conformando un
hábitat particular, dado que los cambios en dicha arquitectura conllevan
alteraciones físicas y viceversa (Olander et al.1998, Goosem & Turton 2000)
Por otro lado, las alteraciones en estructura y composición repercuten en
la invasibilidad del ecosistema por plantas y animales exóticos, tanto en
el sentido transversal (efecto de borde) como longitudinal (efecto de co-
rredor de dispersión) a la infraestructura. ¿Cuáles son los rasgos y la am-
plitud de esta franja marginal en cuanto a los cambios percibidos en la
vegetación forestal? Aquí indagamos en tres tipos de alteraciones que se
transmiten a la masa forestal en la laurisilva y el pinar, debidas a la pre-
sencia del borde viario: composicionales, estructurales y funcionales.

Cambios en composición y riqueza de especies

En contraste con el interior de la matriz forestal, el margen viario (en
los primeros 5 m desde el borde) es rico en especies herbáceas y arbusti-
vas nativas y exóticas, tanto en laurisilva como en pinar. Por término me-
dio, hemos encontrado tres veces más especies (arbóreas y no arbóreas)
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en el borde viario que a 90 metros del mismo en laurisilva, aunque la dife-
rencia es menor en el pinar (Fig. 6).

La riqueza de especies arbóreas permanece relativamente constante
entre borde e interior en la laurisilva (Fig. 6). En los márgenes de pistas y
carreteras de laurisilva dominan los árboles intolerantes a la sombra,
como el brezo (Erica arborea), el tejo (E. platycodon), y la faya (Myrica faya).

Figura 6
Efecto de borde viario en la riqueza específica vegetal global y arbórea

(medias + 1ET)
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Algunas especies tolerantes a la sombra (laurel, Laurus azorica, hija, Prunus
lusitanica y follao, Viburnum rigidum) dominan en el interior del bosque,
aunque se encuentran también presentes en los márgenes. Dado que la
mayoría de las especies arbóreas dominantes se encuentran a todo lo lar-
go del gradiente borde-interior, no parece darse tanto un reemplazamien-
to intenso de especies como una merma de la riqueza florística a costa de
los componentes de los estratos bajos, en la progresión hacia zonas del in-
terior.

La variación apreciable en la riqueza vegetal global entre borde e inte-
rior es menor en el pinar canario. Sin embargo, los patrones de vegetación
son distintos entre los pinares a sotavento, secos y con sotobosque arbus-
tivo, y los situados a barlovento, más húmedos y ricos en especies, por la
presencia de un sotobosque arbustivo o arbóreo, con especies propias del
monteverde, como faya y brezo. Todo ello se traduce en mayor uniformi-
dad en la distribución de la riqueza en el sentido borde de corredor-inte-
rior del pinar respecto a la laurisilva.

Unas pocas especies herbáceas no nativas naturalizadas en la laurisil-
va (Ageratina adenophora, Galium aparine y Oxalis pes-caprae) y en pinar (Ga-
lium parisine y O. pes-caprae) componen respectivamente un 8,8 y un 7,7%
de la comunidad estudiada. Todas ellas se vieron confinadas al estricto
margen del corredor (0-5 m) en la laurisilva, mientras que penetran dis-
tancias mayores bajo la bóveda del pinar. La baja proporción de especies
alóctonas encontrada en este caso, es con toda probabilidad irreal si se
traslada a toda la masa forestal regional. Observaciones puntuales al
margen de este trabajo alertan de una presencia creciente de especies
exóticas, especialmente en la laurisilva, que explotan el corredor viario
como vía de dispersión principal (por citar sólo algunas, Stipa neesiana, Lo-
nicera japonica, y los géneros Conyza, Cyperus o Crocosmia). Algunos taxones
tolerantes a la sombra manifiestan potencial invasor y algunos llegan a
colonizar zonas bajo densa bóveda arbórea alejadas del corredor (p.e. Tra-
descantia fluminensis, Hydrangea macrophylla, Zantedeschia aethiopica). El ries-
go para la integridad de estos bosques insulares es alto y merece atención
urgente para la conservación de los ecosistemas insulares. Algunas de las
cuestiones relevantes son ¿qué grado de invasibilidad, asociada a la pre-
sencia viaria, detentan los ecosistemas forestales insulares? ¿En qué me-
dida afectan las perturbaciones asociadas a la presencia viaria y la varia-
ción en rasgos físicos, estructura de la vegetación y fenómenos de
competencia —p.e. interacciones alelopáticas (O. Socas & P. Dittrich, com.
pers.)— en el establecimiento de especies invasoras? La identificación
temprana de potenciales invasores desde, y a lo largo de, el corredor viario
podría prevenir enormes costes ecológicos y económicos.

193

CONSECUENCIAS DE LA FRAGMENTACIÓN VIARIA



Cambios estructurales

En la laurisilva hemos percibido como efecto más destacado un gra-
diente estructural de aumento brusco de la densidad y vitalidad (estima-
da por el número de individuos vivos y muertos), y disminución del diá-
metro arbóreo (diámetro a la altura del pecho, DAP, Fig. 7) en los primeros
5-10 metros desde el borde. Algunas diferencias pueden persistir aún a
distancias intermedias (p.e. bosques riparios en Norteamérica, Harper &
MacDonald 2002). En nuestro estudio, estos cambios se pueden interpre-
tar en función de la mayor riqueza específica y densidad vegetativa, y me-
nor área basal, proporción de árboles muertos y producción de necromasa
en la proximidad de la vía frente al interior.

El dosel forestal reduce notoriamente la radiación global incidente y
así la fracción fotosintéticamente activa (Stoutesdijk & Barkman 1992). La
densidad de la bóveda determina de este modo la presencia, en un estre-
cho margen (unos 3-5 metros de anchura en bordes abruptos de carrete-
ras de laurisilva), de plantas dependientes de la luz (Matlack 1994). El gra-
diente borde-interior en la vegetación, en consonancia con los cambios
microclimáticos del apartado anterior, se produce dentro de un breve in-
tervalo horizontal (0-10 m). La densidad y altura de la bóveda arbórea
condicionan la estructura de los fragmentos de bosque divididos por ca-
rreteras. Las condiciones de interior, definidas por una cobertura media
del dosel de 90-95% en laurisilva y de 80-85% en el pinar, se alcanzan a
partir de unos 3 y 6 m respectivamente (Fig. 8).

La estructura vegetal es esencialmente distinta en la zona de contacto
con la vía, aunque cambios aleatorios, debidos a la heterogeneidad inter-
na del bosque pueden determinar variación a distancias mayores de la vía
(Arévalo & Fernández-Palacios 1998). En el pinar el efecto de borde es me-
nos patente, sugiriendo la presencia de otros controles sobre la vegetación
más determinantes que la presencia viaria.
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Figura 7
Efecto de borde viario sobre el diámetro (a la altura del pecho, DAP)
de los árboles (sólo Pinus canariensis en pinar) y densidad de árboles
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Cambios funcionales: deposición de necromasa

La necromasa aérea (frutos, hojas y ramas) más la subterránea (raíces)
componen el principal aporte anual de materia orgánica al suelo (Vitou-
sek 1984). La estima de la producción primaria neta (PPN) aérea a través
de la medición del desfronde es apropiada: en estos bosques insulares no
hay grandes herbívoros, por lo que la materia orgánica procesada por los
fitófagos es despreciable frente a la necromasa que será sustrato de la
biota epiedáfica detritívora o de los descomponedores (Fernández-Pala-
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Figura 8
Efecto de borde viario sobre la cobertura y la altura del dosel arbóreo

(medias ± 1ET)
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cios et al. 1992). El máximo de necromasa depuesta en el pinar dobló al de
la laurisilva, de forma consistente con el patrón de la biomasa observado
en los dos bosques (laurisilva: 27,96 kg/m2; pinar: 47,75 kg/m2; Fernández-
Palacios et al. 1992). La cantidad total de necromasa recogida en el borde
viario de laurisilva es aproximadamente la mitad que en el interior, espe-
cialmente para la fracción fotosintética (hojas) (Fig. 9). En cambio, no se
han detectado diferencias apreciables en el pinar, por lo que una vez más
la pauta en el pinar es más difusa espacialmente.

La menor PPN registrada en los primeros metros del borde del bosque
podría atribuirse a la existencia de perturbaciones continuadas, como las
labores de mantenimiento de los bordes de carreteras. Éstas podrían obli-
gar a destinar una mayor parte de la energía a reponer las pérdidas oca-
sionadas por la sustracción de partes aéreas, haciendo que parte de la bio-
masa producida deje de convertirse en necromasa contra la tendencia
general (Didham 1998). Si se relaciona la baja captación de mantillo en el
borde con la mayor densidad arbórea y riqueza específica total, concreta-
mente en la laurisilva, se puede hipotetizar una competencia por los re-
cursos disponibles entre las especies (Lovejoy et al. 1986, Matlack 1993).
Tal competencia contribuiría a disminuir la capacidad de producción de
los árboles del borde, siendo un factor adicional de estrés junto a otras
condiciones ambientales agresivas (van der Maarel 1990). La perturbación
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Figura 9
Variación en la producción de necromasa por fracciones entre borde

viario e interior forestal (medias ± 1ET)
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en la tasa de desfronde por un efecto de borde viario puede tener conse-
cuencias para la fauna asociada a este medio. A continuación describire-
mos las alteraciones causadas por estos bordes en la fauna del mantillo
en laurisilva y pinar.

Efectos de borde viario sobre los invertebrados forestales

En este apartado se describen algunas respuestas a la proximidad via-
ria en los invertebrados del mantillo de dos bosques insulares como la
laurisilva y el pinar. ¿Genera la cercanía viaria un efecto de borde en la
abundancia, riqueza, diversidad o composición de los invertebrados del
mantillo? Tradicionalmente se ha dedicado más atención a los efectos del
impacto viario sobre componentes conspicuos como muchos vertebrados
y plantas (Forman & Alexander 1998, Forman & Deblinger 2000), que so-
bre otros menos llamativos como los invertebrados del suelo (Spellerberg
1998, Haskell 2000). Los artrópodos del suelo son excelentes indicadores
del grado de conservación de los ecosistemas atravesados por carreteras a
cualquier escala (Crist & Ahern 1999, Hilty & Merenlender 2000). Como re-
curso no renovable, el hábitat edáfico mantiene una alta biodiversidad fi-
lética y taxonómica, la mayoría de los invertebrados terrestres viven en el
suelo en alguna fase de su ciclo vital, y entre 60 y 90% de la producción
primaria terrestre es procesada allí (Giller 1996, Didham 1998). El pequeño
tamaño, pequeña biomasa individual y, en general, bajo poder de disper-
sión de los invertebrados del suelo favorece distribuciones restringidas, y
mayor partición de nichos espaciales que en los vertebrados, todo lo cual
favorece altas diversidades (Giller 1996). Tal conjunto de rasgos convierte
a los invertebrados del suelo en indicadores muy precisos de procesos de
división del hábitat a pequeña y gran escala (p.e. Didham et al. 1998, Hans-
son 2000, Haskell 2000, Kotze & O’Hara 2003).

Hemos analizado los cambios en el gradiente borde de carretera-inte-
rior, utilizando simultáneamente una aproximación comunitaria y a esca-
la de las especies (o en su defecto, morfoespecies, Oliver & Beattie 1996) de
invertebrados del mantillo. En laurisilva se identificaron, al mínimo nivel
taxonómico posible, 15.060 individuos, arrojando 342 morfoespecies en 30
órdenes (n = 228 muestras de mantillo, 31 transectos borde-interior). En el
pinar se determinaron 764 individuos (126 morfoespecies en 24 órdenes, n
= 160 muestras, 20 transectos). Los resultados en laurisilva y pinar revelan
claros efectos de borde viario en la composición, abundancia y diversidad
en la comunidad y las especies, que se expresan como un gradiente brus-
co entre el margen y la matriz, en el que aumenta rápidamente la riqueza
y diversidad (Fig. 10). Se ha detectado una distribución mayoritariamente
unimodal en la fauna a lo largo de dicho gradiente. La tasa máxima de
cambio local en abundancia y riqueza tiene lugar en una estrecha venta-
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na de entre 6 y 10 metros de anchura desde el borde de las carreteras y
pistas.

En otros ecosistemas atravesados por carreteras se han detectado in-
fluencias de borde sobre la composición de la fauna que se propagan dis-
tancias de hasta 100-200 metros (p.e. coleópteros, Didham et al. 1998). La
reducción en riqueza taxonómica en los bordes de laurisilva y pinar re-
cuerda notoriamente a lo hallado por Haskell (2000) en bosques de Norte-
américa. Este autor detectó un incremento en la riqueza de órdenes de in-
vertebrados entre el borde y unos 15 metros hacia el interior. Además,
como en nuestro caso, comprobó la estabilización de la riqueza a partir de
una distancia similar en bosque continuo. Sin embargo, su resultado de
disminución de la abundancia con la cercanía viaria contrasta con el de
este trabajo, donde no se produjo un cambio atribuible a la distancia ni en
pinar ni en laurisilva. Al contrario, la abundancia tendió a aumentar local-
mente cerca del margen viario, si bien con amplios márgenes de variación
en ambos ecosistemas (Fig. 10). Haskell (2000) no encontró un sólo orden
taxonómico cuya abundancia creciera cerca de la carretera. Por tanto, es
vital considerar qué especies y en qué proporciones participan de la abun-
dancia. Por el mismo motivo, es crítico determinar en qué medida la pér-
dida de diversidad global en la proximidad del margen se traduce en un
reemplazamiento de especies (diversidad b) en el gradiente borde-interior,
y evaluar la respuesta particular de las especies implicadas en cada eco-
sistema. Una alta diversidad b es consistente con la predicción de la teoría
del nicho tradicional: una mayor biodiversidad debería resultar en nichos
más reducidos y especializados y mayor grado de partición de recursos
(Giller 1996).

En nuestro caso, la diversidad a de macroinvertebrados se estabiliza a
partir de unos 10 m hacia el interior en laurisilva, mientras que en pinar
no exhibe una pauta clara de variación y no se estabiliza a esta distancia
(Fig. 10). Esta distancia de perturbación se ha mostrado consistente usan-
do los índices convencionales (Fig. 10), mediante rarefacción (Fig. 11), y en
el análisis a escala de especies (Fig. 12). Las curvas de rarefacción (Fig. 11)
permiten visualizar cómo, en laurisilva, la riqueza (número de especies)
crece más rápidamente con la captura de nuevos individuos cerca del bor-
de (distancias de 1-20 metros), que entre 40 y 100 metros hacia el interior.
La mayor riqueza se alcanza a 10 m del borde. En cambio, no se observa
un gradiente claro para la distancia en el pinar cuando se emplea el méto-
do de la rarefacción (Fig. 11).
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Figura 10
Respuestas (medias ± 1 ET) a la proximidad viaria de los descriptores

de la comunidad de macroinvertebrados del mantillo en bosques
de Tenerife. Se muestran los coeficientes de determinación R2

de los modelos univariantes para el efecto de la distancia y significación:
*** p<0,001; ** p<0,01; * p<0,05; ns, no significativo
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Figura 11
Rarefacción de la fauna de invertebrados del mantillo para cada

distancia al borde viario en laurisilva y pinar (explicación en el texto)
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Figura 12
Ejemplos de la diversidad de respuestas específicas a la proximidad del borde
viario en laurisilva (A, B) y pinar (C, D). Las curvas representan funciones de

regresión localmente ponderada (suavizado lineal, Lowess), a partir de un análisis
canónico de correspondencias (CCA) con variables ambientales predictoras (la

variable de abscisa, Respuesta, es adimensional). Selección de taxones de
invertebrados abundantes o frecuentes en los muestreos de mantillo: en el pinar
se muestran representantes de distintos órdenes taxonómicos (C) y la respuesta

del diplópodo introducido dominante O. moreletti (D). Nótese la diferente repuesta
al borde de ésta especie en laurisilva (máxima abundancia,

o respuesta positiva, en los bordes) y pinar (máxima abundancia en el interior,
respuesta negativa al borde)
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Es notable comprobar que, en la laurisilva, la diferencia neta borde-in-
terior en riqueza de especies sea insignificante frente al notable contraste
en diversidad (Fig. 10). Por tanto, a la hora de medir este tipo de perturba-
ciones, puede ser más informativo el grado de recambio de especies que
los índices compuestos de diversidad o la simple riqueza (Haskell 2000,
Didham et al. 1998). La tasa de reemplazamiento de especies (diversidad
b), a lo largo de la transición borde-interior, fue alta en ambos bosques
(Fig. 12), lo que se relaciona con una marcada pérdida de diversidad entre
10 metros del borde y el firme viario. Por tanto, el efecto de borde viario
sobre los invertebrados puede ser infravalorado con distinto grado de gra-
vedad si se consideran niveles taxonómicos superiores a especie (Oliver &
Beattie 1996).

En estos bosques insulares destaca la dominancia numérica de la co-
munidad por parte de pocas especies introducidas de gran valencia ecoló-
gica, como los diplópodos Ommatoiulus moreletti y especies de Brachydes-
mus. Los efectos de borde medidos a escala de la comunidad pueden
entonces depender fuertemente del comportamiento exhibido por pocas
especies generalistas dominantes como estas. Algunos taxones pueden
mostrar patrones de respuesta distintos en función del ecosistema anali-
zado. Así, por ejemplo, O. moreletti exhibe pautas de variación en abundan-
cia muy distintas en el gradiente borde-interior entre laurisilva y pinar
(Fig. 12). Las respuestas de otras especies, posibles indicadores de interés
conservacionista que posean requerimientos estrictos de hábitat no per-
turbado, podrían ser soslayadas en una evaluación a escala supraespecí-
fica.

En conclusión, la fragmentación viaria provoca en ambos bosques un
efecto de borde cuyos principales efectos son: 1) incremento de las diver-
sidades a y b, debido éste último a un rápido reemplazamiento de espe-
cies en el gradiente borde-interior, especialmente en los primeros diez
metros de bosque; 2) aumento de la abundancia a favor de unas pocas es-
pecies introducidas y nativas generalistas, con un aumento concomitante
de la dominancia y disminución de la diversidad en el borde; 3) el alcance
de la variación en abundancia, riqueza y diversidad a de invertebrados
coincide bastante bien con las zonas de influencia térmica y lumínica del
corredor, y con la franja donde se da el mayor contraste en la vegetación,
aspectos descritos en apartados anteriores. Esta franja de afección viaria
resulta de enorme interés por cuanto aquí se dan las mayores tasas de
cambio composicional y de abundancia de invertebrados del mantillo, há-
bitat crítico en la preservación de la integridad de los restos forestales.
Respecto a las escasas, pero sobreabundantes, especies invasoras detecta-
das, debería determinarse si están implicadas en fenómenos de compe-
tencia o desplazamiento de especies nativas que coexisten en los bosques
canarios, y sus respuestas a la red viaria.
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Carreteras y avifauna de los bosques canarios

Probablemente, las aves son los organismos que más atención han re-
cibido en el estudio de los impactos viarios y del efecto de borde. Entre
otros efectos, la fragmentación en general induce elevadas tasas de nido-
parasitismo, depredación de nidos, competencia con especies foráneas o
nativas, y distorsiones en la movilidad y comportamiento trófico (Wilcove
1985, Yahner 1988, Bierregaard 1990). Las aves de bosques fragmentados
por carreteras sufren también la reducción, subdivisión y pérdida de cali-
dad de los hábitats de cría, procesos que conducen a una pérdida de efec-
tivos poblacionales para aquellas especies dependientes de ambiente fo-
restal extenso y bien preservado (Canaday 1996, Ortega & Capen 1999,
Forman & Deblinger 2000). Se ha señalado que incluso vías forestales re-
lativamente estrechas reducen acumulativamente la abundancia de las
aves propias de interior (Rich et al. 1994).

La fragilidad de las poblaciones de aves ante los efectos de borde de las
carreteras dependerá de su complejidad taxonómica y funcional, aspectos
que varían geográfica y temporalmente (Ricklefs 1989, Willson et al. 1994,
Báldi 1996, Tellería & Santos 1998, Nour et al. 1999). Así, los nichos ecoló-
gicos de las aves son más numerosos y más finamente segregados en la
pluvisilva tropical que en los bosques templados mediterráneos (Wilcove
et al.1986, Kikkawa 1988).

Los bosques subtropicales canarios son biogeográficamente interme-
dios entre las comunidades tropicales y las templadas, y albergan avifau-
nas en parte exclusivas y en parte compartidas con los ecosistemas conti-
nentales del Paleártico. ¿Es esta avifauna sensible a efectos de borde de
las carreteras forestales? ¿En qué medida? En virtud de su insularidad, y
por contraste con las comunidades continentales, la ornitofauna de los
bosques canarios se caracteriza por: 1) escaso número de especies, 2) alta
endemicidad, 3) alta densidad poblacional (compensación de densidades),
4) gran estabilidad anual de la abundancia, 5) reducciones notorias en el
tamaño de la puesta (Wright 1980, Báez 1992, Valido & Delgado 1996, Mar-
tín & Lorenzo 2001), rasgos todos que pueden determinar, en gran medida,
las respuestas comunitarias a la fragmentación viaria.

Tomando como caso de estudio el bosque de laurisilva de Tenerife, la
estructura de la comunidad ornítica (véase Tabla 2 para la composición y
abundancias relativas por especie) no revela un gran contraste entre el
bosque lindante con carreteras y el interior (Fig. 13, Tabla 3). Antes bien, se
percibe una tendencia moderada hacia mayor densidad, diversidad, rique-
za y uniformidad comunitaria en la proximidad viaria (Fig. 13). Mientras
los paseriformes parecen mostrar densidades algo mayores cerca de la ca-
rreteras, la Paloma Turqué (Columba bollii), ave frugívora endémica con de-

204

JUAN DOMINGO DELGADO ET AL.



pendencia forestal más estricta, exhibe densidades sensiblemente mayo-
res en el interior (Tabla 3).

Se ha evaluado, como un probable factor causal de esta perturbación
en la densidad de palomas cerca de la infraestructura viaria, la intensidad
y el ruido del tráfico motorizado (Fig. 14). En nuestro estudio, la intensidad
de tráfico media en tramos estrechos de carretera forestal (laurisilva) fue
de unos ~1.229 coches/día. La presión sonora del tráfico es bastante eleva-
da en muchos sectores de vía y se alcanzan valores máximos (de hasta 90
decibelios [dBA]) incluso en los segmentos de carretera más remotos.
Como resultado más notable, los niveles de ruido se asocian negativa-
mente a la densidad de las dos aves más netamente forestales censadas
en la laurisilva, R. regulus y C. bollii, aunque la respuesta negativa de ésta
última es más clara (Tabla 4).

Tabla 2
Densidad (aves/10 ha, media ± 1 DT) y frecuencia de especies (n.º de subunidades
de 0,5 ha en que aparecen; n = 185, 3 réplicas; total = 555 muestras) y abundancia

relativa respecto al total de la comunidad (%). * especies registradas sólo
en los bordes

Especies Densidad Frecuencia %

Regulus regulus 29,9 ± 23,79 374 27,21
Phylloscopus canariensis 28,4 ± 21,89 391 25,80

Turdus merula 12,5 ±16,69 223 11,37
Fringilla coelebs 10 ± 17,47 161 9,13
Columba bollii 8,93 ± 19,26 132 8,12

Erithacus rubecula 8,49 ± 12,46 181 7,72
Parus caeruleus 8,29 ± 14,39 152 7,54
Serinus canarius 2,34 ± 9,01 38 2,13
Sylvia atricapilla 0,44 ± 2,93 11 0,40

Streptopelia turtur 0,28 ± 2,66 6 0,25
Carduelis chloris* 0,16 ± 2,18 3 0,14

Carduelis carduelis* 0,12 ± 1,54 3 0,11
Sylvia melanocephala 0,08 ± 1,259 2 0,07
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Figura 13
Descriptores de la comunidad de aves de laurisilva en bordes viarios

e interior del bosque (medias + 1 ET) y tests de las comparaciones
(U de Mann-Whitney y significación); ns = no significativo

Tabla 3
Densidades medias (± 1 DT) de las especies de aves dominantes en la época

reproductora en bordes de carretera asfaltada e interior de la laurisilva
de Tenerife; n: número de subunidades de censo

(superficie = 0,5 ha, longitud = 100 m; anchura = 50 m, 3 réplicas
por unidad de censo)

Borde Interior
Especies (n = 339) (n = 216)

Columba bollii 0,3 ± 0,8 0,7 ± 1,2
Erithacus rubecula 0,44 ± 0,6 0,40 ± 0,7

Fringilla coelebs 0,59 ± 1 0,35 ± 0,6
Parus caeruleus 0,42 ± 0,7 0,41 ± 0,7

Phylloscopus canariensis 1,5 ± 1,0 1,28 ± 1,2
Regulus regulus 1,54 ± 1,2 1,42 ± 1,2
Serinus canarius 0,14 ± 0,5 0,07 ± 0,3
Turdus merula 0,65 ± 0,9 0,58 ± 0,8
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Figura 14
Variación en los niveles de ruido [dB(A)] del tráfico motorizado entre borde viario

e interior de la laurisilva. Los diagramas de caja muestran la mediana
(línea horizontal), cuartiles, errores típicos, valores extremos (o)

y atípicos (*)

Tabla 4
Correlaciones de Spearman (rs) entre el aforo (vehículos/h), nivel de ruido máximo

[dB(A)] y la densidad de las aves más frecuentes en laurisilva.
La correlación con el ruido sólo se calculó para las aves en el borde.

* p<0,05; ** p<0,01; *** p<0,001; ns: no significativo

rs rs
Especies (vehículos/h) dB(A)

Columba bollii –0,730*** –0,278**
Regulus regulus –0,025 ns –0,037 ns

Erithacus rubecula –0,115 ns –0,139 ns
Parus caeruleus –0,038 ns –0,294**
Serinus canarius –0,137 ns –0,272**
Fringilla coelebs –0,209 ns –0,086 ns

Phylloscopus canariensis –0,078 ns –0,105 ns
Turdus merula –0,034 ns –0,148 ns

Densidad total (aves/10 ha) –0,156 ns –0,062 ns
Riqueza (n.º de especies) –0,065 ns –0,102 ns

Diversidad (H’) –0,168 ns –0,023 ns
Equitatividad (E) –0,194 ns –0,036 ns
Dominancia (D) –0,152 ns –0,042 ns
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Por otra parte, el 91% de la comunidad ornítica se compone de paseri-
formes, con sólo 2 especies insectívoras (Phylloscopus canariensis y Regulus
regulus) formando tanto como el 50% de la densidad global (Tabla 2). Evi-
dentemente, hay un escaso equirreparto en esta comunidad insular en
contraste con sus análogos continentales. Además, éstas y otras aves
abundantes en la laurisilva (p.e. Parus caeruleus, Turdus merula, Fringilla coe-
lebs, Erithacus rubecula) muestran respuestas moderadamente positivas, lo
que ocurre también en distinta medida para especies no forestales como
el canario (Serinus canarius).

Estos resultados son, en general, consistentes con la hipótesis del enri-
quecimiento y aumento de la densidad de la avifauna en las zonas de
contacto entre ecosistemas (De Graaf 1992). Blair (1996) encontró que las
especies nativas susceptibles eran menos frecuentes y abundantes hacia
las zonas con mayor densidad viaria y uso humano; sin embargo, la rique-
za, diversidad y biomasa global creció en los niveles intermedios de per-
turbación. La avifauna de laurisilva puede ejemplificar una situación aná-
loga. Muchas de las especies compartidas entre localidades del Paleártico
y las islas se comportan respecto al hábitat de modo consistente con esta
tendencia (Carrascal 1987, Meunier et al. 1999). En la Península Ibérica, por
ejemplo, la proximidad de carreteras y autopistas a fragmentos de pinar
rodeados de matriz agrícola, desfavorece a las aves de interior, mientras
que las especies ubiquistas mostraron respuestas positivas (Brotons & He-
rrando 2001).

En los ecosistemas templados mediterráneos la influencia humana es
secular, la fragmentación natural y artificial es intensa y el paisaje hetero-
géneo (Santos & Tellería 1998, Burel & Baudry 2002), lo que promovería a
las especies de amplia valencia ecológica y afines a los márgenes. Bajo
esta óptica se pueden plantear estos factores, como influyentes en la res-
puesta global a los bordes viarios en laurisilva: a) efectos de la insulari-
dad: comunidad pobre en especies, aumento de la densidad media por es-
pecie para compensar el vacío competitivo, y expansión del nicho (Blondel
et al.1988); la pobreza en especies de la comunidad y la expansión del ni-
cho han sido sugeridos por otros estudios (Carrascal 1987, Carrascal et al.
1992, Valido & Delgado 1996). Estos procesos, no ligados a la fragmenta-
ción, pueden dotar de ventajas adaptativas de partida ante la presencia de
bordes viarios a muchas especies de laurisilva; b) superior disponibilidad
de hábitats marginales, coincidentemente con c) alto porcentaje de espe-
cies afines por hábitats marginales (Báldi 1996, Brotons & Herrando 2001);
d) alta conectividad general de las manchas de bosque remanentes y alta
relación área de matriz forestal/carretera.

Del examen de los trabajos citados en Báldi (1996: p. 165) sobre bordes
antropógenos de la zona templada continental, se desprende que un 30-
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75% (media~60%) de las especies es indiferente a los bordes, un 34% con-
sistió en especies de borde y sólo un 10% fueron especies de interior. La
respuesta general de la avifauna de laurisilva, bosque insular templado
en la transición con la zona tropical, se aviene en general a ese patrón
geográfico. En nuestro estudio de la laurisilva, si se comparan las densi-
dades medias generales, de 13 especies, 12 (~92%) muestran indiferencia o
aún apetencia por los bordes viarios. Este resultado no contradice la per-
cepción de que hay una mayoría de especies afines a los hábitats de borde
en la zona templada: la mayoría de especies de paseriformes sería ubi-
quista con amplios límites de tolerancia a la presencia de carreteras es-
trechas en el bosque.

En especies generalistas como T. merula, F. coelebs y E. rubecula la estruc-
tura del hábitat tiene también influencia sobre la actividad trófica. F. coe-
lebs es versátil en el uso del hábitat en función de los recursos disponibles
entre distintos bosques canarios (Carrascal et al. 1992, Valido et al. 1994).
En este pinzón, el mayor uso del suelo en el borde se explica por su carác-
ter granívoro e insectívoro (Carrascal 1987), recursos que puede explotar
eficientemente cerca de las carreteras. E. rubecula explota Viburnum rigi-
dum con preferencia sobre otras plantas con frutos carnosos (Herrera
1995, Valido & Delgado 1996, Delgado 2002). Esta planta exhibe mayores
cosechas en claros dentro del bosque y bordes forestales, lo que concuer-
da con el patrón de selección de hábitat mostrado por éste pájaro disper-
sor, que forrajea preferentemente en parches de vegetación abierta, baja y
de sotobosque denso (Delgado 2002), condiciones que con frecuencia se
dan en los márgenes viarios.

La reducción del suministro de alimento en los bordes de ecosistemas
fragmentados se ha considerado típicamente una amenaza para las po-
blaciones de aves (Robinson 1998). No obstante, ésta hipótesis ha sido ra-
ramente evaluada (Burke & Nol 1998). Aunque no hemos estimado aún la
diferencia en disponibilidad de alimento en los bordes respecto al interior
forestal, como se muestra más arriba (Figs. 10-12) se produce un máximo
en abundancia de macroinvertebrados del mantillo junto a las carreteras.
Aves como el mirlo invierten tiempo en el suelo de bordes de pistas y as-
falto, donde depredan principalmente miriápodos (milpiés Ommatoiulus
moreletti) y otros artrópodos, lombrices de tierra (Delgado & Valido 1998).
O. moreletti y las lombrices de tierra suponen el componente animal ma-
yoritario en la dieta de T. merula en la laurisilva. Estos invertebrados, en
gran parte introducidos, suponen un porcentaje alto de la fauna presente
en los bordes disponible como alimento. Los invertebrados son un recurso
crítico durante la cría para especies que forrajean en este sustrato (Turdus,
Fringilla, Columba, Erithacus, Streptopelia). Esta abundancia diferencial a lo
largo de los márgenes podría representar un recurso predecible influyente
en algunas especies orníticas que sería consistente con una leve tenden-
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cia al aumento de la densidad ornítica en el margen viario. Al mismo
tiempo, esto contrasta con lo observado en otros ecosistemas, donde la re-
ducción en disponibilidad de invertebrados en los márgenes de los frag-
mentos es la norma (Burke & Nol 1998, Robinson 1998, Haskell 2000).

Efectos de borde viarios y vertebrados invasores:
el caso de las ratas en los bosques canarios

Uno de los impactos más preocupantes de las carreteras es la creación
de hábitats y conductos para un amplio elenco de especies invasoras
(Bennet 1991, Saunders et al. 1991). Muchas de estas especies son depreda-
dores oportunistas que dañan severamente el hábitat remanente, a me-
nudo en función de la distancia al borde de la carretera (Bennet 1991). La
hipótesis de que la tasa de depredación es significativamente superior a lo
largo de la frontera de un hábitat ha sido puesta a prueba, con resultados
muy heterogéneos, en diversos bosques y otros ecosistemas continentales
(Yahner 1988, Hartley & Hunter 1998, Lahti 2000). La simplicidad relativa
(pobreza o ausencia de depredadores nativos —especialmente mamífe-
ros—) y la alta fragilidad propia de los ecosistemas insulares los hace es-
pecialmente susceptibles a las invasiones, inducidas en gran medida por
la fragmentación (Whittaker 1998, D’Antonio & Dudley 1995). A pesar de
ello, poco se sabe de los posibles efectos de las carreteras sobre las espe-
cies invasoras en islas. En la isla de Tenerife hemos estudiado los patrones
de forrajeo de un mamífero introducido, la rata negra (Rattus rattus), en re-
lación al borde viario en la laurisilva y el pinar.

Efecto de borde viario en la actividad depredadora de Rattus rattus

Ambos bosques insulares están colonizados por R. rattus y no albergan
actualmente especies nativas de roedores. Podemos esperar que la misma
especie invasora muestre patrones de comportamiento distintos en res-
puesta a las carreteras, y a sus preferencias de hábitat, entre distintos
ecosistemas en los que es común a escalas local (dentro de cada bosque) y
de paisaje (entre bosques) (Donovan et al. 1997, Hernández et al. 1999, Del-
gado 2000, 2002). Comparando la remoción de cebos en exclusiones a dis-
tancias variables del borde de las carreteras, hemos encontrado un gra-
diente decreciente en la intensidad de depredación de las ratas desde los
bordes de las carreteras hacia el interior forestal en el suelo de ambos
bosques (Fig. 15; Delgado et al. 2001a). El efecto de borde sobre dicha acti-
vidad está influido por la topografía del bosque: la actividad de los roedo-
res varía en función de la estructura del bosque (Price & Jenkins 1986,
Myster & Pickett 1993), que a su vez está condicionada por restricciones
inherentes a la heterogeneidad topográfica del mismo (Miller et al. 1996).
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Los ensayos de depredación de cebos por ratas revelan que: a) en tér-
minos de encuentro y consumo de cebos, las ratas muestran mayor inten-
sidad de forrajeo en la laurisilva que en el pinar (Fig. 15); b) dentro de cada
ecosistema existe una gran variación espacial en su actividad depredado-
ra, considerando tanto la proximidad a la carretera como la topografía del
paisaje forestal (Fig. 16); el efecto de borde viario sobre la búsqueda de ali-
mento fue más acusado en la laurisilva que en el pinar (Fig. 15); c) la inte-
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Figura 15
Funciones de supervivencia acumuladas (tiempo, t en días) de los cebos

depredados por ratas en laurisilva y pinar, en función de la distancia
al borde de la carretera
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Figura 16
Comparación de las curvas de supervivencia para los cebos depredados por ratas

según aspecto topográfico en laurisilva y pinar (sólo 2 categorías en pinar).
Se fijó el efecto de la distancia a la carretera en cada caso
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racción entre el efecto de borde de las carreteras y la topografía afecta al
comportamiento de búsqueda de alimento de las ratas más claramente
en laurisilva (Fig. 15). A la vista de lo expuesto aquí, cabe preguntarse si
las ratas suponen un mayor riesgo como depredadores en los bordes fren-
te a situaciones más hacia el interior del bosque. En el apartado siguiente
exploramos otro aspecto de la relación entre estos vertebrados invasores y
las carreteras forestales: su potencial como depredadores de nidos de
aves.

Efectos del borde viario y la perturbación del hábitat en la depredación de nidos
por ratas en la laurisilva

Se han comprobado numerosos efectos negativos de depredadores ex-
traños sobre especies y ecosistemas insulares. Los depredadores no nati-
vos han provocado la extinción o disminución de poblaciones de especies
endémicas de aves, reptiles, pequeños mamíferos e invertebrados, con es-
casa o nula capacidad de recuperación ante la agresividad invasora (Stone
& Loope 1987, Hooker & Innes 1995). La red viaria crea corredores artifi-
ciales que facilitan la eventual invasión y generalización de estos impac-
tos (Getz et al. 1978, Vermeulen & Opdam 1995). Los cambios en la superfi-
cie forestal, estructura de la vegetación y disponibilidad de comida
alteran la abundancia y comportamiento de los depredadores nativos y
exóticos cerca de las carreteras y otros bordes (p.e. Adams & Geis 1983, Ar-
nold & Weeldenburg 1990, May & Norton 1996). En las comunidades de
aves continentales afectadas por la fragmentación existe siempre un con-
junto de especies cuya densidad y diversidad decrece según merma el
área del fragmento y crece el perímetro de los bordes inducidos. Una ex-
plicación frecuente es la elevada tasa de depredación de nidos junto a los
bordes (Rich et al. 1994).

Las revisiones sobre el efecto de borde en la depredación de nidos dela-
tan una mayoría de estudios efectuados en el continente en transiciones
entre bosques tropicales y templados y paisajes agrícolas o pastos (p.e. Pa-
ton 1994, Andrén 1995, Hartley & Hunter 1998, Söderström 1999, Lahti
2001). Pocos autores han considerado los efectos de la red viaria sobre la
depredación de nidos (Burkey 1993, Lindenmayer et al. 1999, Bergin et al.
2000), particularmente en islas oceánicas.

En hábitats insulares, donde los depredadores naturales son escasos o
ausentes, las especies exóticas de mamíferos, como las ratas (Rattus spp.),
asumen rápidamente el papel de depredadores de nidos generalistas (At-
kinson 1986, Martin et al. 2000). Este hecho, unido a la proliferación de in-
fraestructuras viarias en territorios insulares limitados, podría promover
importantes disminuciones en las poblaciones de aves insulares sensibles
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a la fragmentación y/o a los depredadores. Debido a la complejidad de las
asociaciones de predadores en hábitats continentales, en muchos casos
ha sido difícil identificar con precisión la especie implicada en el expolio
del nido (p.e. Bayne et al. 1997, Darveau et al. 1997, Matthews et al. 1999,
Bergin et al. 2000). Esto conlleva admitir poco poder predictor sobre los co-
rrelatos ambientales que explican la tasa de depredación observada (Huh-
ta 1995). A la vez, esto puede ocultar la importancia de factores ambienta-
les asociados a los efectos de borde (Lahti 2001). Aquí hemos insistido en
la depredación ejercida por una especie concreta para evaluar la interac-
ción entre rasgos del hábitat y el efecto de borde viario.

El impacto de la rata negra en los bosques canarios sobrepasa el límite
de la carretera para ocupar prácticamente todo el hábitat forestal dispo-
nible. R. rattus es la causa principal de fracaso reproductivo en las palo-
mas endémicas canarias Columba junoniae y C. bollii (Martín et al. 2000). Su
comportamiento arborícola (Hooker & Innes 1995) es causa de este im-
pacto como depredador de nidos de C. bollii, así como de la destrucción de
partes aéreas de muchas especies vegetales endémicas. Fue de hecho fo-
tografiada en 99,5% de los casos de depredación en filmaciones automáti-
cas en experimentos de depredación de nidos artificiales (Hernández et al.
1999). Sin embargo, usa también asiduamente el suelo en los bosques ca-
narios en la búsqueda de comida (Delgado et al. 2001a, Fig. 17).

Los experimentos con nidos artificiales y ratas en bordes viarios de
laurisilva no corroboran la hipótesis de una mayor tasa de depredación en
el borde (Yahner 1988). En una revisión reciente, Lahti (2001) tampoco en-
contró evidencias concluyentes que induzcan a generalizar las altas tasas
de depredación de nidos cerca de los bordes de los ecosistemas. En la lau-
risilva hemos detectado de hecho mayores tasas de expolio de nidos artifi-
ciales a 50 metros hacia el interior de las manchas de bosque que en el
margen de pistas y carreteras (Fig. 17).

Esto sugiere una importante influencia de la estructura de la vegeta-
ción, que contrasta entre los dos bosques estudiados. Tales efectos no son
exclusivamente dependientes de la proximidad de las vías. Indepen-
dientemente de la proximidad viaria, los nidos del suelo fueron depreda-
dos siempre antes que los arbóreos (Fig. 17). Otros factores determinantes
de superiores tasas de depredación en el interior que pueden postularse
son: 1) virtual ausencia de depredadores autóctonos de nidos (Darveau et
al. 1997) como competidores de las ratas; 2) alta densidad de aves en todo
el bosque; 3) ubiquismo de R. rattus (Moors et al. 1992, Delgado 2002). En el
apartado anterior se señaló una moderada tendencia a una mayor abun-
dancia de aves en los bordes. Sin embargo, el patrón de abundancia de las
aves en el borde no se corresponde necesariamente con la distribución de
los nidos a escala local. Una tendencia comúnmente asumida es que mu-
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chas especies de aves y sus depredadores de nidos son más frecuentes y
abundantes a lo largo de los bordes de los fragmentos (Whitcomb et al.
1981, Burkey 1993).

En los reductos de laurisilva conservados (Anaga, Fig. 17), la prolifera-
ción de distintos hábitats de borde es menor, y la continuidad, conserva-
ción y homogeneidad de la masa forestal son mayores que en Agua García
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Figura 17
Efectos de borde viario, reducto forestal (Anaga vs Agua García)

y ubicación en la supervivencia de nidos a la depredación por ratas
(n = 160 nidos por tratamiento)
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(reducto muy alterado). Por ello resulta lógico que la variación local y en-
tre parcelas haya sido menor en Anaga. Creemos que, en Agua García, el
fuerte contraste en fisonomía de la vegetación entre las parcelas puede
explicar buena parte de la variación en la intensidad y distribución espa-
cial de la depredación de nidos por R. rattus.

Al menos un trabajo sobre márgenes de carreteras reveló mayor in-
fluencia de la composición del paisaje, tipo de hábitat circundante y esca-
la espacial del estudio que la presencia viaria en la depredación de nidos
(Bergin et al. 2000). El contexto espacial de la mayoría de estos trabajos es
un hábitat primario, altamente fragmentado, rodeado por todas partes
por la matriz extraña dominante. Comparativamente, la superficie de
nuestro sistema es mayoritariamente laurisilva, el hábitat primario de las
presas, mientras que el elemento extraño (el corredor viario) representa
un porcentaje inferior. La densidad de la red viaria, y por tanto la cantidad
de hábitat de borde y el nivel de alteración son superiores en el reducto
perturbado que en el mejor conservado. Inesperadamente, la abundancia
relativa de ratas y la depredación global de nidos fueron mayores en ésta
última.

Este resultado es similar a lo encontrado en el pinar canario (vegeta-
ción más abierta, sotobosque más expuesto, bóveda arbórea más alta y
menos accesible, menor disponibilidad de alimento), donde la actividad
de R. rattus fue menos intensa que en la laurisilva, más cerrada, baja, den-
sa y más rica en presas (Delgado et al. 2001a). Este patrón podría relacio-
narse con una menor disponibilidad de comida y riesgo de depredación
más alto en hábitats extremos como los márgenes de las pistas y carrete-
ras; esto se vería coadyuvado por la degradación de la vegetación, princi-
palmente por extracción selectiva de madera que promueve un creci-
miento vegetativo denso en los márgenes. Nuestros resultados sugieren
que la depredación de nidos artificiales en laurisilva no es el resultado es-
tricto de efectos de borde, sino más bien una combinación de factores in-
fluyentes relacionados con la estructura del paisaje a escala local. A esta
escala operarían condicionantes como la estructura y composición de la
vegetación y, por ende, de la variación en las comunidades orníticas.

Conclusiones

Las carreteras son, claramente, una fuente de perturbaciones que con-
tribuyen a estructurar los patrones composicionales y dinámicos de la ve-
getación y la fauna de estos bosques fragmentados. La franja marginal
viaria definida aquí preliminarmente es una zona acotada y diferenciada
del resto del bosque en sus propiedades físicas y biológicas. A escala de
paisaje, esta zona de contacto con el corredor antrópico se suma a la su-
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perficie de las vías, ocupando una ingente proporción de la superficie fo-
restal remanente, aún por evaluar. Pese a la escasa ocupación de territorio
a escala local, las carreteras pueden alterar significativamente los hábi-
tats adyacentes y ocupar enormes extensiones a escala regional (Martín &
Fernández-Palacios 2001, Heilman et al. 2002). En cuanto a superficie de
bosque consumida por kilómetro de longitud, las carreteras forestales tie-
nen un enorme efecto acumulado. Sólo la calzada más los arcenes de una
vía de sólo 7 metros de anchura ocupan 7.000 m2 por kilómetro. Sumemos
a esta cantidad la anchura «promedio» de la franja de afección viaria ofre-
cida aquí como alcance de los cambios estructurales y composicionales
más importantes (~10 m), en ambos bordes (27 m de anchura). Sustrae-
mos de este modo una superficie de bosque de 27.000 m2 por kilómetro de
infraestructura (~0,03 Km2), superficie equivalente a unos 5 campos de
fútbol.

En la laurisilva, la influencia sobre el microclima, la estructura de la
vegetación y la a-diversidad de invertebrados (no así su cambio espacial
en composición específica o b-diversidad) se propaga hasta unos 5-10 me-
tros desde el borde. En cambio, los efectos de borde sobre la comunidad de
aves y dos facetas de la actividad depredadora de las ratas invasoras en
los bosques no pueden definirse con tal precisión en el espacio, y proba-
blemente se extienden, de forma más o menos difusa, a la práctica totali-
dad de la masa forestal. La zona de influencia descrita no es tan evidente
en el pinar.

Las respuestas mostradas para diferentes indicadores de impacto via-
rio sugieren y permiten plantear la existencia de posibles efectos sinérgi-
cos e interrelacionados. Así, por ejemplo ¿influye la distribución de las
presas invertebradas en la respuesta en densidad de la avifauna en torno
al corredor? ¿Rastrean las ratas la abundancia de presas como nidos de
aves, semillas o invertebrados en el gradiente borde-interior forzando
cambios en su distribución espacial? Sería de esperar, en cualquier caso,
que las respuestas particulares de cada componente de la biota tengan
una alta incidencia en los distintos niveles relacionados de la red trófica.
Subsiguientes investigaciones podrían analizar éstos y otros factores de
estructuración de la biota de la frontera establecida entre la carretera y el
bosque.

La utilización de categorías taxonómicas supraespecíficas muy inclusi-
vas como indicadores de influencia del borde viario, posiblemente ofrecen
estimas mucho menos precisas y, por lo tanto, menos útiles de su sentido
y magnitud ecológica. Esto nos lleva a insistir en la necesidad de conocer
exhaustivamente la composición taxonómica fina de las comunidades en
bosques fragmentados por carreteras. Evidentemente, este es un vacío por
cubrir en la evaluación ambiental con fines de conservación.
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A tenor de lo expuesto, pueden proponerse unas recomendaciones
para mejorar la gestión y atenuar el contraste ecológico en los márgenes
viarios: a) favorecer, donde las condiciones del corredor así lo sugieran, el
cerramiento de la bóveda arbórea sobre el firme; b) cerramiento de pistas
a vehículos motorizados para promover la recolonización de las mismas
por la vegetación forestal; esto podría verificarse evaluando el grado de
uso de las pistas, su necesidad de uso objetivo y la importancia ecológica
y científica de los restos atravesados en el paisaje fragmentado, con la do-
ble intención de aumentar la conectividad y reducir la superficie de in-
fluencia de los bordes; c) la conservación y el estudio de la vegetación
marginal respetando su estructura física y riqueza nativa, al tiempo que
se controla la riqueza exótica; en este sentido, d) la actual práctica de
«limpieza» de los márgenes viarios (i.e. el desarraigo intermitente de la ve-
getación nativa propia de estos bordes) crea un vacío competitivo que está
siendo aprovechado de forma oportunista por especies de flora y fauna in-
vasora, de las que los resultados presentados en este capítulo son sólo un
ejemplo; e) además, estas actividades pueden favorecer cambios edafodi-
námicos y microclimáticos negativos que se propagan hacia el interior del
bosque. Algunos beneficios para la biota serían: 1) Las especies que usan
la bóveda arbórea como hábitat de cría y forrajeo, o corredor de dispersión
(p.e. aves frugívoras, artrópodos), como las que explotan el firme viario, se
verán favorecidas por la continuidad del dosel; 2) las condiciones micro-
climáticas estarían más reguladas en el claro lineal; 3) esto supondría una
menor pérdida homeostática del bosque y la existencia de una pantalla
natural frente a afecciones viarias (ruido, gases, microclima, impacto vi-
sual) y a invasiones de especies exóticas.

Los dos bosques estudiados difieren en estructura y dinámica, por lo
que su capacidad de acogida, resistencia y susceptibilidad a los corredores
de perturbación son muy distintas. Los patrones de cambio en diversidad
y abundancia en el pinar parecen estar más sometidos a variación inde-
pendiente de la distancia al borde que en la laurisilva. Para rasgos como
algunas condiciones físicas y estructurales limitantes, el borde y el inte-
rior tienden a ser más parecidos entre sí (menos asimétricos) en el pinar
que en la laurisilva. Esto podría condicionar una diferente permeabilidad
e invasibilidad del borde viario a distintas perturbaciones físicas y biológi-
cas. Otros factores no analizados aquí, como la longitud, forma y área de
las franjas marginales, tamaño de los fragmentos forestales divididos por
la infraestructura, y efectos de barrera y conducto de estas infraestruc-
turas, deben ser objeto de futuros estudios.
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