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RESUMEN  

Los bosques de quelpo, formados por algas pardas del orden Laminariales, son ecosistemas 

costeros altamente productivos que desempeñan roles ecosistémicos esenciales, como la 

absorción de carbono, contribuyendo a la mitigación del cambio climático, y la provisión de 

hábitats para una gran diversidad de especies. Estos ecosistemas son particularmente 

vulnerables al cambio climático global, el cual ha incrementado la intensidad y frecuencia de 

las marejadas en las costas de Chile en los últimos 60 años, lo que podría generar efectos 

negativos, como varamientos y roturas, reduciendo así su abundancia. Este estudio evaluó la 

variación estacional e interanual del bosque de quelpo en la zona de Quintay entre 2017 y 2024, 

utilizando series temporales de NDVI derivadas de imágenes Sentinel-2 y datos de oleaje local 

obtenidos del modelo SWAN. Se aplicó un umbral al NDVI (>0,1) para identificar la presencia 

de macroalgas, observándose una mayor cobertura promedio en otoño e invierno. Los años 

2018 y 2023 presentaron los valores más altos de NDVI y cobertura, mientras que 2019 y 2020 

mostraron los mínimos. Para evaluar la relación entre el oleaje y el NDVI, se realizaron 

regresiones lineales entre la altura significativa de ola (Hsig) y el NDVI, y entre la potencia del 

oleaje (Po) y el NDVI. Las regresiones lineales anuales y estacionales mostraron una relación 

no significativa entre el NDVI y la potencia del oleaje, pero sí mostró una relación significativa 

con la altura de ola, y la estación de otoño tuvo relaciones estadísticamente significativas con 

ambas variables. Estos resultados sugieren que el impacto del oleaje sobre la productividad del 

bosque de quelpo se ve afectado por las condiciones oceanográficas. Asimismo, se sugiere que 

las marejadas extremas del invierno podrían afectar negativamente la recuperación del quelpo, 

especialmente en verano, cuando se observa una menor cobertura de macroalgas. Este estudio 

destaca la vulnerabilidad de los bosques de quelpo a los eventos extremos de oleaje, los cuales 

podrían volverse más frecuentes debido al cambio climático. Las estrategias de manejo costero 

deben considerar la dinámica del oleaje en la resiliencia de estos ecosistemas, incorporando 

prácticas de gestión adaptativa para mitigar los efectos del aumento en la intensidad y 

frecuencia de las marejadas. 
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ABSTRACT  

 

Kelp forests, composed of brown algae from the Laminariales order, are highly productive 

coastal ecosystems that play essential ecosystem roles, such as carbon absorption, contributing 

to climate change mitigation, and providing habitats for a wide variety of species. These 

ecosystems are particularly vulnerable to global climate change, and the intensity and 

frequency of swells along the Chilean coast over the past 60 years increased, potentially 

generating negative effects such as strandings and breakages, thus reducing their abundance. 

This study evaluated the seasonal and interannual variation of kelp forests in the Quintay area 

between 2017 and 2024, using time series of NDVI derived from Sentinel-2 images and local 

wave data obtained from the SWAN model. An NDVI threshold (>0.1) was applied to identify 

the presence of macroalgae, with higher average cover observed in autumn and winter. The 

years 2018 and 2023 exhibited the highest NDVI values and coverage, while 2019 and 2020 

showed the lowest. To assess the relationship between wave conditions and NDVI, linear 

regressions were performed between significant wave height (Hsig) and NDVI, and between 

wave power (Po) and NDVI. Annual and seasonal linear regressions showed no significant 

relationship between NDVI and wave variables, except for the year 2018 and autumn, where 

statistically significant relationships were identified. These results suggest that the impact of 

wave energy on kelp forest productivity is influenced by oceanographic conditions. Moreover, 

extreme winter swells may negatively affect kelp recovery, especially during summer, when 

macroalgal coverage is lowest. This study highlights the vulnerability of kelp forests to extreme 

wave events, which are likely to become more frequent due to climate change. Coastal 

management strategies should take wave dynamics into account when addressing the resilience 

of these ecosystems, incorporating adaptive management practices to mitigate the effects of 

increasing swell intensity and frequency. 
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1. INTRODUCCIÓN 

Los ecosistemas costeros se encuentran en la interfase entre la tierra y el océano, extendiéndose 

desde la línea de costa hasta los primeros 200 m de profundidad (Burke et al., 2000; Morales 

et al., 2019). Estos ecosistemas son regiones con una alta productividad primaria (proveen de 

alrededor del 30% de la productividad primaria marina global) con una alta diversidad de 

ecosistemas - incluyendo estuarios, playas, manglares, bosques de algas y arrecifes de coral - 

con un alto grado de endemismo (Barbier et al., 2011; Lu et al., 2018; He & Silliman, 2019; 

Bindoff et al., 2022). Son uno de los ecosistemas más vulnerables y amenazados por la 

intervención humana y por el cambio climático global, presentando niveles de riesgo moderado 

a alto, en los diferentes escenarios futuros de emisión de gases de efecto invernadero 

(Representative Concentration Pathway, RCP) (IPCC, 2014; Hewitt et al., 2016; Myers et al., 

2019), con un alto riesgo en la pérdida de biodiversidad y por consiguiente en las alteraciones 

en la estructura y funcionamiento del ecosistema (Lu et al., 2018; Bindoff et al., 2022).  

 

Dentro del marco del cambio climático, se proyecta que los ecosistemas costeros serán 

afectados por el aumento del nivel del mar, la alteración de la temperatura oceánica y los 

cambios en los patrones de circulación atmosféricos y oceánicos (Scavia et al., 2002; Han et 

al., 2010; Darby et al., 2016), lo cual generará el aumento en la frecuencia e intensidad de 

eventos extremos, como los ciclones tropicales y las marejadas (Harley et al., 2006; Thorne et 

al., 2012; Bindoff et al., 2022; He & Silliman, 2019; IPCC, 2021; Martínez et al., 2021). A 

nivel global, se han documentado cambios en la abundancia y distribución de varias especies 

de animales debido a la exposición a marejadas, además de cambios en las tasas de 

sobrevivencia y la pérdida de hábitat (Nagy et al., 2019). Por ejemplo, se ha observado que 

durante eventos de marejadas intensas la tasa de supervivencia de crías del lobo marino 

sudamericano (Otaria byronia) disminuye debido al aumento de los varamientos de las crías, 

teniendo efectos sobre la dinámica poblacional (Sepúlveda et al., 2020); también se ha visto la 

pérdida de hábitat de aves costeras después de eventos extremos (Hubbard & Dugan, 2003; 

Galbraith et al., 2014). Además, se ha documentado que la vegetación costera sufriría varias 

transformaciones causadas por la erosión ocurrida tras oleajes extremos (Field et al., 2015; 

Turra et al., 2016; Castelle et al., 2017; Delgado-Fernández et al., 2019; Zinnert et al., 2019). 
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Uno de los ecosistemas costeros presentes en Chile son los bosques de macroalgas o quelpo, 

compuestos por algas pardas de gran tamaño, o macroalgas, del orden Laminariales. Estos 

dominan un cuarto de las costas del mundo y ocupan el 43% de las ecorregiones marinas del 

mundo (Marine Ecoregions of the World; MEOW) descritas por Spalding et al. (2007) 

(Krumhansl et al., 2016; Wernberg et al., 2019; Bularz et al., 2022; Marambio et al., 2023) 

encontrándose en las costas del Océano Pacífico tanto en Norte como Sudamérica, Sudáfrica, 

Australasia e islas subantárticas (Wernberg et al., 2019; Bekkby et al., 2019; Leal et al., 2021). 

Crecen y se desarrollan en fondos marinos rocosos submareales e intermareales, creando una  

estructura tridimensional que altera el ambiente físico de sus alrededores (Pereira et al., 2017; 

Wernberg et al., 2019). Son uno de los sistemas más productivos del mundo, con una 

productividad primaria neta (NPP) global estimada entre 1.02 y 1.96 GtC por año (Bindoff et 

al., 2022). Estos sistemas proporcionan un hábitat para una gran variedad de biota desde 

mamíferos marinos hasta invertebrados, lo cual aumenta la diversidad y productividad 

secundaria a nivel local (Krumhansl et al., 2016; Friedlander et al., 2020; Leal et al., 2021).  

 

Los bosques de quelpo cumplen diversos roles y servicios ecosistémicos. Los servicios 

ecosistémicos más relevantes se encuentran la pesca comercial, explotación de individuos para 

la extracción de alginatos, el ciclo de nutrientes y la protección del litoral (Duarte et al., 2013; 

Vásquez et al., 2014; Bennett et al., 2016; Bularz et al., 2022). Respecto a su rol ecosistémico, 

estos funcionan como sustrato, lugar de refugio de reclutas y adultos y lugar de desove de una 

gran variedad de especies a lo largo de la red trófica (Ramírez et al., 2008; Bularz et al., 2022). 

Además, tienen la capacidad de almacenar y retener 173 MtCO2 al año, esto contribuye a 

reducir los efectos del calentamiento global en los océanos (Duarte et al., 2017; Duffy et al., 

2019; Marambio et al., 2023). Por esto, los cambios en la abundancia de los bosques de quelpo, 

podría traer repercusiones significativas en los ecosistemas marinos, así como en la mitigación 

del cambio climático (Vásquez et al., 2014; Krause-Jensen et al., 2018; Wernberg et al., 2018; 

Filbee-Dexter & Wernberg, 2020; Bularz et al., 2022). 

 

A pesar de su importancia tanto ecológica como económica, se ha documentado una pérdida 

drástica en la abundancia de los bosques de quelpo (Krumhansl et al., 2016), la que no presenta 

patrones uniformes, debido a que la dinámica de estos ecosistemas depende de los factores 

locales y regionales como las condiciones oceanográficas (oleaje) (Bell et al., 2015; Leal et al., 

2021; Bularz et al., 2022), la temperatura del mar (Wernberg et al., 2013; Friedlander et al., 

2020; Cavanaugh et al., 2021), y otros como la sobrepesca, la extracción de las algas, la 
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contaminación y las especies invasoras, que pueden tener un efecto sinérgico con las 

condiciones ambientales locales (Krumhansl et al., 2016; Friedlander et al., 2020).  

 

Si bien históricamente, estos ecosistemas han demostrado tener un alto grado de resiliencia 

(Dayton et al., 1992; Filbee-Dexter & Scheibling, 2014), evidencia más reciente sugiere que 

su capacidad de recuperación tras sufrir una perturbación estaría disminuyendo (Wernberg et 

al., 2010; Ling et al., 2015). La pérdida de resiliencia y de abundancia se ha relacionado 

principalmente con la contaminación, la sobreexplotación de recursos oceánicos y el cambio 

climático (Pereira et al., 2017; Bindoff et al., 2022; Frielander et al., 2020). El cambio 

climático, como se mencionó anteriormente, estaría produciendo el aumento del nivel del mar, 

el aumento de la temperatura del océano, el aumento de las olas de calor y la mayor frecuencia 

e intensidad de las marejadas (Young et al., 2011; Hemer et al., 2013). Además, podrían 

producir otros impactos, como la posible relajación del régimen de surgencias. Esto podría ser 

grave en los límites cálidos de su distribución donde las surgencias entregan refugios que 

permiten la persistencia de la diversidad genética única de las macroalgas (Assis et al., 2016; 

Lourenςo et al., 2016).  

 

Para determinar los cambios en la abundancia de los bosques de algas se puede utilizar la 

tecnología de teledetección, la cual ha demostrado ser una herramienta útil para hacer 

mediciones de cambio en los ecosistemas marinos y realizar monitoreos de algas marinas, 

pudiendo detectar macroalgas flotantes de manera fácil y con un bajo costo, con una alta 

cobertura espacial y disponibilidad de datos (Klemas et al., 2011; Cavanaugh et al., 2010; Bell 

et al., 2015b; Schroeder et al., 2019; Olmedo-Masat et al., 2020; Timmer et al., 2022). Las 

macroalgas generan dosel, es decir, flotan sobre la superficie del agua, y sus características de 

reflectancia son similares a la de las plantas vasculares lo cual hace posible su detección 

mediante índices de vegetación (Cavanaugh et al., 2010; 2011; Schroeder et al., 2019; Olmedo-

Masat et al., 2022; González-Pérez et al., 2024). Dentro de los índices de vegetación más 

utilizados para la detección de macroalgas se encuentra el índice NDVI (Normalized Difference 

Vegetation Index), el que relaciona la señal espectral del infrarrojo cercano (NIR) y la señal del 

rojo. Este ha sido utilizado para escalar las mediciones de biomasa de Macrocystis pyrifera a 

escalas regionales, en el Canal de Santa Barbara, California (Cavanaugh et al., 2010); 

determinar cómo varían las poblaciones de la macroalga Nereocystis luetkeana presentes en las 

costas de Oregón, EE. UU. (Hamilton et al., 2020).  Mora-Soto et al (2020) realizó un mapa 

global de alta resolución de bosques de macroalgas (Macrocystis pyrifera) y algas verdes 
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intermareales, con el fin de mejorar el conocimiento sobre su distribución, especialmente en 

regiones remotas del hemisferio sur. La mayor parte de los esfuerzos para determinar los 

cambios en la abundancia de los bosques de quelpo se han centrado principalmente en 

hemisferio norte, teniendo poca representatividad en el hemisferio sur.  

 

Se ha documentado que el aumento de los eventos de marejadas está afectando a los bosques 

submarinos de macroalgas, generando varamientos, heridas, roturas y mutilaciones de las 

macroalgas, teniendo cada vez menos tiempo para recuperarse entre cada evento, 

disminuyendo así la abundancia de los bosques de quelpo. Esto puede generar modificaciones 

en la red trófica, fragmentación de los bosques de quelpo y reducción del reclutamiento y 

sobrevivencia de las algas pardas (Bularz et al., 2022; Marambio et al., 2023; Elsmore et al., 

2024). En Chile, las marejadas son una de las mayores amenazas para estos ecosistemas 

(Campos-Caba et al., 2016; Winckler et al., 2017; Carvajal et al., 2021; Winckler et al., 2021; 

Polanco-Pérez et al., 2021) y se definen como una perturbación en las condiciones marítimas 

y meteorológicas que poseen la capacidad de alterar la morfología costera al exponerla a olas, 

corrientes y/o inundaciones (Harley et al., 2017; Winckler et al., 2019; Polanco-Pérez et al., 

2021). Se caracterizan por ser un oleaje de gran magnitud, con grandes alturas de ola, teniendo 

el potencial de provocar cierre de puertos y/o daños en la costa (Winckler et al., 2017; Nagy et 

al., 2018; Carvajal et al., 2021). Las marejadas se generan debido a dos procesos: (a) ciclones 

extratropicales asociados a sistemas frontales que generan oleaje local durante el invierno 

austral, el cual viaja en dirección noreste, y (b) vientos costeros de baja altura y carácter 

sinóptico, denominados “surazos”, que son más frecuentes e intensos durante primavera y 

verano, estas olas tienen periodos más largos y alturas de ola más pequeñas en comparación 

con las generadas durante los meses de invierno (Beyá et al., 2016a; Becerra 2017; Winckler 

et al., 2017; Polanco-Pérez et al., 2021; Campos-Caba et al., 2024). Por esta razón, la mayor 

incidencia de marejadas significativas ocurre durante los meses de invierno (Beyá et al., 

2016a), sin embargo, el cambio climático ha generado un aumento en la frecuencia e intensidad 

de estas, variando de un promedio de cinco eventos al año a mediados del siglo XX, a 

aproximadamente 20 eventos el año en el siglo XXI, los que han escapado de la distribución 

estacional, ocurriendo tanto en invierno como en verano (Campos-Caba et al., 2016; Martínez 

et al., 2018; Winckler et al., 2019). Además, en Chile central se ha documentado que tanto los 

eventos extremos como las alturas de olas máxima mensual han aumentado en los últimos 60 

años (Martínez et al., 2018).  
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Se postula que cambios en los patrones de frecuencia e intensidad de las marejadas afectarían 

la productividad y cobertura del bosque de macroalgas en la bahía de Quintay. En este trabajo 

evaluamos los cambios espaciotemporales de la productividad y cobertura del bosque de algas 

pardas en la Bahía de Quintay y el impacto del aumento del oleaje en los últimos ocho años, 

desde 2017 hasta 2024. Los objetivos específicos fueron (1) Evaluar la variación estacional e 

interanual de la productividad y cobertura del bosque de macroalgas en los últimos ocho años 

en Bahía Quintay y (2) Relacionar los cambios espaciotemporales de la productividad y 

cobertura del bosque de macroalgas con el oleaje local en Bahía Quintay. 
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2. MATERIALES Y MÉTODOS   

2.1 Área de estudio 

El área de estudio se ubica en la localidad de Quintay (33°11’S, 71°42’O), Región de 

Valparaíso (Figura 1). El litoral en Quintay se caracteriza por presentar diferentes ambientes, 

teniendo playas de arena como sectores rocosos, con diferentes grados de exposición al oleaje, 

desde semi expuestos a expuestos (Wieters et al., 2003; Ramírez et al., 2008; Ruz et al., 2018; 

Gutiérrez et al., 2019). En la zona del litoral se encuentran los bosques submarinos de algas 

pardas o bosques de quelpo, del orden Laminariales, los cuales pueden llegar a medir 30 m, y 

una vez alcanzan su altura máxima, se doblan y continúan creciendo de forma horizontal 

formando lo que se llama dosel. Los bosques de quelpo en Quintay son dominados por las algas 

huiro palo (Lessonia trabeculata), cochayuyo (Durvillaea antartica), huiro (Macrocystis 

pyrifera) y chascón (Lessonia nigrescens), sin embargo, se han llegado a describir 17 especies 

presentes en el lugar (Ramírez et al., 2008). Estos bosques son hábitat para muchas especies, 

entre las cuales se encuentran especies nativas y endémicas, como el churrete costero 

(Cinclodes nigrofumosus), el cual es un ave endémica de Chile y única especie de su género en 

el mundo. El bosque de quelpo le proporciona alimento y su dieta se basa de pequeños 

moluscos y crustáceos que lo habitan. También entrega alimento y refugio al chungungo 

(Lontra felina), la cual es una especie nativa, catalogada como especie en peligro por la IUCN. 

 

 

Figura  1. Imagen satelital de Quintay, delimitado en rojo donde se encuentra el polígono utilizado para el 

estudio 
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En Quintay se lleva a cabo la extracción de algas por parte de pescadores artesanales, mediante 

el “Barreteo”, en donde el alga se extrae desde su base, lo que puede destruir los bosques 

submarinos, y en consecuencia generar el fenómeno denominado “fondos blanqueados”, si bien 

la extracción es a pequeña escala y tiene un mínimo impacto en las tasas de recuperación, 

supervivencia y la dinámica del ecosistema (Krumhansl et al., 2016), por lo cual los efectos a 

largo plazo aún son inciertos (Bularz et al., 2022). 

2.2 Teledetección del dosel de algas con Sentinel-2 

Los datos satelitales se obtuvieron desde la plataforma Google Earth Engine (Google 

Developers, 2024), la cual tiene acceso gratuito a imágenes de una variedad de satélites. En 

este estudio se utilizaron las imágenes de Sentinel-2 Level 1 (Copernicus Service information), 

que consiste en imágenes orto y radiométricamente corregidas que muestran la reflectancia de 

la parte superior de la atmósfera (TOA), de ancho de franja y alta resolución (10, 20 y 60 m), 

con una frecuencia de 5 días (NASA/USGS). Las características de las bandas se resumen en 

la Tabla 1. Se seleccionaron imágenes del área de estudio en condiciones de cielo despejado o 

con una cobertura mínima de nubes (menor al 20%) para cada estación del año (verano, otoño, 

invierno y primavera), entre los años 2017 y 2024. Además, a las imágenes se les aplicó una 

corrección atmosférica mediante la función maskS2clouds en Google Earth Engine (Gorelick 

et al., 2017).  

 

Tabla 1. Características del sensor óptico Sentinel-2 
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Se calculó el Índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI) utilizando el algoritmo 

desarrollado por Mora-Soto et al. (2020) modificado. El NDVI representa la diferencia 

normalizada entre la reflectancia del infrarrojo cercano (NIR) y el rojo visible (Red) (Ecuación 

1). Este índice fue desarrollado para la teledetección de vegetación terrestre, sin embargo, 

también es aplicado para la teledetección de macroalgas debido a que tienen una firma espectral 

similar a la de las plantas terrestres (baja reflectancia roja y una alta reflectancia del infrarrojo 

cercano) y a que forman un dosel que flota en la superficie (Cavanaugh et al., 2010; Schroeder 

et al., 2019; Hamilton et al., 2020; Mora-Soto et al., 2020)  

 

 

𝑁𝐷𝑉𝐼 =  
(𝑁𝐼𝑅 − 𝑅𝑒𝑑)

(𝑁𝐼𝑅 + 𝑅𝑒𝑑)
          𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 1 

 

 

2.3 Cobertura del bosque de quelpo  

Como el comportamiento de la firma espectral del NDVI en los quelpos varía dependiendo de 

la cobertura, la densidad y si están flotando o están sumergidos, se clasificó la cobertura en 

diferentes niveles de densidad utilizando un umbral de NDVI, identificándose áreas con alta, 

media y baja densidad de algas, así como áreas sin cobertura significativa (Tabla 2).  

Para determinar cómo se comporta la variabilidad estacional e interanual del bosque de quelpo, 

primero se aplicó un umbral al NDVI, para contabilizar sólo los píxeles con un NDVI sobre 

0,1 dado que valores de NDVI entre 0,1 y 0,2 indican presencia dispersa o sumergida de 

quelpos (Bell et al., 2020; Timmer et al., 2022) y valores por sobre 0,2 indican la presencia de 

bosques de quelpos densos y flotantes (Cavanaugh et al., 2011; Bell et al., 2020). 

 

Tabla 2. Caracterización por cobertura según rango de NDVI 
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2.4 Detección de cambios  

2.4.1 Análisis de componentes principales aplicado a datos espaciales 

Las imágenes satelitales para la detección remota son datos numéricos, por lo tanto, su 

dimensionalidad puede ser reducida utilizando el PCA, para luego usar las componentes 

principales manteniendo las coordenadas del píxel (Gupta et al., 2013), lo que reduce el ruido 

espectral y aumenta la separabilidad entre las macroalgas y su entorno, lo que finalmente 

permite la clasificación de las imágenes. Se encontró información relevante en diferentes 

componentes principales en imágenes obtenidas mediante el satélite SPOT5. Por ejemplo, la 

primera componente (CP1) explicó las variaciones atmosféricas, partículas en suspensión, 

espuma marina y olas, y la segunda componente (CP2) mostró una señal que era inversamente 

consistente con la reflectancia esperada de las algas y podría utilizarse para delimitar el dosel 

(Cavanaugh et al. 2010; Schroeder et al., 2019). 

 

El análisis de componentes principales para imágenes satelitales representa los patrones 

espaciales de variación en el set de datos multianual y los resume a través de componentes 

principales, en este estudio, la primera componente principal recoge la señal NDVI promedio 

estable en el tiempo, es decir, recoge los píxeles con NDVI alto de forma sostenida en el tiempo, 

representando la distribución espacial con mayor estabilidad del bosque de quelpo; y la segunda 

componente principal destaca píxeles donde el NDVI cambia más entre años, es decir, captura 

zonas con alta variabilidad interanual, por ejemplo: áreas donde el quelpo aparece o desaparece, 

regiones sensibles a perturbaciones o incluso ruido o errores atmosféricos puntuales si los datos 

no fueron corregidos. 

 

2.4.2 Conteo de Píxeles  

El conteo de píxeles es una técnica para la clasificación de píxeles en las imágenes satelitales, 

en este estudio los píxeles mayores a 0,1 corresponden a píxeles con presencia de macroalgas, 

y los menores a 0,1 que corresponden a zonas sin macroalgas. Se realizó el conteo de píxeles 

con presencia de macroalgas y de aquellos sin macroalgas, para hacer comparaciones entre los 

años 2017 – 2024 y determinar los cambios en la distribución y cobertura del bosque de quelpo. 
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2.5 Datos de oleaje regionales   

Los datos de oleaje utilizados en este estudio fueron la altura de ola (m), el periodo medio (s) 

y la potencia del oleaje (kW/m), los cuales fueron otorgados por el Centro de Alerta de 

Marejadas de la Universidad de Valparaíso. Para conocer cómo se comporta el oleaje al 

ingresar a la costa de Quintay, los datos regionales se modelaron con el modelo de olas de 

tercera generación SWAN (Simulating waves nearshore) versión 41.45, el cual fue desarrollado 

por la Delft University of Technology para calcular olas aleatorias de cresta corta generadas 

por el viento en regiones costeras y aguas continentales (SWAN, 2024). Este modelo entrega 

la fecha en formato ISO, la altura de ola significativa (Hsig), el periodo medio (Tm), el periodo 

peak (Tp), el periodo peak "suavizado", la dirección media (Dm) y la dirección peak (Dp). Para 

obtener la Potencia del oleaje, se utilizó la Ecuación 2, donde Te es el periodo energético. 

  

 

𝑇𝑒 = 1,169 × 𝑇𝑚                             

𝑃𝑜 = 0,49 × 𝐻𝑠𝑖𝑔2 × 𝑇𝑒       𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 2 

 

 

Se realizó un Análisis de componentes principales (PCA) de los datos de oleaje para obtener 

solo una variable de las tres mencionadas anteriormente para analizar la relación del oleaje con 

los cambios de bosque del quelpo.  

 

2.6 Análisis estadístico   

Todos los análisis estadísticos se llevaron a cabo en R versión 4.4.2 (RStudio R Core Team 

2024). Para obtener los PCA de cada estación se utilizaron los paquetes raster, rasterVis, 

vegan, tidyr y dplyr. Para el conteo de píxeles se utilizaron los paquetes geosphere, terra, sp, 

vcd, tidyr y dplyr. Para determinar si el clima del oleaje tiene influencia sobre el bosque de 

quelpo, se realizaron diferentes análisis estadísticos. Se realizó un ANOVA de dos vías, test de 

Tukey y finalmente un modelo lineal generalizado, con los paquetes emmeans, multcomp, 

multicompView y stringr. Todos los gráficos se obtuvieron con el paquete ggplot2. 
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3. RESULTADOS 

3.1 Variación espaciotemporal de la productividad del bosque de quelpo 

El análisis de componentes principales nos permitió evaluar el comportamiento espacio 

temporal de la producción primaria, mediante NDVI, del bosque de quelpo para cada estación 

del año, identificando patrones comunes de variación y resaltando los años con características 

singulares. Los biplots (Figura 2) muestran la distribución de los píxeles en el espacio, definido 

por las dos primeras componentes principales (PC1 y PC2), junto con los eigenvectors (flechas) 

que indican la dirección y magnitud de la contribución de cada año al patrón general de 

variabilidad, por lo tanto, del biplot se pudo inferir qué años presentaron una alta producción 

primaria y que años tuvieron una mayor variabilidad interanual.    

 

En verano (Fig. 2a) la PC1 explica más del 63% de la varianza total y representa la distribución 

espacial promedio del NDVI, mientras que el PC2 explica un 11.6% de la varianza, refleja la 

variabilidad interanual específica en conjunto explican el 74,6% de la varianza. Los años que 

presentaron una alta producción primaria en comparación con otros años fueron 2021, 2022 y 

2023, mientras que los años con una mayor variabilidad interanual fueron 2018, 2020 y 2021, 

indicando zonas con cambios más marcados en el NDVI. 

 

En otoño (Fig. 2b) la PC1 explica el 43,2% de la varianza, mientras que la PC2 explica el 

16,1% de la variación interanual. Este fue el periodo con menor varianza explicada por las dos 

primeras componentes (59,3%), sugiriendo una mayor complejidad en los patrones 

interanuales. Los años 2018, 2020 y 2024 presentaron mayor productividad promedio, mientras 

que 2017, 2018 y 2021 evidencian mayor variabilidad interanual. 

 

La temporada de invierno (Fig. 2c) la PC1 y PC2 explican el 41,3% y 18,9% de la variación, 

respectivamente (60% en total). Esta temporada presentó una menor dispersión entre los años, 

lo que sugiere una mayor estabilidad del NDVI invernal. Sin embargo, los años 2018 y 2023 

destacan por presentar mayor variabilidad interanual. 

 

 

 



14 

 

En primavera (Fig. 2d) el PC1 explica el 53,4% y la PC2 el 13,9% de la varianza (67,3% en 

total). Esta estación muestra una clara diferenciación entre años con alta productividad 

constante (2022–2024) y años con alta variabilidad, como 2018. El patrón indica un 

comportamiento más estable en años recientes, con menor dispersión interanual. 

 

En conjunto, los biplots sugieren que los años 2018 y 2023 presentan comportamientos atípicos 

o diferenciados en varias estaciones, mientras que los años 2022 - 2024 tienden a asociarse con 

una alta productividad relativamente estable. La componente PC2 es clave para entender las 

fluctuaciones interanuales específicas dentro de cada estación. 

 

Para identificar los años más productivos, aquellos con mayor variabilidad interanual, y 

analizar las tendencias temporales de productividad del bosque de quelpo, se analizó la 

evolución interanual del NDVI promedio, junto con los valores de carga (loadings) de las dos 

primeras componentes principales (PC1 y PC2) obtenidas del PCA estacional (Figura 3). Los 

loadings del PCA reflejan cuánto contribuye cada año a los patrones de variación identificados 

por los componentes principales. En este caso, valores altos en PC1 se asocian con años de 

mayor NDVI promedio, mientras que valores extremos en PC2 (positivos o negativos) indican 

años con comportamientos atípicos respecto a la variación interanual del NDVI. 

 

En la temporada de verano (Fig. 3a), el año 2021 destaca por tener valores elevados tanto en 

PC1 (0,471) como en PC2 (0,342), lo que indica una alta productividad primaria con un 

comportamiento atípicamente alto (NDVI = 0,250). Al contrario, el año 2020, con un NDVI 

de 0,136, muestra valores bajos en ambas componentes (PC1 = 0,246; PC2 = 0,267), reflejando 

una reducción abrupta de la productividad. La tendencia general muestra un aumento 

progresivo desde 2017 hasta 2019, seguido por una fuerte caída en 2020, una recuperación 

significativa en 2021, y una disminución gradual entre 2022 y 2024, sin alcanzar nuevamente 

los niveles bajos de 2020. 

 

En la temporada de otoño (Fig. 3b), El año 2018 sobresale como un año atípico con alta 

productividad (NDVI = 0,320) y una gran variabilidad interanual, evidenciada por los valores 

elevados en PC1 (0,490) y PC2 (0,442). Por otro lado, 2023 y 2024 también presentan altos 

valores de NDVI (NDVI = 0,325), pero con baja variabilidad interanual (PC2 negativos), lo 

que sugiere una productividad alta y más homogénea. El año con menor NDVI es 2019 (NDVI 

= 0,189), acompañado de bajas cargas en ambas componentes (PC1 de 0,181; PC2 0,135). La 
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dinámica otoñal muestra un ciclo de aumento en 2017–2018, disminución en 2019, 

recuperación en 2020–2021, una leve caída en 2022 y estabilización en los años posteriores. 

La temporada de invierno (Fig. 3c) presentó menor variabilidad interanual general. Aun así, 

los años 2018 (PC1 de 0,388; PC2 de 0,639) y 2023 (PC1 de 0,697; PC2 -0,622), destacan por 

su alta productividad y mayor diferenciación interanual, con un NDVI de 0,313 y 0,307, 

respectivamente. Los años 2019 y 2020 presentan los valores más bajos de NDVI (0,200 y 

0,196, respectivamente), acompañados por bajas cargas en ambas componentes, 2019 (PC1 de 

0,190; PC2 0,194) y 2020 (PC1 de 0,162; PC2 0,051). En términos de tendencia, se observa un 

aumento en 2018, seguido de una fase estable entre 2019 y 2022, con un repunte en 2023 y 

leve disminución en 2024. 

 

Finalmente, en la temporada de primavera (Fig. 3d) los años 2022 (NDVI = 0,342) y 2023 

(NDVI = 0,310) muestran una alta productividad con valores elevados en PC1 (0,466 y 0,502, 

respectivamente), mientras que 2018 destaca por su variabilidad interanual (PC2 = 0,413). El 

año 2021 presenta el menor valor de NDVI (0,183) y también valores bajos en las componentes 

principales, indicando una baja productividad. En general, la primavera mostró una 

productividad estable entre 2017 y 2020, una caída en 2021, seguida de un alza pronunciada 

en 2022, y una leve disminución hacia 2024. 

 

El análisis estacional del NDVI a través de PCA revela que cada estación del año presenta 

patrones diferenciados de variabilidad en la productividad de las macroalgas pardas, tanto en 

términos espaciales como temporales. La estación de verano fue la estación con mayor 

proporción de varianza explicada por la primera componente (PC1 = 63%), lo que sugiere una 

señal espacial dominante, probablemente vinculada a condiciones favorables de luz y 

temperatura que permiten una productividad más homogénea en el área de estudio. La PC2, 

aunque menor (11,6%), aportó información sobre eventos atípicos interanuales, destacando 

2021 como un año especialmente productivo y variable. En contraste, otoño mostró la menor 

proporción de varianza total explicada por las dos primeras componentes (PC1 + PC2 = 

59,3%). Esto sugiere una mayor complejidad en la distribución espacial-temporal del NDVI en 

esta estación, probablemente por transiciones ambientales entre verano e invierno. Años como 

2018 se comportaron de manera destacada por su alta productividad y variabilidad, reflejando 

posiblemente eventos anómalos como floraciones o cambios en la cobertura. En invierno hubo 

una baja variabilidad general, con una distribución más homogénea del NDVI entre años. 

Aunque la PC1 explica un 41,3% y la PC2 un 18,9% (60% en total), el patrón más relevante 
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fue la estabilidad, con pocas oscilaciones abruptas, salvo en años como 2018 y 2023. Esto 

podría reflejar que las condiciones más limitantes del invierno reducen la amplitud de respuesta 

de las macroalgas a factores ambientales. Y la primavera exhibió una varianza intermedia 

(PC1 = 53,4%; PC2 = 13,9%), pero mostró transiciones marcadas en ciertos años. Por ejemplo, 

2021 se comportó como un año de baja productividad, mientras que 2022 y 2023 mostraron 

valores máximos en PC1, lo que sugiere un repunte en la productividad que luego comenzó a 

decrecer en 2024. Esta estacionalidad podría estar modulada por el inicio de condiciones más 

favorables que marcan el final del invierno. En conjunto, verano y primavera se destacan por 

mostrar una señal espacial más dominante, mientras que otoño e invierno reflejan una mayor 

heterogeneidad y complejidad en los patrones interanuales.  

 

Figura  2. Biplot del PCA para el periodo 2017 – 2024 para las estaciones (a) verano; (b) otoño; (c) invierno y 

(d) primavera 
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Figura  3. NDVI promedio y los loadings de las componentes principales 1 y 2 obtenidos de cada PCA, para las 

estaciones (a) verano; (b) otoño; (c) invierno y (d) primavera. El NDVI promedio se representa con la línea 

verde continúa, la PC1 la línea azul y la PC2 la línea naranja 
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3.2 Variación espaciotemporal de la cobertura del bosque de quelpo  

Al analizar la cobertura del bosque de quelpo (Figura 4) se aprecia que, en general, la estación 

con mayor cobertura a lo largo de los años fue otoño con un promedio de 1,13E-05 m2, luego 

la temporada de invierno con un promedio de 1,03E-05 m2, le sigue la temporada de verano 

con 6,84E-06 m2 y la con menor cobertura fue primavera con un promedio de 6,01E-06 m2.  

 

En el verano los años con mayor cobertura de macroalgas son 2024 y 2021, con una cobertura 

igual a 1,04E-05 m2 y 8,43E-06 m2, respectivamente; el año con menor cobertura fue 2020, 

con una cobertura igual a 2,68E-06 m2. 

 

En otoño los años con mayor cobertura son 2024, 2023 y 2018, con una cobertura igual al 

1,84E-05 m2, 1,48E-05 m2 y 1,45E-05 m2, respectivamente; y los años con menor cobertura 

fueron 2019 y 2022 con 4,97E-06 m2 y 7,49E-06 m2, respectivamente. 

 

Para el invierno los años con mayor cobertura fueron 2018 y 2024 con 1,49E-05 m2 y 1,37E-

05 m2, respectivamente; en contraste, los años 2022 y 2020 tuvieron menor cobertura con 

6,92E-06 m2 y 7,72E-06 m2, respectivamente. 

 

En primavera los años con mayor cobertura fueron 2023 y 2017 con 9,71E-06 m2 y 8,10E-06 

m2, respectivamente; y el año con menor cobertura fue 2021 con 2,49E-06 m2.  

 

Se observa que en la temporada de verano hay una acumulación de aumento total de 5,33E-06 

m2 en el transcurso de los 8 años, en otoño hay un aumento de 9,50E-06 m2, en invierno hay 

un aumento de 2,07E-06 m2 y que la temporada de primavera acumula una pérdida de -2,09E-

06 m2 (Tabla S4, Figura 4) siendo la estación donde hubo más pérdida de cobertura de 

macroalgas. En la temporada de verano, se puede observar que los años que presentaron 

pérdidas fueron 2019, 2020, 2022 y 2023; y aquellos que presentaron un aumento 2018, 2021 

y 2024. Para la temporada de otoño, los años que presentaron pérdidas fueron 2019 y 2022; y 

los que tuvieron ganancia fueron 2018, 2020, 2021, 2023 y 2024. En cambio, en invierno y 

primavera tuvieron más años de pérdida que de ganancia en la cobertura, siendo los años de 

ganancia solo 2018 y 2024 en invierno y 2023 en primavera. Esto indicaría que en los años 

donde hubo una disminución en la cobertura del bosque de quelpo habría condiciones 

desfavorables para la población.  
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Figura  4. Variación de la cobertura promedio del quelpo en m2 en Quintay para cada estación durante el 

periodo 2017 – 2024, donde el verano se presenta en barras color rojo, el otoño en color verde, el invierno en 

color azul y primavera en color morado 
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3.3 Relación del oleaje con el bosque de quelpo 

El análisis de componentes principales realizado al oleaje local entre los años 2017 a 2024, 

mostró que el 68,8% de la varianza está representada por el PC1, que representa a las variables 

asociadas a la altura de la ola, periodo y potencia del oleaje, mientras que el PC2 sólo 

contribuye con el 31,2%; sin embargo, se decidió analizar el efecto de la Potencia y altura de 

ola por separado, debido a que la PC1 solo explica la varianza de la altura de ola (69%) y la 

PC2 explica la varianza de la potencia del oleaje (96%).  

 

La regresión lineal para los datos de oleaje asociados al PC1 en el periodo 2017 – 2024, no se 

presenta una relación significativa con el NDVI.  El único año que presentó una relación 

estadísticamente significativa entre el oleaje y NDVI fue el 2018, con un R2 de 0,14 y un p = 

0,02 (Fig. 5), indicando que el aumento del oleaje se relacionó con un aumento en el NDVI. 

 

 

Figura  5. Regresiones lineales para cada año con los parámetros de oleaje convertidos en la variable PC1 de 

Quintay (p - value 2017 = 0,5388; 2018 = 0,02446; 2019 = 0.6989; 2020 = 0.6426; 2021 = 0.08267; 2022 = 

0.627; 2023 = 0.5627; 2024 = 0.1986) 

 

Las regresiones lineales para conocer cómo se relacionan la altura significativa de las olas con 

la variación del NDVI se resumen en la Figura 6, se observa como varía el NDVI en función 

de la altura de ola significativa para cada año (Fig. 6a) y para cada estación (Fig. 6b). En la 

Fig. 6a se observa una tendencia negativa en la mayoría de los años, lo que sugiere que mayores 

alturas de ola se asocian con una menor producción primaria (NDVI más bajo), todos los años 

mostraron una relación estadísticamente significativa, a excepción de 2018 y 2020 (p > 0,05, 

Tabla S6), indicando que la altura de ola tiene un efecto negativo sobre la productividad del 
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bosque de quelpo. Respecto a la variación entre estaciones (Fig. 6b), solo en otoño (color rojo) 

hubo una relación estadísticamente significativa (R2 = 0,16; p = 0,0004), por lo tanto, las 

variaciones del NDVI sí están relacionadas con la altura de ola durante esta temporada. Los 

años 2017, 2018, 2020, 2021, 2022 y 2023 tuvieron una relación negativa, es decir, a mayor 

altura de ola, menor fue el NDVI. En cambio, los años 2019 y 2024 tuvieron una relación 

positiva, es decir, a mayor altura de ola, mayor fue el NDVI. Esto indica que la altura de ola sí 

explica la variación del NDVI a escala anual y solo explica el cambio en la temporada de otoño. 

 

La variación del NDVI en función de la potencia del oleaje se resumen en la Figura 7, se 

observa como varía el NDVI en función de la altura de la potencia para cada año (Fig. 7a) y 

para cada estación (Fig. 7b). En la Fig. 7a se observa todos los años presentan una relación 

estadísticamente no significativa (p > 0,05). Respecto a la variación entre estaciones (Fig. 7b), 

solo en otoño (color rojo) hubo una relación estadísticamente significativa (R2 = 0,13; p = 0,02), 

por lo tanto, las variaciones del NDVI sí están relacionadas con la potencia del oleaje local 

durante la temporada de otoño. 

 

Se puede observar que la relación Po~NDVI es homogénea en el tiempo, teniendo todos los 

años una pendiente negativa no significativa, excepto el 2017 que fue positiva, pero igualmente 

no significativa. 
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Figura  6. Regresiones lineales para cada año entre la altura de ola significativa (Hsig) obtenida para Quintay y 

el NDVI anual (a) y estacional (b), donde el verano se presenta en color celeste, el otoño en color rojo, el 

invierno en color morado y primavera en color verde 
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Figura  7. Regresiones lineales para cada año entre la Potencia del oleaje (Po) obtenida para Quintay y el NDVI 

anual (a) y estacional (b), donde el verano se presenta en color celeste, el otoño en color rojo, el invierno en 

color morado y primavera en color verde 

 

En base a los resultados obtenidos podemos concluir que la hipótesis planteada en este trabajo 

es aceptada, es decir, que los cambios en los patrones de las marejadas sí están afectando a la 

productividad y cobertura del bosque de macroalgas presentes en Bahía Quintay.  
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4. DISCUSIÓN 

El análisis de PCA estacional permitió identificar patrones espaciales y temporales en la 

variabilidad del NDVI, revelando una marcada variación estacional e interanual. La temporada 

de verano presentó la mayor proporción de varianza explicada por la primera componente, 

sugiriendo una señal espacial dominante posiblemente relacionada con condiciones de luz y 

temperatura favorables, mientras que la segunda componente destacó años con mayor 

variabilidad interanual, como 2018 y 2021. La primavera mostró un comportamiento 

intermedio, sin embargo, la variabilidad interanual capturada por la PC2 fue más marcada, 

destacando los años 2018, 2021 y 2023 como periodos de anomalías notorias. Por su parte, 

otoño e invierno presentaron patrones más complejos y heterogéneos, con menor varianza 

explicada por las dos primeras componentes, lo cual podría reflejar una mayor influencia de 

factores ambientales cambiantes, como las transiciones estacionales y el régimen de marejadas 

(Dayton et al., 1999; Vega et al., 2005; Vásquez et al., 2006). 

Los resultados de cobertura estimada a partir del NDVI mostraron que la temporada de otoño 

fue consistentemente la estación con mayor cobertura de macroalgas, lo cual concuerda con 

estudios como el de Vásquez et al. (2008), quienes señalaron que la recuperación de los 

bosques de quelpo tiende a ser más evidente durante los meses otoñales debido a una menor 

exposición a perturbaciones físicas intensas como el oleaje o las tormentas. La primavera fue 

la única estación que mostró una pérdida neta de cobertura en el periodo 2017–2024, indicando 

condiciones más restrictivas para la proliferación del bosque de quelpo en esta época. Esta 

pérdida podría estar asociada a una combinación de factores ambientales, incluyendo el 

aumento del estrés por oleaje y menor estabilidad de la columna de agua (Winkler et al., 2016; 

González et al., 2021). 

Los años con menor cobertura (por ejemplo, 2019 y 2020) coinciden con periodos de eventos 

El Niño, lo que podría haber exacerbado los efectos negativos sobre la cobertura algal debido 

a una combinación de temperaturas elevadas, baja disponibilidad de nutrientes y condiciones 

más agitadas. En años con condiciones La Niña (por ejemplo, 2017–2018 y 2022–2023), se ha 

reportado un fortalecimiento de la surgencia costera, lo que conlleva un enfriamiento del agua 

superficial y aumento de nutrientes, favoreciendo la productividad primaria (Marín et al., 2001; 

Thiel et al., 2007). Esto podría explicar por qué en años como 2018 y 2022 se observaron altos 

valores de NDVI, a pesar de presentarse también un régimen de oleaje intenso. Por otro lado, 

años como 2019–2020 y 2023–2024 estuvieron marcados por condiciones cálidas asociadas a 
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El Niño, caracterizadas por temperaturas más altas del mar, menor disponibilidad de nutrientes 

y debilitamiento de la surgencia costera (Montecino & Lange, 2009). Esto podría haber influido 

negativamente en la productividad del quelpo, como se observa en la disminución de NDVI en 

verano de 2020 y primavera de 2021. Así, los resultados sugieren que la variabilidad interanual 

de la cobertura del bosque de quelpo no puede atribuirse exclusivamente al régimen de 

marejadas, sino también a los efectos indirectos de ENOS sobre la columna de agua y la 

productividad. Esta variabilidad es consistente con lo reportado en estudios previos en la costa 

central de Chile, donde factores climáticos interanuales como El Niño/Oscilación del Sur 

(ENSO) y la Oscilación Antártica (AAO) han mostrado una influencia directa en la biomasa 

de macroalgas (Huovinen et al., 2016; Vásquez et al., 2019). 

Los análisis de regresión lineal entre la potencia del oleaje (Po) y el índice de vegetación NDV) 

no mostraron tener una relación estadísticamente significativa en ningún año dentro del periodo 

de estudio; sin embargo, entre la altura significativa de ola (Hsig) y el índice de vegetación 

NDVI revelaron una tendencia negativa consistente en varios años, estos resultados sugieren 

que mayores alturas de ola se asociaron con una menor cobertura o productividad de 

macroalgas, lo que podría estar vinculado a un aumento en la intensidad o frecuencia de 

marejadas, generando efectos de disturbio físico sobre los bosques de quelpo. Estos hallazgos 

son consistentes con estudios previos que documentaron efectos negativos del oleaje sobre 

macroalgas. Por ejemplo, Bekkby et al. (2019) analizaron la distribución de quelpo en la costa 

de Noruega y encontraron que su abundancia disminuye en áreas expuestas a altas intensidades 

de oleaje y corriente, particularmente cuando estos factores se combinan con una menor 

profundidad. Este estudio demuestra que el disturbio físico, al superar ciertos umbrales, limita 

la estabilidad y persistencia de los bosques de quelpo, una conclusión que coincide con lo 

observado en la costa de Quintay. Al igual que en el presente estudio, Bekkby et al. destacan 

que las condiciones hidrodinámicas son un filtro ambiental importante que regula la 

distribución y productividad de macroalgas. Del mismo modo, Reed et al. (2011) encontraron 

que el disturbio por oleaje era el principal controlador de la productividad de Macrocystis 

pyrifera en California, superando incluso la influencia de nutrientes y herbivoría. Cavanaugh 

et al. (2011) encontraron que las perturbaciones por oleaje eran un factor clave que limitaba la 

producción primaria neta (PPN) en los bosques de quelpo de California. En particular, 

observaron que las pérdidas de biomasa debido al oleaje invernal eran significativamente 

mayores en California central, donde las olas eran más intensas, en comparación con California 

del sur.  
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Adicionalmente, se debe considerar la influencia de la variabilidad climática interanual 

asociada al fenómeno El Niño-Oscilación del Sur (ENOS), ya que años como 2019 y 2020 – 

clasificados como años El Niño – coincidieron con una menor correlación entre la altura 

significativa de las olas y el NDVI. Durante estos eventos se altera la temperatura y la 

disponibilidad de nutrientes, lo que también podría atenuar o modificar el efecto del oleaje 

sobre las macroalgas (Montecino et al., 2006; Vásquez et al., 2006). 

 

En conjunto, estos resultados sugieren que tanto los efectos físicos inmediatos (como el oleaje) 

como los forzantes climáticos de escala mayor (como ENOS) actúan como motores clave en la 

dinámica de los bosques de macroalgas. Y que los regímenes hidrodinámicos están 

modificando las condiciones de hábitat y podrían estar limitando la recuperación y estabilidad 

de estos ecosistemas, tanto en el hemisferio norte como en el sur. 

 

Los análisis estacionales indicaron que la relación negativa entre NDVI y Hsig fue significativa 

solo en otoño. Esto puede deberse a una mayor sensibilidad del bosque de quelpo tras el periodo 

de invierno, donde se acumulan los efectos del disturbio físico, o a que el otoño coincide con 

una fase de máxima extensión del dosel algal, haciéndolo más susceptible a la acción del oleaje. 

En cuanto a la potencia del oleaje (Po), si bien las relaciones anuales no fueron estadísticamente 

significativas, se detectó una relación significativa con NDVI también en otoño, lo que refuerza 

la idea de que las condiciones de oleaje durante esta estación son clave para explicar la 

dinámica de cobertura. A pesar de que las pendientes negativas no fueron significativas año a 

año, la consistencia de este patrón sugiere un efecto acumulativo o crónico del estrés 

hidrodinámico. 

Los resultados obtenidos en este estudio muestran una menor cobertura del bosque de quelpo 

durante el verano en comparación con otras estaciones, especialmente otoño e invierno, lo que 

podría estar relacionada con la ocurrencia de marejadas durante el invierno, teniendo un efecto 

acumulativo o retardado sobre la estructura del bosque de quelpo, afectando negativamente su 

extensión en la siguiente estación. Durante el invierno, debido a las marejadas más intensas, se 

estaría generando un estrés mecánico significativo sobre las poblaciones de quelpo, incluyendo 

el desprendimiento de frondas, daño a sus estructuras de anclaje, e incluso la remoción 

completa de individuos. Estas perturbaciones, al reducir la biomasa y densidad del dosel, 

podrían limitar la capacidad de regeneración durante la primavera y el verano, momento en el 
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que se observan las coberturas más bajas. Estos hallazgos son consistentes con estudios 

realizados en otras regiones. Castorani et al. (2018) observaron que la frecuencia de 

perturbaciones físicas, más que su intensidad, puede alterar significativamente la estabilidad y 

recuperación de los bosques de macroalgas, con efectos que se extienden hacia las estaciones 

posteriores. Por su parte, Lindhart et al. (2024) destacan que una menor densidad del dosel tras 

eventos de oleaje disminuye la capacidad del bosque de quelpo para amortiguar el impacto de 

futuras marejadas, haciéndolo más vulnerable a daños recurrentes. 

Estos resultados apoyan la hipótesis de que las nuevas condiciones de marejadas están 

reduciendo la cobertura de macroalgas en la costa central de Chile, especialmente durante 

otoño, cuando los bosques de quelpo alcanzan su máxima extensión y son más vulnerables al 

disturbio. La consistencia de estos resultados con la literatura internacional refuerza la 

preocupación sobre el impacto creciente del cambio climático y las alteraciones en los 

regímenes de oleaje sobre los ecosistemas costeros templados. 

En resumen, la dinámica del bosque de quelpo en Quintay durante el periodo 2017–2024 refleja 

una interacción compleja entre procesos estacionales, interanuales y oceanográficos. El 

régimen de marejadas puede generar disturbios sobre la cobertura de quelpo, en conjunto con 

los efectos del ENOS sobre la surgencia y la temperatura del mar.  
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5. CONCLUSIONES 

La teledetección del bosque de quelpo es posible debido a que las macroalgas generan un dosel 

flotante, sin embargo, hay que tener en cuenta que el tamaño del píxel en relación con el tamaño 

del dosel son elementos importantes para la detección de su extensión (Nijland et al., 2019). 

Además, la ubicación de los píxeles en relación con el tamaño del dosel de macroalgas es 

importante, debido a que sus centros son más estables y reflejan mejor la dinámica del bosque 

(Cavanaugh et al., 2010). En este sentido las imágenes de Sentinel-2 con una alta resolución 

espacial (10 m) permitió la detección de las macroalgas a pesar del pequeño tamaño de la 

población existente en Quintay (Broitman et al., 2011). Debido a que el bosque de quelpo no 

se encuentra solo, sino que coexiste con otras algas verdes, se genera una superposición entre 

las reflectancias entre las algas pardas y las algas verdes intermareales (Ulvales), por lo tanto, 

estas últimas también son detectadas en áreas intermareales rocosas poco profundas (Mora-

Soto et al., 2020). A pesar de que esta técnica es que solo puede detectar la parte flotante del 

alga, fue posible detectar diferencias anuales y estacionales de la producción primaria de los 

bosques de quelpo en Quintay. 

 

El análisis espaciotemporal del NDVI y la cobertura del bosque de quelpo en Bahía Quintay 

durante el período 2017–2024 permitió identificar patrones de variabilidad estacional e 

interanual claramente diferenciados. A nivel estacional, el verano y la primavera se 

caracterizaron por una señal espacial dominante y relativamente estable, mientras que el otoño 

e invierno mostraron mayor heterogeneidad y complejidad en sus patrones de productividad. 

Los años 2021, 2022 y 2023 se asociaron con una productividad elevada y sostenida, 

especialmente en verano y primavera, mientras que años como 2018 y 2020 destacaron por su 

alta variabilidad interanual, sugiriendo posibles eventos anómalos o transiciones ambientales 

abruptas. La primavera mostró una recuperación sostenida a partir de 2022, tras un mínimo en 

2021, mientras que el invierno presentó un comportamiento más estable, con menor dispersión 

interanual. 

 

En cuanto a la cobertura, otoño fue la estación con mayor superficie cubierta de macroalgas, 

seguido del invierno. Primavera fue la estación con menor cobertura promedio y una tendencia 

neta de pérdida durante el periodo analizado. En general, se identificaron aumentos importantes 

de cobertura en 2024 en varias estaciones, lo cual podría indicar una fase de recuperación 

reciente. No obstante, los años 2020 y 2022 presentaron reducciones notables, posiblemente 
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asociadas a condiciones ambientales desfavorables. Estos resultados evidencian una dinámica 

temporal compleja, donde la productividad y la cobertura del bosque de quelpo responden a 

múltiples factores ambientales y ecológicos, reflejando la necesidad de monitoreos continuos 

para comprender mejor su evolución frente al cambio ambiental. 

 

El análisis de la relación entre los patrones de productividad del bosque de quelpo (NDVI) y el 

régimen de oleaje local reveló asociaciones significativas pero acotadas. A nivel anual, la 

relación entre el NDVI y la altura significativa de ola mostró una tendencia negativa en la 

mayoría de los años, indicando que un aumento en la energía del oleaje tiende a disminuir la 

productividad. Esta relación fue estadísticamente significativa en todos los años, excepto 2018 

y 2020, consolidando la altura de ola como un factor potencialmente limitante para la 

productividad anual del quelpo. A escala estacional, la temporada de otoño fue la única que 

presentó relaciones estadísticamente significativas tanto con la altura significativa de ola (R² = 

0,16; p = 0,0004) como con la potencia del oleaje (R² = 0,13; p = 0,02), sugiriendo una mayor 

sensibilidad del bosque de macroalgas a las condiciones oceanográficas durante este periodo 

de transición, dónde los efectos físicos del oleaje (como el desprendimiento de frondas o el 

estrés mecánico) impactan negativamente la estructura del bosque (Cavanaugh et al., 2011; 

Reed et al., 2011; Bekkby et al., 2019). En otras estaciones, la relación entre oleaje y 

productividad fue no significativa. 

 

Respecto a la cobertura, aunque no se evaluó estadísticamente su relación con el oleaje, los 

patrones interanuales sugieren que las pérdidas en años como 2020 y 2022 podrían estar 

asociadas a un régimen de oleaje más intenso, afectando físicamente la estructura del bosque. 

Sin embargo, esta relación requiere análisis específicos para ser confirmada. 

 

En síntesis, los resultados indican que el oleaje, especialmente su componente de altura puede 

actuar como un modulador de la productividad del bosque de quelpo, particularmente durante 

el otoño. No obstante, su efecto no es uniforme ni determinante en todas las escalas temporales, 

lo que sugiere que otros factores ambientales y biológicos también juegan un rol clave en la 

dinámica del ecosistema. Además, el patrón observado en Quintay – donde los veranos con 

menor cobertura están precedidos por inviernos con marejadas intensas – refuerza la hipótesis 

de que el régimen invernal de oleaje actúa como un importante modulador de la estructura y 

dinámica del bosque de quelpo en esta región. 
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Finalmente, el bosque de quelpo de Quintay representa un ecosistema clave dentro de la costa 

central de Chile, tanto por su rol ecológico como por los servicios ecosistémicos que provee. 

Este estudio aporta evidencia concreta sobre cómo factores climáticos de gran escala, como El 

Niño y La Niña, así como la dinámica local del oleaje, influyen significativamente en su 

cobertura y productividad. La complejidad de estas interacciones subraya la necesidad de 

monitoreos continuos y de enfoques integrativos que consideren tanto la variabilidad climática 

como las presiones locales para una gestión efectiva de estos ecosistemas. 

 

Recomendaciones para estudios futuros 

Para futuros estudios, se recomienda llevar a cabo (1) monitoreos continuos frecuentes, y así 

poder capturar mejor los efectos inmediatos y acumulativos del oleaje sobre los quelpos, 

realizando monitoreos estacionales o mensuales, combinando imágenes satelitales con 

observaciones in situ; (2) incluir información de temperatura superficial del mar, salinidad, 

disponibilidad de nutrientes y datos de reclutamiento del quelpo para entender mejor los 

mecanismos detrás de los cambios observados, tal como lo han sugerido estudios como los de 

Cavanaugh et al. (2011) y Hernández-Carmona et al. (2001), quienes vincularon la 

productividad y reproducción del quelpo con condiciones ambientales estacionales.; y (3) 

desarrollar modelos que permitan identificar umbrales críticos de oleaje o temperatura, más 

allá de los cuales se produce un daño estructural o funcional en el bosque de quelpo. 
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7. ANEXOS  

 

Figura S 1. Código utilizado para la obtención de las imágenes satelitales en la plataforma Google Earth Engine 
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Figura S 2.a. Imágenes satelitales del NDVI del doses de macroalgas en Quintay durante el verano en el 

periodo 2017-2024igura S 2 
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Figura S 2.b. Imágenes satelitales del NDVI del doses de macroalgas en Quintay durante el otoño en el periodo 

2017-2024 
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Figura S 2.c. Imágenes satelitales del NDVI del doses de macroalgas en Quintay durante el invierno en el 

periodo 2017-2024 
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Figura S 2.d. Imágenes satelitales del NDVI del doses de macroalgas en Quintay durante el verano en el 

periodo 2017-2024 



52 

 

Tabla S 1. Valores y varianza de los componentes principales de PCA para ver variabilidad del NDVI para el 

periodo de verano 2017 – 2024 

 

 

Tabla S 2. Loadings o pesos de los componentes principales de PCA y NDVI promedio para ver variabilidad de 

la producción primaria durante el periodo 2017 – 2024 

 

PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 PC7 PC8

Eingvalues 0,06202 0,01133 0,00580 0,00478 0,00448 0,00362 0,00300 0,00241

Proporcion de la varianza 0,63650 0,11632 0,05950 0,04906 0,04593 0,03720 0,03077 0,02473

Varianza acumulada 0,63650 0,75282 0,81232 0,86137 0,90730 0,94450 0,97527 1,00000

PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 PC7 PC8

Eingvalues 0,02344 0,00876 0,00562 0,00419 0,00383 0,00344 0,00268 0,00231

Proporcion de la varianza 0,43190 0,16137 0,10361 0,07728 0,07060 0,06337 0,04930 0,04257

Varianza acumulada 0,43190 0,59327 0,69688 0,77416 0,84476 0,90813 0,95743 1,00000

PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 PC7 PC8

Eingvalues 0,01857 0,00849 0,00519 0,00425 0,00267 0,00235 0,00198 0,00145

Proporcion de la varianza 0,41324 0,18892 0,11553 0,09446 0,05948 0,05218 0,04396 0,03222

Varianza acumulada 0,41324 0,60216 0,71770 0,81216 0,87164 0,92382 0,96778 1,00000

PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 PC7 PC8

Eingvalues 0,02946 0,00769 0,00494 0,00459 0,00286 0,00254 0,00179 0,00127

Proporcion de la varianza 0,53437 0,13941 0,08957 0,08327 0,05186 0,04604 0,03247 0,02302

Varianza acumulada 0,53437 0,67378 0,76335 0,84662 0,89847 0,94452 0,97698 1,00000

Primavera

Otoño

Verano 

Invierno

2017 0,2890380 0,0695074 0,2144715 0,164 2017 0,3024110 0,2839155 0,7692606 0,258

2018 0,3412982 0,5124941 0,3809597 0,197 2018 0,4897475 0,4416096 -0,3712259 0,320

2019 0,3340000 0,1217408 -0,3353437 0,219 2019 0,1812391 0,1351240 -0,2143653 0,189

2020 0,2459979 0,2686142 0,5206478 0,136 2020 0,4044509 0,0788020 -0,0499717 0,265

2021 0,4708348 0,3416317 -0,6163557 0,250 2021 0,3655343 0,2189209 0,1577633 0,300

2022 0,3981366 -0,4215452 -0,0415257 0,229 2022 0,2353557 -0,1578315 -0,1407924 0,214

2023 0,3720986 -0,4555366 0,1039634 0,211 2023 0,3424434 -0,6701143 0,3017515 0,325

2024 0,3305239 -0,3789696 0,1814249 0,186 2024 0,4074208 -0,4219175 -0,2936225 0,325

2017 0,2621652 0,3741113 0,0973807 0,234 2017 0,2217802 0,2709221 0,2451086 0,223

2018 0,3875906 0,6392290 -0,0611765 0,313 2018 0,3238470 0,6039796 0,1278377 0,258

2019 0,1904026 0,1944867 -0,0289374 0,200 2019 0,3198302 0,3166413 -0,3329411 0,240

2020 0,1620534 0,0506612 -0,1468431 0,196 2020 0,3094221 0,3390207 -0,1249568 0,255

2021 0,2678320 0,1460732 -0,3316214 0,229 2021 0,1376265 -0,0055478 -0,1806039 0,183

2022 0,1613293 -0,0457374 0,8818262 0,209 2022 0,4660874 -0,3039456 0,7329315 0,342

2023 0,6968350 -0,6219185 -0,1575338 0,307 2023 0,5019074 -0,4391629 -0,4702858 0,310

2024 0,3676797 0,0286976 0,2279630 0,289 2024 0,3997672 -0,2476597 -0,0783592 0,259

PC1 PC2 PC3
NDVI 

promedio

Invierno Primavera

Año PC1 PC2 PC3
NDVI 

promedio
Año 

Verano Otoño

Año PC1 PC2 PC3
NDVI 

promedio

NDVI 

promedio
PC3PC2PC1Año 
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Tabla S 3. Cobertura de quelpo en m2 en Quintay para cada estación durante el periodo 2017 – 2024 

 

 

  

 

 

Estación 2017 2018 2019 2020 2021 2022 2023 2024 Mean

Verano 5,02E-06 7,23E-06 6,83E-06 2,68E-06 8,43E-06 7,34E-06 6,84E-06 1,04E-05 6,84E-06

Otoño 8,86E-06 1,45E-05 4,97E-06 9,31E-06 1,22E-05 7,49E-06 1,48E-05 1,84E-05 1,13E-05

Invierno 1,16E-05 1,49E-05 9,36E-06 7,72E-06 9,06E-06 6,92E-06 9,50E-06 1,37E-05 1,03E-05

Primavera 8,10E-06 6,93E-06 4,89E-06 4,79E-06 2,49E-06 5,20E-06 9,71E-06 6,01E-06 6,01E-06

Promedio 8,41E-06 1,09E-05 6,51E-06 6,13E-06 8,04E-06 6,73E-06 1,02E-05 1,21E-05

Cobertura al año (m
2
)

Tabla S 4. Cambios acumulados en la cobertura de macroalgas (m2) en Quintay para el periodo 2017 – 2024 

2017 5,02E-06 2,21E-06 2,21E-06 2017 8,86E-06 5,62E-06 5,62E-06

2018 7,23E-06 -4,03E-07 1,81E-06 2018 1,45E-05 -9,51E-06 -3,89E-06

2019 6,83E-06 -4,15E-06 -4,55E-06 2019 4,97E-06 4,34E-06 -5,16E-06

2020 2,68E-06 5,75E-06 1,61E-06 2020 9,31E-06 2,86E-06 7,20E-06

2021 8,43E-06 -1,10E-06 4,66E-06 2021 1,22E-05 -4,68E-06 -1,82E-06

2022 7,34E-06 -5,00E-07 -1,60E-06 2022 7,49E-06 7,28E-06 2,60E-06

2023 6,84E-06 3,52E-06 3,02E-06 2023 1,48E-05 3,59E-06 5,43E-06

2024 1,04E-05 2024 1,84E-05

2017 1,16E-05 3,23E-06 3,23E-06 2017 8,10E-06 -1,17E-06 -1,17E-06

2018 1,49E-05 -5,51E-06 -2,28E-06 2018 6,93E-06 -2,04E-06 -3,21E-06

2019 9,36E-06 -1,64E-06 -7,15E-06 2019 4,89E-06 -9,68E-08 -2,14E-06

2020 7,72E-06 1,34E-06 -2,99E-07 2020 4,79E-06 -2,31E-06 -2,40E-06

2021 9,06E-06 -2,15E-06 -8,07E-07 2021 2,49E-06 2,71E-06 4,03E-07

2022 6,92E-06 2,58E-06 4,36E-07 2022 5,20E-06 4,51E-06 7,22E-06

2023 9,50E-06 4,22E-06 6,80E-06 2023 9,71E-06 -3,70E-06 8,15E-07

2024 1,37E-05 2024 6,01E-06

Invierno

Otoño

Año
Cobertura 

(m
2
)

Variación de la 

cobertura (m
2
)

Variación 

acumulada (m
2
)

Año
Cobertura 

(m
2
)

Variación de la 

cobertura (m
2
)

Variación 

acumulada (m
2
)

Año
Cobertura 

(m
2
)

Variación de la 

cobertura (m
2
)

Variación 

acumulada (m
2
)

Primavera

Verano 

Año
Cobertura 

(m
2
)

Variación de la 

cobertura (m
2
)

Variación 

acumulada (m
2
)
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Tabla S 5. Varianza y loadings o pesos obtenidos del PCA realizado para los datos de oleaje 

 

 

 

 

Tabla S 6. Valores de R cuadrado y p-value obtenidos en las regresiones lineales entre la Potencia y NDVI; y de 

la altura de ola y NDVI. 

 

 

 

PC1 PC2 PC3

1,43660 0,96750 0,00548

0,68790 0,31200 0,00001

0,68790 1,00000 1,00000

PC1 PC2 PC3

Hsig 0,6922582 -0,1081466 -0,7135005

Tm -0,6748817 0,2531215 -0,6931553

Po 0,2555647 0,9613708 0,1022393

Varianza

Loadings

Standard deviation

Proportion of Variance

Cumulative Proportion

Año R
2 p-value R

2 p-value

2017 0,00115 0,852 0,172 0,0165

2018 0,000268 0,925 0,0789 0,0971

2019 0,0311 0,303 0,157 0,0166

2020 0,00217 0,788 0,1 0,0599

2021 0,015 0,477 0,441 0,0000102

2022 0,0424 0,299 0,144 0,0225

2023 0,0724 0,113 0,222 0,00376

2024 0,0337 0,284 0,275 0,00102

Estación R
2 p-value R

2 p-value

Otoño 0,13 0,00169 0,163 0,000446

Primavera 0,00897 0,429 0,00897 0,429

Verano 0,0509 0,0623 0,0509 0,0623

Invierno 0,00339 0,627 0,00339 0,627

Altura significativa

Altura significativa

Potencia

Potencia


