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R������. Los bosques nativos son los ecosistemas naturales que más atención reciben de la sociedad en relación 
con su conservación y manejo. El alcance de la definición de bosque nativo ha cambiado con el tiempo, lo cual 
afecta la implementación de diversos instrumentos que usan las instituciones (e.g., cuando se identifican las 
coberturas de bosques alcanzados por los inventarios forestales en las diferentes jurisdicciones). Esto conduce 
a diferentes resultados e interpretaciones, incluso hasta erróneas (e.g., con el monitoreo de las coberturas de 
bosque nativo). El objetivo de este trabajo es analizar la definición actual de bosque nativo implementada por el 
Gobierno de la Nación Argentina en el marco de la Ley 26331/07 para la gestión de las políticas institucionales, 
y realizar una nueva propuesta de definición que contemple los vacíos que en ella aparecen, fundamentándolos 
según el conocimiento científico disponible. La definición propuesta difiere de la original en que incluye un 
tamaño de parche mínimo con una determinada conectividad y composición del paisaje circundante. Asimismo, 
se discuten otros aspectos necesarios para su implementación, además de los impactos que podrían producirse 
a diferentes escalas espaciales en la gestión del bosque nativo.

[Palabras clave: componentes del bosque, especies arbóreas, paisaje, funcionalidad ecológica, política 
forestal]

A�������. What is a native forest in Argentina? Conceptual framework for an accurate definition according 
to national institutional policies and available scientific knowledge. Native forests are the natural ecosystems 
with the greatest social concern in terms of conservation and management. The scope of the definition of native 
forest has changed over time, which has influenced the adoption of different forest management instruments 
carried out by different institutions (e.g., the forest cover obtained from forest inventories in jurisdictions of 
Argentina). This leads to different results and misunderstandings, which often leads to incomparable outputs 
(e.g., native forest cover). The objective of this work was to analyse the current definition of the native forest 
implemented by the Argentine Government within the framework of Law 26331/07, which regulates the 
implementation of institutional policies. We propose a new definition based on the available scientific 
knowledge, and try to correct the conceptual gaps identified in the aforementioned law. The proposed 
definition differs from the original one in the inclusion of the minimum patch size, as well in the assessment 
of the connectivity and composition of the surrounding landscape. Other main aspects for its implementation 
are discussed, as well as the impacts at different spatial scales.
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I�����������
Uno de los principales desafíos de la sociedad 

moderna es conservar los ecosistemas naturales 
(Angermeier 2000): en un mundo globalizado, 
la priorización de las actividades económicas 
continúa prevaleciendo sobre los valores 
no monetarios y de conservación (Daily et 
al. 2009; Farley 2012). En este contexto, las 
definiciones ambiguas o ambivalentes de 
determinados conceptos llevan a que se las 
interprete según los intereses y valores de los 
diferentes actores sociales, que con frecuencia 
resultan contrapuestos, como podría ser el 
caso del concepto del término ‘uso sostenible 
o sustentable’ (Sasaki and Putz 2009). Si bien 
los bosques nativos no son necesariamente 
los ecosistemas más diversos ni los que 
brindan mayores servicios ecosistémicos, 
han recibido mayor atención de la sociedad 
para mejorar su protección e implementar 
prácticas de uso sostenible (e.g., Rosas et 
al. 2022). En la actualidad, la valoración de 
los bosques maduros es mayor debido a los 
impactos del manejo forestal intensivo y a los 
cambios o transformaciones en el uso del suelo 
(e.g., conversión de bosques en actividades 
agroganaderas) (Martínez Pastur et al. 2020). 
Estas actividades cambiaron la cobertura de las 
especies forestales nativas, impactaron sobre 
la biodiversidad y simplificaron el paisaje, 
con la consiguiente pérdida de provisión de 
algunos servicios ecosistémicos (Messier et al. 
2015). La falta de definiciones precisas sobre 
el concepto de bosque nativo lleva a que se 
implementen políticas institucionales que 
generan incertidumbre respecto de lo que se 
incluye bajo este concepto. En consecuencia, 
esto podría derivar en la transformación y la 
pérdida de resiliencia de los ecosistemas bajo 
manejo (Lund 2002; Romjin et al. 2013; Sasaki 
and Putz 2009). Un ejemplo claro es el manejo 
ganadero intensivo bajo bosques nativos, que 
promueve, en general, la pérdida paulatina de 
la cobertura forestal, con una transformación 
severa del sotobosque; con el tiempo, esto altera 
de forma severa la estructura y la capacidad 
de renovación de dicha cobertura (Cotroneo 
et al. 2021; de Marzo et al. 2021, 2022). El uso 
del bosque nativo con distintos objetivos (e.g., 
forestal, maderero, ganadero, recreacional) 
(Peri et al. 2021a,b, 2022) genera un gradiente 
de condiciones de rodal. Es necesario analizar 
estos cambios en los ecosistemas naturales a 
fin de determinar los límites y los alcances de 
las distintas definiciones de bosque en relación 
con las propuestas de manejo (e.g., bosques 
maduros, bosques secundarios naturales o 

antrópicos, bosques con distinto grado de 
impacto o degradación, plantaciones, bosques 
transformados, o ecosistemas no boscosos) 
(Chokkalingam and de Jong 2001).

Contar con definiciones y marcos 
conceptuales precisos es un requisito para 
poder establecer los elementos que se 
incluyen en las discusiones y las tomas de 
decisión (Lund 2002; Putz and Redford 2010; 
Sasaki and Putz 2009); por ejemplo, para 
determinar las dimensiones o los parámetros 
que se requieren en cada contexto de análisis, 
como los casos de cobertura arbórea, usos 
potenciales, marcos administrativos o 
parámetros ecológicos (Lund 2014a,b). En 
particular, el concepto de bosque nativo tiene 
variaciones enormes en sus acepciones debido 
a los puntos de vista involucrados, desde el 
manejo consuntivo hasta la conservación de 
su funcionalidad ecológica. Las definiciones 
de bosque nativo brindan una base conceptual 
legal, institucional y para implementar 
políticas y monitoreos de su conservación y 
manejo sostenible (Chazdon et al. 2016; van 
Noordwijk and Minang 2009). Las definiciones 
precisas ayudan a interpretar transiciones 
entre diferentes ecosistemas naturales (e.g., 
entre bosques y matorrales) o antropizados 
(e.g., transiciones entre ecosistemas naturales 
y degradados) (Peri et al. 2017). Además, 
la definición de bosque nativo es necesaria 
para establecer umbrales que permitan 
caracterizar los atributos del bosque original, 
cuantificar las pérdidas que se generan y 
establecer la factibilidad de su restauración 
(Ma et al. 2014). Más allá de las variaciones 
sobre los criterios utilizados, las definiciones 
más frecuentes de bosque nativo recurren a 
aspectos estructurales de la vegetación (e.g., 
cobertura, altura, o la continuidad de la 
cobertura de especies leñosas), sin tener en 
cuenta los aspectos funcionales.

A partir de 1948 y hasta el presente, la 
Organización de las Naciones Unidas para 
la Agricultura y la Alimentación (FAO) ha 
propuesto diferentes definiciones de bosque 
(e.g., FAO 1998, 2000, 2004) que se fueron 
adaptando y acordando con diferentes actores 
e instituciones de la sociedad internacional 
(Grainger 2008; Holmgren and Persson 
2002). Las propuestas de los movimientos 
ambientalistas de conservación en las 
décadas del 60 y 70 sirvieron de base para 
las definiciones posteriores propuestas en el 
Convenio Marco sobre la Diversidad Biológica 
(CDB 1992), así como para otros acuerdos 
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firmados entre países (e.g., IPCC en 1988, 
Forest Stewardship Council en 1993, Helsinki 
Process en 1990, Montreal Process en 1994, 
Kyoto Protocol en 1997, Intergovernmental 
Panel on Biodiversity and Ecosystem Services 
en 2012) (Chapin III et al. 2011; Chazdon et 
al. 2016; Sayer et al. 2013). Sin embargo, 
diferentes países establecieron sus propias 
definiciones de acuerdo con sus propias 
particularidades e intereses; esto produjo 
una mezcla entre aspectos ecológicos (como 
la estructura, la función y la composición de 
los bosques) (McElhinny et al. 2005) y políticas 
institucionales relacionadas con superficies 
efectivas de conservación o necesidades de 
cambios en el uso del suelo (van Noordwijk 
et al. 2008; Verchot et al. 2007). La Argentina 
no escapa a estas particularidades, siendo 
un ejemplo concreto de la ambigüedad de 
las diferentes definiciones para delimitar el 
bosque nativo, asociada a la implementación 
de la legislación actual (e.g., Ley 26331/07 y 
sus homólogas provinciales). Esto impidió 
diferenciar las variaciones en la cobertura 
del bosque nativo asociadas a los cambios 
en el uso de la tierra de aquellas debidas 
a las diferencias entre las definiciones de 
bosque nativo consideradas. En resumen, la 
definición actual de bosque en las normativas 
vigentes tiene ambigüedades y, por ende, 
consecuencias sobre las tasas de deforestación 
y la dinámica funcional de los bosques. En 
este artículo presentamos una propuesta que 
contempla diferentes criterios de aplicabilidad 
a escala nacional, incluyendo todos los biomas 
boscosos nativos de la Argentina. Evitamos 
particularizar en extremo, ya que, en ese 
caso, se necesitaría más de una definición de 
bosque y normativas específicas para cada 
caso. El objetivo de este trabajo fue analizar 
la definición de bosque nativo propuesta por el 
Gobierno de la Nación Argentina en el marco 
de la Ley 26331/07 para la implementación de 
las políticas institucionales (e.g., inventarios 
forestales), y presentar una nueva propuesta 
que contemple vacíos en la definición vigente 
fundamentadas en el conocimiento científico 
disponible.

¿C��� �� �� �������� �� ������ 
������ �� �� A�������� � ������ 

���������
Las normativas en la Argentina, como las 

de muchos otros países, no utilizan una 
definición única para el bosque nativo que se 
haya aplicado de manera consistente a lo largo 

del tiempo, lo cual afecta la implementación de 
las leyes, las estadísticas y la efectividad de los 
monitoreos (Material Suplementario 1-Tabla 
S1). A esto se suma la necesidad de establecer 
una coherencia entre las definiciones a escala 
regional e internacional para poder cumplir 
con los acuerdos y los compromisos a dichas 
escalas, que requieren cifras homologadas en 
lo referente a los bosques nativos (e.g., ver 
reportes FRA de FAO, Proceso de Montreal, 
REDD+, GHI). En este sentido, estos acuerdos 
y compromisos influyen sobre el alcance de las 
definiciones (e.g., el proceso REDD+ requiere 
definiciones que están muy condicionadas a 
las capacidades de monitoreo efectivas en los 
países).

La Ley 13273/48, de Defensa de la Riqueza 
Forestal, en su artículo 2, define al bosque 
como “toda formación leñosa, natural o 
artificial, que por su contenido o función 
sea declarada en los reglamentos respectivos 
como sujeta al régimen de la presente ley”. 
Introduce, además, el concepto de tierra 
forestal como aquella que “por sus condiciones 
naturales, ubicación o constitución, clima, 
topografía, calidad y conveniencias 
económicas, sea inadecuada para cultivos 
agrícolas o pastoreo y susceptible, en cambio, 
de forestación, y también aquellas necesarias 
para el cumplimiento de la presente ley”. Esta 
definición, de amplio alcance, sentó las bases 
para un marco regulatorio del bosque nativo 
en la Argentina; fue abordada por diferentes 
legislaciones (nacionales y provinciales) y se 
amplió con la Ley 26331/07, que hace referencia 
específica a los bosques nativos (artículo 
2) como aquellos “ecosistemas forestales 
naturales compuestos predominantemente 
por especies arbóreas nativas maduras, con 
diversas especies de flora y fauna asociadas, 
en conjunto con el medio que las rodea (suelo, 
subsuelo, atmósfera, clima, recursos hídricos), 
conformando una trama interdependiente con 
características propias y múltiples funciones, 
que en su estado natural le otorgan al sistema 
una condición de equilibrio dinámico y que 
brinda diversos servicios ambientales a la 
sociedad, además de los diversos recursos 
naturales con posibilidad de utilización 
económica”. Si bien en su definición 
establece que estos ecosistemas deben 
contener “especies arbóreas nativas maduras” 
(bosques nativos de origen primario), agrega 
que también estarán comprendidos en la 
definición “aquellos de origen secundario 
formados luego de un desmonte, así como 
aquellos resultantes de una recomposición 
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o restauración voluntarias”. Finalmente, 
agrega una excepción difusa que no se basa 
en aspectos de estructura o funcionamiento 
ecológico: “Quedan exceptuados de la 
aplicación de la presente ley todos aquellos 
aprovechamientos realizados en superficies 
menores a DIEZ (10) hectáreas que sean 
propiedad de comunidades indígenas o de 
pequeños productores”.

Otro antecedente significativo fue la 
definición empleada durante la ejecución 
del primer Inventario Nacional de Bosque 
Nativo (INBN) llevado a cabo por el 
Gobierno Argentino entre 1996 y 2005 
(SAyDS 2005), antes de la promulgación de 
la Ley 26331/07, y que generó una línea de 
base para la cobertura de los bosques nativos 
en la Argentina. En el INBN se determinó 
como bosque nativo a aquellas formaciones 
leñosas que presentan una altura mayor a 
7 m, que conforman superficies continuas 
con bajo nivel de fragmentación, que no 
comparten o no están afectados, en general, 
por áreas con fuerte actividad antrópica, 
que poseen un nivel de cobertura superior 
al 20%, y cuyas condiciones de accesibilidad 
total o parcial permiten suponer un valor de 
uso potencial. La definición no aclara si la 
cobertura se refiere a elementos arbóreos o 
leñosos dentro del ecosistema, o si el bosque 
no inventariable debe ser considerado como 
un bosque. Esta definición buscaba ajustarse a 
la definición propuesta por la FAO y requerida 
para los reportes nacionales de Evaluación 
de los Recursos Forestales (Forest Resources 
Assessment - FRA) (SAyDS 2005).

Estos ejemplos de definiciones difieren 
significativamente de la definición de bosque 
nativo empleada para el segundo inventario 
nacional de bosque nativo (INBN2), llevado a 
cabo por el Ministerio de Ambiente y Desarrollo 
Sostenible de Argentina entre los años 2015 y 
2019 (SAyDS 2019), que comprende a “todos 
los ecosistemas forestales naturales en distinto 
estado de desarrollo, de origen primario o 
secundario, que presentan una cobertura 
arbórea de especies nativas mayor o igual al 
20% y con árboles que alcanzan una altura 
mínima de 3 m, incluyendo palmares” (SAyDS 
2019). Esta definición se aplicó a una escala 
nacional para determinar el alcance de los 
bosques nativos inventariables, estableciendo 
el alcance de la Ley 26331/07, y se basó en su 
decreto reglamentario 91/09 y en la resolución 
de COFEMA 230/12. Esta resolución indica 
la necesidad de replantear el concepto de 
bosque nativo, y lo establece claramente 

en su Pauta #1.1 “Adecuar la definición de 
bosque nativo de acuerdo a las definiciones 
establecidas en la Ley N° 26331 y su decreto 
reglamentario; identificar y excluir del OTBN 
las clases de vegetación no boscosas”. En este 
trabajo tomaremos como objeto de análisis a 
la definición de bosque nativo empleada para 
el INBN2 (SAyDS 2019) y realizaremos una 
discusión comparativa con otras definiciones 
empleadas. Este trabajo no intenta agotar la 
discusión todas las definiciones empleadas 
en la Argentina (Material Suplementario 1-
Tabla S1). 

C�������� ��������� �� �� 
���������� �� ������ ������

La definición de bosque nativo establecida 
para el INBN2 (SAyDS 2019) incluye diferentes 
conceptos particulares.

Ecosistemas forestales naturales
Este concepto incluye diferentes términos 

que se deben analizar por separado, ya que 
puede derivar en diferentes interpretaciones.

Ecosistema. En el Convenio Marco sobre la 
Diversidad Biológica (CDB 1992) se definió a 
los ecosistemas como un complejo dinámico 
de comunidades vegetales, animales y de 
microorganismos y su medio no viviente 
interactuando como una única unidad 
funcional (Jiménez et al. 2017). Este aspecto 
se incluye en la definición propuesta por la 
Ley 26331/07 en su artículo 2. 

Forestal. Al incluir el término forestal 
se hace referencia a los árboles y el valor 
intrínseco que la sociedad puede obtener 
de ellos (e.g., servicios ecosistémicos de 
provisión relacionados con la madera para 
usos industriales). Según la Real Academia 
Española (RAE), forestal es un adjetivo 
que significa “perteneciente o relativo a los 
bosques y a los aprovechamientos de leñas, 
pastos, etc.”.

Natural. El término natural se interpreta como 
aquellas formaciones vegetales espontáneas 
que ocurren en diferentes ambientes sin 
una intervención antrópica necesaria para 
su subsistencia; se presenta como una 
contraposición a artificiales, implantados o 
exóticos. Las formaciones vegetales son las 
que deben ser cultivadas y asistidas para 
asegurar su continuidad en el tiempo (Frangi 
et al. 2015).
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En este marco conceptual es necesario 
definir qué es un árbol y qué es natural en 
un contexto ecosistémico. La definición de 
árbol es necesaria para poder identificar los 
componentes que definen la composición 
principal de los bosques, y que lo diferencian 
de otras comunidades, como matorrales 
u otros ambientes abiertos (e.g., sabanas, 
pastizales, turbales, cultivos) (Gschwantner 
et al. 2009). Asimismo, este marco conceptual 
permitiría determinar qué parámetros 
del ecosistema se necesita incluir para 
implementar correctamente las definiciones 
establecidas (e.g., medición de la altura o la 
cobertura de árboles) al momento de definir 
cómo inventariar y realizar recomendaciones 
de manejo en el campo. Sin embargo, no 
es una tarea fácil, ya que existen cientos 
de definiciones disponibles en la literatura 
(Lund 2004a,b). Diferentes organizaciones 
internacionales (e.g., FAO 1998, 2004; UNECE/
FAO 2000) definen a los árboles como plantas 
perennes con crecimiento leñoso, con uno o 
varios fustes creciendo a partir de un único 
pie, y que poseen una copa más o menos 
definida. Los arbustos siguen siendo plantas 
perennes con crecimiento leñoso, pero 
presentan, en general, varios fustes sin una 
base definida, creciendo desde una misma 
raíz, que no generan una copa más o menos 
definida (Bailey 1999). En el caso de la altura 
de las plantas, resulta en una variable poco 
consistente entre los diferentes autores. La 
altura que se debe considerar para definir 
a los árboles varía según los autores; por 
ejemplo: >3 m (Delijska and Manoilov 2004), 
>4.6 m (Helms 1998) o >10 m (Allaby 1998), 
aunque la definición de altura máxima de una 
planta es vaga cuando se quiere definir una 
bi-modalidad real, aun considerando grandes 
bases de datos (Larjavaara 2015). Para el caso 
de los arbustos, es poco precisa; las alturas, 
en general, varían entre 0.5 y 5 m de altura, 
pudiendo llegar hasta los 10 m según algunos 
autores (Bailey 1999). Gschwantner et al. 
(2009) indican, además, otras características 
distintivas entre ambos tipos de plantas: a) los 
árboles son típicamente estructuras grandes 
con una gran acumulación de biomasa (Ford 
Robertson 1971), y b) los fustes de los árboles 
son estructuras que pueden autosostenerse 
(Crystal 1997). En este sentido, las definiciones 
que se plantean para árboles y arbustos son 
ambiguas, y generan superposiciones más o 
menos importantes según el ecosistema y los 
territorios específicos a los que se apliquen, 
por lo que necesitan ser mejor especificadas 
(Delijska and Manoilov 2004; Gschwantner 

et al. 2009). También se propuso reducir estas 
definiciones al asociarlas a determinadas 
especies que suelen generar un solo fuste 
autosostenido de copa definida para el caso de 
los árboles (acrotonía), presentando las especies 
arbustivas múltiples fustes con una copa 
poco definida (basitonía) o bien adaptaciones 
relacionadas a estrategias reproductivas que 
les permiten ocupar y colonizar diferentes 
ambientes desfavorables (Bartélémy and 
Caraglio 2007). Sin embargo, existen especies 
que presentan una gran amplitud ecológica 
(e.g., Nothofagus antarctica, cuya distribución 
natural se desarrolla entre 35° y 56° S, y desde 
el nivel del mar hasta los 1800 m s. n. m., o el 
complejo del género Prosopis spp., conformado 
por especies puras, variedades e híbridos a lo 
largo de toda Latinoamérica). Por esta razón, se 
puede encontrar una gran plasticidad dentro 
de una misma especie, expresada en formas de 
vida extremas, desde morfotipos camefíticos 
o achaparrados de <0.5 m hasta morfotipos 
meso- y macro-fanerófitos de cerca de 20 m de 
altura (Barros 2010; Donoso Zegers et al. 2006; 
Ramírez et al. 1985; Verga et al. 2009). En este 
sentido, y a un nivel regional, no siempre se 
puede asignar una forma de vida determinada 
a cada especie vegetal; una especie puede ser 
catalogada como árbol en un lugar y como 
arbusto en una localidad cercana. La mayoría 
de las veces, estas formas de vida dependen 
de las condiciones ambientales en las que se 
desarrollan (e.g., altitud, latitud, exposición, 
contenido de agua del suelo) (Frangi et al. 
2015), pero muchas otras pueden deberse 
a tratamientos culturales o silviculturales 
determinados (e.g., podas) (Loreti and Pisani 
1990) o al régimen de disturbios a los que están 
sometidas (e.g., fuegos, pastoreo). Finalmente, 
es necesario considerar que la naturaleza 
ofrece un gradiente de condiciones, por lo que 
no siempre es posible separar a las especies o 
individuos en una u otra categoría.

Por otra parte, la condición de natural 
lleva implícita dos subcomponentes: que 
sea una especie nativa y que se desarrolle 
espontáneamente sin la participación 
necesaria directa o indirecta del ser humano 
dentro de un determinado período de 
tiempo. El concepto de especie nativa es 
muy controversial, y cambia de acuerdo con 
los países, ya que es factible enmarcarlo en 
procesos históricos que congelan la dinámica 
propia de la distribución de las especies, 
cambiando en el espacio y tiempo de acuerdo 
con las condiciones ambientales (Pecchi et al. 
2019; Veblen and Lorenz 1988; Veblen and 
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Markgraf 1988). En la Argentina se considera 
como especie nativa a aquella que se desarrolla 
dentro de sus límites, y previo a la llegada del 
poblamiento europeo. Este concepto debería 
contemplar, además, variaciones temporales 
(e.g., cambio climático) o genéticas (Petit 2004). 
Por ejemplo, a un árbol de Araucaria angustifolia 
creciendo en Buenos Aires se lo considera una 
especie nativa, aunque su distribución natural 
se limita a un reducido sector del nordeste de 
Misiones (Thomas 2013).

Estados de desarrollo de los bosques nativos
Existen distintos estados de desarrollo a lo 

largo de la dinámica natural de un bosque 
nativo, que incluye diferentes estructuras 
de edades (coetáneas o disetáneas) para las 
especies que lo componen y tipos forestales 
a lo largo de la sucesión de los ecosistemas 
después de la ocurrencia de disturbios 
naturales o antrópicos (Frangi et al. 2015). 
Estos distintos estados de desarrollo afectan 
la composición de especies, las formas de 
vida y las condiciones de rodal, y modifican 
significativamente su estructura, lo cual 
que puede ser evidenciado a través de las 
principales variables biométricas que se 
miden usualmente en los árboles (e.g., altura 
dominante o cobertura de copas). Por ejemplo, 
un bosque de Nothofagus pumilio después de un 
disturbio a pequeña (e.g., gaps) o a gran escala 
(e.g., volteo masivo por viento o incendios) 
(e.g., Rebertus et al. 1997; Rebertus and Veblen 
1993) pierde parte de la cubierta forestal 
original, y luego se establece una regeneración 
abundante que producirá rodales coetáneos de 
alta homogeneidad, al igual de lo que ocurre 
bajo diferentes propuestas de manejo forestal 
(Martínez Pastur et al. 2021). Estos bosques 
secundarios mantienen una cobertura elevada 
(>80%), aumentan su altura dominante con el 
paso de los años y alcanzan su máximo valor 
(i.e., altura dominante) en períodos superiores 
a los 150 años (Martínez Pastur et al. 1997). Esto 
significa que, durante las primeras etapas de 
regeneración de un rodal, la altura dominante 
podría no cumplir con los requerimientos 
establecidos en algunas de las definiciones 
de bosque nativo presentadas anteriormente, 
pero sí alcanzar los parámetros requeridos a 
la madurez (Martínez Pastur et al. 2017). En 
definitiva, incluir un concepto tan dinámico y 
variable entre ecosistemas como el de estados 
de desarrollo implica, necesariamente, tener 
en cuenta los estadios futuros potenciales de 
los bosques nativos bajo análisis (e.g., una 
etapa temprana de desarrollo podría incluir 

especies pioneras de árboles y arbustos de 
muy baja altura y en una etapa más avanzada 
podría incluir árboles de gran altura) (Arturi 
et al. 1998; Carrilla and Grau 2011; Matteucci 
et al. 2021), y a veces también cambiando la 
composición de especies con respecto a estados 
de desarrollo sucesionales tempranos. Por otra 
parte, incluir el tiempo genera desafíos a la 
hora de determinar los umbrales de altura con 
las herramientas disponibles (e.g., sensores 
remotos) o en aquellas especies arbóreas con 
poca información disponible (modelos de 
crecimiento en altura).

Origen de los bosques nativos
La definición de bosque también incluye los 

conceptos de ‘primario’ o ‘secundario’. Un 
bosque nativo primario generalmente refiere 
a aquellas comunidades características de una 
determinada región biogeográfica que se han 
mantenido bajo una dinámica natural por 
largos períodos de tiempo, y en los que los 
factores ambientales modelaron las relaciones 
interespecíficas. Asimismo, estos factores 
definieron la composición y la estructura de las 
especies presentes; en este caso, las actividades 
antrópicas no son siempre las más evidentes 
(Bernier et al. 2016). Los bosques nativos 
secundarios son aquellos que se establecen 
después de un disturbio natural o antrópico 
(directo o indirecto), y que difieren del bosque 
nativo primario en la composición de las 
especies o en las características estructurales 
del rodal (e.g., variables biométricas) 
(Chokkalingam and de Jong 2001). El concepto 
de bosque nativo primario se suele relacionar 
con características especiales de su estructura 
(e.g., heterogeneidad), que soporta un mayor 
número de especies o que brinda determinados 
servicios ecosistémicos (Lindenmayer 2009; 
McElhinny et al. 2005), mientras que los 
bosques nativos secundarios se relacionan 
más con estructuras simples, de mayor 
homogeneidad y que generalmente soportan 
una biodiversidad menor (Martínez Pastur et 
al. 2013). Sin embargo, el concepto de bosque 
nativo secundario puede tener diferentes 
interpretaciones al incluir a los disturbios 
antrópicos o las diferentes estrategias e 
historias de manejo. Por ejemplo, la definición 
actual de bosque nativo secundario no deja en 
claro si contempla a las distintas estrategias 
de restauración (activa o pasiva) que implica 
recuperar una cobertura forestal perdida por el 
bosque nativo primario debido a algún evento 
de gran impacto y escala (e.g., incendios de 
alta intensidad y extensión). Por otra parte, 
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también podrían ser bosques afectados 
por procesos vinculados a plantaciones 
con especies nativas con fines comerciales, 
estéticos o ambientales (Erbaugh et al. 2020; 
de Jong et al. 2021). Un ejemplo lo constituyen 
las superficies de bosques secundarios de 
algarrobos (Prosopis spp.) (Gómez et al. 
2018) asociados a otras especies de similar 
comportamiento (Acacia spp.) en el centro-este 
del Parque Chaqueño, en áreas anteriormente 
usadas con fines agrícolas. Otro ejemplo, es 
aquel que también resulta del abandono 
y recuperación de las tierras agrícolas por 
medio de la regeneración natural, originando 
bosques secundarios que pueden incluir 
especies exóticas naturalizadas (e.g., Ligustrum 
lucidum, Pinus contorta o P. ponderosa) (Aragón 
and Morales 2003; Grau et al. 2008; Sarasola 
et al. 2006). Estos ecosistemas híbridos o de 
novo guardan características intermedias 
entre bosques nativos plantaciones (Frangi et 
al. 2015; Lindenmayer et al. 2012).

Cobertura arbórea

La cobertura se refiere a la proyección vertical 
porcentual de los árboles sobre el suelo del 

bosque (e.g., hojas, ramas, fustes), y que 
muchas veces está influenciada por el paisaje 
circundante (Chianucci 2020) (e.g., el relieve 
o la topografía). Es una variable indicadora 
de numerosos procesos ecológicos (e.g., la 
precipitación interceptada o que efectivamente 
llega al suelo) y de dinámicas que ocurren 
en el rodal (e.g., la cantidad y calidad de la 
luz que llega al suelo del bosque y que se 
relaciona con la composición de especies del 
sotobosque, la germinación de semillas o el 
ciclado de nutrientes) (Magliano et al. 2019; 
Martínez Pastur et al. 2011; Mestre et al. 2017). 
Por otra parte, la cobertura arbórea no es un 
indicador de valores estables, sino que cambia 
a lo largo de las diferentes etapas sucesionales 
antes descritas o a lo largo del año, tanto para 
especies deciduas (e.g., pérdida completa 
de hojas en épocas de sequía o invernal) 
como siempreverdes (e.g., pérdida parcial 
de hojas) (Toro Manríquez 2019). Asimismo, 
la cobertura se puede estimar con distintas 
metodologías de campo (e.g., Korhonen et 
al. 2006); para medirla se necesita establecer 
parámetros específicos, ya que se corre el 
riesgo de obtener valores no comparables 
entre sí (e.g., Chianucci 2020). Por ejemplo, 

Figura 1. Ejemplo de distintas coberturas arbóreas en rodales naturales (A=93%, B=77%, C=62%) y bajo manejo o 
transformaciones de origen antrópico (D=35%, E=22%, F=7%) de bosques de Nothofagus antarctica en Tierra del Fuego. 
Análisis de fotos hemisféricas mediante el software Gap Light Analyzer (Forest Renewal, USA).
Figure 1. Example of different overstory crown covers in natural stands (A=93%, B=77%, C=62%) and under management 
or human derived conversion (D=35%, E=22%, F=7%) of Nothofagus antarctica forests in Tierra del Fuego. Hemispherical 
photos analyses were done using Gap Light Analyzer software (Forest Renewal, USA).
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no es lo mismo calcular un valor a partir de 
una estimación visual de la cobertura (la que, 
además, depende del punto en el terreno 
donde se encuentra el observador y de su 
criterio subjetivo), que otro a partir de una foto 
hemisférica que considera toda la esfera celeste 
o que emplea otras técnicas instrumentales 
más modernas (Ferraina et al. 2022). En la 
Figura 1 podemos observar variaciones en 
niveles de cobertura del bosque a partir de 
fotos hemisféricas en rodales naturales y bajo 
manejo de Nothofagus antarctica. Asimismo, 
es importante considerar qué componentes 
del bosque (dosel superior, dosel secundario, 
regeneración establecida, árboles muertos, 
etc.) se incluyen dentro de la medición de 
la cobertura. En forma implícita se entiende 
que la cobertura se refiere a la arbórea, 
pudiendo o no descartarse de las mediciones 
aquellos taxones o formas de vida que no 
cumplen con dicho criterio, como arbustos 
y herbáceas de gran porte, lianas, parásitas, 
que pueden aumentar de forma significativa 
los cálculos de cobertura (e.g., Misodendrum 
spp. en bosques de la Patagonia) (Soler et al. 
2014). Por otra parte, debería quedar claro 
si el valor de cobertura se refiere a aquellos 
árboles que cumplen con los criterios de altura 
impuestos en las definiciones, o si también se 
debe incluir la de todos aquellos presentes con 
una menor altura (e.g., regeneración inicial de 
bosques en recuperación) (Martínez Pastur et 
al. 2021). Finalmente, la altura en que se realiza 
la medición de cobertura es de gran influencia, 
ya que afecta los resultados obtenidos (e.g., 
influencia de la regeneración secundaria o el 
sotobosque bajo el dosel) (Martínez Pastur et 
al. 2011). Algunos de los criterios mencionados 

que deberían considerarse al momento de 
estimar la cobertura arbórea constituyen un 
problema si solo se quieren utilizar sensores 
remotos (e.g., los sensores pasivos no detectan 
diferencias en alturas), aunque las tecnologías 
más modernas podrían permitir estimaciones 
más precisas de cobertura (e.g., sensores 
activos pueden clasificar alturas de árboles y 
coberturas a diferentes alturas) (Ferraina et al. 
2022; Lechner et al. 2020).

Altura de los árboles

Tal como se mencionó anteriormente, la altura 
también es un factor muy importante para 
caracterizar los ecosistemas leñosos. Es una 
variable influenciada por múltiples factores 
dentro de los rodales y por la dinámica natural 
de los bosques; su estimación puede conducir 
a interpretaciones erróneas si no se realiza bajo 
determinadas y precisas indicaciones. Tal 
como se dijo antes, la altura de los árboles se 
modifica a lo largo de los diferentes estados de 
desarrollo de los rodales (Martínez Pastur et al. 
1997, 2021), alcanzando su altura máxima en 
etapas avanzadas de madurez. Por lo general, 
a los árboles les lleva muchos años superar 
las fases de establecimiento y de crecimiento 
en altura para alcanzar el potencial del sitio 
(Figura 2). Por otra parte, en la definición que 
analizamos, no se especifica si la altura se refiere 
a la altura media, a la altura dominante, a la 
altura máxima o a la altura de un único árbol 
en el rodal. Además, es necesario establecer los 
elementos de medición dentro del ecosistema 
para caracterizar el bosque nativo bajo análisis 
(e.g., de acuerdo con la definición de árbol 
antes expuesta). La altura dominante de los 

Figura 2. Evolución de los crecimientos en altura para diferentes calidades de sitio (alta, media, y baja) en bosques de 
Nothofagus pumilio de Tierra del Fuego. A) Variación natural de crecimiento en altura durante la etapa de establecimiento 
de la regeneración natural debida a factores ambientales (e.g., luminosidad, humedad) y bióticos (e.g., ramoneo). B) 
Crecimiento en altura de árboles dominantes.
Figure 2. Evolution of height growth for different site qualities (high, medium, and low) in Nothofagus pumilio forests 
from Tierra del Fuego. A) Natural variation of height growth during the establishment stage of natural regeneration 
due to environmental (e.g., light, humidity) and biotic factors (e.g., browsing). B) Height growth of dominant trees.
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árboles es muy usada como indicador de la 
productividad de los rodales (e.g., calidad 
de sitio), ya que es poco influenciada por 
los tratamientos intermedios (e.g., raleos), 
además de presentar poca variación dentro 
de un rango amplio de densidades y una 
alta correlación con diferentes parámetros 
de servicios ecosistémicos de provisión (e.g., 
madera comercial) (Bontemps and Bouriaud 
2014). Por ello, establecer claramente cómo 
se estima este parámetro resulta clave para 
definir con más precisión lo que se considera 
como un bosque nativo.

Palmares
Las palmeras no son árboles, y los palmares 

no son bosques. En este sentido, es necesario 
analizar este aspecto en dos escalas (las 
palmeras como componentes dominantes 
del ecosistema o como elementos dentro 
de un bosque). Este grupo de plantas 
monocotiledóneas pertenecen al orden 
Arecales y tienen particularidades por las 
que se las excluye de la categoría de árboles, 
sobre todo por la ausencia de crecimiento 
secundario (Tomlinson 1962). Sin embargo, 
son componentes importantes dentro de 
muchos tipos forestales del bosque nativo 
(e.g., el Parque Chaqueño) (Lewis and Pire 
1981; Lewis 1991). De acuerdo con la definición 
del INBN2, las palmeras entran como 
componentes inventariables del bosque nativo, 
y de acuerdo con algunas de las definiciones 
de la categoría de ‘árbol’, cumplen con dichos 
requisitos. En este sentido, la inclusión de 
este componente dentro de un bosque nativo 
no deja duda alguna de su incorporación 
(Balslev et al. 2016; Kahn 1986). Sin embargo, 
la altura dominante de muchos palmares 
varía significativamente de acuerdo con la 
especie y la región, pudiendo superar los 7 
m y llevar a dobles interpretaciones, mientras 
que, en otras, rara vez alcanzan los 3-4 m (e.g., 
yatay o caranday). De la misma manera, la 
inclusión de las palmeras como componentes 
inventariables dentro de la definición de 
bosque nativo abre la posibilidad de incluir 
a otras plantas que, al igual que las palmeras, 
cumplen con los requisitos antes descritos 
(e.g., los helechos arborescentes [como Cyathea 
atrovirens, de la familia Cyatheaceae], que 
pueden superar los 5 m de altura) (Fontana 
et al. 2007), o los bambúes leñosos (e.g., Guadua 
chacoensis, de la familia Poaceae, que puede 
superar los 10-20 m de altura y llegar a 15 cm 
de diámetro en la Selva Misionera) (Suirezs et 
al. 2019). Cuando estos componentes crecen 
en comunidades puras, sin la presencia de 

árboles, no deberían ser considerados como 
bosques, sino que serían palmares, cañaverales 
u otro tipo de formaciones vegetales.

C�������� �������� �� �� 
���������� �� ������ ������

Así como se consideraron varios conceptos 
polisémicos de la definición del INBN2 
(SAyDS 2019), también se omitieron aspectos 
que requieren ser considerados. Estos 
aspectos podrían mejorar la estimación o 
la interpretación de las cuantificaciones del 
bosque nativo, incluyendo el punto de vista 
funcional (ver Anexo 1). Algunos de ellos se 
detallan a continuación.

La naturaleza dinámica de los ecosistemas
Como se dijo anteriormente al analizar los 

conceptos de ecosistema forestal natural y 
estados de desarrollo, las métricas de los rodales 
cambian en el corto plazo (e.g., estaciones 
del año) o en el mediano y largo plazo (e.g., 
etapas sucesionales), incluyendo al manejo 
forestal (e.g., raleos) o distintos disturbios 
(e.g., incendios, inundaciones, sequías). Por 
ejemplo, un rodal bajo manejo podría no ser 
incorporado dentro de la categoría de bosque 
nativo cuando la cobertura de copa sea <20% 
(e.g., cortas de regeneración) o cuando las 
especies involucradas en la regeneración no 
superen el límite mínimo de altura establecido 
o cuando requieren plantas nodrizas no 
arbóreas (e.g., arbustos) (Barchuk and Díaz 
2000). Durante largos períodos de tiempo, 
estos rodales no entrarían en la categoría de 
bosque nativo y no estarían alcanzados por 
las legislaciones vigentes. Asimismo, podría 
ocurrir que un bosque no cumpla con los 
mínimos de cobertura establecidos durante 
la estación seca o invernal, pero sí durante 
la estación contrapuesta, cuando presenta el 
máximo de hojas. Los bosques son sistemas 
inelásticos, pero dentro del marco de un 
manejo sostenible, sus características suelen 
mantenerse inalterables (Brang 2001). La 
alternativa a esta disyuntiva es establecer 
límites temporales claros, como considerar la 
altura dominante a la madurez de las especies 
o la mayor cobertura posible durante las 
estaciones del año de las especies arbóreas 
del dosel superior.

El bosque nativo como elemento dependiente del 
paisaje circundante y sus componentes

Los bosques no son entidades aisladas, 
sino sistemas complejos y multifuncionales 
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(Chazdon et al. 2016; McElhinny et al. 2005). 
Algunas métricas empleadas en las definiciones 
(e.g., cobertura) y otras mensuradas en los 
inventarios (e.g., área basal) deberían incluir 
todos los componentes vegetales y no solo a 
los árboles. Las definiciones de bosque nativo 
hacen referencia a un sistema complejo que 
incluye factores bióticos y abióticos (e.g., 
animales, plantas, hongos, etc.) que forman 
parte de la estructura y el funcionamiento del 
bosque (e.g., procesos ecológicos que “otorgan 
al sistema una condición de equilibrio dinámico 
y que brindan diversos servicios ambientales 
a la sociedad”; artículo 2, Ley 26331/07). La 
resolución de COFEMA 230/12 (observación 
#1.1) establece que se deben incluir las “clases 
de vegetación no boscosas (leñosas, no leñosas 
o aún no vegetales) por interdependencia 
funcional con los bosques, directamente 
como áreas buffer o porque prestan funciones 
y servicios similares a los del bosque nativo”. 
En la práctica, es difícil cuantificar cada 
componente por separado (e.g., epífitas, lianas, 
cañas, palmeras, etc.), los que, al igual que el 
dosel arbóreo, tienen un papel importante en 
las funciones ecosistémicas (e.g., retención de 
precipitaciones o intercepción de luz). Una 
alternativa es definir qué cobertura mínima 
se incluirá, una altura de medición (e.g., 1 
m del suelo) y la forma de medición, ya que 
generan gran variabilidad (e.g., la estimación 
visual o la proyección de las copas cambia 
con el operador, mientras que la fotografía 
hemisférica disminuye la subjetividad) 
(Chianucci 2020; Korhonen et al. 2006).

La extensión mínima del parche
La definición bajo análisis no establece 

un tamaño mínimo de parche para que un 
conjunto de árboles sea considerado como un 

bosque nativo. La resolución de COFEMA 230/
12, en la que se basa la definición del INBN2 
(SAyDS 2019), establece un tamaño mínimo 
de 0.5 ha. Otras propuestas internacionales 
(CDB 1992; FAO 2000; UNFCCC 2002) definen 
parches entre 0.5 y 1 ha. Este es un aspecto 
importante de funcionalidad y mantenimiento 
de atributos (Gilbert 2009), ya que un árbol en 
solitario no puede ser considerado como un 
bosque (Brandt et al. 2020). La definición de 
un tamaño mínimo se basa en la resiliencia de 
los parches frente a agentes antrópicos (e.g., 
diferentes prácticas de manejo) o naturales 
(e.g., cambio climático o disturbios como 
el viento). También se ha considerado qué 
atributos del bosque maduro se mantienen 
en un determinado tamaño de parche, lo que 
influye en propuestas de manejo sostenible 
(Beese et al. 2003; Franklin et al. 1997; Martínez 
Pastur et al. 2019). El valor de conservación y 
de provisión de servicios ecosistémicos de un 
parche determina si se lo puede considerar 
como un bosque nativo. Por ello, al momento 
de definir el tamaño mínimo de parche es clave 
incluir estimadores de biodiversidad, servicios 
ecosistémicos y funcionalidad. 

El paisaje circundante y la conectividad de los 
parches

La ecología del paisaje puso en evidencia 
la necesidad de una visión integradora de 
los múltiples procesos involucrados en los 
bosques nativos, ya que el entorno actúa a 
diferentes escalas espaciales y temporales 
(Peri et al. 2021a,b). Por ejemplo, es diferente 
el valor de un parche aislado en una matriz 
agrícola que en un paisaje donde predomina 
el bosque nativo (Figura 3). El principal 
factor es la conectividad, que junto al grado 
de exposición (tamaño y forma) y la distancia 

Figura 3. Ejemplo de parches aislados y conectividad dentro de una matriz de bosque en el paisaje. A) Parches aislados 
(0.9 ha) en una matriz agropecuaria sin conectividad con el bosque nativo (Tostado, Santa Fe). B) Parches aislados (0.5 
ha) en una matriz agropecuaria y de bosque nativo sin conectividad (Fraga, San Luis). C) Parches aislados (0.5 ha) con 
conectividad de la matriz de bosque nativo (Río Turbio, Santa Cruz). Los círculos son de 500 m de radio.
Figure 3. Example of isolated patches and connectivity within the forest matrix in the landscape. A) Isolated patches 
(0.9 ha) in an agricultural matrix without connectivity with the native forest (Tostado, Santa Fe). B) Isolated patches 
(0.5 ha) in an agricultural and native forest matrix without connectivity (Fraga, San Luis). C) Isolated patches (0.5 ha) 
with native forest matrix connectivity (Río Turbio, Santa Cruz). The circles are 500 m in radius.
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al bosque (e.g., reservas a mediana escala 
o escala regional) determinan la capacidad 
de un paisaje para mantener sus funciones 
ecosistémicas (Angelstam et al. 2021; Piquer 
Rodríguez et al. 2015; Rosas et al. 2022; Saura 
et al. 2011; Zeller et al. 2020). La fragmentación 
del paisaje puede ser más importante que el 
tamaño del parche, y puede influir sobre el 
mantenimiento de la biodiversidad a mayores 
escalas (Grau 2022). Es preciso establecer 
una distancia mínima entre parches y una 
integridad mínima del paisaje que permita 
sostener procesos ecosistémicos compatibles 
con un bosque. Esto evitaría que a los parches 
pequeños y aislados se los considere como 
un bosque en su conjunto, siendo necesaria 
una matriz circundante con determinadas 
funciones ecológicas (Figura 3).

Grado de alteración de los componentes 
originales del bosque nativo

El manejo forestal cambia los procesos 
ecológicos del bosque nativo en beneficio 
de los servicios ecosistémicos monetarios 
(Martínez Pastur et al. 2013). Otros servicios se 
revalorizaron recientemente (e.g., forest carbon 
management [Ameray et al. 2021; Birdsey et 
al. 2006]), por lo que algunas definiciones 
incluyen el grado de transformación como 
parámetro. Por ejemplo, los valores de 
conservación y servicios ecosistémicos difieren 
de manera sustancial entre un bosque nativo y 
un bosque con un alto grado de transformación 
(Martínez Pastur et al. 2020; Peri et al. 2022; 
Staiano et al. 2021). Se requiere establecer el 
grado de alteración de la estructura forestal 
o del sotobosque que un bosque nativo bajo 
manejo intensivo puede recibir sin perder los 
atributos necesarios, y pasar a ser considerado 
una plantación (bosque implantado) o un 
bosque cultivado. Algunas definiciones 
establecen grados mínimos de alteración, 
como aquellas descritas en el INBN (SAyDS 
2005), o la necesidad de contar con varios 
estratos forestales y una alta proporción de 
sotobosque original (FAO 2000; UNFCCC 
2002). El Convenio sobre la Diversidad 
Biológica (CDB 1992) define que un conjunto 
de árboles es considerado como bosque 
cuando no está bajo una agricultura intensa u 
otro uso no forestal. Bajo altas intensidades de 
manejo, los bosques pierden funcionalidades y 
resiliencia ecológica (e.g., Martínez Pastur et al. 
2021; Peri et al. 2017). Finalmente, se necesita 
definir un límite máximo espacial y temporal 
para el caso de bosques nativos invadidos por 
especies forestales exóticas (Gavier Pizarro et 

al. 2012; Lichstein et al. 2004; Liebhold et al. 
2017; Malizia et al. 2017) y determinar cuándo 
dejarían de ser considerados como bosques 
nativos o determinar cómo se categoriza 
un bosque cuando incluye especies exóticas 
naturalizadas (bosques de novo) (Frangi et al. 
2015).

Usos actuales y potenciales del bosque nativo
El INBN (SAyDS 2005) establecía que los 

bosques nativos inventariables deberían 
considerar las “condiciones de accesibilidad 
total o parcial que permiten suponer un valor 
de uso potencial”, o las restricciones de uso 
de la Ley 26331/07 (artículo 2) en referencia 
a pequeños productores o comunidades 
indígenas. En este sentido, no todos los 
bosques nativos podrían ser considerados 
como tales, siendo una definición ambigua 
que puede cambiar con el tiempo; por 
ejemplo, los bosques de Nothofagus pumilio bajo 
aprovechamiento actual eran considerados no 
productivos en el pasado por inaccesibilidad 
o por baja calidad de sitio (Gea et al. 2004). 
Esto también se refleja en el ordenamiento 
territorial de los bosques nativos (OTBN) en 
el marco de la Ley 26331/07, en la que algunos 
parques nacionales fueron categorizados con 
la máxima protección, mientras que otros se 
excluyeron de dichas coberturas (Martinuzzi 
et al. 2021). Es necesario aclarar si los usos 
actuales y potenciales deben (o no) ser 
incorporados como variable de elegibilidad.

Restauración activa en áreas impactadas y 
plantaciones con especies nativas

Cuando un bosque nativo pierde los atributos 
para ser considerado como tal (e.g., pérdida de 
cobertura) debido a cambios en el uso del suelo 
(e.g., agricultura) o a eventos catastróficos 
(e.g., incendios), podría ser objeto de acciones 
de restauración pasiva (cuando la resiliencia 
de los ecosistemas lo permite) o activa (cuando 
se superaron los umbrales de resiliencia) (Peri 
et al. 2022). Estas últimas se realizan mediante 
plantaciones, que en la mayoría de los casos 
buscan generar condiciones de rodal que 
favorezcan la recuperación pasiva de otros 
componentes perdidos y funciones asociadas. 
Estas plantaciones no difieren técnicamente 
de aquellas realizadas con otros fines (e.g., 
comerciales, estéticos o ambientales) (de 
Jong et al. 2021; Erbaugh et al. 2020). En este 
contexto, es esencial diferenciar entre las 
especies nativas, las exóticas o naturalizadas 
y el marco histórico considerado (e.g., los 
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romanos introdujeron árboles de Castanea 
sativa a lo largo del imperio, convirtiéndose 
luego en bosques naturales) (Conedera et 
al. 2004). Se hace necesario distinguir qué 
especies y áreas de distribución son aplicables 
a los conceptos que se incluyen en la definición 
de bosque nativo, y bajo qué circunstancias 
y criterios se deben considerar como otra 
categoría (e.g., plantaciones) (Chazdon et al. 
2016).

L� ��������� �� ��� ���������� 
��� ������� �� ������ ������

De acuerdo con el análisis realizado sobre los 
conceptos presentes y ausentes en la definición 
del bosque nativo establecida durante el 
INBN2 (SAyDS 2019), consideramos necesario 
un mayor detalle en la definición de bosque 
nativo para 1) evitar diferentes interpretaciones 
cuando se aplique a distintas escalas (nivel 
nacional o provincial) o ámbitos (e.g., foros 
internacionales), 2) asegurar las funciones 
ecosistémicas propias de un ecosistema 
boscoso natural con determinados niveles de 
conservación de la biodiversidad autóctona, 
3) establecer los límites que diferencian los 
ecosistemas naturales de los seminaturales, 
artificiales o manejados intensivamente, 
4) considerar un marco conceptual preciso 
acorde a las políticas institucionales actuales, 
y 5) incluir el conocimiento científico-técnico 
disponible, así como la factibilidad de 
implementación a campo y gabinete con las 
capacidades humanas y tecnológicas de las 
instituciones involucradas en los procesos de 
gestión y control (Magdon et al. 2014).

En este marco, se sugiere la siguiente 
definición de bosque nativo y las 
consideraciones a tener en cuenta: “Son 
aquellos ecosistemas naturales o seminaturales 
dominados por árboles1 de especies nativas2, 
pudiendo presentar diferentes grados 
de alteración (natural o antrópica), y que 
cumplen con los siguientes requisitos: a) una 
cobertura de árboles y otros componentes 
no arbóreos dentro del rodal que generan su 
influencia en el dosel (e.g., palmeras, lianas, 
epífitas) no menor al 20% durante el período 
de mayor actividad biológica de la temporada 
de crecimiento3, debiendo provenir en su 
mayoría de componentes vivos arbóreos4; 
b) una superficie de parche5 mayor a 0.5 ha 
de ocupación continua distante a <500 m del 
siguiente parche o masa de bosque nativo6; 
c) una cobertura de bosque nativo >5% en el 
paisaje circundante7 (un área de 2 km de radio 

para cada parche considerado), y d) que en el 
caso que se encuentren bajo usos productivos, 
existan usos forestales (madereros o de 
productos forestales no madereros)8 a lo 
largo de su ciclo de vida”. Las apostillas 
de las palabras o conceptos señalados con 
superíndices pueden consultarse en el Material 
Suplementario 2.

¿C��� �� �� ������� ��������� �� 
���� �����������

Esta definición de bosque nativo difiere de 
la original del INBN2 (SAyDS 2019) en que 
se incluye un tamaño de parche mínimo con 
una determinada conectividad y es considera 
la composición del paisaje circundante. 
Asimismo, define mejor la cobertura, pero 
no establece las formas de medición, que se 
deben acordar en una discusión más amplia 
para lograr mediciones comparables de 
acuerdo con lo mencionado antes (e.g., se debe 
definir una altura y forma de medición de la 
cobertura, si se incluye al dosel dominante, 
secundario o del sotobosque). Por otra 
parte, la nueva definición de bosque nativo 
establece una mayor altura dominante de los 
árboles para poder diferenciarlos mejor de 
matorrales y de otras comunidades vegetales 
leñosas, e incluye el concepto de ecosistemas 
dinámicos al considerar la madurez de los 
individuos como indicador del potencial del 
sitio, permitiendo incluir como bosque nativo 
a aquellos rodales en regeneración o limitados 
por determinadas prácticas de manejo (e.g., 
extracción de leña o podas).

La definición incluye a todos los bosques 
nativos, independientemente de la jurisdicción 
donde se encuentren, siempre que cumplan 
con la definición propuesta. Asimismo, la 
nueva definición incluye a aquellos bosques 
nativos con diferente grado de manejo (e.g., 
forestal o silvopastoril), estableciendo como 
límite de exclusión a aquellos rodales que 
presentan cambios en la dinámica natural 
del ecosistema; por ejemplo, limitando la 
posibilidad de la regeneración natural, 
dejando solo árboles remanentes como 
elementos aislados en el paisaje o reduciendo 
los componentes naturales sin un uso forestal 
de los mismos. Esta nueva definición de 
bosque nativo integra a los componentes no 
arbóreos dentro de la definición, pero deja de 
lado a aquellas comunidades vegetales sin 
la presencia de componentes arbóreos (e.g., 
palmares, cañaverales o helechos gigantes), e 
intenta diferenciarse de matorrales. Por otra 
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parte, propone diferenciar a aquellos parches 
o rodales con manejo intensivo que perdieron 
parte de las características mínimas necesarias 
para ser considerados como un bosque nativo 
en su conjunto. La estrategia política actual, 
tanto a nivel nacional como provincial, se 
basó en ampliar el alcance del concepto de 
bosque nativo (e.g., eliminar tamaños de 
parche, bajar la altura de los componentes 
leñosos e incluir a componentes no arbóreos), 
determinando una mayor superficie y tipos 
de ecosistemas naturales. Sin embargo, esta 
estrategia presenta inconsistencias que hacen 
no comparables los resultados obtenidos, lo 
cual genera contradicciones para implementar 
políticas públicas asociadas. Las legislaciones 
nacionales y provinciales deberían generar 
instrumentos específicos que cubran a estos 
ecosistemas particulares (e.g., palmares y 
matorrales).

Esta definición también intenta limitar 
la implementación de prácticas de 
manejo intensivas que ponen en riesgo la 
sostenibilidad de los bosques nativos, muchas 
de las cuales son aceptadas en la actualidad 
como alternativas a ser implementadas en el 
marco de las regulaciones vigentes. Con esta 
definición se intenta establecer límites más 
claros al respecto (e.g., tamaños de parche 
y grado de fragmentación del paisaje). Sin 
embargo, mediante esta definición no se 
pretende desconocer la importancia ecológica y 
funcional de los árboles nativos que no quedan 
alcanzados por la presente definición (e.g., tal 
como lo establece Brandt et al. 2020). 

Finalmente, esta definición excluye a 
aquellos bosques en los que las especies 
exóticas presentan una dominancia mayor 
respecto de las especies nativas, incluyendo 
a las plantaciones de especies exóticas y a las 
de especies nativas que fueron implantadas 
fuera de su rango de distribución natural. Sin 
embargo, esta definición incluye a todas las 
prácticas de restauración de especies nativas 
dentro de su rango de distribución que hayan 
cubierto los requerimientos establecidos 
de métricas de rodal (e.g., cobertura), e 
integración en el paisaje.

Definir los alcances de las definiciones es 
de vital importancia para establecer puntos 
de comparación entre diferentes ejecutores 
de políticas o usuarios, evitando que se 
generen conflictos o malas interpretaciones 
de los alcances del objeto bajo análisis. La 
Real Academia Española (RAE) sostiene 
que definir un concepto es fijar con claridad, 

exactitud y precisión el significado de una 
palabra o la naturaleza de una persona o cosa. 
El bosque nativo es un componente ecológico 
de vital importancia dentro del vasto territorio 
argentino, con profundas raíces culturales 
y sociales, y que genera imaginarios con 
implicancias socio-ecológicas (Laterra et al. 
2021). En este sentido, es necesario dejar 
establecidos con claridad los alcances de 
estas definiciones —incluyendo al bosque 
nativo—, incorporando los conceptos del 
conocimiento científico y cultural actual (e.g., 
diferencias entre un bosque y un grupo de 
árboles aislados o un matorral), y que pueden 
generar consecuencias no deseables en su 
implementación (e.g., confusión de conceptos 
que alteran los alcances de otras legislaciones 
y objetos de estudio).

D������� �� �� �������������� 
�� �� ���������� ���������

Los principales desafíos para implementar la 
definición de bosque nativo propuesta deben 
se analizados a escalas espacio-temporales 
diferentes: a) a escala del paisaje, y b) a 
escala de rodal. Los avances en los análisis 
de sensores remotos (pasivos y activos) han 
permitido generar herramientas efectivas 
para implementar la presente definición 
en una amplia gama de condiciones 
naturales, en particular, a escala de paisaje 
(e.g., bosques de alta cobertura y altura 
dominante del dosel). Sin embargo, estas 
herramientas basadas en sensores remotos 
válidas a escala de paisaje pueden generar 
incertidumbres en determinadas condiciones a 
la escala de rodal, siendo necesarios chequeos 
específicos de campo para incluir o excluir 
determinadas formaciones leñosas dentro de 
la definición propuesta: 1) bosques con alto 
grado de alteración (natural o antrópica), 2) 
comunidades vegetales con predominancia 
de especies no arbóreas de gran porte, 3) 
plantaciones y cultivos leñosos, o 4) bosques 
con elevado grado de invasión de especies 
forestales exóticas. A una escala de rodal, 
los principales desafíos se relacionan con la 
determinación de la cobertura —sobre todo 
en ecosistemas complejos (e.g., altura de 
medición)— y en la altura dominante, y se debe 
especificar la forma de medición (e.g., los 20 
árboles más altos por hectárea indistintamente 
de la especie arbórea) o determinar la altura 
dominante a la madurez de los ecosistemas 
boscosos bajo análisis, incluyendo las 
alteraciones temporales generadas por las 
diferentes alternativas de manejo.
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