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Resumen 
Los bosques tropicales húmedos del norte de Suramérica almacenan gran parte del carbono 
terrestre global y albergan una gran biodiversidad, pero las transiciones entre incendios, 
degradación y deforestación, y el efecto de la gobernanza territorial sobre ellas, siguen sin 
cuantificarse sistemáticamente. En este estudio caracterizamos las trayectorias posteriores a los 
incendios (2001–2024) de bosques en las cuencas del Amazonas y del Orinoco de Colombia (CO) 
y Venezuela (VE) que no presentaban señales de perturbación para el año 2000. Integramos los 
productos de área quemada ESA CCI Fire (250 m, 2001–2020) y MODIS MCD64A1 (500 m, 
2021–2024) con el producto JRC TMF AnnualChanges (30 m) y seleccionamos una muestra de 
píxeles con detección de quema para seguir su estado año a año. En 2024, el 69 % de la muestra 
seguía apareciendo como bosque no perturbado, con un contraste marcado entre países: Colombia 
presentaba una mayor proporción de deforestación (14,6 % frente a 6,3 % en Venezuela) y Venezuela 
una mayor proporción de degradación (21,7 % frente a 17,5 %). El 62 % de la deforestación en 
Colombia y el 77 % en Venezuela habían transitado por el estado de degradación previa, con 
latencias medianas de cinco y seis años (quema a degradación) y de tres y seis años (degradación a 
deforestación). En la Amazonía colombiana sin protección formal, el 23 % fue deforestado, frente 
a la ausencia de deforestación en los bosques donde se superponían áreas protegidas y territorio 
indígena. La cascada de fuego, degradación y deforestación fue la trayectoria dominante, y la 
coexistencia de gobernanza estatal e indígena se asoció a una menor pérdida de cobertura forestal 
por fuego.
Palabras clave: bosque tropical húmedo; fuego; Amazonas; Orinoco; áreas protegidas; territorios 
indígenas.

Abstract 
Tropical rainforests in northern South America store a large proportion of the world’s terrestrial 
carbon and host high biodiversity. Yet transitions among fire, degradation, and deforestation, and the 
effect of territorial governance on them, remain insufficiently quantified. Here we characterized the 
post-fire trajectories (2001–2024) of forests in the Amazon and Orinoco basins of Colombia (CO) 
and Venezuela (VE) that showed no sign of disturbance as of 2000. We integrated the European 
Space Agency Climate Change Initiative Fire (ESA CCI Fire, 250 m, 2001–2020) and Moderate 
Resolution Imaging Spectroradiometer MCD64A1 (MODIS MCD64A1, 500 m, 2021–2024) burned 
area products with the Tropical Moist Forest AnnualChanges observations of the Joint Research 
Centre (30 m), from which we drew a sample of pixels with detected burning and tracked their 
state year by year. By 2024, 69% of the sample remained undisturbed forest, with a marked contrast 
between countries: Colombia showed a higher proportion of deforestation (14.6% versus 6.3% in 
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Venezuela) and Venezuela a higher proportion of degradation (21.7% versus 17.5%). Deforestation 
preceded degradation in 62% (CO) and 77% (VE) of cases, with median lags of five and six years 
(burning to degradation) and three and six years (degradation to deforestation). In the Colombian 
Amazon where no formal protection existed, 23 % was deforested, whereas no deforestation was 
recorded in forests where protected area and indigenous territory overlapped. The fire, degradation, 
and deforestation cascade was the dominant trajectory, and the coexistence of state and indigenous 
governance was associated with lower fire-driven loss of forest cover.
Keywords: Tropical moist forest; fire; Amazon; Orinoco; protected areas; indigenous territories.

Introducción
Los bosques cubren aproximadamente un tercio de la superficie terrestre del planeta 
(~4,06 mil millones de hectáreas) y desempeñan un papel central en el sistema Tierra 
mediante la provisión de servicios ecosistémicos de regulación climática e hídrica, además 
de actuar como reservorios de la biodiversidad terrestre y el almacenamiento de carbono 
(Pan et al., 2011). Más de la mitad (56 %) de los bosques del planeta se encuentran en 
regiones tropicales (45 %) y subtropicales (11 %), y son justamente esos bosques los que 
experimentan la mayor parte de la pérdida observada (Hansen et al., 2013). Suramérica 
conserva aproximadamente el 20 % de los bosques mundiales y la mayor proporción de 
bosque con respecto a su superficie continental (49 %), pero ha sufrido pérdidas netas 
continuas desde la década de 1990, con una reducción de 1.028 a 849 millones de hectáreas 
entre 1990 y 2025 (≈ 17,5 % de la cobertura inicial), aunque la tasa anual de pérdida neta 
descendió de 7,34 Mha año⁻¹ en 1990-2000 a 4,10 Mha año⁻¹ en 2015-2025 (Food and 
Agriculture Organization, FAO, 2025). Históricamente, el fuego ha sido una perturbación 
poco frecuente en los bosques tropicales húmedos, debido a que su elevada precipitación 
anual y alta humedad relativa limitan la propagación natural de los incendios (Cochrane 
& Laurance, 2002). Su uso ancestral por parte de los pueblos indígenas, generalmente 
asociado a prácticas de tumba y quema del bosque de baja intensidad, no producía la 
magnitud ni la persistencia de los efectos observados actualmente en la región tropical. En 
las últimas tres décadas, sin embargo, la combinación de cambio climático, expansión de 
la frontera agropecuaria y fragmentación del paisaje ha incrementado significativamente la 
frecuencia, extensión e intensidad de los incendios en la franja tropical (Armenteras et al., 
2021; Brando et al., 2014; Lapola et al., 2023). Aunque el área quemada global se redujo 
entre 1998 y 2015, esa reducción se concentró en formaciones abiertas herbáceas (sabanas 
en sentido fitogeográfico y pastizales, entendidos tanto en sentido fisionómico como de uso 
agropecuario), mientras que el área quemada en bosques de dosel cerrado ha aumentado, 
asociada al uso del fuego como paso complementario de la tala en el proceso de conversión 
agropecuaria en los trópicos (Armenteras et al., 2021). Como consecuencia, los incendios 
contribuyeron aproximadamente al 23 % de la pérdida mundial de bosque entre 2001 y 
2015 (Tyukavina et al., 2022) y a emisiones del orden de 454 Tg CO₂ año⁻¹ (van der Werf 
et al., 2010). La Amazonía brasileña ha sido escenario de una sucesión de temporadas 
excepcionales (El Niño de 2015, los incendios de 2019, la temporada de 2020) (Aragão et 
al., 2018; Marengo et al., 2021), y la Amazonía y la Orinoquia colombianas y venezolanas 
han registrado incrementos concurrentes en el mismo período. El fuego descontrolado 
representa actualmente uno de los principales motores de degradación forestal en el 
Neotrópico (Lapola et al., 2023). Entendemos por degradación forestal la alteración de la 
estructura y la funcionalidad del bosque que reduce su integridad sin eliminar la cobertura 
arbórea, a diferencia de la deforestación, que implica la pérdida definitiva del dosel y la 
conversión a un uso no forestal (Vancutsem et al., 2021; Bourgoin et al., 2024).

	 La conversión del bosque para usos agropecuarios (ganadería y agricultura) 
predomina como motor de pérdida forestal en América Latina (Armenteras et al., 2017). 
El proceso de conversión inicia con la remoción del dosel mediante la tala manual o 
mecanizada, y el fuego se aplica como paso posterior sobre los residuos leñosos para 
completar la apertura del terreno (Armenteras et al., 2017). El fuego así aplicado 
escapa con frecuencia al control deliberado, propagándose hacia bosques adyacentes 
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y  degradándolos (Armenteras et al., 2013; Brando et al., 2019). Con el avance de la 
consolidación del modelo agropecuario, la actividad de quema declina localmente pero 
el ciclo se desplaza hacia bosques contiguos, donde se establecen las pasturas artificiales 
dominadas por gramíneas africanas (Urochloa spp.) y cultivos con quemas asociadas. 
Trabajos previos a escala continental han documentado este proceso: aproximadamente 
el 1,1 % de los bosques de América Latina se quemaron entre el 2002 y el 2003 y cerca 
del 48 % del área quemada de los bosques húmedos perennifolios fue convertida 15 años 
después a otros usos (principalmente sabanas y pastizales) (Armenteras et al., 2021). Un 
único evento de quema basta para inducir una conversión sustancial; además, el aumento 
de la frecuencia amplifica el efecto y reduce la proporción de bosque que persiste, con 
apenas un 14 % de los bosques perennifolios que permanencen después de tres o más 
fuegos en 16 años (Armenteras et al., 2021). El daño posterior a la quema es acumulativo 
a lo largo de varios años: el dosel se afecta, mueren individuos del estrato medio, se reduce 
la humedad del sotobosque y se abren vías de entrada para fuegos sucesivos y para la 
actividad humana extractiva (Armenteras et al., 2013; Brando et al., 2014; Cochrane, 
2003). Existen dos vías cualitativamente distintas en esta cascada: la conversión directa 
por tala y quema de alta intensidad (típica de frontera agropecuaria activa) y la degradación 
progresiva mediada por fuego que precede a una eventual conversión años más tarde.

Colombia y Venezuela siguen el patrón regional descrito por estudios previos: la 
mayor parte de la pérdida forestal se asocia a la expansión agropecuaria, con el fuego 
como herramienta directa de apertura de estas áreas. Colombia contiene aproximadamente 
el 8 % del bosque amazónico (IDEAM, 2010). El frente de colonización y transformación 
de la Amazonía colombiana en los departamentos de Caquetá, Putumayo y Guaviare es 
histórico y activo desde por lo menos la década de 1980 (Etter et al., 2006; Rincón-Ruiz 
& Kallis, 2013), pero las tasas anuales de deforestación se aceleraron notablemente tras el 
acuerdo de paz en 2016, con la secuencia habitual de apertura del territorio: tala manual o 
mecanizada del dosel, limpia del material leñoso y quema de los residuos no maderables, y 
establecimiento posterior de pasturas introducidas y de cultivos de uso ilícito (Armenteras 
et al., 2019; Clerici et al., 2020; Murillo-Sandoval et al., 2020). Venezuela contiene la 
mayor parte del Orinoco septentrional (incluidos los Llanos y el Escudo Guayanés) y una 
franja amazónica reducida en el extremo suroccidental del estado Amazonas. Durante la 
última década, la crisis institucional y económica de Venezuela ha reducido la capacidad 
operativa para la gestión de las áreas protegidas, el monitoreo de la biodiversidad y el 
seguimiento de los bosques, particularmente en regiones afectadas por la expansión 
de la minería, así como para la investigación científica (Pacheco-Angulo et al.,  2021; 
Stachowicz et al., 2024), generando un escenario de gobernanza de facto que difiere 
marcadamente del colombiano (Rosales, 2019; Terán-Mantovani, 2025). El contraste 
entre los dos países (frontera agropecuaria activa pero con estructura institucional formal 
en Colombia, presión más difusa y debilitamiento institucional en Venezuela) ofrece un 
escenario empírico de interés para evaluar si los modos de pérdida posteriores a la quema 
responden al contexto institucional.

Las áreas protegidas y los territorios indígenas se han caracterizado, separadamente, 
como las dos figuras de gobernanza territorial más eficaces para conservar la cobertura 
forestal en la región tropical (Nepstad et al., 2006; Schleicher, 2018). En estudios 
pantropicales recientes se sugiere que la efectividad de los territorios indígenas iguala 
o supera la de las áreas protegidas estatales en distintas áreas geografías (Garnett et al., 
2018; Soares-Filho et al., 2010), con la ventaja adicional de combinar el estatus formal 
de uso combinado con prácticas de manejo comunitario (Sze et al., 2021; Walker et al., 
2020). En las cuencas del Amazonas y del Orinoco de Colombia y Venezuela, sin embargo, 
la evidencia comparativa a nivel de cuenca biogeográfica sobre la efectividad relativa de 
estas figuras de conservación frente al fuego y la cascada posterior a la quema es limitada, 
y aun más lo es la evidencia sobre el efecto del solapamiento espacial de ambas (áreas 
protegidas dentro de territorios indígenas o viceversa), donde podría esperarse sinergia 
institucional o redundancia administrativa según el caso.
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La cuantificación de la trayectoria temporal de bosque desde un estado no perturbado, 
pasando por estados intermedios de degradación, hasta la deforestación, ha sido elusiva 
durante décadas, principalmente por la dificultad de capturar mediante teledetección los 
cambios sutiles de estructura asociados al estado degradado (Lapola et al., 2023; Silva-
Junior et al., 2021). Los trabajos a escala continental basados en los datos de MODIS 
sobre cobertura del suelo (≥ 250 m) han permitido documentar la magnitud agregada 
del fenómeno y su gradiente con la frecuencia de fuego (Armenteras et al., 2021). Los 
conjuntos de datos del Tropical Moist Forest del Joint Research Centre (JRC TMF) 
(Bourgoin et al., 2024; Vancutsem et al., 2021), basados en una serie temporal global de 
Landsat, clasifican cada píxel de bosque tropical húmedo a 30 m de resolución en una de 
cuatro clases anuales: (i) no perturbado, (ii) degradado, (iii) deforestado o (iv) regenerado, 
y permiten reconstruir la trayectoria temporal de cualquier píxel desde 1990.

A pesar de la evidencia continental que vincula fuego, frecuencia de quema y pérdida 
forestal (Armenteras et al., 2021), persiste una brecha clara con respecto a Colombia 
y Venezuela: las latencias temporales entre el primer evento de fuego, la primera 
detección de degradación posterior al fuego y la deforestación, así como la modulación 
que ejercen las distintas figuras de gobernanza territorial sobre estas latencias, no han 
sido cuantificadas sistemáticamente. La información sobre estas latencias y trayectorias 
es esencial para determinar las ventanas operativas de intervención entre el daño inicial 
y la pérdida total de cobertura, y, además, aporta elementos para alcanzar las metas 
internacionales de reducción de emisiones de gases de efecto invernadero (Silva Junior et 
al., 2020, 2021) y los marcos posteriores al 2020 de Naciones Unidas sobre conservación 
de la biodiversidad y restauración ecosistémica (Convention on Biological Diversity 
- CBD, 2022; United Nations Environment Programme y Food and Agriculture 
Organization - UNEP/FAO, 2020), particularmente en el marco de la meta 3 de 
Kunming-Montreal, que compromete a los Estados a conservar el 30 % del territorio 
terrestre y acuático con proyección al 2030 (CBD, 2022). En el presente estudio se 
aborda esta brecha de conocimiento mediante el análisis de las trayectorias posteriores 
a la quema reflejadas en píxeles de bosque tropical húmedo sin perturbación detectada 
en el año 2000 dentro de las cuencas del Amazonas y del Orinoco de los dos países entre 
el 2001 y el 2024. Los objetivos específicos fueron: (i) cuantificar la proporción de la 
muestra que permanece como bosque, o ha sido marcada como degradada, deforestada o 
regenerada al cierre del seguimiento, por país y por cuenca biogeográfica; (ii) estimar las 
latencias medianas entre el primer fuego, la primera detección de degradación y la primera 
detección de deforestación, y descomponer la deforestación posterior a la quema en sus 
dos vías (mediada por degradación versus directa), y (iii) evaluar el efecto modulador 
de la coexistencia de áreas protegidas y territorios indígenas sobre las trayectorias y las 
latencias dentro de las dos cuencas focales.

Materiales y métodos
Área de estudio
El análisis cubre las cuencas hidrográficas del Amazonas y del Orinoco en su porción 
colombo-venezolana, norte de Suramérica, entre los 4° S y 12° N y entre 79° y 60° 
O, aproximadamente. Este territorio integra dos regiones biogeográficas claramente 
diferenciadas, la Amazonía y la Orinoquia, con biomas, formaciones vegetales, regímenes 
hídricos y presión antrópica distintos, y cuya delimitación en los dos países no coincide 
exactamente (Rangel-Ch., 2008; Huber, 1995), La extensión del área y la distribución de 
la muestra analizada se presentan en la Figura 1.

La Amazonía colombo-venezolana está dominada por bosques tropicales húmedos 
siempreverdes de tierra firme sobre suelos oligotróficos y ultisoles, con bosques inundables 
estacionalmente (várzea) en las llanuras aluviales de aguas  blancas y bosques anegados 
permanentemente (igapó) sobre aguas negras (Rangel-Ch., 2008; Cárdenas-López et 
al., 2015; Duque et al., 2002). En el flanco occidental, la transición andino-amazónica 
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conforma el piedemonte amazónico colombiano, con bosques densos de dosel elevado 
y alta diversidad florística sobre suelos derivados de aportes fluviales andinos (Duque 
et al., 2002; Etter et al., 2006). En el extremo oriental de la porción colombiana y en la 
franja amazónica venezolana predomina el Escudo Guayanés, con vegetación de tepuyes, 
bosques bajos y formaciones abiertas sobre sustratos precámbricos particularmente pobres 
en nutrientes, así como matorrales esclerófilos y arbustales de tipo “bana” en el Guainía 
(Huber, 1995; Huber & Alarcón, 1988). Estas formaciones guayanesas constituyen una 
unidad fitográfica distinta de la selva húmeda amazónica clásica, y su inclusión parcial 
dentro del análisis se atribuye a la delimitación hidrográfica de HydroBASINS L3 y no a 
una asimilación biogeográfica.

La Orinoquia colombo-venezolana está dominada por mosaicos de bosque y sabana 
en los Llanos, con bosques de galería a lo largo de los principales ejes fluviales (Meta, 
Casanare, Vichada, Arauca, Apure) y con sabanas herbáceas dominadas por gramíneas 
nativas de los géneros Trachypogon, Andropogon y Paspalum sobre suelos arenosos y 
arcillosos según la posición topográfica (Rangel-Ch., 1995; Duno-de Stefano et al., 
2007; Huber, 1995). En los Llanos venezolanos las pasturas introducidas dominadas 
por Urochloa spp. han transformado extensiones importantes de la sabana original, 
particularmente en los estados Guárico y Barinas (Duno-de Stefano et al., 2007). En 
la porción colombiana, los Llanos del Meta, Casanare y Arauca presentan también 
un mosaico de bosque y sabana con procesos de conversión agropecuaria activos, 
especialmente asociados a cultivos de palma y arroz (Etter et al., 2006; Sarmiento et al., 
2004). La transición  de Amazonía y Orinoquia en Cumaribo (Vichada) y en el norte del 
Guainía representa un ecotono biogeográfico complejo, con bosques de galería embebidos 
en matriz de sabana o de formaciones guayanesas (Rangel-Ch., 2008).

La precipitación anual oscila entre 1.500 mm en sectores estacionales del Orinoco 
medio y más de 4.000 mm en el piedemonte amazónico colombiano, con una estación 
seca de tres a cinco meses según la posición latitudinal y la exposición al régimen de 
vientos alisios (Hurtado & Hernández, 2018; Espinoza et al., 2009). La región concentra 
una de las mayores extensiones de áreas protegidas y territorios indígenas del Neotrópico 

Figura 1. Distribución espacial de la cohorte muestral en la Amazonía y en la cuenca del Orinoco 
de Colombia y Venezuela. Cada punto representa el píxel centroide (30 m, resolución JRC TMF) 
de una celda CCI o MCD64A1 con al menos una detección de quema durante 2001–2024 (n = 
59.449). Polígonos de fondo: cuencas HydroBASINS L3 (Amazonas y Orinoco). Líneas oscuras: 
fronteras nacionales de Colombia y Venezuela. (A) Estado JRC TMF al 31 de diciembre de 2024: 
Bosque (no perturbado, verde), Degradado (amarillo-naranja), Deforestado (rojo), Regeneración 
(azul-verdoso). (B) Recurrencia de quema 2001–2024, definida como número de años calendario 
distintos con detección de quema: 1 quema (naranja claro), 2 quemas (naranja intermedio), y 3 o 
más quemas (rojo oscuro)
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(Walker et al., 2020; Bevilacqua et al., 2006), e incluye, además, el arco de deforestación 
amazónico colombiano, uno de los frentes históricos de colonización y transformación del 
territorio desde por lo menos la década de 1980 en los departamentos de Caquetá, Putumayo 
y Guaviare (Armenteras et al., 2019; Etter et al., 2006; Rincón-Ruiz & Kallis, 2013). En 
Venezuela, la Amazonía y la Orinoquia venezolanas concentran la mayor parte de las áreas 
protegidas del país (Bevilacqua et al., 2006), aunque en la última década se ha registrado 
un deterioro documentado de la capacidad operativa del sistema nacional de conservación 
en un contexto de crisis institucional y de expansión de minería ilegal (Pacheco-Angulo et 
al., 2021; Stachowicz et al., 2024).

Datos
El análisis integra siete conjuntos de datos públicos derivados de teledetección. La 
delimitación hidrográfica se basa en HydroBASINS de nivel 3 para Suramérica, versión 
v1c (Lehner & Grill, 2013), donde las cuencas del Amazonas y del Orinoco corresponden 
a polígonos únicos. La trayectoria del bosque se reconstruyó con la herramienta JRC 
Tropical Moist Forest Annual Changes v1_2025 (Vancutsem et al., 2021), que clasifica 
cada píxel a 30 m de resolución en cuatro clases anuales (1: no perturbado, 2: degradado, 
3: deforestado, y 4: regenerado) y cubre el periodo de 1990 a 2024; tomamos diciembre 
de 2000 como línea base de referencia. La detección del área quemada incluyó dos series 
sucesivas: ESA CCI Fire Burned Area v5.1 (Chuvieco, Lizundia-Loiola, et al., 2018; 
Chuvieco, Pettinari et al., 2018) a 250 m de resolución para el periodo de 2001 a 2020, 
y MODIS MCD64A1 Colección 6.1 (Giglio et al., 2018) a 500 m para el periodo de 
2021 a 2024, tras la discontinuación de la serie CCI. Las figuras de gobernanza territorial 
se atribuyeron mediante dos capas vectoriales: la World Database on Protected Areas 
(WDPA), versión 2025 (IUCN & UNEP-WCMC, 2025), con la categoría de manejo 
IUCN asociada cuando estaba disponible, y la capa de Territorios Indígenas versión 2025 
de la Red Amazónica de Información Socioambiental Georreferenciada (RAISG, 2025), 
con códigos de categoría y estatus de reconocimiento. El conjunto de datos Ecoregions 
2017 (Dinerstein et al., 2017) provee la atribución biogeográfica de referencia, aunque 
la muestra principal no se restringe por bioma. El procesamiento previo de los productos 
satelitales (extracción de píxeles centroides, atribución espacial, exportación) se realizó en 
Google Earth Engine (Gorelick et al., 2017).

Muestreo y manejo de la escala espacial
Construimos la muestra de píxeles para el análisis en cinco pasos sucesivos sobre los 
píxeles centroides de las celdas parentales del área detectada como quemada llevados a la 
resolución nativa del conjunto de datos JRC TMF (30 m). Primero, compilamos todas las 
celdas con quema confirmada por CCI o MCD64A1 entre el 2001 y el 2024. El cambio del 
conjunto de datos entre el 2020 y el 2021 obedeció a la discontinuación de la serie CCI, así 
que tratamos este empalme como controlable analíticamente al conservar la escala parental 
original (250 m o 500 m) como covariable para el diagnóstico de sensibilidad. Segundo, 
extrajimos de cada celda parental quemada el píxel centroide a la resolución JRC TMF 
nativa. El píxel JRC de 30 m fue la unidad de análisis, mientras que las celdas parentales 
actuaron como estratificadores que identificaban qué píxeles entraban a la muestra y en qué 
año se quemaron, sin constituir la unidad de medida (Vancutsem et al., 2021). El uso del 
píxel centroide como referencia de contexto de quema descansa en dos consideraciones. 
Una celda parental de 500 m contiene aproximadamente 278 píxeles Landsat de 30 m; 
el centroide es el punto más protegido de los efectos de borde de esa agregación y, por 
lo tanto, el que con mayor probabilidad ocupaba un fragmento efectivamente quemado 
dentro de la celda detectada mediante el dato de fuego. Esta lógica operativa es estándar 
en estudios de escala continental que integran datos de fuego y de bosque en resoluciones 
distintas (Armenteras et al., 2021). Además, para acotar la posible mezcla entre bosque 
y no bosque dentro de la celda, cuantificamos para cada centroide la fracción de píxeles 
de 30 m JRC TMF clase 1 (bosque no perturbado en diciembre de 2000) en una ventana 
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circular de 250 m de radio alrededor del centroide, equivalente al área nominal de la 
celda parental MCD64A1. Esta covariable se utilizó como estratificador en el análisis de 
sensibilidad en el contexto forestal (ver Análisis de sensibilidad, Resultados). Tercero, 
conservamos solo los píxeles que estuvieran clasificados como JRC TMF clase 1 (bosque 
tropical húmedo no perturbado) en diciembre de 2000. Las cuatro clases del conjunto de 
datos JRC TMF Annual Changes (no perturbado, degradado, deforestado y regenerado) 
y las transiciones observables entre ellas, cascada mediada por degradación o por vía 
directa, se resumen en la Figura 2. Cuarto, excluimos del análisis principal los píxeles 
cuya primera detección en los datos de JRC de degradación o deforestación antecedió o 
coincidió con su primer año de quema, dado que la cascada posterior a la quema no es 
interpretable cuando la perturbación precede al evento. Esta exclusión afectó al 57,5 % 
de los píxeles colombianos y al 51,8 % de los venezolanos (n = 73.690 sobre 133.139 
píxeles candidatos), y se reporta por separado como diagnóstico estructural en Resultados. 
Quinto, aplicamos la pertenencia hidrográfica a una de las dos cuencas focales como filtro 
final, conservando todos los biomas dentro de estas cuencas.

La muestra del análisis principal incluyó 59.449 píxeles (Colombia: 35.499; Venezuela: 
23 950). Los píxeles que JRC TMF identificó como bosque húmedo pero que Ecoregions 
2017 clasificó como mosaicos de bosque y sabana, típicamente bosques de galería sobre 
matriz de sabanas en los Llanos, se incluyeron en la muestra como parches legítimos de 
bosque tropical húmedo relevantes para la dinámica de fuego-degradación-deforestación 
de la región.

Variables derivadas
Para cada píxel derivamos cuatro variables descriptivas de su trayectoria. Según el estado 
en el 2024, se clasificó cada píxel según su destino final entre 2001 y 2024 mediante 
una jerarquía de decisión aplicada sobre las transiciones JRC. Si el píxel registraba al 
menos una detección de regeneración en el seguimiento, se clasificaba como regenerado, 
sin importar las perturbaciones previas. En ausencia de regeneración, una detección de la 

Figura 2. Clases del producto JRC TMF Annual Changes y transiciones observables. Cada 
píxel de 30 m se clasifica anualmente en una de cuatro clases: no perturbado (bosque con dosel 
siempreverde intacto, clase 1), degradado (alteración temporal del dosel sin conversión, clase 2), 
deforestado (pérdida definitiva del dosel forestal, clase 3) y regenerado (recuperación de dosel 
sobre área deforestada, clase 4). Las flechas sólidas representan la cascada mediada por degradación 
(no perturbado → degradado → deforestado); la flecha discontinua roja representa la vía directa 
(no perturbado → deforestado sin degradación intermedia detectada); la flecha azul representa la 
regeneración post-deforestación (< 1 % de la cohorte). Ambas vías posteriores a la quema: cascada y 
directa, se cuantifican y comparan en los resultados.
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deforestación lo clasificaba como deforestado. En ausencia de regeneración y deforestación, 
una detección de degradación lo clasificaba como degradado. Los píxeles sin ninguna 
transición registrada hasta el 2024 permanecieron como no perturbados.

La recurrencia de quemas correspondió al número diferenciado de años calendario en 
los que cada píxel fue detectado como quemado por el CCI o por MCD64A1 entre el 2001 
y el 2024. Las detecciones múltiples dentro de un mismo año calendario, esto es, distintos 
meses de quema reportados sobre el mismo píxel en el mismo año, se colapsaron en un 
único evento, en coherencia con la definición operativa habitual de fuegos recurrentes 
en bosques tropicales. Estratificamos la muestra en tres clases de recurrencia: una sola 
quema, dos quemas y tres o más quemas. Bajo esta definición, 52.520 píxeles (88,3 %) 
ardieron en un único año, 4.997 (8,4 %) en dos años distintos y 1.932 (3,2 %) en tres o 
más años distintos.

Los indicadores de gobernanza se construyeron como dos atributos binarios por píxel: 
presencia o ausencia dentro de un área protegida WDPA, y presencia o ausencia dentro 
de un territorio indígena RAISG. El cruce de los dos atributos definió cuatro estratos 
mutuamente excluyentes: fuera (sin área protegida y sin territorio indígena), solo AP (área 
protegida sin territorio indígena), solo TI (territorio indígena sin área protegida) y AP ∩ TI 
(solapamiento de ambas figuras).

Calculamos tres latencias temporales como el número de años transcurridos entre 
eventos sucesivos en la trayectoria del píxel. La latencia de fuego a degradación correspondió 
a los años entre el primer evento de quema y la primera detección JRC de degradación, 
calculada únicamente para los píxeles cuya degradación fue posterior al fuego. La latencia 
de degradación a deforestación midió los años entre la primera detección de degradación 
y la primera detección de deforestación, calculada para los píxeles con ambas detecciones 
y deforestación posterior o coincidente con la degradación. La latencia total de fuego a 
deforestación midió los años entre el primer fuego y la primera detección de deforestación 
en el subconjunto de píxeles deforestados durante el seguimiento. Para cada latencia se 
reportaron la mediana, la media, los percentiles 10, 25, 75 y 90, y el máximo, estratificados 
por país y por cuenca biogeográfica.

Por último, clasificamos los píxeles deforestados en dos vías de cascada mutuamente 
excluyentes. La vía mediada por degradación (deg-mediada) correspondió a los píxeles cuya 
primera detección de degradación ocurrió al menos un año antes de la deforestación. La vía 
directa correspondió a los píxeles cuya primera transición observada en los datos JRC fue 
directamente al estado deforestado, sin pasar por un año intermedio en estado degradado.

Análisis estadístico y tratamiento de la autocorrelación espacial
Comparamos las distribuciones de estado al 2024 entre países, cuencas, categorías de 
gobernanza y clases de recurrencia mediante tablas cruzadas. Para cada proporción 
reportada calculamos intervalos de confianza de 95 % utilizando el método de Wilson para 
muestras binomiales (Brown et al., 2001) en la muestra completa. Estos intervalos suponen 
independencia entre las observaciones. En presencia de dependencia espacial, el tamaño 
efectivo de la muestra es inferior a la n nominal y los intervalos de confianza pueden estar 
subestimados, lo que motiva el análisis de sensibilidad que se describe a continuación.

Para acotar la pseudo-réplica de píxeles vecinos, complementamos las  proporciones 
de la muestra completa con un análisis de sensibilidad bajo filtrado espacial de 1 km de 
espaciamiento mínimo. El cribado se realizó por cuadrícula regular en una proyección 
Lambert acimutal de áreas iguales centrada en 5° N, 70° O (Boria et al., 2014), conservando 
un píxel aleatorio por celda con la función semilla fija (set.seed) para reproducibilidad. La 
muestra filtrada resultante (n = 21.527; 36,2 % de retención) se utilizó para verificar que 
la dirección y la jerarquía de las proporciones reportadas se conservaran bajo corrección 
conservadora por dependencia espacial. Con esta muestra reducida replicamos las cuatro 
comparaciones principales del análisis: proporciones de estado en el 2024 por país, 
gradiente de recurrencia, jerarquía institucional TI ≥ AP ≥ Fuera y latencias medianas de la 
cascada (ver Resultados, análisis de sensibilidad).
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Composición de la muestra y perturbación previa al fuego
Antes de reportar los resultados sobre la cascada posterior a la quema es útil cuanti-
ficar el filtro de exclusión aplicado en la construcción de la cohorte y dimensionar la 
proporción de píxeles quemados que ya estaban degradados o deforestados antes del 
primer fuego y que, por lo tanto, debían quedar por fuera del análisis principal. Sobre 
el conjunto de píxeles de bosque tropical húmedo (JRC TMF clase 1 en diciembre del 
2000 dentro de las cuencas del Amazonas y del Orinoco) que registraron por lo menos 
un evento de quema entre el 2001 y el 2024 (n = 133.139 píxeles candidatos), el 55,4 
% (n = 73.690) ya presentaba una detección de degradación o deforestación previa al 
primer evento de quema. Esta proporción fue del 57,5 % en Colombia y del 51,8 % en 
Venezuela, e indica que más de la mitad de los píxeles quemados de bosque tropical 
húmedo de las dos cuencas correspondía a bosque previamente perturbado, sobre el cual 
la cascada fuego, degradación y deforestación no era analíticamente interpretable como 
consecuencia del primer fuego. La muestra de análisis principal, restringida a píxeles 
no perturbados en el momento del primer fuego, comprendió 59.449 píxeles (Colombia: 
35.499; Venezuela: 23.950).

La distribución espacial de la muestra sobre las cuencas del Amazonas y del Orinoco 
se muestra en la Figura 1, donde cada píxel se representa coloreado por su estado JRC 
TMF en el 2024 (panel A) y por su clase de recurrencia de quema (panel B). Los polígonos 
de fondo identifican las dos cuencas focales según HydroBASINS L3, y los límites 
grises corresponden a las fronteras de Colombia y Venezuela. Los píxeles aparecieron 
concentrados en el arco de la frontera de la Amazonía colombiana (Caquetá, Putumayo, y 
Guaviare), donde se observa también la mayor densidad de quemas recurrentes, y en los 
Llanos colombo-venezolanos, donde predominan píxeles con una sola quema.

El flujo de trabajo analítico posterior al procesamiento en Google Earth Engine se 
ejecutó en R 4.4 (R Core Team, 2024). Empleamos la función data.table (Dowle & 
Srinivasan, 2024) para la manipulación de datos, los paquetes sf (Pebesma, 2018) y 
terra (Hijmans, 2024) para el procesamiento espacial vectorial y el ráster y el ggplot2 
(Wickham, 2016) con patchwork para la visualización.

Resultados
Trayectorias al final del periodo de estudio (2024)
Al cierre del período de seguimiento, el 69,3 % de los píxeles de la muestra permanecía no 
perturbado en la clasificación JRC TMF, con un contraste entre países marcado: Colombia, 
con 67,62 % (IC95 %, Wilson: 67, 14–68,11) versus Venezuela 71,71 % (71,13–72,27). 
El 19,2 % había sido marcado como degradado (Colombia: 17,46 %, IC: 17,07–17,86; 
Venezuela: 21,67 %, IC: 21,16–22,20), el 11,2 % como deforestado (Colombia: 14,63 %, 
IC: 14,26–15,00; Venezuela: 6,33 %, IC: 6,03–6,65) y el 0,3 % como regenerado (≤ 0,3 % 
en ambos países). La separación entre los IC de Colombia y Venezuela fue amplia para las 
tres trayectorias principales, lo que indica que el contraste entre países fue estadísticamente 
robusto. En la muestra filtrada espacialmente a 1 km (n = 21.527), las proporciones de 
bosque no perturbado descendieron a 60,5 % (CO) y 64,7 % (VE), las de degradado 
subieron a 22,6 % (CO) y 26,8 % (VE), y las de deforestado a 16,4 % (CO) y 8,2 % (VE), 
lo que refleja el efecto del filtro de reducir la sobrerrepresentación de píxeles supervivientes 
espacialmente agregados.

La evolución temporal de la muestra en intervalos de cinco años se observa en la 
Figura 3 como barras apiladas anuales en los anclajes 2000, 2005, 2010, 2015, 2020 y 
2024. El panel A reporta la composición de estados JRC en la cohorte completa; el panel 
B la desglosa por país. La muestra partió del 100 % del bosque no perturbado en el 2000 
y se redujo al 69 % en el 2024, con la franja degradada creciendo de manera monotónica 
y consistente con una tasa mayor que la franja deforestada a lo largo de la mayor parte del 
período; el contraste entre países emergió a partir del 2010, con Colombia ensanchando la 
franja deforestada más rápidamente que Venezuela.
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Contraste entre cuencas
Las trayectorias por cuenca y país evidenciaron patrones marcadamente divergentes 
(Tabla 1). En la Amazonía colombiana (n = 16.971), el 64,93 % (IC95 %: 64,21–65,64) 
de los píxeles permanecía no perturbado en el 2024, mientras que el 19,92 % (IC: 19,33–
20,53) había sido deforestado, lo que representó la proporción más alta de cualquier estrato 
del análisis. La deforestación se concentró en el arco de la frontera de los departamentos 
de Caquetá, Putumayo y Guaviare, lo que es consistente con las dinámicas de expansión 
activa posteriosres al acuerdo de paz (Murillo-Sandoval et al., 2020; Clerici et al., 2020; 
Armenteras et al., 2019). En la Amazonía venezolana (n = 449), el 79,51 % (IC: 75,53–
82,99) de los píxeles permanecía no perturbado y solo el 3,34 % (IC: 2,03–5,44) había sido 
deforestado, reflejando un sistema mucho menos sometido a presión de frontera; los IC 
más amplios en este estrato reflejan el menor tamaño muestral.

En la cuenca del Orinoco, el contraste entre los dos países fue menor: 70,09 % 
(IC: 69,43–70,75) en Colombia y 71,56 % (71,98–72,13) en Venezuela de bosque no 
perturbado, con tasas de deforestación de 9,78 % (IC: 9,36–10,22) y 6,39 % (IC: 6,08–6,71), 
respectivamente. La razón Amazonía colombiana-Amazonía venezolana de deforestación 
fue de 6,0, y la razón Amazonía colombiana-Orinoco colombiano fue de 2,0; la Amazonía 
concentró la pérdida, pero la del Orinoco colombiano no fue marginal.

Gobernanza: áreas protegidas y territorios indígenas
El contraste entre figuras de gobernanza territorial se sintetiza en la Figura 4, donde cada 
barra representa la proporción de píxeles en cada estado JRC en el 2024 (no perturbado, 
degradado, deforestado y regenerado) dentro de un estrato de gobernanza (Sin AP ni TI, 
Solo AP, Solo TI, AP ∩ TI), organizado en una rejilla de país (filas) × cuenca (columnas). 
Los tamaños muestrales por estrato se reportan en la Tabla 2.

Figura 3. Cambios de estado de los pixeles de bosque cada cinco años, 2000–2024. Las barras 
apiladas representan el conteo de píxeles en cada estado para los años 2000, 2005, 2010, 2015, 2020 y 
2024. Categorías: Bosque (No perturbado, verde); Degr (Degradado, amarillo); Defor (Deforestado, 
rojo); Reg (Regenerado, azul). (A) Cohorte completa (n = 59.449); en 2000 el 100 % de los píxeles 
aparece en estado No perturbado por construcción de la muestra. (B) Cohorte separada por país 
(Colombia: n = 35.499; Venezuela: n = 23.950)
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Tabla 1. Trayectorias posteriores a la quema a 2024 según país y cuenca. Distribución de píxeles 
(% del estrato) por estado JRC TMF al 31 de diciembre de 2024 dentro de cada combinación país 
× cuenca. Intervalos de confianza de 95 % calculados por el método de Wilson sobre la muestra 
completa. La muestra se restringe a píxeles de bosque tropical húmedo no perturbado en diciembre 
de 2000 (JRC TMF clase 1) dentro de las cuencas del Amazonas o del Orinoco, con al menos una 
detección de quema CCI o MCD64A1 entre el 2001y el 2024 y sin perturbación previa al primer 
fuego (n = 59.449).

País Cuenca n % No 
perturbado 

(IC95 %)

% Degradado 
(IC95 %)

% 
Deforestado 

(IC95 %)

% 
Regenerado 

(IC95 %)

Colombia Amazonas 16.971 64,93
(64,21–65,64)

14,81
(14,28–15,35)

19,92
(19,33–20,53)

0,34
(0,26–0,44)

Colombia Orinoco 18.528 70,09
(69,43–70,75)

19,89
(19,33–20,48)

9,78
(9,36–10,22)

0,23
(0,17–0,31)

Venezuela Amazonas 449 79,51
(75,53–82,99)

16,93
(13,74–20,67)

3,34
(2,03–5,44)

0,22
(0,04–1,25)

Venezuela Orinoco 23.501 71,56
(70,98–72,13)

21,77
(21,24–22,30)

6,39
(6,08–6,71)

0,29
 (0,23–0,37)

Figura 4. Distribución de estado de los pixeles de bosque en 2024 según figura de gobernanza 
territorial por cuenca y país. Las barras representan la proporción de píxeles en cada estado dentro 
de un estrato de gobernanza: Sin AP ni TI (Fuera), Solo AP (área protegida), Solo TI (territorio 
indígena) y AP ∩ TI (solapamiento). Categorías: Bosque (No perturbado, verde); Degr (Degradado, 
amarillo); Defor (Deforestado, rojo); Reg (Regenerado, azul)

Los estratos de gobernanza mostraron un gradiente claro y consistente en las cuatro 
celdas de país × cuenca focales (Figura 4, Tabla 2). En la Amazonía colombiana los 
píxeles dentro de áreas protegidas conservaron el 91,3 % de los bosques no perturbados 
frente al 88,8 % dentro de territorios indígenas y el 59,8 % por fuera de toda figura de 
protección; en cuanto al solapamiento AP ∩ TI, el 95,1 % de los píxeles permaneció 
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como no perturbado y ninguno fue deforestado (n = 162). En el Orinoco colombiano, las 
cifras correspondientes fueron 71,0 % (Solo AP), 83,5 % (Solo TI) y 64,6 % (Fuera); el 
solapamiento AP ∩ TI alcanzó el 84,2 % de retención.

En el Orinoco venezolano, los píxeles dentro de territorios indígenas retuvieron 
el 76,4 % de bosque no perturbado y los del solapamiento AP ∩ TI, el 78,8 %; las 
áreas protegidas sin TI presentaron el 57,2 % de bosque no perturbado, estadísticamente 
indistinguible del 55,7 % correspondiente a la categoría Fuera. En la Amazonía 
venezolana, los píxeles de territorios indígenas (n = 275) retuvieron un 93,8 % de bosque 
no perturbado y sin deforestación observada.

Tabla 2. Distribución de píxeles por estado en 2024 según figura de gobernanza territorial dentro 
de cada combinación país × cuenca. Estratos de gobernanza: Fuera (sin solapamiento con áreas 
protegidas ni con territorios indígenas); Solo AP (área protegida sin territorio indígena); Solo TI 
(territorio indígena sin área protegida) y AP ∩ TI (solapamiento de ambas figuras). Intervalos de 
confianza de 95 % por el método de Wilson

País Cuenca Gobernanza n % No 
perturbado 
(IC 95 %)

%
Degradado 
(IC 95 %)

% 
Deforestado 
(IC 95 %)

CO Amazonas Fuera 14 048 59,76 
(58,95–60,57)

16,47 
(15,87–17,09)

23,46 
(22,77–24,17)

CO Amazonas Solo AP 703 91,32 
(89,01–93,19)

4,98 
(3,60–6,85)

2,13 
(1,30–3,49)

CO Amazonas Solo TI 2 058 88,82
(87,39–90,11)

7,58
(6,51–8,80)

3,40 
(2,70–4,28)

CO Amazonas AP ∩ TI 162 95,06 
(90,56–97,48)

4,94
(2,52–9,44)

0,00 (0,00–2,32)

CO Orinoco Fuera 11 162 64,60 
(63,71–65,49)

22,33 
(21,56–23,11)

12,80 
(12,20–13,44)

CO Orinoco Solo AP 3 052 71,04 
(69,40–72,62)

19,95 
(18,57–21,41)

8,88 
(7,92–9,94)

CO Orinoco Solo TI 3 731 83,54 
(82,32–84,70)

13,43 
(12,37–14,56)

2,81 
(2,33–3,40)

CO Orinoco AP ∩ TI 583 84,22 
(81,04–86,95)

14,41 
(11,79–17,49)

1,20
(0,58–2,46)

VE Amazonas Fuera 0 – – –
VE Amazonas Solo AP 5 80,00 

(37,55-96,38)
20,00 

(3,62-62,45)
0,00

(0,00-43,45)
VE Amazonas Solo TI 275 93,82 

(90,32–96,10)
6,18

(3,90–9,68)
0,00

(0,00–1,38)
VE Amazonas AP ∩ TI 169 56,21 

(48,68–63,47)
34,32 

(27,58–41,75)
8,88 

(5,45–14,13)
VE Orinoco Fuera 2 192 55,75 

(53,66–57,82)
32,66 

(30,73–34,66)
11,41 

(10,14–12,80)
VE Orinoco Solo AP 5 012 57,16 

(55,79–58,53)
32,44 

(31,16–33,75)
10,26 

(9,45–11,13)
VE Orinoco Solo TI 4 836 76,39 

(75,17–77,56)
17,68 

(16,63–18,78)
5,75 

(5,13–6,44)
VE Orinoco AP ∩ TI 11 461 78,84 

(78,08–79,58)
16,74 

(16,06–17,43)
4,00 

(3,66–4,38)

Nota, el estrato Venezuela × Amazonía × Solo AP (n = 5, en cursiva) se incluye por completitud y no se interpreta. 
El estrato Venezuela × Amazonía × Fuera tiene n = 0: no existen píxeles muestreados fuera de la figura de 
protección en la cuenca amazónica venezolana.
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La muestra correspondiente a áreas por fuera de toda figura de protección en la 
Amazonía colombiana (n = 14.048) concentró la proporción más alta de deforestación 
de cualquier estrato del análisis: 23,5 %. En contraste, los píxeles correspondientes al 
solapamiento de áreas protegidas y territorios indígenas en la misma cuenca (n = 162) 
registraron un 0 % de deforestación, lo que sugiere un efecto sinérgico entre las dos figuras 
de gobernanza, aunque dada la pequeña muestra del estrato de solapamiento, la cifra debe 
interpretarse con cautela.

Latencia entre eventos: del fuego a la detección de degradación
Las distribuciones de las tres latencias temporales claves (fuego a degradación, degradación 
a deforestación, fuego a deforestación) se muestran en la Figura 5. Cada panel sobrepone 
histogramas para Colombia y Venezuela, con las medianas específicas por país marcadas 
como líneas verticales discontinuas. Entre los píxeles que registraron una detección de 
degradación posterior a la quema (n = 9.501 en CO y 6.412 en VE; muestra completa), 
la latencia mediana desde la primera quema hasta la primera alerta (flag) del JRC de 
degradación fue de cinco años en Colombia y de seis años en Venezuela (Figura 5, panel 
A). Las latencias del percentil 25 al 75 fueron de dos a 9 años en Colombia y tres a 12 años 
en Venezuela, con valores máximos de 23 años en ambos países.

La Amazonía colombiana presentó la latencia mediana más corta de cualquier estrato 
por cuenca y país analizado: cuatro años (n = 4.614), frente a seis años en el Orinoco 
colombiano, seis en el Orinoco venezolano y 10 en la Amazonía venezolana (este 
último basado en un n = 90, interpretado únicamente como descriptor y con cautela). 
La concentración de latencias cortas en la Amazonía colombiana es coherente con la 
intensidad de los fuegos en una frontera de colonización activa, donde el daño al dosel es 
lo suficientemente grave para ser detectado por el JRC TMF en pocos años.

Figura 5. Distribución de latencias entre eventos de la cascada de fuego, degradación y deforestación, 
organizada por tipo de latencia y cuenca. Histogramas anuales (ancho de bin = 1 año) de las latencias 
temporales entre eventos sucesivos, condicionadas a la aparición del evento dentro de la ventana 
2001–2024. Filas: (A) de primer fuego a primera detección de degradación; (B) de primera detección 
de degradación a primera detección de deforestación; (C) de primer fuego a primera detección de 
deforestación. Columnas: cuenca del Amazonas (izquierda), y cuenca del Orinoco (derecha). 
Distribuciones por país superpuestas en azul (Colombia) y rojo Venezuela). Líneas verticales 
discontinuas: mediana de latencia específica por país dentro del estrato cuenca correspondiente
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Latencia entre eventos: de la degradación a la deforestación
Entre los píxeles con ambas alertas y deforestación posterior a la detección de la degradación 
(n = 3.302 CO; 1.220 VE), la latencia mediana desde la detección de la degradación hasta 
la detección de la deforestación fue de tres años en Colombia y seis años en Venezuela 
(Figura 5, panel B). Por cuenca, la latencia mediana fue de dos años en la Amazonía 
colombiana (n = 2.101), tres años en el Orinoco colombiano (n = 1.201), y seis años en 
el Orinoco venezolano (n = 1.206). Esta latencia es más corta que la latencia de fuego a 
degradación, lo que indica que una vez registrada la primera señal de daño, el píxel transita 
hacia la pérdida total de cobertura forestal en un horizonte temporal breve, particularmente 
en la Amazonía colombiana.

La desagregación de la deforestación posterior a la quema en dos vías mostró que la 
mayoría de los eventos habían transitado por una detección de degradación previa: 62,4 
% en Colombia y 77,3 % en Venezuela siguieron la vía mediada por la degradación (deg-
mediada), frente al 37,6 % (CO) y el 22,7 % (VE) correspondientes a la vía directa (sin 
detección de degradación intermedia). La cascada fuego, degradación y deforestación es, 
por lo tanto, la trayectoria dominante en ambos países, y representa una mayor proporción 
en Venezuela.

Latencia total: del fuego a la deforestación
La latencia mediana total entre el primer evento de quema y la primera detección 
de deforestación fue de seis años en Colombia y de diez años en Venezuela (muestra 
completa; n = 5.292 CO, 1.579 VE) (Figura 5, panel C). La desagregación según la vía 
reveló dos procesos temporalmente distintos: en la vía mediada por la degradación las 
latencias medianas fueron de ocho (CO) y 11 años (VE), y en la vía directa, de cuatro (CO) 
y cinco años (VE). La vía directa fue, por lo tanto, aproximadamente dos veces más rápida 
que la vía medida por la degradación (CO 2,0 ×; VE 2,2 ×).

La desagregación adicional por cuenca reveló un patrón asimétrico de interés 
metodológico: la latencia mediana de la vía directa fue esencialmente idéntica entre 
cuencas dentro de cada país (CO Amazonía cuatro años, CO Orinoco cuatro años; VE 
Orinoco cinco años; VE Amazonía un año basada en dos, no interpretable), lo que 
sugiere que la velocidad de conversión directa posterior a la quema es una característica 
binaria del contexto socio-institucional nacional más que del contexto biogeográfico. En 
contraste, la latencia mediana de la vía mediada por la degradación sí fue sensible a la 
cuenca: CO Amazonía siete años versus CO Orinoco nueve años (brecha de dos años 
dentro de Colombia), y VE Orinoco 11 años. La cascada posterior a la degradación fue, 
entonces, más rápida en la cuenca amazónica que en la orinoquense dentro de Colombia, 
lo que es coherente con el hecho de que la degradación detectable en una frontera activa 
genera mayor presión para la conversión subsiguiente. La distribución de la proporción 
de la vía directa confirmó el contraste entre países y matizó el contraste entre cuencas: 
CO Amazonía: 38,9 %, CO Orinoco: 35,2 %, VE Orinoco: 22,8 %, en tanto que la brecha 
entre países (aproximadamente 15 puntos porcentuales) excedió claramente la brecha 
entre cuencas dentro de Colombia (cerca de 4 puntos porcentuales), reforzando la lectura 
de que la vía directa es predominantemente una firma de la frontera colombiana que se 
manifestada con intensidad mayor en la Amazonía.

La adición de las dos latencias parciales (de fuego a degradación + de degradación a 
deforestación) produjo sumas de medianas (5 + 3 = 8 años en CO; 6 + 6 = 12 años en VE) 
consistentes con las medianas observadas en la vía mediada por la degradación (8 y 11 años, 
respectivamente), confirmando la coherencia interna del análisis de latencias por etapa.

Recurrencia
Aunque la mayoría de los píxeles de la muestra (88,3 %) registró una sola quema entre el 
2001 y el 2024, los píxeles con quemas múltiples mostraron tasas de transición mayores. 
En los píxeles colombianos con tres o más quemas (n = 1.020), el 37,0 % aparecía como 
no perturbado en el 2024 y el 35,0 % había sido deforestado, frente al 71,2 % y el 12,1 % 
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en los que se quemaron una sola vez. Las cifras venezolanas correspondientes fueron 43,9 % 
y 20,9 % para tres o más quemas, frente a 74,5 % y 5,1 % para una sola. La recurrencia 
constituye un acelerador documentado del tránsito hacia la degradación y la deforestación 
en bosques tropicales (Cochrane et al., 2003; Brando et al., 2014), pero su contribución 
al volumen total de pérdida en la muestra fue limitada por su baja prevalencia.

Análisis de sensibilidad de la autocorrelación espacial
En la muestra filtrada a 1 km de espaciamiento mínimo (n = 21.527; 36,2 % de retención), 
las direcciones y las jerarquías reportadas para la muestra completa se conservaron, aunque el 
valor absoluto de algunas proporciones se desplazó en la magnitud esperable dada el menor n.

El contraste entre países en lo relativo a la deforestación se atenuó ligeramente pero se 
mantuvo, pues la razón Colombia:Venezuela pasó de 2,3 en la muestra completa a 2,0 en 
la muestra filtrada, con intervalos de confianza del 95 % que continuaron sin solaparse. El 
gradiente de recurrencia también se preservó: entre los píxeles colombianos con tres o más 
quemas, la proporción de bosque no perturbado fue del 37,0 % en la muestra completa y 
del 40,0 % en la filtrada, y la relación monotónica con las clases de una y de dos quemas se 
conservó. El orden institucional TI ≥ AP ≥ Fuera para el bosque no perturbado se mantuvo 
en las cuatro combinaciones focales de país × cuenca, y las latencias medianas de las tres 
transiciones consideradas (de fuego a degradación, de degradación a deforestación y de 
fuego a deforestación) permanecieron dentro de los mismos rangos específicos de país 
observados en la muestra completa.

Interpretamos estos resultados como evidencia de que las conclusiones cualitativas 
del estudio, en particular el contraste entre países en el modo de pérdida y la ventaja 
institucional del solapamiento AP ∩ TI, se conservaron bajo la corrección conservadora 
por pseudo-réplica y no dependieron de la agregación espacial local del muestreo.

Análisis de sensibilidad del contexto forestal del centroide
Para acotar la posible mezcla en las celdas parentales de detección de fuego entre bosque y 
no bosque, cuantificamos la fracción de píxeles JRC TMF de clase 1 (bosque no perturbado 
en diciembre del 2000) en una ventana circular de 250 m de radio alrededor de cada píxel 
centroide de la cohorte, equivalente al área nominal de la celda parental MCD64A1 
(Métodos). El resultado empírico fue que el 74,7 % de la cohorte presentó una fracción de 
contexto forestal ≥ 0,90, el 17,6 % entre 0,70 y 0,90, y solo el 7,8 % por debajo de 0,70. La 
mediana de la distribución fue de 0,995 y el percentil 25 de 0,90. La cohorte, por lo tanto, 
estuvo dominada por píxeles centroides con contexto forestal muy alto, y la posible mezcla 
dentro de la celda afectó a un cuarto minoritario de la muestra.

Al restringir el análisis a la banda de fracción de bosque ≥ 0,90 (Figura 1S, https://
raccefyn.co/index.php/raccefyn/article/view/4156/5419), la proporción de deforestación 
en el 2024 en Colombia pasó de 14,63 % en la muestra completa a 15,24 % en la banda alta 
(delta = +0,61 puntos porcentuales), y en Venezuela de 6,33 % a 5,15 % (delta = −1,18 pp). 
La razón Colombia:Venezuela de deforestación aumentó de 2,31 en la muestra completa 
a 2,96 en la banda de contexto forestal alto. En Colombia la deforestación en la banda de 
contexto forestal alto fue incluso ligeramente superior a la de la muestra completa, lo que 
indica que el arco de deforestación colombiano opera sobre bosques densos y no sobre 
áreas ya mixtas de bosque y no-bosque, y se descartó que el patrón fuera un artefacto de 
mezcla dentro de la celda. En Venezuela la pequeña atenuación de la deforestación en la 
banda alta refleja una moderada dependencia del contexto de mezcla en ese estrato. Las 
latencias medianas de fuego a degradación se mantuvieron o se redujeron ligeramente 
en la banda alta (Colombia: cinco años en la muestra completa, cuatro años en la banda 
alta; Venezuela: seis años en ambos casos), y las latencias de degradación a deforestación 
siguieron el mismo patrón (Colombia: tres a dos años; Venezuela: seis a cinco años). 
La dirección y la jerarquía de los contrastes reportados en el manuscrito principal se 
preservaron bajo la restricción del contexto forestal alto, y en el caso del contraste entre 
países se hicieron más pronunciados.

https://raccefyn.co/index.php/raccefyn/article/view/4156/5419
https://raccefyn.co/index.php/raccefyn/article/view/4156/5419
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Discusión
La cascada como trayectoria dominante en la pérdida posterior a la quema
El resultado central de nuestro estudio es que la cascada de fuego, degradación y 
deforestación, formalizada conceptualmente por Cochrane et al.  (2003) y experimen-
talmente por Brando et al. (2014), tuvo una firma temporal medible dentro de la Amazonía 
y de la cuenca del Orinoco de Colombia y Venezuela. El 62 % de la deforestación posterior 
a la quema en Colombia y el 77 % en Venezuela registraron el paso por la detección previa 
de la degradación, con latencias medianas de cinco y seis años entre el primer fuego y la 
primera detección de degradación, y de tres y seis años adicionales entre la degradación 
y la deforestación. Estos órdenes de magnitud son consistentes con observaciones 
experimentales y de campo a escala de parcela en las que se han documentado la 
mortalidad arbórea retardada y la degradación estructural progresiva durante períodos de 
cinco a 15 años después de un único evento de fuego en bosques tropicales (Berenguer 
et al., 2021; Brando et al., 2014). La coherencia interna de estas latencias parciales (5 
+ 3 = 8 años en CO; 6 + 6 = 12 años en VE), consistente con las medianas observadas 
en la vía mediada por la degradación (ocho y 11 años, respectivamente), confirma que el 
modelo causal tiene consistencia interna. La degradación detectable a través de JRC TMF 
emerge entonces como un marcador temporal con valor de gestión: define una ventana 
operativa de intervención entre el daño inicial en el dosel y la eventual pérdida total de 
cobertura, que dura entre tres y seis años en los sistemas analizados (Matricardi et al., 
2020; Vancutsem et al., 2021).

La vía directa de conversión (fuego seguido de deforestación sin paso intermedio por 
degradación detectada) concentró el 38 % de la deforestación colombiana y el 23 % de 
la venezolana, y operó al doble de velocidad que la vía mediada por la degradación (4 
Vs. 8 años en CO; 5 Vs. 11 años en VE). Esta diferencia temporal sugiere dos procesos 
cualitativamente distintos: la conversión directa es coherente con un patrón de clareo 
mecanizado de alta intensidad (tala y quema y conversión a uso agropecuario dentro de la 
misma estación o estaciones contiguas), donde la quema cumple un rol instrumental en el 
proceso de conversión (Andela et al., 2017; Armenteras et al., 2021; Curtis et al., 2018). 
La vía mediada por la degradación captura un deterioro lento, multi-anual, en el que el 
primer incendio inicia un proceso de pérdida progresiva de integridad estructural que solo 
culmina en conversión completa años después (Cochrane et al., 2003; Brando et al., 2014; 
Berenguer et al., 2021). Ambas vías coexisten en las mismas cuencas y países, aunque la 
directa es ligeramente más prevalente en la Amazonía colombiana, lo cual matiza pero no 
desplaza el carácter dominante de la cascada mediada por la degradación.

Contraste entre países: Colombia se inclina hacia la deforestación y Venezuela hacia la 
degradación
Colombia y Venezuela tenían proporciones similares de bosque en pie en el 2024 dentro 
de la muestra (Colombia, 67,6 %; Venezuela, 71,7 %), pero el modo de pérdida tuvo 
divergencias notables. La razón CO:VE de deforestación fue de 2,3 en la muestra completa 
y se mantuvo en 2,0 con el filtrado espacial a 1 km, lo que indica que el contraste fue 
estadísticamente robusto frente a la corrección por autocorrelación. La divergencia se 
mantuvo dentro de la cuenca del Amazonas y de la cuenca del Orinoco por separado, lo 
que la determina como propiedad de las dinámicas de frontera de cada país.

Dos lecturas causales no excluyentes son coherentes con el patrón. La primera 
atribuye el sesgo colombiano hacia la deforestación a la dinámica de expansión 
agropecuaria activa después del acuerdo de paz, especialmente en el arco de la frontera 
de Caquetá, Putumayo y Guaviare (Armenteras et al., 2021; Clerici et al., 2020), donde 
la quema se utiliza como herramienta de apertura y clareo de la tierra (Andela et al., 
2017; Curtis et al., 2018). La segunda atribuye el sesgo venezolano hacia la degradación 
al debilitamiento documentado del sistema institucional de monitoreo y manejo de áreas 
protegidas durante la última década, que se manifiesta no en una conversión rápida sino 
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en incendios crónicos no atendidos cuyos efectos acumulativos producen pérdida de 
integridad estructural sin culminar en la conversión al uso agropecuario (Cochrane & 
Laurance, 2002; Silva et al., 2018).

La Amazonía colombiana no cubierta por figuras de protección es el punto crítico.
El hallazgo más llamativo en términos absolutos correspondió al estrato colombiano de 
la Amazonía que está por fuera de toda figura de gobernanza (n = 14.048): el 23,5 % de 
la muestra había sido deforestada en el 2024 (casi una cuarta parte del bosque posterior 
a la quema desapareció en una ventana de 24 años), con una latencia mediana de cuatro 
años entre fuego y degradación y de solo dos años entre degradación y deforestación. La 
latencia total de seis años entre fuego y deforestación en este estrato constituye la cascada 
más rápida del estudio. La concentración temporal de estos eventos en la Amazonía 
colombiana entre el 2016 y el 2024 coincide con lo recogido por la literatura sobre el 
arco de deforestación posterior al acuerdo de paz (Armenteras et al., 2019; Clerici et al., 
2020), y la velocidad del proceso sugiere que la quema en esta zona forma parte integral 
del proceso de conversión agropecuaria (Cochrane et al., 2003; Andela et al., 2017).

El contraste con los estratos protegidos en la misma cuenca fue marcado. Las áreas 
protegidas retuvieron el 91 % del bosque no perturbado y solo el 2 % de lo deforestado; 
los territorios indígenas el 89 % del bosque no perturbado y el 3 % del deforestado; el 
solapamiento AP ∩ TI equivalió al 95 % del bosque no perturbado y al 0 % del deforestado 
(n = 162). La diferencia con el estrato “Fuera” fue de 31 a 35 puntos porcentuales en 
bosque retenido y de 22 a 24 puntos porcentuales en deforestación evitada. Aunque la 
pequeña muestra del estrato de solapamiento exige cautela, el patrón es coherente con la 
literatura pantropical sobre la efectividad de la gobernanza compartida y sugiere que en la 
frontera amazónica colombiana la coexistencia de lo institucional formal y lo comunitaria 
es un mecanismo de retención eficaz frente a los efectos negativos de los incendios no 
controlados (Blackman et al., 2017; Sze et al., 2021; Walker et al., 2020).

Los territorios indígenas y el solapamiento con áreas protegidas maximizan la retención.
En las cuatro combinaciones focales de país × cuenca del estudio, la categoría “Solo TI” 
mantuvo proporciones de bosque no perturbado en el rango del 76 al 94 %, mientras que 
el solapamiento AP ∩ TI alcanzó valores del 79 al 95 %. La jerarquía TI ≥ AP ≥ Fuera se 
mantuvo en todas las celdas, lo que ajusta a la evidencia pantropical (Garnett et al., 2018; 
Nepstad et al., 2006; Schleicher, 2018; Sze et al., 2021; Walker et al., 2020). La novedad 
de nuestro estudio es la firma temporal: los territorios indígenas no solo retuvieron más 
bosque al cierre del seguimiento, sino que también retrasaron la cascada cuando ésta 
ocurría, lo que se evidenció en proporciones menores de la vía directa y latencias mediadas 
por la degradación más prolongadas en los estratos protegidos comparados con el estrato 
“Fuera” (Cochrane et al., 2003; Brando et al., 2014).

El solapamiento AP ∩ TI ofreció la mayor retención observada en el estudio (CO 
Amazonía: 95 % no perturbado, 0 % deforestado), patrón consistente con la sinergia de las 
categorías de manejo, en la cual los estatutos formales de protección estatal se combinaron 
con prácticas de manejo comunitario que pueden ofrecer continuidad operativa cuando la 
capacidad estatal flaquea (Garnett et al., 2018). En el Orinoco venezolano, donde el sistema 
de áreas protegidas estatales muestra deterioro institucional documentado (Rosales, 2019; 
Terán-Mantovani, 2025), la categoría “Solo AP” (57 % no perturbado) es estadísticamente 
indistinguible del estrato “Fuera” (56 %); en la misma cuenca, sin embargo, los territorios 
indígenas mantuvieron un 76 % de retención. Esta divergencia entre AP y TI bajo condiciones 
de erosión institucional estatal sugiere que la gobernanza indígena puede actuar como 
amortiguador frente a la pérdida de capacidad operativa formal, en línea con observaciones 
similares en la Amazonía brasileña después del -2014 (Begotti & Peres, 2019).

Conviene aclarar que esta lectura no constituye un argumento causal estricto. Los 
territorios indígenas no se asignan aleatoriamente; suelen establecerse en zonas con 
menor presión histórica de frontera, donde la integridad forestal preexistente ya era mayor 
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(Joppa & Pfaff, 2010). La interpretación correcta del patrón observado es que dado un 
nivel comparable de presión, los TI retienen mejor; el diseño actual, con estratificación por 
cuenca y país, aproxima razonablemente esa condición, pero no la elimina.

El solapamiento AP ∩ TI en la Amazonía venezolana registró una tasa de deforestación 
del 9 % (n = 169), inusualmente alta para una categoría que en Colombia retuvo el 100 %. 
Una explicación plausible es la presencia de minería ilegal de oro en el corredor Yapacana–
Maroa documentada en los últimos cinco años, que actúa como motor de deforestación 
operando al margen tanto del marco institucional formal como de la gobernanza indígena 
reconocida. La expansión de la minería ilegal en territorios indígenas y áreas protegidas 
amazónicas en Venezuela ha sido documentada en reportes técnicos y por la prensa 
especializada en conservación neotropical, aunque la cuantificación académica revisada 
por pares sigue siendo escasa. Este punto ofrece una hipótesis de trabajo sobre por qué una 
zona doblemente protegida en términos formales puede experimentar tasas de deforestación 
equivalentes a las de zonas no protegidas en otras regiones.

Limitaciones
La dependencia espacial residual entre píxeles vecinos es esperable en procesos contagiosos 
de frontera (Cochrane & Laurance, 2002; Armenteras et al., 2013). El análisis de 
sensibilidad bajo filtrado espacial a 1 km (Boria et al., 2014) confirmó que la dirección y 
la jerarquía de los contrastes reportados se conservaron bajo la corrección conservadora 
por pseudo-réplica.

Una segunda limitación fue la incertidumbre heredada de los datos satelitales 
empleados. Los intervalos de confianza de Wilson que reportamos cuantifican solamente 
la incertidumbre de muestreo binomial sobre los píxeles clasificados por cada conjunto de 
datos, y no incorporan la incertidumbre de clasificación que les es propia. Los productos 
utilizados tienen validaciones publicadas por sus productores: JRC TMF Annual Changes 
reporta precisiones globales del orden del 88-91 % para las clases forestales principales 
(Vancutsem et al., 2021); ESA CCI Fire v5.1 tiene una precisión de detección del orden 
del 85-90 % en bosques cerrados (Chuvieco et al., 2018); y MODIS MCD64A1 Colección 
6.1 tiene tasas de comisión relevantes en bosque siempreverde tropical (Giglio et al., 
2018; Roteta et al., 2019). Los sesgos absolutos pueden ser importantes para el valor 
puntual de una proporción, pero los sesgos sistemáticos de detección son, en una primera 
aproximación, isotrópicos entre los estratos comparados (país, cuenca, gobernanza), de 
modo que las razones y jerarquías comparativas reportadas tienden a preservarse, aunque 
los valores absolutos tengan una incertidumbre mayor. La interpretación correcta de los 
contrastes es, por lo tanto, comparativa entre estratos y no absoluta sobre la magnitud 
del proceso.

La tercera limitación es el empalme entre los datos de área quemada. La serie ESA 
CCI Fire Burned Area v5.1 cubre del 2001 al 2020 a 250 m de resolución y MODIS 
MCD64A1 Colección 6.1 cubre del 2021 al 2024 a 500 m, tras la discontinuación de la 
serie CCI. Aunque ambos conjuntos de datos comparten algoritmos derivados de MODIS 
y han sido validados independientemente, el cambio de resolución puede introducir un 
sesgo de detección hacia eventos más grandes en el período 2021-2024. Conservamos la 
escala parental original como covariable diagnóstica y la dirección de los resultados no 
varió al estratificar por período. El traslape imperfecto entre la resolución de detección de 
fuego (250-500 m) y la resolución de detección de perturbación (30 m) implica, además, 
que las latencias reportadas son latencias entre eventos co-localizados a la escala parental 
de la detección de fuego, no latencias entre eventos que ocurran exactamente en el mismo 
píxel JRC de 30 m, y que las latencias observadas en el conjunto de datos pueden estar 
sobredimensionadas con respecto a las latencias del proceso subyacente si existe un retraso 
sistemático en la detección de la degradación.

Una cuarta limitación fue la ausencia de covariables socioeconómicas y de accesibili-
dad (densidad poblacional, distancia a vías, política agraria) en el análisis de modulación. 
El estudio se basa en proporciones agregadas y en estratificación institucional, y deja 
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para un estudio futuro el análisis multivariado de motores que permitiría descomponer 
los efectos causales individuales (Geist & Lambin, 2002). Las asociaciones observadas 
entre las trayectorias posteriores a la quema y los factores contextuales nacionales (por 
ejemplo, la aceleración posterior al acuerdo de paz en Colombia o la crisis institucional 
en Venezuela) son asociativas y no causales; su interpretación causal requeriría un diseño 
analítico específico que queda lejos del objetivo del presente estudio.

Por último, la muestra incluyó píxeles que JRC TMF identifica como bosque tro-
pical húmedo no perturbado, pero que la aproximación ecorregional clasifica como 
mosaico de bosque y sabana en los Llanos. Estos píxeles muestran un comportamiento 
ecológico distinto (alta recurrencia de fuego con baja deforestación efectiva), coherente 
con dinámicas de bosque de galería sobre matriz de sabana, donde no hay presión de 
conversión agrícola adyacente (Armenteras, Meza, et al., 2021). Su inclusión amplía 
la representatividad ecológica del estudio, pero introduce heterogeneidad biogeográfica 
que debe tenerse en cuenta al interpretar los resultados agregados. El estudio no incluye 
el trabajo de comprobación en campo, y su alcance es de escala regional (2001-2024, 
aproximadamente 1,5 millones de km²); la comprobación in situ realizada por otros grupos 
de investigación en parcelas e inventarios locales (Rangel-Ch., 2008; Bevilacqua et al., 
2006; Duque et al., 2002) es complementaria de este marco regional y no sustitutiva.

Conclusiones
En las cuencas del Amazonas y del Orinoco de Colombia y Venezuela, la cascada de fuego, 
degradación y deforestación constituye la trayectoria dominante de pérdida posterior a la 
quema, con una firma temporal característica. Entre el 62 % y el 77 % de los eventos de 
deforestación inducidos por quema transitan por una detección previa de degradación, y las 
latencias medianas son de cinco a seis años para la transición de fuego a degradación y de 
tres a seis años adicionales para la transición de degradación a deforestación. Esta latencia 
define una ventana operativa de intervención entre el daño inicial en el dosel y la pérdida 
total de cobertura (Cochrane et al., 2003; Brando et al., 2014; Vancutsem et al., 2021). 
La vía directa de conversión, presente en el 23 al 38 % de los casos, opera al doble de 
velocidad y captura procesos de despeje instrumental en los que la quema forma parte del 
proceso de apertura agropecuaria (Andela et al., 2017; Armenteras et al., 2021); ambas 
vías coexisten en proporciones que reflejan el contexto socio-institucional de cada país.

La trayectoria posterior a la quema no fue uniforme entre cuencas ni entre figuras de 
gobernanza. Las zonas de la Amazonía colombiana que no contaban con ninguna figura 
formal de protección concentraron la pérdida más alta del estudio (23,5 % deforestado 
en 24 años), mientras que en las cuatro combinaciones focales de país × cuenca el 
solapamiento de áreas protegidas y territorios indígenas mantuvo consistentemente las 
mayores proporciones de bosque no perturbado, alcanzando el 95 % de retención y el 
0 % de deforestación. El contraste entre países (Colombia presentó más del doble de 
propensión a la deforestación que Venezuela en idéntica cuenca biogeográfica) refuerza 
la importancia del contexto institucional sobre el resultado ecológico (Terán-Mantovani, 
2025), y la jerarquía consistente TI ≥ AP ≥ Fuera en las cuatro celdas focales respalda la 
idea de que la coexistencia de lo institucional formal y lo comunitario es un mecanismo 
eficaz de conservación frente al fuego (Garnett et al., 2018).

La existencia de una latencia detectable de cinco a seis años entre el primer fuego y 
la primera detección de degradación implica que las herramientas de monitoreo basadas 
en JRC TMF y en conjuntos de datos análogos puede orientar intervenciones tempranas 
en bosques afectados por el fuego antes de que la cascada se complete hacia la conversión 
total (Vancutsem et al., 2021; Matricardi et al., 2020). La sinergia observada entre áreas 
protegidas y territorios indígenas en la Amazonía colombiana sugiere que la coexistencia de 
lo institucional formal y lo comunitaria opera como refuerzo mutuo del control territorial.

Tres implicaciones operativas se derivan de estos resultados: (i) las herramientas 
de monitoreo basadas en JRC TMF y conjuntos de datos análogos pueden orientar 
intervenciones tempranas en bosques afectados por el fuego dentro de la ventana de tres 
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a seis años que separa la detección de la degradación y la deforestación efectiva; (ii) el 
fortalecimiento del solapamiento institucional entre áreas protegidas y territorios indígenas 
debe ser prioritario en las zonas de mayor presión de frontera, particularmente en el arco 
amazónico colombiano, y (iii) el contraste entre Colombia y Venezuela ilustra que el 
contexto institucional nacional modula la forma de pérdida de las coberturas naturales 
debido a la presión biofísica subyacente, lo que indica que las estrategias de conservación 
efectivas exigen análisis país por país y no solo a escala de bioma.

Los resultados aportan una firma temporal cuantificada de la cascada posterior a la 
quema en Colombia y Venezuela; identifican la coexistencia de la gobernanza estatal y 
la indígena como el mecanismo de retención más eficaz, y abren una ventana operativa 
de intervención de varios años entre el daño inicial y la pérdida total de cobertura. Esa 
ventana es el espacio donde la política forestal puede actuar antes de que el proceso se 
vuelva irreversible.

Información Suplementaria
Ver la información suplementaria en https://raccefyn.co/index.php/raccefyn/article/
view/4156/5419
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