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   Resumen 
La deforestación del bosque tropical reduce la biodiversidad y el almacenamiento de 

carbono. La magnitud de la deforestación genera la necesidad de restaurar el 
ecosistema. México tiene diversos compromisos internacionales em materia de 
conservación y restauración y para cumplirlos se necesita información de la ecología de 
la restauración. En este contexto se realizó un experimento en un pastizal de la colonia 
ganadera Adolfo Ruíz Cortines en Los Tuxtlas, Veracruz, México. El diseño 
experimental consistió en 24 parcelas excluidas de ganado, ocho bajo intervención 
mínima, donde se favorece la sucesión natural y 16 bajo intervención máxima con dos 
composiciones de plantación; ocho parcelas tienen plantaciones de árboles con 
dispersión biótica y ocho parcelas tienen árboles con dispersión abiótica. Cada 
combinación de plantaciones incluye ocho especies no-pioneras y cuatro especies 
pioneras. Para analizar la respuesta de algunos atributos de la vegetación a 11 años de 
la intervención, se evaluó la incorporación de nuevos individuos a la población a partir 
de la germinación de semillas (reclutas; árboles ≥ 3 cm de diámetro a la altura del 
pecho). Los atributos de la vegetación se analizaron utilizando modelos lineares 
generalizados y análisis factoriales para la composición. La composición y la densidad 
fueron estadísticamente iguales entre niveles de intervención. Una composición similar 
sugiere condiciones microambientales similares entre niveles de intervención. La 
riqueza de reclutas fue mayor en la sucesión natural y menor en la plantación con 
dispersión biótica. La densidad de reclutas no-pioneras fue igual a la de pioneras en los 
dos niveles de intervención. La riqueza de no-pioneras fue menor a la de pioneras en la 
sucesión natural y en la plantación con dispersión abiótica. La riqueza de no-pioneras 
fue igual a la de pioneras en la plantación con dispersión biótica. La densidad y riqueza 
de reclutas con dispersión biótica fue mayor que la de reclutas con dispersión abiótica 
en los dos niveles de intervención. Los índices de diversidad alfa fueron similares entre 
niveles de intervención. La diversidad beta mostró mayor porcentaje de especies 
complementarias entre las dos composiciones de plantaciones y menor con la sucesión 
natural. Los mayores valores de biomasa aérea se encontraron en la sucesión natural. 
El resultado de la composición puede explicarse en parte por la edad del reclutamiento, 
el tamaño de los reclutas evaluados parece no haber tenido efecto. Los resultados de 
riqueza y densidad pueden ser debidos al tamaño de los reclutas evaluados y a la edad 
del reclutamiento. Los resultados de diversidad alfa y beta no pudieron ser explicados a 
partir del tamaño de los reclutas ni de la edad del reclutamiento. Los resultados de 
biomasa aérea podrían deberse al tamaño de los reclutas evaluados. Después de más 
una década de iniciado el reclutamiento el efecto de las plantaciones se diluye en 
algunas variables más rápido que en otras.  
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Abstract 
The tropical forest deforestation reduces the biodiversity for the isolation of the 
populations and the storage of carbon for the reduction of coverage. The scale of the 
deforestation generated the needing of restored the ecosystem. The restoration might 
be with different levels of intervention. Mexico have many international compromises of 
restauration, for comply it needed information of the ecological restauration for efficiently 
the processes. In this context an ecological restoration experiment was carried out in a 
grassland of the Adolfo Ruiz Cortines cattle ranch in Los Tuxtlas, Veracruz, Mexico. The 
experimental design consisted of 24 plots without cattle, eight with minimum intervention 
(natural succession) and 16 with maximum intervention (eight with plantations with biotic 
dispersion and eight with abiotic dispersion); each plot with eight no pioneer species and 
four pioneer species. For evaluate the response of many attributes of the vegetation with 
11 years this study used a census of the recruitment of trees bigger than 3 cm of 
diameter at chest, this mean the incorporation of new individuals in the population from 
the germination of seeds. The attributes of vegetation were evaluated using generalized 
lineal models and linear models except the composition that analyzed using factorial 
analysis. The experiment don´t show significant differences in the composition and 
density. The lack of difference in the composition suggest the lack of difference in the 
recruitment limitations between levels of intervention. The richness of recruitments was 
greater in the natural succession and smaller in the plantation with biotic dispersion. The 
density of no pioneers’ recruitments was equal to the pioneers in both levels of 
intervention. The richness of no pioneers was smaller than the pioneers in the natural 
succession and in the plantation with abiotic dispersion; the richness of no pioneers was 
equal in the plantation with biotic dispersion. of the recruitment with biotic dispersion was 
greater than recruitment with abiotic dispersion in both levels of intervention. The alpha 
diversity index was significative equal between levels of intervention. The beta´s 
diversity show greater percent of complementary species between both compositions of 
plantations and less between plantations and natural succession. The greater values of 
above ground biomass were in the natural succession. Different studies show the 
plantations increase the rain of seeds with biotic dispersion and improve the conditions 
for the establishment of the seedlings (extreme microclimate conditions) for this reason 
weigh in the density and richness. In conclusion, the result of the composition can be 
partly explained by the age of the recruitment, the size of the recruits evaluated seems 
to have had no effect. The results of richness and density may be due to the size of the 
recruits evaluated and the age of the recruitment. The results of alpha and beta diversity 
could not be explained from the size of the recruits or the age of recruitment. The results 
of above ground biomass could be due to the size of the recruits evaluated. After a 
decade of beginning the recruitment the effect of the plantations was dilute in any 
variables more quickly than in others.  
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Introducción  

La eliminación del bosque afecta la biodiversidad y la capacidad para almacenar 

carbono. Un bosque es aquella área de más de 0.5 hectáreas, cubierta de árboles de 

>5 m y con una cubierta de dosel superior al 10 % (FAO, 2014). La deforestación, que 

es la conversión antrópica del bosque en tierra no boscosa (CMNUCC, 2002), provoca 

la fragmentación de la cubierta forestal (Sánchez Colón et al, 2009; Turner, 1996). La 

fragmentación ocasiona extinciones locales debido a la rareza inherente de las especies 

y al aislamiento de las poblaciones (Hannah et al, 1995; Turner, 1996; Maina & Howe, 

1998). El aislamiento de las poblaciones reduce la regeneración natural e incrementa la 

tasa de mortalidad cerca del borde (Turner, 1996). Además, la fragmentación afecta los 

sumideros de carbono que se definen como cualquier deposito natural o artificial que 

remueve carbono de la atmosfera (PNUMA, 1992). El bosque tropical es el principal 

sumidero terrestre de Carbono (Pan et al., 2011). Un bosque tropical maduro concentra 

dos terceras partes de la biomasa total de los sumideros de carbono (Pan et al., 2011). 

En los primeros siete años de la década del 2000, el almacenamiento de carbono en el 

bosque tropical maduro se redujo un 23% respecto a los niveles en la década anterior 

(Pan et al., 2011). La deforestación provoca la fragmentación de la cubierta forestal con 

consecuencias negativas para la biodiversidad y el almacenamiento de carbono.  

Las altas tasas de deforestación del bosque tropical perennifolio (BTP; sensu 

Rzedowski, 2006) hacen urgente la búsqueda de su recuperación. En México, la 

cobertura del BTP era de 4,582,495 ha del 1970 a 1979 y se redujo a 3,207,225 ha en 

el 2011 (FAO, 2014; Sánchez Colón et al., 2009). La biomasa aérea del BTP se redujo 
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un 15 % durante el periodo 1993-2011 (FAO, 2014; Apéndice 1). En este escenario es 

urgente el desarrollo de estrategias de recuperación (López-Barrera, Martínez-Garza & 

Ceccon, 2017). La restauración ecológica es el proceso de asistir la recuperación de un 

ecosistema que ha sido dañado, degradado o destruido (SER, 2004). Dependiendo de 

las metas y de los recursos disponibles, las acciones de restauración se pueden realizar 

en diferentes niveles: en el nivel de intervención mínimo se detiene la perturbación para 

favorecer los procesos naturales de recuperación; los niveles de intervención medio y 

máximo involucran acciones encaminadas a acelerar el proceso de sucesión natural, 

como la remoción de especies exóticas y el establecimiento de plantaciones (Martínez-

Garza, et al., 2016). Favorecer la recuperación de la cobertura forestal puede aumentar 

el porcentaje de vegetación secundaria y reducir el aislamiento poblacional (FAO, 2014; 

Rudel et al, 2005). Las acciones de restauración pueden contrarrestar los efectos 

negativos de la perdida de cubierta forestal mediante diferentes niveles de intervención. 

México firmó ambiciosos compromisos de restauración. El gobierno mexicano, a 

través de acuerdos internacionales se comprometió a restaurar todos los ecosistemas 

prioritarios y el 15 % de sus ecosistemas degradados mediante las metas Aichi 14 y 15 

del Convenio de Diversidad Biológica (López-Barrera, Martínez-Garza & Ceccon, 2017): 

También, ante el Desafío de Bonn, México se comprometió a restaurar 7.5 millones de 

ha y mediante la Iniciativa 20x20, nuestro país se comprometió a restaurar 8.5 millones 

de ha (Méndez-Toribio et al, 2018). Además, mediante la Estrategia Mexicana para la 

Conservación de la Diversidad Vegetal se comprometió a restaurar la mitad de sus 
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ecosistemas degradados para 2030 (Ceccon & Martínez-Garza, 2016). El cumplimiento 

de estos compromisos requiere información científica (Ceccon & Martínez-Garza, 2016; 

López-Barrera, Martínez-Garza & Ceccon, 2017). La ecología de la restauración es una 

disciplina científica que a partir de la teoría ecológica desarrolla principios para guiar la 

práctica de la restauración (SER, 2004). La información científica suficiente en materia 

de restauración ayudará a que México cumpla con sus compromisos internacionales.    

El presente trabajo busca generar información científica derivada de acciones de 

restauración. Si se conoce la efectividad e incertidumbre de diferentes niveles de 

intervención es posible tomar mejores decisiones en términos de acciones. La meta de 

este trabajo es evaluar el efecto de acciones de restauración en la recuperación de la 

estructura de un BTP después de 11 años de intervención.    
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Antecedentes 

El Bosque tropical perennifolio (BTP) está siendo afectado por las actividades 

económicas. El BTP, también llamado selva alta perennifolia (sensu Miranda & 

Hernández X., 1963) es una formación vegetal muy densa, dominada por arboles altos 

de > 30 m, con abundantes bejucos, plantas epifitas y plantas trepadoras leñosas, que 

permanece verde todo el año (Miranda & Hernández X.,1963; Rzedowski, 2006). En 

México, este es el ecosistema más rico en especies (Challenger & Soberón, 2008; 

Wilson, 1988); las especies de árboles se agrupan en tres estratos, los arbustos en 

otros tres y además existe un estrato herbáceo (Rzedowski, 2006). En el estado de 

Veracruz, bordeando el Golfo de México, el BTP ocupa actualmente el 3.47 % de la 

superficie estatal, principalmente en la región de Los Tuxtlas (CONABIO, 2011); este 

BTP cuenta con 52 taxas endémicos (Castillo-Campos et al, 2005). En este estado, el 

sector agropecuario desempeña un papel importante dentro de la actividad económica 

(Hernández et al., 2013). El incremento de las áreas de cultivo y de los pastizales de 

pastos exóticos ha reducido la vegetación natural (Ellis et al., 2011; Toledo & Ordoñez, 

1998). Entre 1960 y 1976, los municipios de San Andrés y Catemaco, ubicados al sur 

de Veracruz, en la región de los Tuxtlas, duplicaron su población; en ese mismo periodo 

se incrementó el número de personas dedicadas a la extracción maderera y a la 

ganadería; así, la ganadería se convirtió en la actividad principal y ocasionó la 

deforestación del BTP (Dirzo & García, 1992). El BTP de Veracruz, ecosistema de alta 

complejidad y nivel de endemismo, está desapareciendo debido a la ganadería. 
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Después de una perturbación comienzan los procesos naturales de recuperación del 

ecosistema. La sucesión natural es el recambio de especies a través del tiempo 

después de una perturbación natural o antrópica; mediante este recambio de especies 

se recupera la estructura y función del ecosistema (Boucher et al., 2001; Connell & 

Slatyer 1977; Horn, 1974; Prach & Walker, 2011; Whitmore, 1978). Un bosque 

secundario es aquel que se desarrolla mediante procesos de sucesión natural después 

de que la vegetación original ha sido destruida por la actividad humana; un bosque 

maduro se encuentra en su estado natural, libre de intervención humana conocida 

(Finegan & Sabogal, 1988). La vegetación puede recuperarse mediante procesos de 

sucesión natural que llevan a un bosque secundario a regresar a su estado de bosque 

maduro. 

El número de especies leñosas aumenta con el tiempo de sucesión. Por ejemplo, en 

un BTP  en Venezuela, la riqueza de árboles alcanzó los valores del bosque maduro 

después de entre 60 y 80 años de sucesión (Saldarriaga, et al, 1988). En un BTP en 

Panamá, la riqueza de árboles fue igual a la de un bosque maduro después de entre 50 

y 65 años de sucesión (Knight, 1975). En Puerto Rico, un bosque secundario recuperó 

la densidad y riqueza del bosque maduro después de 40 años mientras que la 

composición se recuperó después de 60 años (Aide et al, 2000). Una revisión de los 

primeros 100 años de sucesión natural mostró que la riqueza de un BTP puede 

parecerse a la de un bosque maduro antes de que la composición sea similar (Finegan, 
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1996).  Durante el proceso de sucesión natural en el BTP se recupera antes la riqueza y 

densidad de leñosas que la composición del bosque original.    

Durante la sucesión natural ocurre un recambio de especies leñosas en función de 

su historia de vida. Hay un gradiente de atributos de historia de vida donde en un 

extremo están las especies llamadas pioneras y en el otro, las especies llamadas no-

pioneras (Swaine & Whitmore, 1988). Las especies pioneras, por la duración de su ciclo 

de vida, pueden dividirse en pioneras de vida corta y de vida larga (Finegan, 1992; 

Finegan, 1996). Las especies pioneras dependen de la luz solar para germinar y 

establecerse; las especies no-pioneras pueden germinar y establecerse bajo la sombra 

pero también bajo la luz directa (Whitmore, 1989; Swaine & Whitmore, 1988). 

Generalmente, las especies pioneras tienen una gran cantidad de semillas pequeñas 

con latencia prolongada y su dispersión es amplia; las especies no-pioneras tienen 

pocas semillas grandes de viabilidad corta y su dispersión es más restringida (Horn, 

1974; Ibarra-Manríquez & Oyama, 1992; Martínez-Ramos, 1985). En el BTP, las no-

pioneras representan más del 80% de las especies del bosque maduro (Bongers et al, 

1988). Los primeros 100 años de sucesión natural pueden ser divididos en dos fases: la 

primera fase es dominada por especies pioneras de vida corta y la segunda fase por 

especies pioneras de vida larga (Finegan,1992; Finegan, 1996). La colonización de 

especies no-pioneras es continua durante toda la sucesión (Finegan,1992; Finegan, 

1996; Condit et al., 2000; Connell & Slatyer, 1977). Durante el proceso de sucesión 
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natural, las especies pioneras de larga vida reemplazan a las pioneras de corta vida, al 

final, las especies no-pioneras, dominan la comunidad.  

Uno de los elementos clave de la sucesión natural es el crecimiento de las 

poblaciones. El reclutamiento se define como la incorporación de nuevos individuos a 

las poblaciones a partir de la germinación de semillas (Ricklefs & Miller, 1999). El 

reclutamiento depende de las semillas que llegan por eventos de dispersión a un sitio 

dado, lo que se llama lluvia de semillas (Harper, 1977). Los eventos de dispersión se 

refieren a la separación de la diáspora o unidad de dispersión, de la planta madre 

(Howe y Smallwood, 1982). La dispersión se puede dar por medios bióticos, cuando es 

mediada por animales, o abióticos cuando se da mediante el viento, el agua o la 

gravedad (Howe & Smallwood, 1982; Harms & Timothy, 2003). La morfología de frutas 

o semillas usualmente indica su mecanismo general de dispersión (Howe & Smallwood, 

1982). Las frutas o semillas con dispersión biótica tienen frutos nutritivos para atraer 

consumidores animales (Howe & Vande Kerckhove, 1981). Las frutas o semillas con 

dispersión abiótica tienen alas o plumas que permiten el transporte aéreo o frutos 

balísticos que pueden arrojar las semillas a muchos metros (Burrows, 1975). En el BTP, 

del 50% al 80% de las especies de árboles son dispersados por medios bióticos (Howe 

& Smallwood, 1982). En la lluvia de semillas se esperan más especies dispersadas por 

medios bióticos debido a su alta representación en el BTP. 
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Una vez que llegan las semillas, estas pueden germinar y pasar a la comunidad de 

reclutas dependiendo de sus requerimientos microambientales. Durante la sucesión, la 

cantidad de energía que alcanza la superficie del suelo varía mucho (Bazzaz, 1979). 

Las semillas de especies pioneras pueden permanecer latentes en el suelo por mucho 

tiempo y germinan cuando aumenta la intensidad de luz, hay alta fluctuación de 

temperaturas y disminuyen las concentraciones de CO2, lo que está relacionado a una 

apertura del dosel (Whitmore, 1989; Swaine & Whitmore, 1988; Bazzaz, 1968). Las 

semillas de especies no-pioneras pueden germinar con o sin luz, al poco tiempo de ser 

dispersadas, ya que pierden su viabilidad rápidamente (Barton, 1961; Whitmore, 1989; 

Swaine & Whitmore, 1988). Después de la germinación, las plántulas de especies 

pioneras alcanzan tasas fotosintéticas mayores que las plántulas de las especies no-

pioneras (Bazzaz, 1979); entonces, bajo altas intensidades de luz, la tasa de 

crecimiento de las pioneras es mayor que la de las no-pioneras (Walters, Kruger & 

Reich, 1993). En estados tempranos de la sucesión, en condiciones de alta 

luminosidad, se espera una mayor representación de especies y reclutas pioneros. 

Conforme aumenta la cobertura vegetal durante la sucesión, disminuye la cantidad 

de luz disponible. Los reclutas que se establecen primero (pioneras) reducen los 

recursos lumínicos para las plantas que llegan después (Peterson & Bazzaz, 1978). 

Desde un punto de vista fisiológico, el subproceso de la fotosíntesis en que se fija el 

dióxido de carbono atmosférico en hidratos de carbono (tasa de respiración oscura; 

(Mathews, Van Holde, & Ahern, 2002) es más rápido en las especies pioneras que en 
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las no-pioneras (Bazzaz, 1979). También, el proceso metabólico de fotorrespiración que 

ocurre cuando hay niveles altos de O2 y bajos de CO2 y las plantas consumen O2 y 

liberan CO2 (Mathews, Van Holde, & Ahern, 2002), es más rápido en las pioneras bajo 

altas intensidades de luz (Bazzaz, 1979). Mas tarde, cuando disminuye la cantidad de 

luz debido a la presencia de un dosel, las especies no-pioneras son fotosintéticamente 

más eficientes que las pioneras (Bacone, Bazzaz & Boggess, 1976). Así, con el tiempo 

de sucesión, las no-pioneras se vuelven mejores competidoras mientras que las 

pioneras se vuelven inactivas (Peterson & Bazzaz, 1978). Durante los estados 

intermedios y tardíos de la sucesión, las especies no-pioneras se vuelven dominantes 

debido a que son mejores competidores en condiciones de sombra.   

En sitios degradados, la sucesión natural puede no proceder debido a obstáculos 

bióticos y abióticos. Al iniciar la sucesión natural, las condiciones microambientales 

actúan como filtro para la llegada, establecimiento y sobrevivencia de los individuos 

(Finegan, 1996). La restauración ecológica del BTC en pastizales agropecuarios tiene 

como principal obstáculo la ausencia de semillas de especies del bosque maduro 

(Guevara et al, 2005). En los pastizales, el banco de semillas y plántulas es eliminado 

debido principalmente al repetido uso repetido del fuego (Uhl, 1987). El reclutamiento 

de especies del BTP en pastizales esta limitado por el número de semillas que llegan y 

la alta mortalidad de semillas y plántulas (Schupp, et al., 1989). Por ejemplo, la 

dispersión de semillas, en Santa Marta, Colombia fue el principal obstáculo para la 

sucesión natural del BTP (Aide& Cavelier, 1994).  La forma más confiable de alcanzar la 
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recuperación del BTC es asistir los procesos de sucesión natural (SER, 2016). La 

restauración ecológica busca acelerar el proceso de sucesión natural (SER, 2004). La 

restauración realiza acciones en tres niveles de intervención: mínimo, medio y máximo 

(Martínez-Garza, et al.,2016). La intervención máxima se refiere al establecimiento de 

plantaciones de especies con características deseables, por ejemplo: tasas altas de 

desempeño en áreas degradadas (sobrevivencia y crecimiento); desarrollo rápido de la 

copa que suprime hierbas nativas o exóticas de competencia agresiva, y especies que 

brindan alimento y perchas a la fauna dispersora de semillas (Goosem y Tucker, 1995). 

Para las plantaciones de restauración se recomienda sembrar una mezcla de especies 

pioneras que detengan la erosión y de no-pioneras que aumenten la biodiversidad 

(Martínez Garza & Howe, 2010). Las especies no-pioneras con alta plasticidad foliar en 

la producción y supervivencia de sus hojas, tienen mayores posibilidades de crecer y 

sobrevivir en áreas bajo sucesión inicial (Martínez Garza & Howe, 2010). Para las 

plantaciones se recomiendan también especies con semillas grandes, dispersadas por 

animales para enriquecer la comunidad y atraer agentes dispersores que aceleren la 

sucesión natural (Martínez-Garza & Howe, 2003). Para superar los obstáculos de la 

sucesión natural hay que complementar los procesos de sucesión natural mediante el 

establecimiento de plantaciones mixtas.  
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La diversidad alfa y beta cambian con el tiempo de sucesión natural o asistida. La 

diversidad alfa representa el número de especies de un taxón superior presente en una 

localidad (Koleff et al, 2008). Por ejemplo, en la Estación Biológica de la Selva, Costa 

Rica la mayor diversidad alfa de Shannon se obtuvo en una plantación mixta de siete 

años (1.93 nats/individuo) y la menor en sitios bajo sucesión natural (0.01 

nats/individuo; (Carnevale & Montagnini, 2002). Otro estudio en la Estación Biológica de 

la Selva en Costa Rica mostró que el índice de Shannon y Pielou fueron mayores en 

plantaciones mixtas de 11 especies a los seis años que en sitios bajo sucesión natural 

(Haggar, Wightman & Fisher, 1997). Un tercer experimento en la Estación Biológica de 

la Selva en Costa Rica reveló que los índices de diversidad alfa de Simpson y Shannon 

presentaron valores mayores en plantaciones de 10 años que en sitios bajo sucesión 

natural (Cusack & Montagnini, 2004). La diversidad beta representa la magnitud de 

cambio en la composición o el grado de complementariedad entre comunidades en 

relación con un gradiente ambiental complejo o a patrones ambientales (Whittaker, 

1960). El concepto de complementariedad se refiere al grado de similitud en la 

composición de especies entre pares de biotas (Moreno, 2001). En la Estación 

Biológica de las Cruces, Costa Rica se encontró que a los cuatro años hay mayor 

complementariedad de especies arbóreas en islas de cuatro especies arbóreas que en 

la sucesión natural (Zahawi et al, 2013). En un BTP en Costa Rica se encontró que 

hubo mayor complementariedad en el reclutamiento en plantaciones de cuatro especies 

a los 11 años, intermedia complementariedad entre islas de vegetación con cuatro 
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especies y menor en sitios bajo sucesión natural (Holl et al, 2017).  La diversidad alfa 

aumenta más rápidamente y hay mayor complementariedad en plantaciones mixtas que 

en sitios bajo sucesión natural. 

La biomasa aérea cambia con el tiempo de sucesión natural o asistida. La biomasa 

aérea representa el peso seco del material vegetal que se localiza arriba de la superficie 

del suelo (IPCC, 2006). Un meta-análisis global, elaborado a partir de 140 estudios, en 

el trópico y subtrópico de África, Asia, Australia y América reveló que en monocultivos 

de 18 años, la tasa de acumulación de biomasa aérea fue mayor que la acumulación en 

áreas bajo sucesión natural (Bonner, Schmidt & Shoo, 2013). En Costa Rica la tasa 

promedio de fijación de biomasa aérea y la biomasa aérea fueron mayores en 

plantaciones de Vochysia guatemalensis y Hieronyma alchorneoides (166.2 y 202.0 t 

C/ha a los 14 años) que en sitios bajo sucesión natural (154.9 t C/ha a los 18 años de 

edad; Fonseca et al, 2008). En la Estación Biológica de la Selva, Costa Rica, la 

biomasa aérea de plantaciones mixtas de cuatro especies fue igual a la biomasa en 

monocultivos después de 12 años (Redondo-Brenes & Montagnini, 2006; Shepherd & 

Montagnini, 2001). En Atherton, Australia la biomasa aérea en monocultivos y 

plantaciones con diferente riqueza reveló que los monocultivos almacenaron menos 

biomasa aérea (62 ± 4.2 t carbón/ha) después de 21 años en comparación con las 

plantaciones de seis a 10 especies (83 ± 12 t carbón/ha) y las de plantaciones 20 a 50 

especies (103 ± 9.0 t carbón/ha; Kanowski & Catterall, 2010). En la amazonia brasileña, 

la tasa de recuperación, de la biomasa aérea durante la sucesión natural fue del 70% 
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en los primeros 25 años y el otro 30% en los siguientes 50 años (Houghton et al., 2000). 

En un BTP en el Santuario de Vida Silvestre Nongkhyllem en la India, el bosque 

conservado tuvo una biomasa aérea menor (323.9 Mg/ha) que plantaciones de 34 años 

(406.4 Mg/ha); los arboles con un DAP > 60 cm contribuyeron con un 49% de la 

biomasa aérea en el bosque conservado mientras que en la plantación contribuyeron 

con un 24% (Baishya, Barik, & Upadhaya, 2009). La biomasa aérea es mayor en 

plantaciones que en sitos bajo sucesión natural, además, la riqueza en las plantaciones 

incrementa la biomasa aérea. 

La finalidad de este estudio es evaluar el reclutamiento de especies del BTP en un 

paisaje agropecuario permanente en el mediano y largo plazo. Este estudio se realizó 

en el marco de un experimento de restauración de largo aliento iniciado en el 2006 

(Howe et al, 2010). El objetivo principal es restaurar los procesos de dispersión en un 

paisaje agropecuario permanente (de la Peña Domene et al., 2018). El diseño del 

experimento incluye la evaluación de las dinámicas sucesionales en 24 parcelas 

excluidas de ganado en dos niveles de intervención de restauración: ocho parcelas 

plantadas con 12 especies de árboles con dispersión biótica (intervención máxima, 

combinación 1: plantaciones con dispersión biótica), ocho parcelas plantadas con 12 

especies con dispersión abiótica (intervención máxima, combinación 2: plantaciones 

con dispersión abiótica) y ocho parcelas bajo sucesión natural (intervención mínima, 

exclusiones; Martínez-Garza, et al., 2011). La lluvia de semillas medida al inicio del 

experimento reveló que la abundancia de semillas con dispersión abiótica (98.5 % de 
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las cuales eran de especies pioneras) fue cuatro veces mayor de la abundancia de 

semillas con dispersión biótica (77 % de las cuales eran no-pioneras; Martínez-Garza et 

al., 2009). Así, en los primeros años, las especies no-pioneras y las de dispersión 

biótica tuvieron la mayor limitación en la dispersión hacia las parcelas excluidas; esta 

limitación disminuyó con el tiempo de sucesión (de la Peña Domene et al., 2018). En 

contraste, la limitación en el establecimiento fue más alta para las especies pioneras y 

para las de dispersión abiótica (de la Peña Domene et al., 2018). Además, la cantidad 

de semillas necesarias para lograr un reclutamiento disminuyó cuando aumentó la masa 

de las semillas que llegaban (de la Peña-Domene et al., 2017). El reclutamiento inicial, 

entre junio de 2007 y junio de 2008 fue de 12.8 ± 3.5 plántulas por parcela; en ese 

tiempo se registró el doble de reclutas con dispersión biótica (de las cuales el 63% eran 

no-pioneras), que de reclutas con dispersión abiótica (de las cuales el 82.5% eran 

pioneras; Howe et al, 2010). A los 30 meses, las pioneras plantadas tuvieron una mayor 

tasa de crecimiento en altura (104 ± 51 cm/año), diámetro (29 ± 13 mm/año) y mayor 

sobrevivencia (72 ± 13%) en comparación con las no-pioneras (55 ± 27 cm/año, 13 ± 5 

mm/año y 40 ± 21% respectivamente); además, la sobrevivencia estuvo negativamente 

correlacionada con el área foliar, la altura máxima y la masa de los frutos  (Martínez-

Garza, Bongers & Poorter, 2013). A los cinco años, las especies reclutadas tuvieron 

mayor sobrevivencia y crecimiento en altura que las plantadas (Guzmán-Luna & 

Martínez-Garza, 2016). A los seis años, las pioneras plantadas tuvieron una tasa de 

crecimiento a la base mayor que la de las no-pioneras; las no-pioneras fijadoras de 



28 

 

 

 

nitrógeno tuvieron una tasa de crecimiento similar a la de las pioneras (Martínez‐Garza 

et al., 2016). Entre los 20 y 60 meses, la riqueza y densidad de reclutas fue mayor en 

las plantaciones; la riqueza de pioneras fue mayor que la de no-pioneras mientras que 

la densidad de pioneras y no-pioneras fue similar; la densidad y riqueza de reclutas con 

dispersión biótica fue mayor que la de reclutas con dispersión abiótica; la densidad de 

pioneras fue similar en las plantaciones y las exclusiones, la densidad de no-pioneras 

con dispersión biótica fue 10 veces mayor en las plantaciones que en las exclusiones; la 

densidad de no-pioneras con dispersión abiótica fue similar en las plantaciones y las 

exclusiones (de la Peña‐Domene, Martínez‐Garza & Howe, 2013). Setenta y seis meses 

después, las reclutas con dispersión biótica fueron en su mayoria dispersadas 

exclusivamente por aves; la riqueza de no-pioneras dispersadas exclusivamente por 

aves fue cinco veces mayor que la de aquellas dispersadas por aves y murciélagos (de 

la Peña-Domene et al, 2014). El patrón de reclutamiento de Ocotea uxpanapana sugirió 

que las plantaciones incrementan la dispersión y el establecimiento de árboles con 

semillas grandes dispersadas por aves (de la Peña‐Domene, Minor & Howe, 2016). 

Acorde con esto, del 2007 a 2016 se registró un incremento en la densidad y riqueza de 

aves frugívoras en las parcelas, además se observaron más aves en las plantaciones 

con dispersión biótica (Howe, 2017). También, en las exclusiones se han detectado 

tucanes que usualmente dispersan semillas grandes (Davlantes & Howe, 2018). 

Durante los primeros 80 meses del experimento, la abundancia de reclutas fue mayor 

en las plantaciones con dispersión abiótica (912 reclutas), menor en las exclusiones 
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(400 reclutas) mientras que las plantaciones con dispersión biótica mostraron valores 

intermedios (676 reclutas); el crecimiento de los reclutas fue mayor en las plantaciones 

que en las exclusiones mientras que la sobrevivencia de los reclutas y el número de 

individuos reproductivos fueron mayores en las exclusiones (Caughlin, de la 

Peña‐Domene & Martínez‐Garza, 2019). Finalmente, a 10 años de la exclusión se 

registró que la riqueza de escarabajos coprófagos aún es menor en las exclusiones en 

comparación con el bosque conservado (González-Tokman et al., 2018). La presente 

investigación busca evaluar el comportamiento de algunos atributos de la vegetación a 

11 años de iniciadas las acciones de restauración en estas 24 parcelas experimentales.  

  



30 

 

 

 

Objetivos 

Objetivo general 

Evaluar atributos de la vegetación de 11 años en plantaciones con dos 

combinaciones de especies (intervención máxima) y bajo intervención mínima de 

restauración en Los Tuxtlas, Veracruz, México.  

Objetivos específicos 

1. Evaluar la composición de la comunidad de reclutas en plantaciones con dos 

combinaciones de especies y en intervención mínima de restauración. 

2. Evaluar la riqueza y densidad de la comunidad de reclutas en plantaciones con dos 

combinaciones de especies y en intervención mínima de restauración. 

3. Evaluar la riqueza y densidad por historia de vida de la comunidad de reclutas 

plantaciones con dos combinaciones de especies y en intervención mínima de 

restauración. 

4. Evaluar la riqueza y densidad por vector de dispersión de la comunidad de reclutas 

en plantaciones con dos combinaciones de especies y en intervención mínima de 

restauración. 

5. Evaluar la diversidad alfa y la beta de la comunidad de reclutas en plantaciones con 

dos combinaciones de especies y en intervención mínima de restauración. 

6. Evaluar la biomasa aérea en la comunidad de reclutas en plantaciones con dos 

combinaciones de especies y en intervención mínima de restauración.
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Hipótesis 

1. La composición de la comunidad de reclutas difiere por nivel de intervención y 

combinación de especies en las plantaciones.  

2. La riqueza y densidad de la comunidad de reclutas son mayores en la intervención 

máxima, en las plantaciones de árboles dispersadas por animales. 

3. La riqueza y densidad de la comunidad de reclutas no pioneras es mayor en la 

intervención máxima, en las plantaciones de árboles dispersados por animales.  

4. La riqueza y densidad de la comunidad de reclutas dispersadas por animales es 

mayor en la intervención máxima, en las plantaciones de árboles dispersados por 

animales.   

5. La diversidad alfa de la comunidad de reclutas es mayor en la intervención máxima, 

en las plantaciones de árboles dispersados por animales. La diversidad beta de la 

comunidad de reclutas muestra mayor complementariedad de especies entre la 

intervención máxima.  

6.  El almacenamiento de biomasa aérea de la comunidad de reclutas es mayor en la 

intervención máxima, en las plantaciones de árboles dispersados por animales.  
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Métodos  

Sitio de estudio 

El estudio se llevó a cabo en un predio de la colonia ganadera Adolfo Ruíz Cortínez, 

en la región de Los Tuxtlas, en el estado de Veracruz, México (Figura 1). La región de 

Los Tuxtlas, ubicada en la llanura costera del golfo sur, se compone de una cadena 

montañosa de origen volcánico, relativamente restringida geográficamente con 

orientación diagonal NO-SE (González-Soriano et al., 1997). El sitio de estudio se 

encuentra adyacente a la Estación de Biología Tropical “Los Tuxtlas” (EBTLT) de la 

Universidad Nacional Autónoma de México (UNAM) (18º35´18.7´´N y 95º06´25.7´´O). 

El bosque tropical perennifolio es el ecosistema original desde el nivel del mar hasta 

700 m de altitud (Guevara et al, 1994). El actual límite norte del bosque tropical 

perennifolio en el continente americano se encuentra en esta región (Dirzo & 

Miranda,1992). Este ecosistema se caracteriza por tener un dosel cerrado de 30 a 35 

m. y por la relativa dominancia de Nectandra ambigens (S. F. Blake) C. K. Allen en el 

dosel, Pseudolmedia oxyphyllaria Donn. Sm. en el dosel medio y Astrocaryum 

mexicanum Liebm. en el sotobosque (Bongers, Popma, Meave-del-Castillo & Carabias, 

1988).  
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Figura 1. Localización geográfica del sitio de estudio en la colonia ganadera Adolfo 
Ruíz Cortínez, aledaño a la Estación de Biología Tropical “Los Tuxtlas”, dentro de la 
región de Los Tuxtlas, en el estado de Veracruz, México (Modificado de González-
Soriano, Dirzo & Vogt, 1997).  
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El bosque tropical perennifolio continuo ha sido fragmentado por pastizales: áreas 

abiertas de aspecto sabanoide dedicadas al pastoreo bovino (Guevara et al, 1994; Lira-

Noreiga et al, 2007). Estos pastizales están dominados por gramíneas nativas o 

introducidas de África (Lira-Noreiga et al, 2007) aunque también tienen árboles aislados 

(Guevara et al, 2005). Los dos tipos de pastizales más comunes en esta región son los 

sembrados con el pasto estrella (Cynodon plectostachyus (K. Schum.) Pilg.) y los 

pastizales inducidos donde no se siembran pastos exóticos (Lira-Noreiga et al, 2007). 

El clima corresponde a Af(m) según la clasificación de Köppen modificada por García 

(García, 1973). La temperatura media anual durante el periodo 2006-2017 fue de 24.6 

°C (R. Coates, comunicación personal). La precipitación pluvial promedio anual durante 

ese periodo fue de 3,322.36 mm (R. Coates, comunicación personal). Durante el año de 

estudio (2017), la precipitación pluvial total fue de 3,146 mm; durante el periodo 2006-

2017 el año más seco fue el 2007 con una precipitación de 2,727.33 mm mientras que 

el año más húmedo fue el 2013 con una precipitación de 4,134.5 mm (R. Coates, 

comunicación personal). En la zona se presenta una estación seca de febrero a mayo y 

una estación húmeda de junio a enero, sin presencia de periodos de aridez durante el 

año (R. Coates, comunicación personal; Figura 2). 
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Figura 2. Climograma (2006-2017) de la Estación meteorológica de la Estación de 
Biología Tropical “Los Tuxtlas” (18° 35.11' latitud Norte y 95° 04.45' longitud Oeste; 
altitud 130 m; R. Coates, comunicación personal). 
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Los suelos en la región han sido clasificados como entisoles (Tobón et al, 2011). El 

material parental está formado por un sustrato de rocas ígneas (basalto y andesitas) 

mezcladas con ceniza volcánica (González-Soriano et al., 1997). La profundidad del 

suelo varia de 50 a 60 cm en pendientes elevadas o medias y es de 150 cm en 

pendientes bajas (Tobón et al, 2011). La textura es principalmente arcillosa (48.5%), 

con pH de carácter ácido en la selva (4.9; González-Soriano et al., 1997). El suelo tiene 

un alto contenido de materia orgánica y presentan horizontes poco desarrollados 

(Guevara et al, 1994). No se encontraron diferencias en el carbono orgánico, el 

nitrógeno total, la relación carbono/nitrógeno, el nitrato, el amonio, la relación 

nitrato/amonio, el fosforo total y el fosforo extraíble entre el suelo de plantaciones de un 

año de edad y el suelo en sitios bajo sucesión natural (Apéndice 2; Tobón et al, 2011). 

Historia de uso de suelo 

El terreno donde se encuentra el sitio de estudio es propiedad del Sr. Benito 

Palacios. Esta área comenzó a ser deforestado en 1973 para ser convertida en pastizal 

ganadero. Después de la tala y la quema se sembró maíz de temporal; entre los surcos 

del maíz se sembró Cynodon plectostachyus (K. Schum.) Pilg. (pasto Estrella) y 

Digitaria decumbens Stent (pasto Pangola). Luego de la primera cosecha, ya no se 

volvió a sembrar maíz. El pasto Cynodon plectostachyus fue reemplazado con pastos 

exóticos como Cynodon dactylon (L.) Pers. (pasto Grama) y Brachiaria brizantha 

(Hochst. Ex A. Rich.) Stapf. (pasto Insurgente) debido a la afectación de plagas. Los 
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siguientes años fueron introducidos otros dos pastos exóticos: Brachiaria decumbens 

Stapf. (zacate Señal) y Panicum maximum Jacq. (pasto Mombasa o Tanzania); y dos 

pastos nativos: Axonopus compressus (Sw.) P. Beauv.) (pasto Alfombra) y Paspalum 

conjugatum P.J. Bergius. (zacate Grama). Cuando los árboles rebrotaba se utilizaban 

herbicidas para eliminarlos y mantener limpio el terreno; al inicio, el uso de estos 

productos fue cada tres meses, pero se ha ido espaciando más porque cada vez son 

menos los árboles que aparecen. En los primeros años, después de la formación del 

pastizal, la producción de pasto permitía un índice de agostadero de tres vacas/ ha, 

luego debido a la disminución en la producción de pasto, el índice disminuyó a dos 

vacas/ ha; las vacas se cambian de pastizal diariamente. Cuando disminuye mucho la 

biomasa de pasto, dependiendo del tipo de pasto que tenga el terreno, se hacen 

rotaciones cada tres o cuatro meses, para favorecer la recuperación (De la Peña-

Domene, 2010). En 12 ha de pastizal, en julio del 2006, fueron excluidas del ganado 24 

parcelas de 30 x 30 m; en octubre y noviembre de ese mismo año los arboles 

remanentes fueron identificados, su localización anotada y los arboles cortados; los 

cercos vivos de Bursera simaruba (L.) Sarg. (Burseraceae) fueron retirados o podados 

para evitar su fructificación (Howe, et al., 2010). 

Diseño experimental 

La exclusión de las 24 parcelas se realizó con un cercado de alambre de púas a tres 

niveles y estacas vivas del árbol con frutos secos Gliricidia sepium (Jacq.) Kunth ex 
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Walp. (Fabaceae); las ramas de este árbol son podadas frecuentemente para evitar que 

produzcan frutos que puedan dispersarse a las parcelas (Howe et al., 2010; Figura 3). 

Las parcelas se ubican en un rango de 500 a 1,200 m de distancia respecto al borde de 

la EBTLT, a no más de 90 m del bosque secundario y están separadas 35 m entre sí. 

Las parcelas se encuentran distribuidas a lo largo de un gradiente altitudinal formando 

una cuadricula rectangular de ocho filas y tres columnas. Cada fila incluye dos parcelas 

de intervención máxima con dos combinaciones de especies y una parcela de 

intervención mínima. La disposición de las parcelas es tal que minimiza que dos 

parcelas con igual combinación estén próximas (Howe et al., 2010).  Una combinación 

de plantación incluye 12 especies de árboles dispersados abióticamente, de ahora en 

adelante llamada plantaciones abiótica; la otra combinación incluye 12 especies de 

árboles dispersados bióticamente, de ahora en adelante llamada plantaciones biótica 

(Martínez-Garza, et al., 2011). En ambas combinaciones de plantación se usaron cuatro 

especies pioneras y ocho especies no pioneras (Cuadro 1). Cada parcela esta 

subdividida en cuatro subparcelas separadas por un pasillo central de dos metros de 

ancho; adicionalmente, hay un pasillo de un metro a partir de la cerca donde no se 

sembraron plantas ni se registra el reclutamiento (Howe, et al., 2010).  
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Figura 3. Diseño experimental de 24 parcelas excluidas de ganado en dos niveles de 
intervención (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y 
con plantaciones bióticas [Max B]. Modificado de: De la Peña-Domene, (2010).
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Cuadro 1. Familia e historia de vida (H Vida) de 24 especies con dispersión biótica o 
abiótica plantadas en 16 parcelas experimentales en los Tuxtlas, Veracruz, México. 

  

Especies Familia H Vida 

Dispersión biótica  
Cojoba arbórea (L.) Britton & Rose Mimosaceae No pionera 
Inga sinacae M. Sousa & Ibarra Manriquez Mimosaceae No pionera 
Amphitecna tuxtlensis A.H. Gentry Bignoniaceae No pionera 
Brosimum alicastrum Sw. Moraceae No pionera 
Dussia mexicana(Standl.) Harms Fabaceae No pionera 
Poulsenia armata(Miq.) Standl. Moraceae No pionera 
Pouteria sapota(Jacq.) H.E. Moore & Stearn Sapotaceae No pionera 
Guarea glabra Kunth Meliaceae No pionera 
 Ficus yoponensis Desv. Moraceae Pionera 
Cecropia obtusifolia Bertol. Cecropiaceae Pionera 
Rollinia jimenezii Saff. Annonaceae Pionera 
Stemmadenia donnell-smithii (Rose) Woodson Apocynacaea Pionera 

Dispersión abiótica 
Albizia purpusii Britton y Rose. Mimosaceae No pionera 
Platymiscium pinnatum (Jacq.) Dugand Fabaceae No pionera 
Aspidosperma megalocarpon Müll. Arg. Apocynacaea No pionera 
Bernoullia flamea Oliver Bombacaceae No pionera 
Cordia megalantha S.F. Blake Boraginaceae No pionera 
Tabebuia guayacan Hemsl. Bignoniaceae No pionera 
Vochysia guatemalensis Donn. Sm. Vochysiaceae No pionera 
Lonchocarpus guatemalensis Benth. Fabaceae No pionera 
Cedrela odorata L. Meliaceae Pionera 
Heliocarpus appendiculata (Donn. Sm.) Standl. Tiliaceae Pionera 
Ochroma pyramidale Cav. ex. Lam Bombacaceae Pionera 
Ceiba pentandra (L.) Gaertn. Bombacaceae Pionera 
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En cada subparcela de la intervención máxima se plantaron 36 plántulas de 12 

especies. Las plántulas fueron distribuidas sistemáticamente para evitar que dos 

individuos de la misma especie estuvieran juntos, cada plántula en el centro de un 

cuadro de 2 × 2 m. Mensualmente se removió toda la vegetación ubicada en un radio 

de 50 cm desde la base de las plántulas, hasta que las plántulas sobrepasaron la altura 

de los pastos (aprox. 1.5 m) (De la Peña-Domene, 2010; Howe et al., 2010). 

Muestreos 

Para el presente estudio, entre mayo y agosto del 2017 se realizó un censo de la 

comunidad de reclutas en las 24 parcelas experimentales (área de muestreo=13,824 

m²). Para este censo se contó e identificó a todos los individuos reclutados con un 

diámetro a la altura del pecho (DAP) > 3 cm. Con este censo se evaluó la composición 

y abundancia de reclutas por especie, su historia de vida y vector de dispersión; 

también se calculó la riqueza Y densidad por metro cuadrado de reclutas por historia de 

vida y vector de dispersión para los niveles de intervención.  

Índices de diversidad  

La diversidad es un componente de la comunidad vegetal. La diversidad representa 

la complejidad presente en la estructura de una comunidad o el promedio de su rareza 

(Jost & González-Oreja, 2012; Patil & Taile,1982). Hay tres niveles de diversidad: a) la 

diversidad alfa o diversidad local, b) la diversidad beta o el grado de diferenciación de 

las comunidades a lo largo de un gradiente de hábitats y c) la diversidad gamma o 
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diversidad regional (Ellison, 2010). La diversidad alfa y gamma se miden con el número 

de especies (Moreno & Rodríguez, 2010). Una alta diversidad alfa se suele asociar con 

alta riqueza, baja dominancia y alta equitatividad (Jost & González-Oreja, 2012). Una 

forma matemática relativamente sencilla de medir la diversidad se logra mediante el uso 

de índices de diversidad de especies (Jost & González-Oreja, 2012). Los índices 

combinan dos elementos de la estructura de las comunidades, el número de especies 

(riqueza) y la abundancia relativa (equitatividad) de cada especie (Krebs,1999). Existen 

una gran cantidad de índices de diversidad, cada uno difiere en la forma en que es 

medida la rareza de las especies (Bouza & Covarrubias, 2005). Mediante el uso del 

programa Past versión 3.21 se calcularon por parcela los índices de diversidad alfa de 

Shannon, Inverso de Simpson y Pielow. El índice Beta de Whittaker se calculó por nivel 

de intervención y para cada combinación de intervención máxima.  

Los índices de diversidad alfa calculados se describen a continuación:  

a.- Shannon (Shannon & Weaver, 1964): 

Varia de 0 a logaritmo natural del número de especies censadas. El índice de 

Shannon mide el grado de incertidumbre (entropía) asociado a la selección aleatoria de 

un individuo en la comunidad. Cuando todas las especies tiene una abundancia relativa 

igual, el valor de H es mayor (entropía alta) y cuando una especie es muy abundante y 

las demás muy poco abundantes el valor de H es bajo (entropía baja). 

El índice de Shannon se calculó mediante la siguiente fórmula: 
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𝐻𝐻 = −�𝜋𝜋𝑖𝑖 𝑙𝑙𝑙𝑙𝜋𝜋𝑖𝑖  
𝑆𝑆

𝑖𝑖=1

 

Donde: 

H´= Entropía, como se utilizó logaritmo natural, la unidad utilizada es nats/individuo.  

S=Número de especies. 

πi= Proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos. 

 

b.- Simpson (Simpson,1949):  

El índice de Dominancia de Simpson varía entre cero y uno. Representa la 

probabilidad de un encuentro intraespecífico (dos organismos de la misma especie) en 

la comunidad. Cuando el hábitat está ocupado por una sola especie la diversidad será 

mínima y el valor del índice será de cero, cuando todas las especies tienen el mismo 

número de individuos la diversidad será máxima y el valor de este índice será uno. 

El índice de Simpson se calculó mediante la siguiente formula: 

 

Donde: 

λ= Dominancia, no tiene unidades.  
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S=Número de especies 

πi²= Proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos al 

cuadrado. 

c.- Pielou (Pielou, 1975):  

El índice de Pielou mide la proporción de la diversidad observada con relación a la 

máxima diversidad esperada. El valor máximo (1) corresponde a situaciones donde 

todas las especies son igual de abundantes.  

El índice de Pielow se calculó mediante la siguiente formula: 

 

H= La entropía o incertidumbre, en nats/individuo.  

Hmax =entropía máxima, es decir el logaritmo natural del número de especies.  

 

El índice de beta usado se describe a continuación:  

a.- Beta de Whittaker (Calderon-Patron, Moreno & Zuria, 2012):  

Este índice nos muestra el porcentaje de especies complementarias entre dos 

comunidades. El valor de cero indica que las dos comunidades son iguales. El índice de 

reemplazo de especies de Whittaker se calculó mediante la siguiente formula: 
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 β= γ/α, 

β= diversidad beta 

γ= número de especies registradas en un conjunto de muestras (diversidad gamma). 

α= diversidad alfa 

 

Biomasa aérea 

El método más preciso para estimar la biomasa es el directo mediante el corte de 

árboles y el pesado de sus partes (Clark, et al. 2001; Wang, et al. 2003). Después del 

método directo, el uso de ecuaciones alométricas locales es el más preciso para 

estimar la biomasa (Yerena-Yamallel et al., 2014).  Las ecuaciones alometricas 

permiten vincular una magnitud difícil de medir con una magnitud más fácil de medir 

como el DAP y la altura (Picard, Saint-André & Henry, 2012). Las ecuaciones 

alométricas fueron desarrolladas con datos de muestreos destructivos (Basuki, et al., 

2009). Para este estudio, durante los muestreos de marzo y agosto de 2017 se midieron 

los DAP de todos los individuos > 3 cm DAP, en caso de no poder usar el vernier, se 

usó una cinta métrica para medir la circunferencia y posteriormente se convirtió a 

diámetro. Durante el mes de marzo del 2018, mediante el uso de un taladro de Pressler, 

se tomaron muestras de madera. Las muestras de madera fueron obtenidas de árboles 

de > 10 cm de DAP, 10 tallos de cada especie a una altura de 1.30 m. Las muestras 
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fueron guardadas en popotes de plástico colocados en bolsas de papel de estraza, para 

su posterior traslado y procesamiento.  

De las muestras de madera se obtuvo la densidad mediante el método empírico 

(Valencia Manzo & Vargas Hernández, 1997). Para este método, cada viruta, se 

consideró como un cilindro perfecto con un diámetro igual al diámetro interior del taladro 

y una longitud igual al largo de cada viruta. La longitud de la viruta se midió con un 

vernier. La densidad de la madera se calculó mediante la siguiente formula:  

D=Ps/V 

Donde:  

D= densidad de la madera (g/cm³). 

Ps= peso seco de la muestra 

V= volumen de la madera 

El peso seco se obtuvo en una balanza analítica después de deshidratar las 

muestras en una estufa eléctrica del herbario del Centro de Investigación en 

Biodiversidad y Conservación de la Universidad Autónoma del Estado de Morelos por 

72 horas. Con los valores de la longitud de la muestra y del diámetro interior del taladro 

se obtuvo el volumen de cada muestra usando la siguiente formula:  

V= (∏D²) (L/4) 
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donde: 

V= volumen estimado del cilindro de madera (cm³) 

D= diámetro interior del cilindro del taladro de Pressler (0.5 cm) 

L= largo de la muestra de madera (cm) 

De los datos de densidad por muestra se calculó la media y la desviación estándar 

de cada especie (Apéndice 3). La densidad de ejemplares de especies no identificadas 

se estimó con la media de la densidad de las especies presentes (0.50 g/cm³). La 

densidad de las especies, de las que no se logró obtener muestras de madera, se tomó 

de la “Global Wood density database”; cuando la especie no estaba registrada en la 

base de datos se tomó el promedio para el género. 

La biomasa aérea por parcela se calculó con los valores del DAP y la densidad de la 

madera mediante el uso de dos ecuaciones alométricas generales para la zona de Los 

Tuxtlas (Hughes et al, 1999). La diferencia entre las dos ecuaciones utilizadas fue el 

DAP de los árboles medidos.  

Las fórmulas fueron:  

a) Biomasa aérea para árboles con DAP ≥10 cm con un coeficiente de 

determinación r²=0.99     

𝐵𝐵 = �𝑒𝑒�−2.409 + 0.9522 𝑙𝑙𝑙𝑙(𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷2∗𝐻𝐻∗𝐷𝐷)�� 𝐹𝐹𝐹𝐹/103 
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b) Biomasa aérea para árboles con DAP<10 cm con un coeficiente de determinación 

r²=0.93       

𝐵𝐵 = (𝑒𝑒(4.9375 + 1.0583 𝑙𝑙𝑙𝑙(𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷𝐷2 )))𝐹𝐹𝐹𝐹/106 

    Donde:  

B=Biomasa aérea en peso seco expresada en Mg (megagramos) 

DAP= diámetro a la altura del pecho (1.3 m) 

H= Altura para árboles con DAP>10 cm     H=4.722 ln(DAP²) -13.323 

D= densidad de la madera (g/cm³) 

FC= factor de corrección 1.03 para arboles con un DAP ≥10 cm y 1.14 para arboles 

con un DAP < 10 cm.  

Análisis estadísticos  

En este estudio hicimos los análisis estadísticos utilizando la parcela como unidad 

experimental. Para evaluar la composición de la comunidad de reclutas se utilizaron 

análisis factoriales. El análisis factorial es una técnica de reducción de datos que agrupa 

de manera gráfica un conjunto de objetos en el mejor orden posible a partir de los 

atributos que ellos exhiben (Hill, 1974).  Este análisis permite encontrar grupos de 

variables homogéneas reduciendo de esa manera el número de dimensiones 

necesarias para explicar la respuesta de estas variables (Hill, 1974). Para este trabajo 

se realizaron tres análisis factoriales. Los factores de variación utilizados fueron: el nivel 
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de intervención, el nivel de intervención por historia de vida y el nivel de intervención por 

vector de dispersión. Las variables de respuesta utilizadas para cada análisis fueron: la 

composición y abundancia del total de especies reclutadas, la composición y 

abundancia de las especies pioneras y no pioneras y, la composición y abundancia de 

las especies con dispersión biótica y abiótica por parcela. Los análisis se realizaron 

usando el programa STATISTICA 8 (StatSoft, Tulsa, OK, E.U.A.).  

Para evaluar la densidad por hectárea, riqueza, diversidad y biomasa aérea de la 

comunidad de reclutas se usaron modelos lineales generalizados (GLM). Los GLM son 

una generalización paramétrica flexible de la regresión lineal ordinaria que permite 

utilizar variables de respuesta con modelos de distribución de errores distintos a la 

distribución normal y con varianza no constante (Crawley, 2013). Estos modelos 

permiten evitar el uso de métodos no paramétricos y la transformación de la variable de 

respuesta (Crawley, 2013). Los GLM tiene tres propiedades importantes, a) la 

estructura de probabilidad del error, el predictor lineal y la función de enlace (Crawley, 

2013).  

Para analizar la densidad se realizaron tres GLM, cuyos factores independientes 

fueron: el nivel de intervención, el nivel de intervención por historia de vida y el nivel de 

intervención por vector de dispersión. Las variables de respuesta utilizadas fueron: 

densidad del total de especies reclutadas, de las especies pioneras y no pioneras (HV) 

y, de las especies con dispersión biótica y abiótica (VD). Los tres modelos utilizaron una 
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estructura de probabilidad de error de tipo binomial negativo: GLM1.- Densidad<- 

glm.nb. Individuos ~nivel de intervención); GLM2.- Densidad<- glm.nb. (Individuos 

~HV*nivel de intervención); y GLM3.- Densidad<- glm.nb. (Individuos ~VD*nivel de 

intervención). 

Para analizar la riqueza se realizaron tres GLM cuyos factores independientes 

fueron: el nivel de intervención, el nivel de intervención por historia de vida y el nivel de 

intervención por vector de dispersión. Las variables de respuesta utilizadas fueron: 

riqueza del total de especies reclutadas, riqueza de las especies pioneras y no pioneras 

y, riqueza de las especies con dispersión biótica y abiótica. Los tres modelos utilizaron 

una estructura de probabilidad de error de tipo poisson: GLM1.- Riqueza<-glm 

(Especies ~nivel de intervención); GLM2.- Riqueza<- glm (especies ~HV*nivel de 

intervención); y GLM3.- Riqueza<- glm (especies ~VD*nivel de intervención). 

Para analizar los Índices de diversidad alfa de Shannon, Simpson y Pielou se realizó 

un modelo linear (LM) para cada índice cuyo factor independiente común fue el nivel de 

intervención. La variable de respuesta utilizada fue el valor de cada índice por parcela. 

Los modelos usados fueron: lm1.- (Shannon~Nivel de intervención); lm2.- 

(Simpson~Nivel de intervención) y lm3.- (Pielou~Nivel de intervención). Para analizar la 

diversidad beta de Whitaker se realizó la comparación pareada de los valores del índice 

por niveles de intervención y las combinaciones de intervención máxima. Para evaluar 

la biomasa aérea dentro de la comunidad de reclutas se utilizó un LM cuyo factor 
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independiente fue el nivel de intervención. El logaritmo natural de la biomasa aérea se 

usó como variable de usó como variable de respuesta. El modelo usado fue: 

lm1(Log.Biomasa~Tratamiento). Los GLM y LM se realizaron mediante el uso del 

programa R (R Core Team, 2017).  
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Resultados 

Después de 11 años de establecidas las 24 exclusiones se registraron 855 individuos 

de > 3 cm DAP. Del total de reclutas registrados, 842 fueron identificados a nivel de 

especie, dos fueron identificaron a nivel de género y 11 no pudieron ser identificados. 

Un total de 39 especies de 35 géneros en 23 familias fueron registrados. Las especies 

se clasificaron por historia de vida y vector de dispersión (Apéndice 4). Las familias 

mejor representadas fueron la Malvaceae y la Leguminosacea (Apéndice 5).  Las tres 

especies más abundantes fueron Bursera simaruba (L.) Sarg (Burseraceae), con 195 

individuos seguida de Alchornea latifolia Sw. (Euphorbiaceae) y Cecropia optusifolia 

Bertol. (Urticaceae) con 123 y 88 individuos respectivamente. 

Composición 

Los análisis factoriales con el nivel de intervención, el nivel de intervención por 

historia de vida y el nivel de intervención por vector de dispersión como factores no 

mostraron diferencias en la composición entre los niveles de intervención ni entre las 

combinaciones de la intervención máxima (Apéndice 6).
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Nivel de intervención 

Densidad. En promedio, la densidad de reclutas fue mayor en la intervención mínima 

(169.27 ± 118.98 individuos/ha; media ± desviación estándar) en comparación con la 

plantación abiótica (163.30 ± 170.60 individuos/ha; media ± desviación estándar) y la 

plantación biótica (126.95 ± 169.61 individuos/ha; media ± desviación estándar). El GLM 

por nivel de intervención reveló que no hay diferencia significativa en la densidad de 

reclutas por nivel de intervención (Cuadro 2; Figura 5).
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Cuadro 2. Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la densidad por 
nivel de intervención (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas 
[Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La diferencia de las medias entre los 
grupos (Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. 

Factor Estimación Z P 

Intercepto 2.27 11.49 <<0.0001*** 

Max A -0.03 -0.12 0.89 

Max B -0.28 -1.02 0.30 

Intercepto 2.24 0.19 <<0.0001*** 

Max B -0.25 0.28 0.37 

Min 0.03 0.28 0.89 

Intercepto 1.98 9.90 <<0.0001*** 

Min 0.28 1.02 0.30 

Max A 0.25 0.89 0.37 

* P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001 
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Figura 4. Densidad de reclutas por nivel de intervención (Intervención mínima [Min], 
máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja 
representa el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces 
el rango intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM).    
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Riqueza. En promedio, la riqueza de reclutas fue mayor en la intervención mínima 

(53.71 ± 33.97 especies/ha; media ± desviación estándar) en comparación con la 

plantación abiótica (50.46 ± 36.19 especies/ ha; media ± desviación estándar) y la 

plantación biótica (39.61 ± 29.66 especies/ha; media ± desviación estándar). El GLM 

por nivel de intervención reveló que la intervención mínima y la plantación biótica 

difieren significativamente entre ellas mientras que las dos combinaciones de 

plantaciones entre sí y la intervención mínima con la plantación abiótica no difieren 

significativamente (Cuadro 3; Figura 6).
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  Cuadro 3. Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para Cuadro 3. 
Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la riqueza por nivel de 
intervención (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y 
con plantaciones bióticas [Max B]). La diferencia de las medias entre los grupos 
(Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. la riqueza por nivel de 
intervención (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y 
con plantaciones bióticas [Max B]). La diferencia de las medias entre los grupos 
(Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. 

Factor Estimación Z P 

Intercepto 1.12 11.23 <<0.0001*** 

Max A -0.06 -0.43 0.66 

Max B -0.30 -1.97 0.04* 

Intercepto 0.82 7.04 <<0.0001*** 

Min 0.30 1.97 0.04* 

Max A 0.24 1.54 0.12 

Intercepto 1.06 10.28 <<0.0001*** 

Max B -0.24 -1.54 0.12 

Min 0.06 0.43 0.66 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001 
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Figura 5. Riqueza de reclutas por nivel de intervención (Intervención mínima [Min], 
máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja 
representa el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces 
el rango intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM).    
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Densidad y riqueza por historia de vida  

Densidad por historia de vida  

En la intervención mínima la densidad de pioneros (195.3 ± 103.29 individuos/ha; 

media ± desviación estándar) fue igual a la densidad de no pioneros (143.23 ± 130.92 

individuos/ha; media ± desviación estándar). En la combinación de plantación abiótica 

de la intervención máxima la densidad de pioneros (149.74 ± 142.16 individuos/ha; 

media ± desviación estándar) fue menor que la densidad de los no pioneros (176.87 ± 

198.88 individuos/ha; media ± desviación estándar). En la combinación de plantación 

biótica de la intervención máxima la densidad de pioneros (97.66 ± 106.81 

individuos/ha; media ± desviación estándar) fue igual a la de no pioneros (156.25 ± 

214.98 individuos/ha; media ± desviación estándar). El GLM para la densidad por 

historia de vida reveló que no existe diferencia significativa entre niveles de intervención 

ni entre las combinaciones de la intervención máxima (Cuadro 4; Figura 7).
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Cuadro 4. Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la densidad por 
historia de vida (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] 
y con plantaciones bióticas [Max B]).  La diferencia de las medias entre los grupos 
(Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. 

Factor Estimación Z P 

Intercepto 2.11 0.27 <<0.0001*** 

Pionero 0.31 0.39 0.42 

Max A 0.21 0.39 0.51 

Max B 0.08 0.39 0.82 

Pionero Max A -0.47 0.55 0.39 

Pionero Max B -0.78 0.55 0.16 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001 
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Figura 6. Densidad por historia de vida (Intervención mínima [Min], máxima con 
plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]).  La caja representa 
el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces el rango 
intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. Las 
letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM).    
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Riqueza por historia de vida  

En la intervención mínima la riqueza de pioneros (72.70 ± 25.53 especies/ha; media 

± desviación estándar) fue mayor a la riqueza de no pioneros (34.72 ± 31.06 

especies/ha; media ± desviación estándar). En la combinación de plantación abiótica de 

la intervención máxima la riqueza de pioneros (64.02 ± 31.52 especies/ha; media ± 

desviación estándar) fue mayor a la riqueza de no pioneros 26.04 ± 36.35 especies/ha; 

media ± desviación estándar). En la combinación de plantación biótica de la 

intervención máxima la riqueza de pioneros (43.40 ± 29.05 especies/ha; media ± 

desviación estándar) fue mayor a la riqueza de no pioneros (35.81 ± 30.71 especies/ha; 

media ± desviación estándar). El GLM para la riqueza por historia de vida reveló que en 

la intervención mínima y en la combinación de plantación abiótica fue mayor la riqueza 

de especies pioneras mientras que en la combinación de plantación biótica no hay 

diferencias entre pioneros y no pioneros (Cuadro 5; Figura 8). 
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Cuadro 5. Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la riqueza por 
historia de vida (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] 
y con plantaciones bióticas [Max B]). La diferencia de las medias entre los grupos 
(Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. 

Factor Estimación Z P 

Intercepto 0.75 4.39 <<0.0001*** 

Pionero 0.55 2.56 0.01* 

Max B -0.02 -0.12 0.90 

Min -0.06 -0.24 0.80 

Pionero Max B -0.35 -1.12 0.26 

Pionero Min 0.18 0.61 0.53 

Intercepto 0.72 4.15 <<0.0001*** 

Pionero 0.19 0.81 0.41 

Max A 0.02 0.12 0.90 

Min -0.03 -0.12 0.90 

Pionero Max A 0.35 1.12 0.26 

Pionero Min 0.54 1.71 0.08 

Intercepto 0.69 3.92 <<0.0001*** 

Pionero 0.73 3.43 0.0005*** 

Max A 0.06 0.24 0.80 

Max B 0.03 0.12 0.90 

Pionero Max A -0.18 -0.61 0.53 

Pionero Max B -0.54 -1.71 0.08 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001
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Figura 7. Riqueza de reclutas por historia de vida (Intervención mínima [Min], 

máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja 
representa el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces 
el rango intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM). 
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Densidad y riqueza por vector de dispersión 

Densidad por vector de dispersión 

En la intervención mínima la densidad de reclutas con dispersión biótica (246.3 ± 

83.19 individuos/ha; media ± desviación estándar) fue mayor a la densidad de reclutas 

con dispersión abiótica 92.23 ± 98.36 individuos/ha; media ± desviación estándar). En la 

combinación de plantación abiótica de la intervención máxima la densidad de reclutas 

con dispersión biótica (290.80 ± 155.09 individuos/ha; media ± desviación estándar) fue 

mayor a la densidad de reclutas con dispersión abiótica (35.81 ± 37.75 individuos/ha; 

media ± desviación estándar). En la combinación de plantación biótica de la 

intervención máxima la densidad de reclutas con dispersión biótica (218.1 ± 200.77 

individuos/ha; media ± desviación estándar fue mayor a la densidad de reclutas con 

dispersión abiótica (35.81 ± 37.75 individuos/ha; media ± desviación estándar). El GLM 

para la densidad por vector de dispersión reveló mayor densidad de reclutas 

dispersados bióticamente en ambos niveles de intervención (Cuadro 6; Figura 9).
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Cuadro 6. Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la densidad por 
vector de dispersión (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas 
[Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La diferencia de las medias entre los 
grupos (Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran.                       

Factor Estimación Z P 

Intercepto 0.72 2.96 0.003** 

Biótica 2.09 6.88 <<0.0001*** 

Max B 0.00 0.00 1.00 

Min 0.94 2.98 0.002** 

Biótica Max B -0.28 -0.66 0.50 

Biótica Min -1.11 -2.71 0.006** 

Intercepto 0.72 2.96 0.003** 

Biótica 1.80 5.89 <<0.0001*** 

Max A 0.00 0.00 1.00 

Min 0.94 2.98 0.002** 

Biótica Max A 0.28 0.66 0.50 

Biótica Min -0.82 -2.00 0.04* 

Intercepto  1.67 8.24 <<0.0001*** 

Biótica 0.98 3.59 0.0003*** 

Max A -0.94 -2.98 0.002** 

Max B -0.94 -2.98 0.002** 

Biótica Max A 1.11 2.71 0.006** 

Biótica Max B 0.82 2.00 0.04* 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001 
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Figura 8. Densidad de reclutas por vector de dispersión (Intervención mínima [Min], 
máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja 
representa el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces 
el rango intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM).    
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Riqueza por vector de dispersión 

En la intervención mínima la riqueza de reclutas con dispersión biótica (71.61 ± 22.75 

especies/ha; media ± desviación estándar) fue mayor a la densidad de reclutas con 

dispersión abiótica (35.81 ± 34.41 especies/ha; media ± desviación estándar). En la 

combinación de plantación abiótica de la intervención máxima la riqueza de reclutas con 

dispersión biótica (74.87 ± 28.85 especies/ha; media ± desviación estándar) fue mayor 

a la riqueza de reclutas con dispersión abiótica (26.04 ± 24.55 especies/ha; media ± 

desviación estándar). En la combinación de plantación biótica de la intervención 

máxima la riqueza de reclutas con dispersión biótica 59.68 ± 27.61 especies/ha; media 

± desviación estándar) fue mayor a la riqueza de reclutas con dispersión abiótica (19.53 

± 14.00 especies/ha; media ± desviación estándar). El GLM para la riqueza por vector 

de dispersión reveló mayor riqueza de reclutas dispersados bióticamente en ambos 

niveles de intervención (Cuadro 7; Figura 10). 
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Cuadro 7.  Resultado del Modelo Lineal Generalizado (GLM) para la riqueza por 
vector de dispersión (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas 
[Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]).  La diferencia de las medias entre los 
grupos (Estimación), el valor de Z y su significancia (P) se muestran. 

Factor Estimación Z P 

Intercepto 0.11 0.50 0.61 

Biótica 1.11 4.11 <<0.0001*** 

Min 0.60 2.06 0.03* 

Max A 0.28 0.92 0.35 

Biótica Min -0.42 -1.22 0.21 

Biótica Max A -0.06 -0.16 0.86 

Intercepto  0.40 1.98 0.04* 

Biótica 1.05 4.45 <<0.0001*** 

Max B -0.28 -0.92 0.35 

Min 0.31 1.18 0.23 

Biótica Max B 0.06 0.16 0.86 

Biótica Min -0.36 -1.13 0.25 

Intercepto 0.72 4.15 <<0.0001*** 

Biótica 0.69 3.25 0.001 ** 

Max A -0.31 -1.18 0.23 

Max B -0.60 -2.06 0.03* 

Biótica Max A 0.36 1.13 0.25 

Biótica Max B 0.42 1.22 0.21 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001



70 

 

 
 

Figura 9. Riqueza reclutas por vector de dispersión (Intervención mínima [Min], máxima 
con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja 
representa el rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces 
el rango intercuartílico, el punto negro es la mediana y los rombos los valores extremos. 
Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo 
lineal generalizado (GLM).    
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Índices de diversidad alfa y beta 

Índice de Shannon 

El índice de Shannon fue mayor en la plantación biótica (0.56 ± 0.37 nats/individuo; 

media ± desviación estándar) en comparación con la plantación abiótica (0.74 ± 0.52 

nats/individuo; media ± desviación estándar) y la intervención mínima (0.81 ± 0.64 

nats/individuo; media ± desviación estándar). El LM por nivel de intervención reveló que 

no hay diferencia en el índice de Shannon entre niveles de intervención (Figura 11a). 

Índice de Simpson  

El índice de Simpson fue mayor en la plantación biótica (0.32 ± 0.18; media ± 

desviación estándar) en comparación con la plantación abiótica (0.4 ± 0.30; media ± 

desviación estándar) y la intervención mínima (0.43 ± 0.33; media ± desviación 

estándar). El LM por nivel de intervención reveló que no hay diferencia en el índice de 

Simpson entre niveles de intervención (Figura 11b). 

Índice de Pielou  

El índice de Pielou fue mayor en la plantación biótica (0.5 ± 0.24; media ± desviación 

estándar en comparación con la plantación abiótica (0.57 ± 0.48; media ± desviación 

estándar) y la intervención mínima (0.59 ± 0.43; media ± desviación estándar). El LM 

por nivel de intervención reveló que no hay diferencia en el índice de Pielou entre 

niveles de intervención (Figura11c). 
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Figura 10. Índices de diversidad alfa (a.-Shannon, b.-Simpson y c.-Pielou) por vector de dispersión (Intervención 

mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]). La caja representa el 

rango intercuartílico, la línea punteada representa un rango de 1.5 veces el rango intercuartílico, el punto negro es la 

mediana y los rombos los valores extremos. Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0.05) mostradas 

en el Modelo lineal generalizado (GLM). 

c 
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Índice de Whittaker 

El índice de Whittaker muestra que hay mayor porcentaje de especies 

complementarias en la intervención máxima, en la plantación con dispersión biótica y 

menor en la intervención mínima (Apéndices 7, 8 y 9). 

Biomasa aérea 

La biomasa fue mayor en la intervención mínima (947 ± 1213.18 Mg/ha; media ± 

desviación estándar) en comparación con la plantación abiótica (174.72 ± 272.61 

Mg/ha; media ± desviación estándar) y la plantación biótica (312.69 ± 567.84 Mg/ha; 

media ± desviación estándar El LM por nivel de intervención reveló que hay diferencia 

en la biomasa entre niveles de intervención, pero no entre combinaciones en el nivel 

máximo (Cuadro 8; Figura 12). 
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Cuadro 8. Resultado del Modelo Lineal (LM) para la biomasa aérea (Intervención 
mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas 
[Max B]). La diferencia de las medias entre los grupos (Estimación), el valor de Z y su 
significancia (P) se muestran.                

Factor Estimación Z P 

Intercepto 0.03 7.16 <<0.0001*** 

Max A -0.02 -4.05 0.0001*** 

Max B -0.02 -3.31 0.001** 

Intercepto 0.00 1.42 0.15 

Max B 0.00 0.74 0.46 

Min 0.02 4.05 0.0001*** 

Intercepto 0.01 2.47 0.01* 

Min 0.02 3.31 0.0013** 

Max A -0.00 -0.74 0.46 

 * P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001 
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Figura 11. Logaritmo natural de la biomasa aérea de especies por nivel de intervención 
(Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones abióticas [Max A] y con 
plantaciones bióticas [Max B]). La caja representa el rango intercuartílico, la línea 
punteada representa un rango de 1.5 veces el rango intercuartílico, el punto negro es la 
mediana y los rombos los valores extremos. Las letras diferentes indican diferencias 
significativas (p < 0.05) mostradas en el Modelo lineal (LM).    
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Discusión 

En este experimento la riqueza de reclutas no-pioneros fue menor a la de pioneros 

en ambos niveles de intervención; la densidad de reclutas pioneros y no-pioneros fue 

igual en ambos niveles de intervención. La riqueza y densidad de reclutas dispersados 

por medios bióticos fue mayor a la riqueza y densidad de reclutas dispersados por 

medios abióticos en ambos niveles de intervención. La diversidad beta mostró mayor 

porcentaje de especies complementarias en la plantación con dispersión biótica y 

menor bajo la sucesión natural. El almacenamiento de biomasa fue mayor bajo la 

sucesión natural.  

Composición 

Contrario a nuestra hipótesis, la composición fue igual en los tres hábitats evaluados. 

Mis resultados contrastaron con un estudio en pastizales en el sur de Costa Rica donde 

después de 11 años de ser excluidos del ganado la composición de reclutas de ≥ 20 cm 

de altura fue diferente en plantaciones mixtas de cuatro especies, islas de vegetación 

de cuatro especies y bajo la sucesión natural (Holl et al., 2017). También, en pastizales 

en Limón, Costa Rica después de ocho años la composición de reclutas de ≥ 2 cm de 

DAP fue diferente en dos monocultivos y bajo sucesión natural (Longworth & 

Williamson, 2018). En un pastizal en la Estación Biológica de la Selva, Costa Rica 

después de 15 años la composición de reclutas de ≥ 20 cm de altura fueron iguales en 

un monocultivo y en una plantación mixta de tres especies y ambas fueron diferente a la 
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composición bajo sucesión natural (Butler, Montagnini & Arroyo, 2008). Mis resultados 

fueron similares a lo encontrado en pastizales en Heredia, Costa Rica después de cinco 

años la composición de reclutas de ≥ 1 cm de DAP fue igual en plantaciones mixtas (3-

6-9-12 especies) y bajo la sucesión natural (Gilman et al,. 2016). La composición de 

reclutas bajo plantaciones y exclusiones después de ocho, 11 y 15 años es diferente, 

pero en plantaciones y exclusiones de cinco años fue igual como en mi experimento de 

11 años, el tamaño de los reclutas evaluados parece no haber influido en la 

composición entre hábitats por lo que debe haber otro factor que explique esa variación.        

Riqueza y densidad por nivel de intervención 

Contrario a nuestra hipótesis, la riqueza y la densidad fueron mayores bajo la 

sucesión natural. Mis resultados contrastaron con un estudio en pastizales de la 

Estación Biológica las Cruces, Costa Rica que fueron evaluados a los cuatro, nueve y 

11 años de ser excluidos del ganado la riqueza y densidad de reclutas de ≥ 20 cm de 

altura fue mayor en plantaciones mixtas de cuatro especies y menor bajo la sucesión 

natural (Holl et al., 2017; Zahawi et al., 2013). También, en pastizales de la Estación 

Biológica de la Selva, Costa Rica después de 16 años la riqueza y densidad de reclutas 

de ≥ 20 cm de altura fueron iguales en monocultivo y plantación mixta de tres especies 

y mayores que bajo la sucesión natural (Butler, Montagnini & Arroyo, 2008). En un 

pastizal aledaño al parque nacional Pico Bonito, Honduras después de dos años la 

riqueza de reclutas ≥ 20 cm de altura fue mayor en monocultivos y menor bajo la 
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sucesión natural mientras la densidad de reclutas ≥ 20 cm de altura fue igual en los 

monocultivos y bajo la sucesión natural (Zahawi & Augspurger, 2006). Mis resultados 

fueron similares en la densidad a lo encontrado en pastizales en Limón, Costa Rica 

después de ocho años la riqueza de reclutas de ≥ 2 cm DAP fue igual en monocultivos y 

bajo la sucesión natural mientras que la densidad fue mayor bajo la sucesión natural y 

menor en los monocultivos (Longworth & Williamson, 2018). La diferencia en la 

densidad y riqueza en el reclutamiento entre las plantaciones y bajo sucesión natural es 

más fuerte en las plántulas y menos fuerte en los arboles mayores porque las plántulas 

fueron reclutadas cuando las plantaciones tuvieron bien establecido el dosel (Zahawi et 

al., 2013). La riqueza y densidad de reclutas bajo plantaciones y exclusiones después 

de dos, cuatro, nueve, 11 y 16 años fue mayor en las plantaciones, pero en 

plantaciones y exclusiones de ocho años como en mi experimento a los 11 años fue 

mayor la densidad en la sucesión natural, el tamaño de los reclutas evaluados fue el 

factor que ocasiono esa diferencia.         

Riqueza y densidad por historia de vida  

Contrario a nuestra hipótesis, la riqueza de no-pioneros fue menor a la de pioneros y 

la densidad de no-pioneros y pioneros fueron iguales en los tres hábitats evaluados. Mis 

resultados contrastaron con resultados anteriores del mismo experimento donde 

después de cinco años después de ser excluidos del ganado la riqueza y densidad de 

reclutas no-pioneros dispersados por animales de ≥ 10 cm de altura creció diez veces 
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más rápido en plantaciones mixtas de 12 especies que bajo la sucesión natural (De la 

Peña-Domene, Martínez-Garza & Howe, 2013). También, en pastizales de la Estación 

Biológica las Cruces, Costa Rica después de cuatro años la riqueza y densidad de 

reclutas no-pioneros de ≥ 20 cm de altura fue nula bajo la sucesión natural y baja en 

plantaciones mixtas de cuatro especies (Zahawi et al., 2013). Mis resultados fueron 

similares a lo encontrado en pastizales en Limón, Costa Rica donde después de ocho y 

15 años la riqueza y densidad de reclutas no-pioneros de ≥ 2 cm DAP fue igual en 

monocultivos y bajo la sucesión natural (Longworth & Williamson, 2018). La sucesión 

natural permite mayor abundancia de especies pioneras mientras que las plantaciones 

favorecen la presencia de especies no pioneras (Butler, Montagnini & Arroyo, 2008). 

Esto puede ser debido al incremento de la dispersión de especies no pioneras en las 

plantaciones en comparación con la sucesión natural (Reid, Holl & Zahawi, 2015). El 

efecto de las plantaciones en el reclutamiento se vuelve más fuerte con el tiempo, por lo 

que, el incremento de individuos y especies no pioneras es más evidente en plántulas y 

arboles pequeños que en arboles grandes (Zahawi et al., 2013). La riqueza y densidad 

de reclutas no-pioneros bajo plantaciones y exclusiones después de cuatro y cinco años 

fue mayor en las plantaciones que en la sucesión natural, pero en plantaciones y 

exclusiones de ocho y 15 años como en mi experimento a los 11 años fue igual la 

densidad en la sucesión natural, el tamaño de los reclutas evaluados y la edad de las 

plantaciones pueden ser los factores que ocasionan esa diferencia.         
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Riqueza y densidad por vector de dispersión 

Contrario a nuestra hipótesis, la riqueza y densidad de reclutas con dispersión biótica 

fue mayor que la de reclutas con dispersión abiótica en los tres hábitats evaluados. Mis 

resultados contrastan con los resultados anteriores del mismo experimento donde 

después de cinco años de ser excluidos del ganado la riqueza y densidad de reclutas 

con dispersión biótica de ≥ 10 cm de altura el incremento de riqueza y densidad de 

especies dispersadas por animales fue más rápido en las dos plantaciones que bajo la 

sucesión natural, aunque en los tres hábitats la riqueza y densidad de reclutas 

dispersados por animales fue mayor (De la Peña-Domene, Martínez-Garza & Howe, 

2013). También, en pastizales de la Estación Biológica las Cruces, Costa Rica después 

de 11 años la riqueza y densidad de reclutas dispersados por animales de ≥ 20 cm de 

altura fue mayor en plantaciones mixtas de cuatro especies y menor bajo la sucesión 

natural, en ambos casos los individuos con dispersión abiótica fueron minoría (Holl et 

al., 2017). En pastizales en Limón, Costa Rica después de ocho y de 15 años la riqueza 

y densidad de reclutas dispersados por animales de ≥ 2 cm DAP fue igual en 

monocultivos y bajo la sucesión natural, sin embargo, los individuos y especies 

dispersados por viento fueron minoría en ambos ecosistemas (Longworth & Williamson, 

2018). Mis resultados fueron similares a lo encontrado en un pastizal aledaño al parque 

nacional Pico Bonito, Honduras donde después de dos años la densidad de reclutas ≥ 

20 cm de altura dispersados por animales no difiere entre un monocultivo y bajo la 

sucesión natural (Zahawi & Augspurger, 2006). También, en pastizales de la Estación 
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Biológica de la Selva, Costa Rica después de 16 años la riqueza y densidad de reclutas 

dispersadas por animales de ≥ 20 cm de altura fue igual en monocultivos y plantaciones 

mixtas de tres especies y bajo la sucesión natural, aunque en los tres hábitats fue 

mayor el reclutamiento biótico (Butler, Montagnini & Arroyo, 2008). Las plantaciones 

arbóreas promueven el reclutamiento de árboles dispersados por animales (de la Peña- 

Domene, Martínez-Garza & Howe 2013). Las plantaciones aumentan la densidad y 

riqueza de reclutas dispersados bióticamente con semillas medianas y grandes (Reid, 

Holl & Zahawi, 2015). La diferencia en la densidad entre plantaciones y bajo la sucesión 

natural se explica por patrones contrastantes en la densidad de tres grupos de reclutas 

dispersados por animales: los reclutas con semillas pequeñas que presentan 

densidades más bajas bajo la sucesión natural debido a limitaciones en el 

reclutamiento; los reclutas con semillas medianas y grandes que muestran una 

abundancia y riqueza más baja bajo la sucesión natural debido a limitaciones en la 

dispersión (Holl et al., 2017). La riqueza y densidad de reclutas bajo plantaciones y 

exclusiones con dispersión biótica después de cinco y 11 años fue mayor en las 

plantaciones, pero en plantaciones y exclusiones de dos, ocho, 15 y 16 años como en 

mi experimento a los 11 años fue igual la riqueza y densidad en ambos hábitats, el 

tamaño de los reclutas evaluados y la edad fue el factor que ocasiono esa diferencia.         
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Diversidad alfa   

Contrario a nuestra hipótesis, la diversidad alfa no varió en los tres hábitats 

evaluados. Mis resultados contrastaron con un estudio en la Estación Biológica Las 

Cruces, Costa Rica donde después de cinco años de ser excluidos del ganado el índice 

de Shannon y Simpson de reclutas de ≥ 20 cm de altura fue igual en plantaciones e 

islas de vegetación de cuatro especies y menor bajo la sucesión natural (Holl et al., 

2013). También, en la Estación Biológica la Selva, Costa Rica después de seis años el 

índice de Shannon y el de Pielow de reclutas de ≥ 30 cm de altura fueron mayores en 

plantaciones mixtas de 11 especies y menores bajo la sucesión natural (Haggar, 

Wightman & Fisher, 1997). Mis resultados fueron similares a lo encontrado en un 

metaanálisis que incluye estudios en cuatro continentes y 54 países con una media de 

diez años la diversidad alfa fue igual en plantaciones y bajo la sucesión natural (Barral, 

et al., 2015). La competición limita la diversidad cuando un competidor superior 

incrementa su abundancia hasta que otras especies son excluidas (Wright, 2002). Un 

metaanálisis encontró que la sobrevivencia de plántulas tropicales cerca de adultos de 

su misma especie fue baja cuando su principal herbívoro era un invertebrado y alta 

cuando era un vertebrado (Hammond & Brown, 1998). La parcial reducción del 

reclutamiento de plántulas cerca de adultos de su misma especie incrementa la 

diversidad alfa (Wright, 2002). La herbivoría, reduce la densidad de plántulas; la 

densidad de plántulas fue 230 % mayor en bosques tropicales donde mamíferos 

herbívoros están ausentes (Dirzo & Miranda, 1991). La herbivoría, incrementa la 
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diversidad alfa al reducir la competición de las especies dominantes (Wright, 2002). La 

diversidad alfa de reclutas bajo plantaciones y exclusiones después de cinco y seis 

años fue mayor en las plantaciones y menor en la sucesión natural, pero en 

plantaciones y exclusiones de diez años fue igual como en mi experimento de 11 años, 

el tamaño de los reclutas evaluados podría haber influido en la composición entre 

hábitats sin embargo no hay datos para afirmar eso.        

Diversidad beta   

De acuerdo con nuestra hipótesis, el mayor porcentaje de especies complementarias 

se encontró en la plantación con dispersión biótica y el menor en la intervención 

mínima. Mis resultados fueron similares a lo encontrado en el trópico húmedo 

australiano con cronosecuencias donde después de 25 años luego de ser excluidos del 

ganado el porcentaje de especies complementarias de los reclutas de ≥ 1 m de altura 

fue mayor en los sitios con plantación que en los sitios con sucesión natural (Shoo et 

al., 2015). Mis resultados contrastaron con un estudio en un pastizal del parque regional 

Ucumarí, Colombia donde después de 30 años la diversidad beta de Whittaker de los 

reclutas de ≥ 2.5 cm de DAP fue mayor bajo la sucesión natural (1.29) y menor (0.93) 

en monocultivos de Alnus acuminata (Murcia, 1997). También, en un pastizal y un 

cafetal bajo sombra abandonado en Utuado y Jayuya, Puerto Rico después de 20 y 40 

años la diversidad beta de reclutas de ≥ 1 cm DAP fue mayor en los pastizales 

abandonados (Marcano-Vega, Aide & Baez, 2002). La diversidad beta es el 
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componente menos comprendido y estudiado de la diversidad de especies (Gaston & 

Blackburn, 2008). El impacto del cambio en la configuración de los hábitats en la 

diversidad beta esta pobremente entendido particularmente en los trópicos (Karp et al., 

2012). Las publicaciones que comparan la diversidad beta, entre plantaciones y 

sucesión natural, en el bosque tropical perennifolio son escasas y generalmente 

enfocadas en grupos taxonómicos diferentes al evaluado en esta publicación, por 

ejemplo: en el bosque tropical perennifolio en Nigeria, en el estado de Edo, evaluaron 

caracoles (Oke & Chokor, 2009); en el bosque tropical perennifolio en el área del rio 

Jari, en la Amazonia, brasileña, lagartijas y anfibios (Gardner et al., 2007). En Veracruz, 

México evaluaron ranas, murciélagos y escarabajos coprófagos (Pineda, & Halffter, 

2004; Pineda et al., 2005). Los paisajes tropicales, modificados por el hombre, muestran 

una homogenización biótica que reduce la biodiversidad beta (Karp et al., 2012). La 

homogeneización biótica es conducida por la pérdida de la vegetación pre-disturbio 

seguida por la colonización de especies generalistas con alta capacidad de dispersión 

(Bengtsson 2010). Por lo tanto, la intensificación del uso del suelo reduce la diversidad 

beta (Solar et al., 2015). Los bosques secundarios mantienen una elevada diversidad 

beta entre sitios lo cual refleja la importancia de la variación introducida por diferentes 

patrones sucesionales (Norden et al., 2015). La variabilidad en el régimen de disturbio 

incrementa la diversidad beta a través de patrones sucesionales diferidos entre 

fragmentos de bosque (Arroyo-Rodríguez et al., 2012). En bosques tropicales, una alta 

diversidad beta refleja una fuerte limitación en la dispersión de especies (Myers et al., 
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2013). El porcentaje de especies complementarias de reclutas bajo plantaciones y 

exclusiones después de 25 años fue mayor en los sitios con plantación igual como en 

mi experimento de 11 años, pero en plantaciones y exclusiones de 20, 30 y 40 años fue 

mayor en la sucesión natural, el tamaño de los reclutas reclutados puede no haber 

influido en la diversidad beta sin embargo no hay datos para explicar que es lo que 

causo esta variación.        

Biomasa aérea 

Contrario a nuestra hipótesis, la biomasa aérea fue mayor bajo la sucesión natural. 

Mis resultados contrastaron con un estudio en la Reserva de la Biosfera Bosque 

Experimental de Lujillo, Puerto Rico después de cuatro y 18 años de ser excluidos del 

ganado la biomasa aérea de reclutas de ≥ 4 cm de DAP fue significativamente mayor en 

un monocultivo de Pinus caribaea, 40 y 171 Mg/ha/año, que bajo la sucesión natural 32 

y 109 Mg/ha/año; y después de 17 y 49 años de ser excluidos del ganado la biomasa 

aérea fue significativamente mayor en un monocultivo de Swietenia macrophylla, 102 y 

125 Mg/ha/año, que, bajo la sucesión natural , 72 y 80 Mg/ha/año (Cuevas, Brown & 

Lugo, 1991; Lugo, 1992). También, un meta análisis en zonas tropicales encontró que 

la tasa de acumulación de biomasa aérea fue mayor en monocultivos que bajo la 

sucesión natural (Booner, Schmidt & Shoo, 2013). Un estudio basado en diferentes 

cronosecuencias en el neotrópico húmedo y seco mostró que la acumulación de 

biomasa aérea fue mayor en plantaciones que en la regenera natural (Marín-Spiotta et 
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al., 2008). En la Estación Biológica de las Cruces, Costa Rica después de seis y ocho 

años la biomasa aérea en plantaciones, islas de vegetación y la sucesión natural fue 

igual en todos los casos (Holl & Zahawi, 2014). La biomasa aérea generalmente 

incrementa cuando aumenta la riqueza de especies (Ewel, Celis & Schreeg, 2015; 

Huang et al, 2018). La disminución de reclutas con dispersión biótica disminuye la 

biomasa aérea (Osuri et al, 2016). Los resultados basados en cronosecuencias, 

adicionan la variación inherente de cada sitio lo que dificulta explicar el motivo de la 

variación en la biomasa aérea (Booner, Schmidt & Shoo, 2013; Marín-Spiotta et al, 

2008). Los estudios que analizan el cambio en la biomasa aérea a lo largo del tiempo 

abarcan diferentes tallas arbóreas lo que también dificulta explicar la variación de la 

biomasa aérea (Cuevas, Brown & Lugo, 1991; Holl & Zahawi, 2014; Lugo, 1992). La 

biomasa aérea de reclutas bajo plantaciones y exclusiones después de cuatro, 17,18 y 

49 fue mayor en plantaciones en otros casos después de seis y ocho años fue igual en 

plantaciones y en la sucesión natural y en mi experimento de 11 años, la biomasa aérea 

fue mayor bajo sucesión natural por lo que el tiempo de las plantaciones no explica el 

comportamiento de la biomasa aérea y debe haber otro factor que lo explique 

implicaciones para el manejo y la restauración 

Mis resultados, 11 años después de iniciados los tratamientos experimentales, en el 

reclutamiento arbóreo con un DAP ≥ 3 cm muestra que las plantaciones con dispersión 

biótica son mejores para incrementar la diversidad beta, pero disminuyen la 

acumulación de biomasa aérea. Sin embargo, hay que ampliar el análisis a los 
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diferentes grupos de tallas para el reclutamiento ≤ a 3 cm de DAP para evaluar si el 

efecto de las dos combinaciones de intervención máxima en el reclutamiento se vuelve 

más fuerte con el tiempo, lo cual podría explicar que en las tallas analizadas no haya 

cambio en algunas variables, pero quizá en tallas más pequeñas sí lo haya.    

Perspectivas a futuro 

La tierra agropecuaria sujeta a restauración ecológica, en zonas tropicales, 

proporciona una oportunidad para realizar estudios que permitan entender el proceso 

de recuperación de los bosques tropicales (Holl, 2007). Pocos estudios de largo plazo 

evalúan en un mismo sitio el comportamiento de la sucesión natural (Holl, 2007). El 

evaluar en un mismo sitio la sucesión natural es importante para comparar la tasa y la 

trayectoria de la composición de la comunidad (Corbin & Holl, 2012). Es recomendable 

continuar evaluando las variables ya medidas y registrar su cambio a lo largo del 

tiempo. También es importante realizar la evaluación utilizando un procedimiento de 

muestreo estratificado. Debido a que se ha encontrado que la respuesta de las 

variables cambia entre los diferentes tamaños de árboles reclutados (Zahawi et al., 

2013). Y es importante también incluir comparaciones donde se incluya a los árboles de 

la plantación. Además, es necesario realizar nuevos estudios de largo plazo donde se 

evalué: a) el efecto de diferentes matrices de uso de suelo alrededor de la matriz de 

restauración (cultivos agrícolas intensivos, vegetación secundaria, bosque maduro, 

etc.,) b) el efecto de diferentes distancias del borde del bosque en la matriz de sucesión, 
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c) el efecto de diferentes composiciones iniciales tanto en número de especies, como 

por especies (especies que puedan facilitar o inhibir el establecimiento de otras 

especies) o por la presencia o ausencia de diferentes grupos funcionales (plantas 

fijadoras de nitrógeno) en la trayectoria sucesional, d) el efecto de un gradiente de 

intensidad de uso del pastizal previos al abandono (ligero, moderado, intenso) y tiempo 

de uso del sitio (número de años), e) el efecto de un diferente gradiente de 

disponibilidad de nutrientes previo (N y P) en el suelo para la tasa y trayectoria de la 

sucesión, f) y evaluar de manera más fina cada una de las diferentes variables como el 

vector de dispersión. Los patrones de la diversidad beta en relación con la historia de 

vida y al vector de dispersión casi no han sido analizados por lo que se sugiere analizar 

la relación entre ellos.  
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Conclusiones 

Después de una década de iniciada la restauración se observó que el efecto de las 

plantaciones se diluye en el reclutamiento arbóreo con un DAP ≥ 3 cm, por lo cual:    

los niveles de intervención no generaron diferencia en la composición, la densidad, 

densidad por historia de vida, densidad por vector de dispersión, riqueza por vector de 

dispersión, entropía, dominancia y equitatividad.  

la intervención mínima se asemejó a la combinación abiótica de la intervención 

máxima, pero difirió de la combinación animal en la riqueza de especies y en la riqueza 

por historias de vida. 

la intervención mínima difirió completamente de la intervención máxima en el 

porcentaje de especies complementarias (diversidad b) y en la biomasa aérea del 

reclutamiento.   
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Apéndices  

Apéndice 1. Superficie (ha), porcentaje de bosque maduro [%maduro], porcentaje de 
bosque secundario [% secundario], biomasa aérea [BA], biomasa seca [BS] y biomasa 
muerta [Bmu] relacionadas con el cambio en la cobertura del bosque tropical 
perennifolio en México durante los años 1993, 2002, 2007 y 2011 (Tomado del Informe 
Nacional Mexicano de la Evaluación de los Recursos Forestales Mundiales 2015). 

Cobertura del Bosque tropical perennifolio en México   

Año 1993 2002 2007 2011 

Superficie ha 3,772,081.4

1 

3,386,230.

35 

3,263,188.21 3,207,225.42 

% Maduro 45.85 41.89 41.09 41.20 

%Secundario 54.15 58.11 58.91 58.8 

BA (1000 Mg 

materia seca) 

190,394 170,919 164,708 161,884 

BS (1000 Mg 

materia seca) 

45,954 41,253 39,754 39,072 

Bmu (1000 Mg 

materia seca) 

137.4 123.3 118.8 116.8 
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Apéndice 2. Variables químicas en suelos de un pastizal activo, plantaciones de restauración y regeneración natural 
de un año. Las letras diferentes muestran diferencias entre hábitats (Tomado de Tobón et al, 2011). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

* P< 0.05, ** P < 0.01, *** P < 0.001

Variables del suelo Pastizal activo Plantaciones Regeneración natural  F P 

C orgánico (Mg ha¯¹)  18.1 ± 1.0 a 17.5 ± 0.6 a 17.9 ± 2.5 a 0.27 0.61 

N total (Mg ha¯¹) 1.45 ± 0.07 a 1.62 ± 0.07 a 1.55 ± 0.04 a 1.27 0.27 

C: N 13 ± 0.4 a 11 ± 0.2 b 12 ± 0.3 ab 6.75 0.01** 

NO₃¯ (Kg ha¯¹) 10.46 ± 0.74 a 8.16 ± 0.25 b 7.33 ± 0.53 b 16.4 <0.001*** 

NH₄⁺(Kg ha¯¹) 1.87 ± 0.27 a 1.42 ± 0.16 a 1.56 ± 0.32 a 2.99 0.09 

NO₃: NH₄ 5.6 ± 0.7 a 5.3 ± 0.3 a 4.9 ± 0.6 a 0.46 0.50 

Total P (Kg ha¯¹) 120 ± 13 a 116 ± 7 a 113 ± 11 a 0.35 0.56 

P extraíble (Kg ha¯¹) 3.21 ± 0.13 a 1.98 ± 0.07 b 2.23 ± 0.16 b 16.4 <0.001*** 
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Apéndice 3. Densidad de madera de 31 especies reclutadas en las 24 parcelas experimentales. Valores medios (V 
me), mínimos (V mi) y máximos (V ma) de densidad (g/cm³) por especie, número de ejemplares (#) utilizados para 
calcular la densidad y desviación estándar (De).

Especie #  V me (g/cm³). V mi (g/cm³). V ma (g/cm³).  De 

Acacia cornigera (L.) Willd.  10 0.63 0.48 0.85 0.12 

Albizia purpusii Britton & Rose 10 0.61 0.46 0.76 0.11 

Alchornea latifolia Sw. 10 0.34 0.25 0.53 0.08 

Amphitecna tuxtlensis A.H. Gentry 1 0.56 0.56 0.56 - 

Bursera simaruba (L.) Sarg. 10 0.43 0.36 0.52 0.05 

Cecropia optusifolia Bertol. 10 0.46 0.37 0.54 0.07 

Cedrela odorata L. 10 0.47 0.36 0.56 0.07 

Ceiba pentandra (L.) Gaertn. 10 0.27 0.21 0.35 0.05 

Cestrum racemosum Ruiz & Pav 4 0.40 0.33 0.46 0.05 

Cojoba arborea (L.) Britton & Rose. 10 0.63 0.46 0.79 0.10 

Cordia alliodora (Ruiz & Pav). Oken 10 0.48 0.37 0.57 0.07 

Cupania glabra Sw. 1 0.59 0.59 0.59   

Eupatorium galeotti B. L. Rob 7 0.55 0.48 0.61 0.05 

Ficus aurea Nutt. 10 0.35 0.31 0.40 0.03 

Gliricidia sepium (Jacquin) Kunth ex Walpers. 10 0.61 0.50 0.69 0.07 

Hampea nutricia Fryxell 11 0.38 0.21 0.51 0.09 
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Especie #  V me (g/cm³). V mi (g/cm³). V ma (g/cm³).  De 

Heliocarpus appendiculatusTurcz 10 0.34 0.27 0.40 0.04 

Heliocarpus donnellsmithii Rose 10 0.38 0.28 0.45 0.06 

Mangifera indica L. 2 0.64 0.64 0.64 0.00 

Ochroma pyramidale (Cav. ex Lam.) Urb. 10 0.28 0.24 0.35 0.04 

Nectandra ambigens (S.F. Blake) C. K. Allen 2 0.49 0.47 0.51 0.02 

Pleuranthodendron lindenii (Turcz.)  1 0.60 0.60 0.60   

Poulsenia armata 9 0.35 0.25 0.43 0.06 

Psidium guajava L. leaves 10 0.64 0.56 0.76 0.07 

Sapindus saponaria L. 1 0.40 0.40 0.40   

Stemmadenia donnell-smithii (Rose) Woodson 10 0.49 0.38 0.56 0.06 

Tabernaemontana alba Mill. 10 0.52 0.41 0.64 0.07 

Tetrorchidium rotundatum Standl. 5 0.40 0.35 0.46 0.05 

Trema micrantha (L.) Blume 10 0.47 0.31 0.74 0.12 

Trichospermum galeottii (Turcz.) Kosterm 1 0.33 0.33 0.33   

Trophis mexicana (Liebm.) Bureau 1 0.71 0.71 0.71   
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Apéndice 4. Abundancia, familia, historia de vida (HV: No pionera [NP] y Pionera [P]) 
y vector de dispersión (VD: Biótico [B] y Abiótico [A]) de 38 especies reclutadas con un 
diámetro a la altura del pecho >3 cm. 

    Nivel de 
intervención 

 

    Min Max 
A 

Max 
B 

Total 

Familia Especie HV VD     

Anacardiaceae Mangifera indica L. NP B  0 0 2 2 

Apocynaceae 
Stemmadenia donnell-
smithii (Rose) Woodson 

P  B  0 2 1 3 

Apocynaceae 
Tabernaemontana alba 
Mill. 

NP B 8 24 21 53 

Asteraceae 
Eupatorium galeotti B. L. 
Rob 

P A  14 5 11 30 

Asteraceae 
Verbesina crocata (Cav.) 
Less. 

P A 1 0 0 1 

Bignoniaceae 
Amphitecna tuxtlensis A.H. 
Gentry 

NP B 0 0 1 1 

Bombacaceae 
Ceiba pentandra (L.) 
Gaertn. 

P A 1 0 1 2 

Boraginaceae 
Cordia alliodora (Ruiz & 
Pav). Oken 

P A 16 7 2 25 

Burseraceae 
Bursera simaruba (L.) 
Sarg. 

NP B 65 73 57 195 

Cecropiaceae Cecropia optusifolia Bertol. P  B  38 28 22 88 

Euphorbiaceae Alchornea latifolia Sw. NP B 30 50 43 123 

Euphorbiaceae 
Sapium nitidum (Monach.) 
Lundell 

P  B  2 0 3 5 

Euphorbiaceae 
Tetrorchidium rotundatum 
Standl. 

NP B 6 2 6 14 

Lauraceae 
Nectandra ambigens (S.F. 
Blake) C. K. Allen 

NP B 0 1 1 2 
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    Nivel de 
intervención 

 

    Min Max 
A 

Max 
B 

Total 

Familia Especie HV VD     

Leguminosacea Acacia cornigera (L.) Willd.   P B  4 16 7 27 

Leguminosacea 
Albizia purpusii Britton & 
Rose 

NP A 18 6 11 35 

Leguminosacea 
Cojoba arborea (L.) Britton 
& Rose. 

NP B 0 0 1 1 

Leguminosacea 
Gliricidia sepium (Jacquin) 
Kunth ex Walpers. 

P A  7 3 1 11 

Malvaceae Hampea nutricia Fryxell P  B  25 35 20 80 

Malvaceae 
Heliocarpus 
appendiculatusTurcz. 

P A  17 2 5 24 

Malvaceae 
Heliocarpus donnellsmithii 
Rose 

P A 3 1 1 5 

Malvaceae 
Ochroma pyramidale (Cav. 
ex Lam.) Urb. 

P A  4 0 7 11 

Malvaceae 
Trichospermum galeottii 
(Turcz.) Kosterm 

P A  1 0 0 1 

Melastomataceae Miconia spp. P  B  0 1 0 1 

Meliaceae Cedrela odorata L. P A  3 1 1 5 

Moraceae Ficus aurea Nutt. NP B 2 1 0 3 

Moraceae 
Trophis mexicana (Liebm.) 
Bureau 

NP B 1 0 1 2 

Myrtaceae Psidium guajava L. leaves P  B  12 3 5 20 

Polygonaceae 
Coccoloba hondurensis 
Lundell. 

NP B 0 1 0 1 

Rutaceae Citrus sinensis (L.) Osbeck P  B 3 0 0 3 



117 

 

 

 

    Nivel de 
intervención 

 

    Min Max 
A 

Max 
B 

Total 

Familia Especie HV VD     

Salicaceae 
Pleuranthodendron 
lindenii (Turcz.)  

P  B  4 12 1 17 

Sapindaceae Cupania glabra Sw. NP B 0 2 0 2 

Sapindaceae Sapindus saponaria L. NP B 2 3 0 5 

Solanaceae 
Cestrum racemosum Ruiz 
& Pav. 

P  B 15 7 5 27 

Ulmaceae 
Trema micrantha (L.) 
Blume 

P  B  7 5 3 15 

Verbenaceae Lippia macrophylla Cham. P  B  1 2 0 3 

Verbenaceae Lippia microcephala Cham. P B 1 0 0 1 

Verbenaceae 
Lippia strigulosa M. 
Martens & Galeotti 

P  B 1 0 0 1 
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Apéndice 5. Número de especies de 23 familias reclutadas en: todo el experimento 
(Total), por nivel de intervención (Intervención mínima [Min], máxima con plantaciones 
abióticas [Max A] y con plantaciones bióticas [Max B]).

 Nivel de intervención  

 Familia Mínima Max A Max B Total 

Malvaceae 5 4 3 5 

Leguminosacea 3 3 4 4 

Euphorbiaceae 3 2 3 3 

Asteraceae 2 1 1 2 

Verbenaceae 3 1 0 3 

Moraceae 2 1 1 2 

Apocynaceae 1 2 2 2 

Bombacaceae 1 0 1 1 

Boraginaceae 1 1 1 1 

Burseraceae 1 1 1 1 

Cecropiaceae 1 1 1 1 

Meliaceae 1 1 1 1 

Myrtaceae 1 1 1 1 

Salicaceae 1 1 1 1 

Solanaceae 1 1 1 1 

Ulmaceae 1 1 1 1 

Rutaceae 1 0 0 1 

Melastomataceae 0 1 0 1 

Sapindaceae 1 2 0 2 

Anacardiaceae 0 0 1 1 

Bignoniaceae 0 0 1 1 

Lauraceae 0 1 1 1 

Polygonaceae 0 1 0 1 



119 

 

Apéndice 6. Análisis factoriales por a) nivel de intervención (mínimo [verde], máxima 
con plantaciones bióticas [rojo] y con plantaciones abióticas [azul]), b) nivel de 
intervención para especies pioneras, c) nivel de intervención para especies no pioneras, 
d) nivel de intervención para especies con dispersión biótica y e) nivel de intervención 
para especies con dispersión abiótica. 

 

 

 

 

a 

 

b 



120 

 

 

 

 

 

 

 

c 

 

d 



121 

 

 

 

 

 

 

e 

 

 



122 

 

Apéndice 7. Porcentaje de complementariedad de Whitaker, comparación pareada 
entre parcelas de Intervención mínima. 

 1 6 8 10 15 17 19 24 

1 0.00 0.65 0.70 0.36 0.40 0.65 0.58 0.60 

6 0.65 0.00 0.31 0.48 0.52 0.46 0.57 0.52 

8 0.70 0.31 0.00 0.50 0.46 0.39 0.44 0.54 

10 0.36 0.48 0.50 0.00 0.36 0.44 0.26 0.50 

15 0.40 0.52 0.46 0.36 0.00 0.30 0.52 0.54 

17 0.65 0.46 0.39 0.44 0.30 0.00 0.45 0.57 

19 0.58 0.57 0.44 0.26 0.52 0.45 0.00 0.36 

24 0.60 0.52 0.54 0.50 0.54 0.57 0.36 0.00 

Diversidad beta global: 1.42 
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Apéndice 8. Porcentaje de complementariedad de Whitaker, comparación pareada 
entre parcelas de Intervención máxima, plantaciones con dispersión biótica.  

 

 2 4 7 12 14 16 20 22 

2 0.00 0.47 0.60 0.44 0.63 0.57 0.41 0.69 

4 0.47 0.00 0.78 0.33 0.58 0.46 0.50 0.75 

7 0.60 0.78 0.00 0.76 0.60 0.73 0.50 0.50 

12 0.44 0.33 0.76 0.00 0.44 0.44 0.47 0.60 

14 0.63 0.58 0.60 0.44 0.00 0.57 0.53 0.54 

16 0.57 0.46 0.73 0.44 0.57 0.00 0.50 0.60 

20 0.41 0.50 0.50 0.47 0.53 0.50 0.00 0.43 

22 0.69 0.75 0.50 0.60 0.54 0.60 0.43 0.00 

Diversidad beta global: 1.96 
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Apéndice 9. Porcentaje de complementariedad de Whitaker, comparación pareada 
entre parcelas de Intervención máxima, plantaciones con dispersión abiótica.  

 

 3 5 9 11 13 18 21 23 

3 0.00 0.48 0.50 0.36 0.28 0.39 0.33 0.25 

5 0.48 0.00 0.65 0.44 0.36 0.20 0.33 0.33 

9 0.50 0.65 0.00 0.55 0.47 0.65 0.62 0.44 

11 0.36 0.44 0.55 0.00 0.26 0.44 0.59 0.38 

13 0.28 0.36 0.47 0.26 0.00 0.36 0.46 0.30 

18 0.39 0.20 0.65 0.44 0.36 0.00 0.33 0.33 

21 0.33 0.33 0.62 0.59 0.46 0.33 0.00 0.28 

23 0.25 0.33 0.44 0.38 0.30 0.33 0.28 0.00 

Diversidad beta global: 1.43 
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