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RESTAURACION ECOLOGICA EN MEXICO

SUCESION ECOLOGICA Y RESTAURACION DE LAS SELVAS HUMEDAS

MIGUEL MARTINEZ-RAMOS' Y XIMENA GARCIA-ORTH

Centro de Investigaciones en Ecosistemas, Universidad Nacional Auténoma de México.
Antigua Carretera a Patzcuaro No. 8701, Col. San José de la Huerta, C.P. 58190, Morelia, Michoacan, México.
'Autor para la correspondencia; Correo-e: mmartine@oikos.unam.mx

Resumen: Las selvas hiimedas han sufrido una intensa deforestacion y degradacion debido a las actividades antropogénicas.
Grandes areas antes cubiertas por estos bosques de elevada diversidad actualmente se encuentran transformadas en campos
agropecuarios, bosques secundarios, campos degradados abandonados y, en menor proporcion, remanentes aislados de selva. La
teorfa clasica de la regeneracion natural en claros resulta insuficiente para el estudio de la sucesion y la restauracion ecologica de
selvas en los extensos campos deforestados. Se requieren nuevos principios ecoldgicos que permitan el desarrollo de tecnologias
eficientes para la recuperacion de selvas en campos degradados. El presente articulo desarrolla un esquema conceptual que con-
sidera el nivel de disponibilidad de propagulos de especies nativas y el grado de alteracion ambiental (calidad de sitio) como dos
ejes determinantes de la capacidad de regeneracion de la vegetacion de selva en campos degradados. La historia de uso del suelo
es un promotor importante del estado de los ejes anteriores al modificar con un cierto nivel de intensidad, extension y duracion
al ecosistema original. Nuestro marco conceptual identifica factores clave que es importante considerar en la restauracion de cam-
pos degradados. Segiin nuestromodelo, la tasa y la magnitud de la regeneracion natural (capacidad de regeneracion) disminuyen
con una reduccion en la disponibilidad de propagulos (i.e. banco y lluvia de semillas, regeneracion de avanzada, meristemos en
raices y tocones) y la disminucion de la calidad sitio (por ejemplo, al aumentar la compactacion y la fertilidad del suel o, y la abun-
dancia de plantas exoticas). Dife rentes tipos de uso de suelo reducen diferencialmente la capacidad de regeneracion de la veg-
etacion nativa. Por ejemplo, predecimos que la capacidad de regeneracion en milpas abandonadas (las cuales reducen en mucho
menor grado la disponibilidad de propagulos y la calidad de sitio) deberfa ser mayor que en pastizales ganaderos abandonados.
Las predicciones se evalian con informacidn proveniente de la literatura y de un proyecto de investigacion de largo plazo lleva-
do a cabo en la region de La Selva Lacandona (Chiapas), México. Finalmente, se hace una reflexion sobre los costos asociados
a la restauracion y se ofrecen recomendaciones que pueden ayudar a promover la sucesion ecoldgica en campos degradados.
Palabras clave: Chiapas, degradacion, regeneracion natural, restauracion, Selva Lacandona, selvas, sucesion secundaria.

Abstract: Tropical rain forests have suffered intense deforestation and degradation due to anthropogenic activities. Areas once
occupied by these highly diverse forests are now conformed by mosaics of agricultural fields, secondary forests, and, to a lesser
extent, primary forest remnants. To study tropical rain forest succession and restoration ecology in the extensive abandoned defor-
ested fields, the classic gap regeneration theory proves to be insufficient. These scenarios demand ecological principles that allow
the development of efficient technologies for rainforest restoration in highly disturbed abandoned fields. The present paper devel-
ops a conceptual framework which considers the level of propagule availability of native species and the degree of environmen-
tal alteration (site quality) as two major determinants of the regeneration capacity of rain forest vegetation in abandoned fields.
Land use history is a major promoter of the status of these two axes as it inflicts disturbances of certain intensity, extent, and dura-
tion on propagule availability and environmental conditions. We identify key ecological factors which should be considered in
the restoration of degraded fields. According to our model, the rate and magnitude of natural regeneration (regeneration capaci-
ty) decrease as propagule (i.e. seed bank and seed rain, advanced regeneration, meristems in roots and stems) availability and site
quality (i.e. soil compaction and fertility, exotic vegetation abundance) decline. Different land use types have varying negative
effects on the regeneration capacity of native vegetation. For example, we predict that regeneration capacity should be higher in
abandoned milpas (whichalter in a mu chlesser degree pro p agile availability and site quality) than at abandoned cattle raising pas-
tures. Predictions are evaluated through a literature review, and from a long-term research project which took place in the Selva
Lacandona region (Chiapas), México. Finally, restoration costs and possible recommendations that could promote ecological suc-
cession in degraded fields are presented and discussed.

Key words: Chiapas, degradation, natural regeneration, restoration, secondary succession, Selva Lacandona, tropical rainforest.

L as selvas himedas (selvas altas perennifolias sensu
Miranda y Hemandez-X., 1963; bosques topicales
perennifolios sensu Rzedowski, 1978; o tropical rain forest
sensu Richards, 1996) albergan mas de la mitad del nimero
de especies conocidas a nivel mundial, a pesar de que hasta

principios del siglo XX cubrian menos de 7% de la super-
ficie terrestre del planeta (Wilson, 1988). Estos ecosistemas
desempefian un papel fundamental en la regulacion de la
atmosfera a nivel global (e.g. Laurance et al., 2004) y de las
propiedades del suelo y de sistemas hidrologicos a niveles
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locales y regionales (e.g. Jordan, 1985). Por su caracter
megadiverso, las selvas himedas brindan una cuantiosa
cantidad y diversidad de recursos naturales de beneficio
actual o potencial para las sociedades humanas (Toledo,
1988; Peters et al., 1989; Godoy et al., 2000).

Las selvas hiimedas sufrieron un proceso de deforestacion
extenso y acelerado durante el siglo pasado. Actualmente y
a nivel mundial, la tasa promedio anual de deforestacion de
selvas se estima cercana a 2%, equivalente a 22, 392 km?
(CIFOR, 2005). En el caso de la region La Selva
Lacandona (Chiapas), el drea con mayor cobertura de sel-
vas hiimedas en México, se estima que 31% de la superfi-
cie boscosa se perdid durante la década de los noventas,
principalmente debido al avance de actividades
agropecuarias (De Jong et al., 2000). La fuerte deforestacion
de selvas esta provocando lo que podria ser la mayor pérdi-
da de diversidad bioldgica en la historia del planeta (e.g.
Turner y Corlett, 1996). Asimismo, con la deforestacion se
ocasiona la pérdida de funciones del ecosistema y de servi-
cios ambientales, asi como la desaparicidon de recursos
naturales con inestimables consecuencias econdmicas y
sociales (Chazdon, 2003; Bawa et al., 2004). En la actuali-
dad, muchos paisajes en regiones tropicales calido-
htimedas se caracterizan por la presencia de fragmentos de
selva esparcidos en una matriz de pastizales ganaderos,
tierras agricolas, plantaciones forestales, huertos fruticolas
y bosques secundarios. El tamafno de los fragmentos es con
frecuencia menor que 100 ha y es comin que el grado de
alteracion del ecosistema en el entorno de los fragmentos
sea seve ro (Turner y Corlett, 1996; Guevara et al., 2004a;
Laurance, 2004). Los sitios deforestados y usados por
varios afos para actividades agropecuarias son, a menudo,
abandonados en condiciones de degradacion (Uhl, 1987,
Turner y Corlett, 1996).

El futuro de la selva himeda depende cada vez mas de
la distribucidn, extension, dindmica y conservacion de los
fragmentos remanentes de selva (e.g. Daily y Ehrlich,
1995; Daily et al., 2001; Guevara et al., 2004a). Por ello, es
necesario evaluar la permanencia de estos fragmentos y el
papel que juegan en los procesos de sucesion y restauracion
ecologica en campos degradados (Brown y Lugo, 1994;
Laurance y Bierregaard, 1997; Chazdon, 2003). Esta tarea
es urgente dado que los fragmentos pequefios y aislados
parecen ser vulnerables a la degradacion, es decir, a la pér-
dida de atributos estructurales, funcionales y de la viabili-
dad demogrédfica (Benitez-Malvido, 1998; Benitez-
Malvido y Martinez Ramos, 2003). Asimismo, la lenta o
nula regeneracion natural de la comunidad nativa en sitios
degradados demanda la adquisicion de conocimientos y el
desarrollo de tecnologias que permitan restaurar dichos
sitios con el uso de la diversidad biologica nativa (Hobbs y
Harris, 2001).

En parte, las selvas himedas son producto de procesos
ecologicos y evolutivos asociados con eventos naturales de
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disturbio de pequena escala, los cuales han operado a lo
largo de millones de afos (Martinez-Ramos, 1985, 1994;
Denslow, 1987). La caida natural de ramas grandes y
arboles completos crean claros de unas cuantas decenas o
centenas de metros cuadrados y, en areas sujetas a hura-
canes, de algunas hectareas de extension (Brokaw, 1985;
Clark, 1990). La formacion cronica de claros juega un
papel critico en el desarrollo de nuevas generaciones de
plantas y animales; los claros forman parte de un ciclo de
regeneracion natural a través del cual la estructura y la
composicion de la comunidad vegetal se renuevan a través
del espacio y el tiempo (Whitmore, 1984; Martinez-Ramos
y Alvarez-Buylla, 1986; Brokaw, 1987; Martinez-Ramos et
al., 1988).

En contraste, la defo restacion y el cambio en el uso del
suelo hacia fines agropecuarios son, por lo geneml, distur
bios de gran extension (en Ordenes de decenas, centenas y,
en ocasiones, hasta de millares de hectareas), de intensidad
elevada y de larga duracion. Estos disturbios son nuevos en
la historia evolutiva de plantas y animales de la selva, para
los cuales la mayoria de estos organismos no tienen respues-
tas adaptativas (Gomez-Pompa et al., 1972). Las actividades
agropecuaras producen la eliminacion practicamente total
del ecosistema original y disminuyen severamente la
capacidad de regenerxién natural del bosque (Nepstad et
al., 1991; Pamota y Knowles, 1999; Hooper et al., 2002).
Cuando ocurre la degradacion y la rege n e racion nat ural deja
de operar, se requiere de acciones que permitan la recu-
peracion de algunas propiedades deseables del ecosistema
original (figura 1). Este es un objetivo de la restauracion
ecoldgica y del aprovechamiento de recuros naturaes. En
contraparte, es fundamental determinar los limites de pertur-
bacidon antropogénica que el ecosistema puede soportar,
puesto que estos niveles determinan la capacidad de rege-
neracion naturd de la selva (Hobbs y Harris, 2001).

El presente trabajo aborda el problema de la sucesion
y la restauracion ecologica en campos degradados que
originalmente estuvieron cubiertos por selvas hiimedas.
En primer lugar, presentamos un marco conceptual sobre
el problema de la regeneracion natural de selvas en cam-
pos abandonados. En segundo lugar, revisamos este
marco con estudios de caso existentes en la literatura y
con informacidén de un proyecto de investigacion que se
lleva a cabo en la regiéon de La Selva Lacandona
(Chiapas), sur de México. Finalmente, presentamos algu-
nas consideraciones econdmicas y recomendaciones
imporantes para la restauracion ecoldgica de selvas que
surgen de nuestra contribucidon.

Modelo conceptual sobre regeneracion de selvas en
campos abandonados

“Sucesion ecoldgica” es un término aceptado por la mayoria
de los ecologos para identificar a los cambios temporales
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Figura 1. Trayectorias hipotéticas de un proceso de sucesion secundaria y restauracion ecologica. (a) Después de que el ecosistema sufre
un disturbio de magnitud relativamente leve, los mecanismos regenerativos y de sucesion secundaria conducen con el tiempo a la recu-
peracion de la estructura, la composicion de especies y el funcionamiento del ecosistema original (curva continua), (b) bajo un disturbio
de magnitud severa, como los ocasionados por la deforestacion y un uso extensivo e intensivo del suelo, la sucesion secundaria es des-
viada o detenida en un estado diferente del original. En este caso, se requiere de actividad de restauracion (flecha vertical) con el fin de
reestablecer con el tiempo propiedades del ecosistema original (trayectoria en linea discontinua).

que se presentan en la estructura, la composicidon taxonomi-
cay las funciones de un ecosistema después de que éste es
perturbado (Whitmore, 1978; Pickett y White, 1985;
Bazzaz, 1996; Morin, 1999; Laska, 2001; figura 1a). Los
cambios ecologicos que sufre el ecosistema en sucesion, as{
como la velocidad con la que ocurren estos cambios,
dependen de las caracteristicas del disturbio (e.g. exten-
sion, intensidad y frecuencia), la disponibilidad de
propagulos regenerativos (como semillas y plantulas, de
origen local y foraneo), del ambiente bidtico (i.e.
depredadores, granivoros, herbivoros, patdgenos y parisi-
tos, entre otros) y de las condiciones abidticas prevale-
cientes en el sitio perturbado (Grubb, 1985; Pickett y
White, 1985, Picktett et al., 1987).

En las regiones tropicales célido-htimedas, la disponi-
bilidad de propagulos regenerativos y la disponibilidad de
microhabitats propicios para el desarrollo de estos
propagulos son dos factores que actilan como controladores
de la sucesion vegetal en un campo agropecuario abandona-
do (Uhl, 1987). En caso de una alteracién ambiental
extrema, el proceso de sucesion puede detenerse, dar lugar
a un ecosistema totalmente distinto del original, o bien
puede no ocurrir (Aide y Cavelier, 1994; Holl, 1999; figu-
ra 1b). Asi, la teorfa de la regeneracion natural en claros y
de la sucesidn ciclica desarrollada para las selvas himedas,
donde no ha ocurrido una perturbacion antropogénica, debe
modificarse con el fin de incorporar la dindmica de la suce-
sion ecoldgica en extensas areas abiertas, producto de dis-
turbios de origen humano que ocurren a la escala espacial
de paisaje.
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Figura2. Modelo conceptual de recuperacion de un ecosistema
de selva hiimeda, a través de mecanismos de rege n e racion nat u-
ral y sucesion secundaria, en campos abandonados con diferente
calidad de sitio y disponibilidad de propagulos regenerativos.
Cualquier punto de la superficie de respuesta hipotética rep resen-
ta el nivel relativo de recuperacion del ecosistema perturbado (eje
2), después de un tiempo dado, bajo cierta calidad de sitio (eje y)
y de disponibilidad de propagulos (eje x; ver texto para mas deta-
lles).
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La figura 2 muestra una representacion hipotética de la
magnitud y tasa de regeneracion natural de la vegetacion de
selva (eje z, llamado de aqui en adelante capacidad de
regeneracion), en un campo agropecuario abandonado, en
funcion de dos grandes ejes (x, y) que definen el grado de
alteracion del ecosistema original. Después del abandono,
la velocidad y la magnitud de rege ne racion pueden evaluarse
por medio de atributos tales como la diversidad y la com-
posicion de especies, o la biomasa de la comunidad vege-
tal. El eje z expresa el valor relativo de estos atributos
respecto al que habria en un claro natural de selva no per-
turbada vecina al campo abandonado (usado como sitio de
referencia).

El eje x define la reduccidn relativa que produce un dis-
turbio sobre la disponibilidad de propagulos (en abundan-
cia y/o diversidad de especies) y el eje y la reduccion rela-
tiva sobre la calidad ambiental del sitio. La evaluacion de la
calidad de sitio puede incluir variables de suelo (e.g. com-
pactacion, contenido de materia organica y fertilidad, entre
otros), microclima (e.g. humedad relativa, temperatura
ambiental y radiacidn, entre otros) y factores bioticos (e.g.
biomasa de plantas exoticas y niveles de depredacion y
enfermedades en plantas nativas). Ambos ejes deben ser
relativizados, considerando la disponibilidad de propagulos
y la calidad encontrados en el sitio usado como referencia.

La disponibilidad de propagulos depende de la extension,
la intensidad y la duracion del uso del suelo. Por ejemplo,
entremayor es la extension del campo abandonado mayor
es la distancia media a la fuente de propagulos (que se
encuentmen los remanentes de selva aledafios) y menor es
la cantidad de los propagulos que pueden arribar al campo
por dispersion de animales o por el viento (e.g. Cubiha y
Aide, 2001). Asimismo, entremayor es la intensidad de las
practicas agropecuarias, mayor es el grado de eliminacion
de propéagulos en el sitio. Por ejemplo, si en el campo se
aplic6 Gnicamente arado manual, el nivel de disponibilidad
de propagulos es mayor que si se aplicO maquinaria pesada,
fuego y agroquimicos (e.g. Uhl et al., 1982). El tamafio del
banco de propagulos puede disminuir con un barbech o
sostenido, con el uso repetitivo de fuego, con el ramoneo y
pisoteo prolongado del ganado, asi como con la cantidad y
la periodicidad de las cosechas. La calidad de sitio depende,
primordialmente, de la intensidad y duracion del disturbio.
Por ejemplo, al aumentar el uso de arado mecanico y fuego
el suelo tiende a perder mas rapidamente su estructura y fer-
tilidad ori ginales (Jordan, 1985).

De acuerdo connuestro modelo, es esperable que cuando
el nivel de disponibilidad de propagulos y el nivel de calidad
de sitio en el campo abandonado sean equivalentes a los
encontrados en uncl aronatural de la selva, la magnitud y la
velocidad de regeneracion deberian ser maximas. Este podria
ser el caso de campos con decenas a centenas de metros
cuadrados de extension, rodeados de bosque, abiertos para
extraccion forestal selectiva (e.g. Hartshon, 1989). En la
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figura2 se propone hipotéticamente que este nivel maximo
de regeneracion disminuye de manera proporcional al dis-
minur la calidad de sitio y la disponibilidad de propagulos.
Sin embargo, las especies vegetales de selva himeda varian
ampliamente en sus requetimientos de condiciones y recur-
sos minimos a lo largo de su ciclo de vida, en sus capaci-
dades de dispersion de semillas y en la produccidon de
propagulos vegetativos (Brokaw, 1987; Martinez-Ramos
y Alvarez-Buylla, 1995; Lugo y Zimmeman, 2003). Por
ello, es posible que la disminucién en la capacidad de
regeneracidon no sea estrictamente proporcional.

Un mensaje emergente del modelo conceptual es que,
con el fin de no alterar al ecosistema més alla de su capaci-
dad de regeneracion natural, resulta crucial investigar los
umbrales criticos de perturbacién por encima de los cuéles
los mecanismos de regeneracion natural dejan de operar.
Como se menciond anteriormente, en ausencia de rege-
neracién natural se vuelve necesaria la intervencion
humana con el fin de restaurar las propiedades originales
del ecosistema, lo cual puede involucrar grandes costos
econdomicos (ver mas adelante).

Historia de uso de suelo y capacidad regenerativa

La historia de uso es un determinante de la velocidad de
regeneracion, la biomasa y la composicion de la comunidad
vegetal sucesional en un campo abandonado. Asf, variables
tales como la fecha de desmonte, la frecuencia de cosecha,
el régimen de fuego, la biomasa y la identidad de especies
exoticas, y la densidad de cabezas de ganado, entre otras,
pueden afectar la “trayectoria” sucesional de la vegetacion
en términos de su estructura y composicion (Uhl et al.,
1988; Chazdon et al., en prensa). Como ya se menciond, el
papel que tienen las fuentes de regeneracion posterior a la
perturbacidon es fundamental en la definicion de dicha
trayectoria. Las fuentes de regeneracion que pueden resul-
tar afectadas debido a las actividades agropecuarias son: (a)
el banco de semillas, (b) la lluvia de semillas, (¢) los meris-
temos en tocones, raices y ramas, y (d) el banco de plantu-
las y juveniles (Bazzaz, 1984, 1991).

Los estudios sobre el banco de semillas muestran que la
abundancia del mismo se reduce y su composicion cambia
a medida que las actividades agropecuarias se intensifican
(Quintana-Ascencio et al., 1996). Con un uso intenso del
suelo, los mecanismos de regeneracion natural de las
especies enfrentan diversas barreras que alteran, desvian o
detienen la trayectoria de la sucesion secundaria hacia un
ecosistema semejante al original (Méndez-Bahena, 1999;
Zimmermann et al., 2000). Conocer la historia de uso de
suelo es indispensable para proponer estrategias apropiadas
de restauracion, que aprovechen el estado de los bancos de
regeneracion disponibles y estimulen la creacion y conser-
vacion de diferentes fuentes de propagulos (Parrota y
Knowles, 1999). A continuacion se describe con detalle el
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efecto del uso de suelo sobre cada una de las fuentes de
propagulos.

Efectos del uso del suelo sobre la disponibilidad de pro-
pagulos

Banco de semillas. El banco de semillas es una fuente
importante de regeneracion y es fuertemente afectado por
la intensidad y la duracion del uso del suelo (e.g. Uhl y
Clark, 1983; Wijdeven y Kuzee, 2000). Los sitios que han
sido quemados periddicamente suelen tener un banco de
semillas pobre o sumamente limitado. En campos ganade-
ros recién abandonados la densidad de semillas viables en
el suelo es equivalente a s6lo 30% o menos de la encontra-
da en el suelo de selvas no perturbadas (figura 3). Un caso
extremo ocurri6 en la region de Sierra Nevada de Santa
Marta, Colombia, extensamente deforestada y usada para
fines agropecuarios, donde el banco de semillas en el suelo
de campos ganaderos llegd a ser practicamente inexistente
(Aide y Cavelier, 1994). En contraste, los campos agricolas
tradicionales (e.g. milpas), en los que no se usa fuego ni se
introduce ganado, pueden conservar un banco relativamen-
te abundante de semillas viables que, una vez terminadas
las précticas productivas, puede germinar y permitir el
desarrollo de una comunidad vegetal con un lote rico de
especies nativas (e.g. Quintana-Ascencio et al., 1996).

La densidad de semillas viables en el suelo depende de
muchos aspectos como las propiedades fisiologicas que
regulan la latencia y la germinacion de las semillas, las
condiciones ambientales del suelo y la actividad de
depredadores y patogenos (Garwood, 1989; Alvarez-
Buylla y Martinez-Ramos, 1990; Vazquez-Yanes y Orozco-
Segovia, 1993; Wijdeven y Kuzee, 2000). La mayoria de las
especies con dispersion zodcora producen semillas recalci-
trantes que germinan ripidamente, en tanto que la mayorfa
de las especies anemocoras suelen tener semillas ortodoxas
que permanecen viables en el suelo por tiempos més pro-
longados (Vazquez-Yanes y Orozco-Segovia, 1993).
Asimismo, los depredadores de semillas son selectivos y
depredan semillas en funcion de su tamafio corporal y de la
densidad de semillas disponibles (e.g. Pefia-Claros y de
Boo, 2002). Ademas, debido a que las aves y mamiferos
dispersores de semillas no suelen aventurarse a espacios
abiertos (Cardoso da Silva et al., 1996), se ha observado
que el banco de semillas encontrado en el suelo de los pas-
tizales estd compuesto, principalmente, por semillas
pequenas de especies anemocoras (< 3 mm de diametro,
Zimmerman et al., 2000; Guevara et al., 2004b).

Como se discutird més adelante, la limitacion dispersiva
de las semillas grandes también puede explicar la prepon-
derancia de las semillas pequeas en el suelo de los campos
abandonados. Esta composicion determina un potencial
florfstico inicial, disponible para la sucesion, que es diferente
del que existe en los claros naturales de la selva (Guevara y

Gomez-Pompa, 1972; Lopez-Toledo, 2000). La excepcion
se presenta en pastizales con arboles remanentes de selva.
Bajo la cobertura de estos arboles se acumulan semillas
zodcoras de mayor tamaho que son transportadas desde los
fragmentos de selva por aves y murciélagos frugivoros que
perchan, se alimentan, o habitan en estos arboles (Guevara
y Laborde, 1993; Martinez-Garza y Gonzalez-Montagut,
1999).

Se han llevado a cabo trabajos de enriquecimiento del
banco de semillas de especies nativas de selva en pastizales
abandonados con resultados poco alentadores. En la region
de Marqués de Comillas (Chiapas, México), por ejemplo,
se sembraron semillas de dos especies arboreas pioneras
nativas (Cecropia peltata'y Ochroma pyramidale) en parce-
las de 100 x 20 m, en cada uno de seis diferentes pastizales
ganaderos abandonados (~ 2 ha de extension por pastizal).
En tres parcelas de cada pastizal, se sembraron grupos de
100 semillas (volumen promedio por semilla = 0.4 mm?®) de
C. obtusifolia en cada uno de 222 puntos, espaciados 3 m
entre si; en las restantes tres parcelas, siguiendo este mismo
arreglo espacial, se sembraron grupos de 50 semillas (vol-
umen promedio por semilla = 30 mm®) de O. pyramidale.
Después de dos semanas, casi todas la semillas habian sido
consumidas por insectos (principalmente hormigas) y muy
contadas plantulas (principalmente de O. pyramidale) lle-
garon a emerger después de un mes (Martinez-Ramos y
colaboradores, datos no publicados). Coincidentemente, en
otras localidades, otros estudios han reportado tasas ele-
vadas de depredacion de semillas de especies pioneras en
pastizales ganaders recién abandonados (e.g. Hulme, 1994;
Holl et al., 2000; Zimmerman et al., 2000; Jones et al.,
2003). Sin embargo, existe evidencia de que las especies
nativas con semillas grandes tienen mayore s probabilidades
de producir plantulas que las especies con semillas
pequeiias en ambientes degradados (Camargo et al., 2002).

Lluvia de semillas. El término “lluvia de semillas” se usa
para referirse a la cantidad y diversidad de especies de
semillas que cae por unidad de tiempo y superficie en una
localidad determinada. En general, la lluvia de semillas es
mayor en la selva que en los campos con uso agropecuario
(e.g. Holl, 1998; Wijdeven y Kuzee, 2000; Benitez-
Malvido et al., 2001; Cubinha y Aide, 2001; Chapman et al.,
2002). En sitios de selva madura de Los Tuxtlas (Veracruz,
México), empleando colectores de hojarasca suspendidos a
1 m sobre el suelo, se registro6 en un periodo anual (prome-
dio + e.e., n = 60) 1,347 + 151 semillas por metro cuadra-
do que representaron 27 + 1 especies de plantas (Martinez-
Ramos y Soto-Castro, 1993). En contraste, en pastizales
ganaderos aledanos a los bordes de esta selva, estos valores
se redujeron a menos de un tercio en términos de abundan-
cia y en un orden de treinta veces en términos de nimero
de especies (Gonzalez-Montagut, 1996). Esta reduccion de
la lluvia de semillas representa un gran filtro para la rege-
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neracion natural de la selva en campos abandonados
(Duncan y Chapman, 1999; Holl et al., 2000).

Las semillas dispersadas por aves tienen menos posibili-
dades de llegar a campos abiertos lejanos de los remanen-
tes de selva que las que son dispersadas por el viento
(Augspurger y Franson, 1988; Cubina y Aide, 2001). Asi,
mientras que las semillas de especies zoOcoras son predo-
minantes en la lluvia de semillas que se deposita en selvas
maduras, las de especies anemocoras predominan en la 1lu-
via de semillas que cae en los pastizales ganaderos (Zahawi
y Auspurger, 1999; Zimmerman et al., 2000). El vuelo de
las aves frugivoras en los campos abiertos esta condiciona-
do por la presencia de fuentes de alimento y perchas, y por
sus héabitos de desplazamiento y forrajeo (Guevara y
Laborde, 1993; Duncan y Chapman, 1999; Daily et al.,
2001). En ausencia de perchas y fuentes de alimento, las
aves no se aventuran a volar hacia los espacios abiertos
(Cardoso da Silva et al., 1996). Por ejemplo, Wunderle
(1997) encontrd que la mayor actividad de vuelo de aves se
registr6 entre 1 y 80 m desde los bordes de una selva secun-
daria hacia el campo abierto, aunque algunas aves se aleja-
ron a distancias mayores de 200 m. Asi, la presencia de
arboles y arbustos en campos abiertos juega un papel criti-
co en la conectividad entre fragmentos de bosque y en la
conservacion de la capacidad regenerativa de las plantas de
selva en sitios abiertos (Uhl et al., 1982; Guevara y
Laborde, 1993; Wunderle, 1997; Duncan y Chapman,
1999; Otero-Arnaiz et al., 1999; Holl et al., 2000; Guevara
et al., 2004b).

En general, conforme el campo abierto es de mayor
extension, la probabilidad de ingreso de semillas disemina-
das es menor (Wunderle, 1997; Holl et al., 2000). Por ello,
la distancia a la fuente de propagulos determina en parte la
disponibilidad de semillas en el campo abierto. Si las semi-
llas no llegan a los sitios abiertos, el proceso de sucesion
esta limitado a la abundancia y diversidad de semillas via-
bles encontradas en el suelo (Holl, 1999), las cuales, como
ya se discutio, dependen de la intensidad de uso del suelo.

El tamafno de la semilla afecta también la distancia de
dispersion. Las semillas grandes generalmente se dispersan
por gravedad y s6lo a algunos metros de la planta madre
(e.g. Primack y Miao, 1992; Gonzalez-Méndez, 1993). Aun
cuando las semillas sean dispersadas primaria o secunda-
riamente por mamiferos (por ejemplo, por roedores y pri-
mates), estos animales tienden a mantenerse en el interior
de los remanentes de selva primaria y los bosques secunda-
rios, sin aventurarse al campo abierto (e.g. Aparecida-
Lopez y Ferrari, 2000, pero ver Medellin et al., 2000). Por
lo tanto, las semillas de mayor tamaio tienen probabilida-
des bajas de ser dispersadas al campo abierto (Holl et al.,
2000).

En la region de Sierra Nevada de Santa Marta,
Colombia, se documentd un caso extremo de lluvia de
semillas reducida en pastizales ganaderos. Aide y Cavelier
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(1994) mostraron que el desarrollo de una comunidad vege-
tal en estos pastizales, similar en abundancia y composi-
cion al bosque original, estuvo estrictamente limitado a
menos de 10 m de los bordes de selva. Alin mas, en este
caso, el banco de semillas no contenia especies arboreas en
sitios encontrados a sdlo 8 m del borde. Entre las especies
zooOcoras solo las semillas de Solanum sp. se encontraron
dispersadas a mas de 5 m del borde.

Otro caso de regeneracion limitada por la distancia a la
fuente de propagulos, menos severo que el anterior, fue
estudiado también en la region de Marqués de Comillas
(Martinez-Ramos y colaboradores, datos no publicados).
La densidad de arboles y arbustos (con alturas > 1.5 m) que
crecieron en pastizales ganaderos después de dos anos de
abandono disminuyd hasta ser practicamente nula en cam-
pos situados a una distancia de 2 km de los bordes de selva
(figura 3). Las diferencias encontradas entre los casos de
Sierra Nevada de Santa Marta y de Marqués de Comillas
residen en que mientras en el primer sitio practicamente ya
no existe una matriz de selva, en el segundo caso alin se
conserva mas de 50% de area cubierta por selva madura y
bosques secundarios (Suazo, 1998; De Jong et al., 2000).
Al parecer, entonces, la distancia maxima de dispersion
depende, en parte, del grado de conservacion de la matriz
de selva.

Se han probado varios métodos para aumentar el nime-
ro de semillas de especies vegetales de selva en pastizales
ganaderos abandonados con resultados diversos. Como ya
se describio anteriormente, la siembra directa de semillas
suele resultar en altos indices de depredacion, por lo que no
es una estrategia recomendable (Nepstad et al., 1996; Pena-
Claros, 2001). Con el fin de atraer animales dispersores de
semillas y promover la lluvia de semillas, se ha experimen-
tado el uso de perchas artificiales, las cuales aumentan sig-
nificativamente la abundancia de la lluvia de semillas en los
campos abandonados (McClanahan y Wolfe, 1993; Holl,
1998). El tipo de percha también afecta la cantidad de
semillas que depositan los animales frugivoros. Por ejem-
plo, Holl (1998) encontrd que bajo ramas de arboles usadas
como perchas la lluvia de semillas fue 10 veces méas abun-
dante que bajo perchas artificiales en forma de poste.

Como alternativa a las perchas artificiales, se ha proba-
do el trasplante de plantulas e individuos jovenes de espe-
cies arboreas nativas. Sin embargo, el establecimiento de
las plantulas generalmente resulta pobre debido a las con-
diciones estresantes del suelo y a la competencia con pas-
tos exOticos, como discutiremos mas adelante
(McClanahan y Wolfe, 1993; Holl, 1998). A pesar de ello,
las plantas sobrevivientes pueden desarrollarse y modificar
el curso de la sucesion, actuando como perchas efectivas y
modificando el ambiente local (Holl, 2002; Hau y Corlett,
2003).

Por altimo, se ha usado con éxito la lluvia artificial de
semillas en sitios degradados por contaminacion atmosféri-
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Figura 3. Efecto del uso de suelo para actividades ganaderas en areas originalmente cubiertas con selvas himedas en diferentes locali-
dades neotropicales. BSp y BSs definen la densidad de semillas de especies nativas en el pastizal ganadero y en el suelo de la selva en
cada localidad, respectivamente. El cociente BSp/BSs define la proporcion con la que el uso del suelo disminuye el banco de semillas pre-
sente en la selva. Fuentes: 1. Uhl ez al. (1982) y Uhl y Clark (1983); 2. Quintana-Ascencio et al. (1996); 3. Nepstad et al. (1996); 4y 5.

ca (debido a actividades industriales) en la region atlantica
del estado de Sao Paulo, Brasil (Governo do Estado de Sao
Paulo, 1990). Esta lluvia se conforma de un diverso conjun-
to de semillas de varias especies pioneras, contenidas en
multiples esferas pequefias de agar. Las esferas mimetizan
las excretas de aves y mamiferos frugivoros que suelen dis-
persar semillas de especies pioneras en cargas mixtas
(Loisselle, 1990). Las esferas son dispersadas por aire (por
medio de avionetas o helicopteros) o por tierra (con la
ayuda de aspersores) en grandes cantidades. El agar pro-
porciona la proteccion y la humedad requeridas para la ger-
minacion, permitiendo el desarrollo vigoroso de una comu-
nidad secundaria que resiste la contaminacion atmosférica.
Sin embargo, el desarrollo de especies tolerantes a la som-
bra es afectado negativamente por dicha contaminacion (S.
L. Pompéia, comunicacidon personal). La técnica de lluvia
de semillas en esferas ain no se ha probado en campos
degradados por otros agentes.

En resumen, la disponibilidad de semillas en un campo
abierto depende de la historia de uso del suelo y del grado
de aislamiento del campo respecto a la matriz de remanen-
tes de selva. Sin embargo, la presencia natural o inducida
de estos propéagulos, aun con niveles altos de abundancia y
diversidad, no garantiza el desarrollo de la comunidad
vegetal. Bajo condiciones de degradacion, otras practicas
de manejo pueden ser necesarias para asegurar el éxito de

establecimiento de las semillas entrantes. A continuacion
se describen los efectos del disturbio en la calidad de sitio,
y cdmo ésta puede impedir el exitoso desarrollo de la
comunidad regenerativa, ya sea a partir del banco de semi-
llas, la lluvia de semillas y/o el banco de plantulas y rebro-
tes.

Efectos del uso del suelo en la calidad de sitio

Competencia con especies exoticas. Un factor que puede
impedir el establecimiento de especies nativas en campos
ganaderos es la vegetacion de pastos forrajeros exoticos
introducidos (Sarmiento, 1997; Ganade y Brown, 2002).
Sin embargo, este tema es controvertido. Por un lado, se ha
encontrado que los pastos conservan relativamente la
humedad del suelo y con su presencia establecen un micro-
ambiente que puede permitir la germinacion de especies
arbdreas pioneras (e.g. Gonzalez-Montagut, 1996;
Zimmerman et al., 2000) y ser menos agresivo a las plan-
tulas de dichas especies (Chapman et al., 2002). La remo-
cion manual de pastos, que deja el suelo desprovisto de la
biomasa vegetal, produce condiciones microambientales
estresantes para las semillas y plantulas, lo cual puede
resultar en baja germinacion e indices de mortalidad eleva-
dos (Chapman et al., 2002).

Otros estudios, por el contrario, han mostrado que los
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pastos afectan negativamente el desempeio de las plantulas
de las especies nativas de selva (Holl er al., 2000). El
establecimiento, el crecimiento y la abundancia de las plan-
tulas aumentaron significativamente cuando los pastos
fueron eliminados (Benitez-Malvido et al., 2001; Ganade y
Brown, 2002), lo que indica un efecto importante de com-
petencia por recursos entre las plantulas y los pastos. En
Marqués de Comillas, la remocidn de pastos aumento sig-
nificativamente la densidad de tallos (DAP = 1 cm) de
especies nativas de arboles y arbustos en pastizales
ganaderos situados a 500 m o menos de los bordes de rema-
nentes de selva madura (figura 4). En la misma region, en
cuatro pastizales ganaderos abandonados se trasplantaron
plantulas, criadas en un vivero ristico, representativas de
cinco especies pioneras tempranas (Cecropia peltata,
Ochroma pyramidale, Trichospermum mexicanum, Carica
papaya y Solanum sp.) y una especie de larga vida y
demandante de luz (Cedrela odorata, con un tamano de
semilla de al menos un orden de magnitud mayor que las
pioneras), en combinacidn con tratamientos de presencia y
ausencia de pastos (por especie, se plantaron al menos 300
plantulas por tratamiento). Con excepcion de C. papaya,
cuyas plantulas murieron antes de los primeros 10 meses
después del trasplante, la remocion de los pastos aumento
significativamente la supervivencia, el crecimiento, o inclu-
so ambas respuestas de las plantulas de las especies pio-
neras. No obstante, aun con la remocién de los pastos, la
supervivencia de las plantulas trasplantadas fue 30% menor
después de 2.5 ahos (Rodriguez-Velazquez, 2005). Las
plantulas de C. odorata presentaron un mejor rendimiento
en presencia de pastos, probablemente debido a que su
mayor nivel de tolerancia a la sombra (es una especie que
puede crecer en el sotobosque de bosques maduros) les
confiere mayor habilidad para competir exitosamente con
los pastos. Otros estudios han mostrado que las plantulas de
especies tolerantes a la sombra de semillas grandes tienen
un mejor rendimiento en ambientes degradados que las
plantulas de especies con semillas pequehas (Camargo et
al., 2002).

En zonas templadas, la aplicacion de herbicidas no daii-
nos a las plantulas de especies lefiosas ha probado ser una
practica que aumenta la abundancia y la diversidad en el
reclutamiento de especies nativas en campos abandonados
(Baer y Groninger, 2004). Para el caso de los tropicos, exis-
ten contados ejemplos de la aplicacion de dicha practica.
En un estudio reciente realizado en pastizales ganaderos de
Marqués de Comillas, el reclutamiento de plantulas de
especies lenosas de selva fue mayor en los tratamientos
donde el pasto fue tratado con herbicida o eliminado por
completo con un azadén comtn. Sin embargo, es impor-
tante mencionar que tanto la historia de uso, como la
especie de pasto forrajero presente en el pastizal, es decir,
la calidad de sitio, pueden producir resultados contrastantes
en diferentes campos ganaderos abandonados (X. Garcia-
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Orth y M. Martinez-Ramos, en preparacion).

En términos generales, de acuerdo con la discusion ante-
rior, los pastos exdticos afectan de manera importante el
establecimiento y el desempefio de las plantulas de
especies nativas. En los campos ganaderos, la vegetacion
de pastos es un determinante importante de la calidad de
sitio, afectando de manera variable el desempeno de los
propagulos de especies nativas, dependiendo del estado del
propagulo (semilla, plantula o brinzal) y los atributos de
historia de vida (e.g. tamano de semilla, nivel de tolerancia
a la sombra) de las especies nativas.

Condiciones abidticas. La disponibilidad de propagulos en
el campo abierto no asegura el desarrollo de la vegetacion
de selva si las condiciones microambientales son adversas
para la germinacion de las semillas, o para la supervivencia
y el crecimiento de las plantulas (Holl, 1999). La defore s -
tacion causa cambios drasticos en las propiedades ambien-
tales del sitio tales como la incidencia de radiacion solar
directa a nivel del suelo, un aumento en la fluctuacidon de
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Figura 4. Relacion entre el nivel de regeneracion natural de arbo-
les y arbustos de selva (abundancia de tallos) en pastizales gana-
deros dos afos después del abandono y la distancia promedio a los
bordes de selva més cercanos en Marqués de Comillas (Chiapas),
México. Los puntos en blanco indican sitios en los que se remo-
vid la cobertura de pastos y los puntos en negros sitios con cober-
tura. La diferencia en densidad de tallos entre los sitios con remo-
cion y presencia de pastos disminuye con la distancia a los bordes
de selva, presumiblemente porque la lluvia de semillas fue abun-
dante cerca de los bordes y baja o nula lejos de los remanentes de
selva (M. Martinez-Ramos y colaboradores, en proceso).
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temperaturas extremas diarias y la modificacion del régi-
men de humedad en el suelo (Bazzaz y Pickett, 1980;
Reiners et al., 1994). Ademas, el uso del suelo para el
desarrollo de actividades pecuarias reduce ain mas la cali-
dad del sitio (Jordan, 1985; Reiners et al., 1994), debido al
constante pisoteo del ganado, provocando la compactacidon
del suelo y haciendo dificil la penetracion de raices adap-
tadas a suelos con mayor porosidad. En la Amazonia, Asner
et al. (2004) mostraron que la textura del suelo y el tiempo
de uso ganadero tienen un efecto interactivo sobre la
velocidad de decaimiento de la fertilidad del suelo; en sue-
los arenosos la fertilidad disminuyd a mayor welocidad
que en suelos arcillosos. Ademas, el uso recurrente de
fuego reduce alin mas la capacidad productiva (medida
con variables tales como la capacidad de intercambio
cationico y el contenido de bases intercambiables) y la con-
centracion de nutrientes en el suelo (Jordan, 1985; Reiners
et al., 1994). En Marqués de Comillas, Méndez-Bahena
(1999) encontrd que la densidad de tallos y el area basal de
bosques secundarios disminuy6 con un aumento en la fre-
cuencia de rotacion de ganado, el niimero de cabezas de
ganado, y el uso de fuego y agroquimicos.

Las actividades agricolas generalmente se desarrollan en
sitios con suelos relativamente fértiles y las actividades
pecuarias se llevan a cabo en sitios con suelos relativamen-
te pobres (Méndez-Bahena, 1999; Denslow, 2000). El uso
agricola tradicional tiene menor impacto que el uso gana-
dero sobre la fertilidad del suelo, y a su vez esto tiene efec-
tos diferenciales sobre el desarrollo de la vegetacion secun-
daria de selva en los campos abandonados (Méndez-
Bahena, 1999). En Marqués de Comillas, se encontrd que
en pastizales ganaders la abundancia (promedio + 1 e.e.,
n =4; 2,000 + 250 tallos ha') y el area basal (1 + 0.5 m*
ha') de arbustos y arboles secundarios (DAP = 1 cm) fue -
ron seis veces menores que en milpas localizadas en el
mismo tipo de suelo y con la misma edad de abandono (dos
anos). La riqueza de especies de la comunidad secundaria
en las milpas (36 especies en 800 m?) fue, sin embargo,
inferior que la encontrada en pastizales abandonados (47
especies). La buena calidad de sitio en las milpas permitid
un crecimiento robusto y la dominancia de contadas espe-
cies pioneras, lo cual redujo el reclutamiento de otras espe-
cies. En contraste, la baja calidad de sitio de los pastizales
limit6 el crecimiento y la dominancia de las especies colo-
nizadoras, existiendo recursos disponibles para el estable-
cimiento de una comunidad mas diversa (M. Martinez-
Ramos y colaboradores, datos no publicados).

Las actividades mineras perturban el suelo de una mane-
ra intensa. En el estado de Para, Brasil, el bosque es defo-
restado y los horizontes superficiales del suelo son elimina-
dos totalmente en busqueda de bauxita (Parrota y Knowles,
1999). La restauracion del suelo y del bosque en este caso
se ha realizado por medio de la nivelacion de la capa pro-
funda de arcilla, la reposicidon de una capa superficial de

suelo (proveniente de nuevas areas de selva sujetas a explo-
tacion) y de restos de corteza y ramas (apiladas previamen-
te por seis meses), de aproximadamente 15 cm de profun-
didad, ademas de la siembra de semillas y plantulas en dife-
rentes arreglos de especies comerciales y nativas. La sola
incorporacion de suelo de la selva (que suele contener un
banco de semillas consistente) produjo una comunidad
arborea densa y diversa a los 9-13 afios de sucesion a tra-
vés de regeneracion natural. Pero la mayor diversidad de
especies se observo en los bloques en los cuales se sembra-
ron directamente semillas de diferentes especies nativas
(Parrota y Knowles, 1999). Este resultado contrasta con la
elevada remocion de semillas y el bajo reclutamiento de
plantulas en campos ganaderos abandonados (ver secciones
anteriores). Queda por explorarse si la actividad minera y
de restauracion del suelo en las minas abandonadas redu-
cen o eliminan a los depredadores de semillas que funcio-
nan como una fuerte barrera que impide la regeneracion
natural en los campos ganaderos abandonados.

En conclusiodn, diferentes practicas de uso de suelo
modifican de manera diferente la calidad de sitio. En un
extremo, la actividad agricola de pequeia escala, duracidon
e intensidad, tal como el de la agricultura tradicional tras-
humante (e.g. milpas) afecta en menor grado la calidad de
sitio. En el otro extremo, las actividades minera y ganade-
ra intensas, extensas y de larga duracidon reducen severa-
mente la calidad de sitio. Entre estos extremos se ubican
diversos usos del suelo tales como los cultivos monoespe-
cificos anuales y perennes, las plantaciones forestales y los
sistemas agroforestales, entre otros, con impactos interme-
dios sobre la calidad de sitio.

Regeneracion bajo diferentes escenarios de calidad de
sitio y disponibilidad de propagulos

Las diferentes situaciones de calidad de sitio y de disponi-
bilidad de propagulos determinan diferentes capacidades
de recuperacion del ecosistema original (figura 2). Por un
lado, es posible que los filtros de regeneracion en campos
degradados sean severos, resultando en la invasion de male-
zas y el dominio de unas cuantas especies arboreas pione-
ras que inhiben el proceso de la sucesion (Suazo, 1998;
Mesquita et al., 2001). Por ejemplo, el uso recurrente de
fuego en pastizales ganaderos en suelos acidos y pobres en
nutrientes favorece el desarrollo de alfombras densas del
helecho cosmopolita, tdoxico para el ganado, Pteridum
aquilinum; este helecho causa enormes pérdidas econdmi-
cas e inhibe el desarrollo de la vegetacidon nativa (Suazo,
1998). La erradicacion de esta maleza no es facil, ya que se
requiere de manipulaciéon mecanica intensa para destruir
los rizomas, pues aun el uso de fuego estimula su creci-
miento (Suazo, 1998). En otros casos, como el mencionado
para la Sierra Nevada de Santa Marta en Colombia, la suce-
sion puede quedar detenida simplemente debido a la ausen-
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cia de fuentes de propagulos y de animales dispersores de
semillas (Aide y Cavalier, 1994). En ese caso, plantulas y
juveniles de especies nativas de rapido crecimiento podrian
ser trasplantados directamente a los sitios en sucesidon o
bajo restauracion. Sin embargo, como se discute mas ade-
lante, esta accion de enriquecimiento puede ser costosa.
Por ello, es fundamental promover la conservacion y la
conectividad de fragmentos de selva como medios para
promover la dispersion de una alta diversidad de especies
hacia los campos abiertos (Slocum y Horvitz, 2000).
Engeneral, entremenor es la calidad del suelo, menor es
el nivel de recuperxion de la biomasa ori ginal. En un 4rea
que fue desmontada y posteri o mente sembrada con el pasto
Axonopus compressus (Poaceae), Aide et al. (1995) registra-
ron el establecimiento de especies arbdreas hasta después de
10 anos del abandono del campo; durante los primeros siete
afios se establecieroninicamente algunas especies de plan-
tas herbaceas y helechos. La riqueza de especies alcanzd un
valor méximo después de 60 afos (Aide et al., 1995). En
Rio Negro, Venezuela, en un area con suelos arenosos y
pobres en rutrientes, los bosques secundarios pueden esta-
blecere durante periodos de mas de 190 afos, sin cambiar
a una comunidad madura (Denslow, 2000). En cambio, en
campos abandonados con suelosfértiles, los bosques secun-
darios se desarrollan rapidamente. En Los Tuxtlas, México,
en suelos de ori gen volcanico, profundos, ricos en nitroge-
no y fosforo, las comunidades secundarias que crecen en
campos que tuvieron dife rentes usos agropecuarios tardan
70 afos en adquirir atributos estructurdes similares a la
selva madura (Purata, 1986). De manera similar, en las
montaias de Cayey, Puerto Rico, en sitios con suelos de ori-
gen volcanico, bosques secundarios de 50-80 ahos de edad
que se han desarrollado en pastizales abandonados presen-
taron valores de 4rea basal y de riqueza de especies simila-
res a los encontrados en bosques maduros (Pascarella ez al.,
2000). En una revision amplia, Johnson et al. (2000) encon-
traron que la biomasa total y la tasa de ganancia de bioma-
sa de bosques secundarios tropicales y no tropicales fueron
varias veces menores en suelos arenosos que no aenosos.
Algunos atributos que pueden ser utilizados como re fe-
rencia para evaluar la semejanza entre los bosques en suce-
sion y la selva madura son los siguientes (De Walt et al.,
2003): area basal total, altura méaxima promedio del dosel,
produccion de hojaasca, densidad de lianas, densidad de
arboles vivos y densidad de arboles mu e rtos. Por ejemplo, la
figura$ ilustra el desarrollo sucesional de la estructuradel
bosque en términos de la frecuencia de arboles en diferen-
tes categorias diamétricas en la isla de Barro Colorado,
Panama (De Walt et al., 2003). Después de 100 ahos de
sucesion, el bosque atin difiere estucturalmente de la selva
madura no perturbada. Asimismo, a pesar de que la bioma-
sa aérea y la produccion de hojarasca pueden indicar seme-
janzas entre bosques de etapas sucesionales tardias y selva
madura, la composicion de especies suele ser muy diferen-
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te entre ambos (De Walt et al., 2003).

Por otro lado, las caracteristicas del suelo pueden deter-
minar la composiciéon de la comunidad vegetal en sucesion.
Esto fue evidente para el caso de Marqués de Comillas,
donde la composicidn de especies arboreas que se desarro-
116 después de dos afios de sucesion fue muy diferente entre
pastizales y milpas abandonadas. En las milpas, las espe-
cies dominantes fueron arboles pioneros (sensu Whitmore,
1989) que juegan un papel importante en el proceso de
regeneracion en los claros naturales de selva: Trema laxi -
flora, Schizolobium parahybum, Cecropia sp., Ochroma
pyramidale 'y Trichosperum mexicanum. A estas cinco
especies correspondid 83% del area basal total de la comu-
nidad. En los pastizales ganaderos, las especies dominantes
correspondieron a arboles que no suelen ser dominantes en
la selva: Inga punctata, Luehea speciosa, Cordia alliodora,
Miconia argentea y Psidium guajava, las cuales represen-
taron 62% del area basal total de la comunidad (M.
Martinez-Ramos y colaboradores, no publicado).

Cambios en las relaciones sociales y econdmicas debi-
dos a la globalizacion (incluyendo un cambio de la activi-
dad econdmica de agricola a la de manufacturas, la migra-
cion humana de zonas rurales a urbanas, y el subsiguiente
abandono de las tierras agropecuarias) han dado lugar a un
importante proceso de recuperacion (regeneracion natural y
sucesion secundaria) de selvas en algunas regiones tropica-
les hiimedas (Babier, 2000; De Jong et al., 2000). Por ejem-
plo, en zonas montafosas de Puerto Rico, este tipo de fac-
tores socio-econdmicos produjeron que la cobertura de
bosques secundarios aumentase de 10% a finales de 1940 a
40% en 2003 (Grau et al., 2003). En esta region, los bos-
ques secundarios de 40 afios de edad han alcanzado valores
de biomasa y riqueza de especies arboreas semejantes a los
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Figura 5. Cambio sucesional en la frecuencia relativa de arboles
con diferente didmetro a la altura del pecho (DAP) en la Isla de
Barro Colorado, Panama. Las diferentes tramas indican tres cate-
gorfas de DAP. En el eje x se indica la edad sucesional en afios de
diferentes comunidades secundarias de arboles; SM = selva
madura. Modificado de De Walt et al. (2003).
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de selvas maduras, pero la composicion de especies ain es
muy diferente. En estos bosques, la huella de la historia de
uso del suelo ha quedado grabada en la presencia de un
conjunto importante de especies exoOticas y una notable
homogeneidad floristica a nivel de paisaje (Grau et al.,
2003).

Las estrategias de restauracion de bosques tropicales
estaran determinadas, en gran medida, por el estado de alte-
racion (medido en términos de calidad de sitio y disponibi-
lidad de propagulos) y el objetivo de la restauracion. De
acuerdo con nuestro modelo, se puede esperar que la capa-
cidad de recuperacion de la vegetacion de selva a través de
la regeneracidon natural en una milpa abandonada sea
mayor que en campos extensos de actividad ganadera o
minera. Por lo tanto, los recursos naturales, humanos, de
infraestructura y econdmicos disponibles para la recupera-
cion seran condicionantes importantes de las medidas a
implementar. A continuacidon se desarrolla un sencillo
modelo que permite considerar la pertinencia de implemen-
tar acciones de restauracion, de acuerdo con los costos y
beneficios asociados.

Costos asociados a la restauracion ecologica

Toda actividad de restauracion tiene un costo asociado. En
esta seccion ilustraremos, basados en dos ejemplos, posi-
bles decisiones de rentabilidad que habria que considerar al
llevar a cabo acciones de restauracion ecoldgica.

Trasplante de plantas nativas a campos degradados. Para
este caso, consideremos que una buena practica que favore-
ce el desarrollo de la sucesion secundaria en campos degra-
dados es el trasplante de plantulas de especies nativas. Sin
cuidado adicional, la supervivencia de estas plantulas
dependeria de los atributos de la especie y de las condicio-
nes de sitio. En general, dicha supervivencia tiende a ser
baja (ver secciones anteriores). La decision a tomar es la
conveniencia o no de proporcionar cuidados posteriores
que permitan la maxima probabilidad de supervivencia
(Smax) de las plantulas hasta un estado de minima mortali-
dad. Supongamos que deseamos una densidad de trasplan-
te de N plantulas (por ejemplo, en un arreglo reticular de
una planta cada 3 m). Para calcular los costos de este cui-
dado debemos considerar: (1) el costo de crianza por plan-
tula en el vivero (CC), incluyendo mano de obra, infraes-
tructura, transporte y materiales empleados, (2) el costo de
cuidado por plantula trasplantada (CT), incluyendo mejoria
de las condiciones del suelo, proteccion contra herbivoros
y patogenos, remocion de malezas y posibles plantas com-
petidoras, (3) el nimero de plantulas trasplantadas (N), y
(4) la probabilidad de supervivencia de las plantulas tras-
plantadas sin cuidados (Suas) después de un lapso de tiem-
po (por ejemplo, un aho después del trasplante). Con esta
informacion se puede construir un Indice de Costos (IC) de

la siguiente forma:

IC = (N*Smax/N*Stras) *[N*CC/N*(CC+CT)].......(1)
expresion que se reduce a:
IC = (Smax/Suas) *[CC/(CCHCT)]..covevemeene 2)

El cociente Smax/Siras €stablece en qué proporcion el cui-
dado aumenta la supervivencia de las plantulas. Este pro-
porcion estd acotada por el aumento en los costos que
implica dicho cuidado y que es medido por el cociente
CC/(CC+CT). Cuando el valor de IC es mayor que 1 se
recomienda llevar a cabo el cuidado de las plantulas, sobre
todo cuando Smax/Stas €s mucho mayor que 1 y los costos de
cuidado son bajos, es decir cuando CC/(CC+CT) ~ 1. Por
el contrario, si CT es muy grande, a menos que el cociente
Smax/Stras s€a muy elevado puede recomendarse la inversion
en el cuidado.

El estudio de Holl y Quiroz-Nietzen (1999) brinda infor-
macion que permite ejemplificar la aplicacion del indice IC.
En ese estudio se encontrd que las plantulas de cuatro espe-
cies arbdreas nativas (Ocotea glaucoseric e a, Ocotea whitei,
Sideroxylon portoricense y Vochysia allenii) trasplantadas a
pastizales abandonados sufrierm herbivoria por conejos, lo
cual redujo en promedio un 60% la supervivencia de las
plantulas después de un afio. Los valores de Swas (con herbi-
voria) y Smax (en ausencia de herbivoria) para cada especie
fueron: O. glaucosericea (Swas = 0.47; Smax = 0.94) O. whi -
tei (Sts = 0.80; Smax = 0.89), S. portoricense (Sts = 0.65; Smax
=0.94), V. allenii (Stas = 0.17; Smax = 0.75). Holl y Quiroz-
Nietzen (1999) mencionan que el costo de crianza por plan-
tula fue, en promedio, de USD$ 0.125 y que el costo de pro-
teccion por plantulas contra la herbivorfa (malla metalica
mas mano de obra) fue de USD$ 0.40. Utilizando la formu-
la para IC, sdlo es rentaHe aplicar la proteccion en V. allenii
(IC =1.05), ya que en el resto de las especies el IC fue menor
que 0.48.

Para reducir los costos y aumentar el éxito de trasplante
es recomendable buscar especies cuyas plantulas tengan
tasas de supervivencia elevadas bajo condiciones de altera-
cion ambiental. Sin embargo, es posible que las especies
con plantulas que tienen un alto rendimiento en sitios
degradados no sean eficientes para aportar el beneficio
esperado con el trasplante (por ejemplo, para la restaura-
cion del suelo, en la creacion de un ambiente favorable para
el desarrollo de otras plantas y animales, y en ganancia en
servicios ambientales). En ese caso, para obtener estos
beneficios habria que invertir en el cuidado de las plantas
trasplantadas, considerando las especies, sus beneficios, y
los costos implicados.

Como corolario de esta discusion, se desprende que: (1)
es necesario tener un buen conocimiento bioldgico de las
especies nativas, potencialmente atiles en acciones de tras-
plante, asi como de su comportamiento ecologico en
ambientes degradados (e.g. relaciones simbidticas, ambitos
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de tolerancia fisiologica, eficiencia en uso de recursos,
habilidad competitiva, mejoramiento en propiedades del
suelo, manto freatico y ambiente en general, atractivas a
dispersores y polinizadores, entre otros atributos), y (2) ela-
borar técnicas y protocolos de crianza, trasplante y cuidado
en campo de las plantulas que eleven la supervivencia y el
vigor de las plantulas y disminuyan los costos asociados.

Restauracion en funcion de la distancia a fragmentos de
selva. La figura 6 ilustra de manera idealizada la relacion
entre la capacidad de regeneracion natural del bosque y la
distancia a los bordes de selva. La figura también incluye
los beneficios globales (e.g. ganancia en servicios ambien-
tales y recursos naturales) del ecosistema natural o restau-
rado. Asimismo, se indican los costos y la ganancia neta de
llevar a cabo la restauracion a una distancia dada del eco-
sistema nativo. Como se discutié anteriormente, la capaci-
dad de regeneracion natural de la selva disminuye con la
distancia a los bordes de selva (ver figura 3). Por tal razon,
puede esperarse que para lograr un beneficio global que sea
semejante al original, los costos de restauracidon deber{an
aumentar con dicha distancia. De aqui se desprende que la
ganancia neta de la restauracion (los beneficios menos los
costos) disminuya con la distancia a los bordes de selva. Si
los costos de restauracion aumentan exponencialmente con
la distancia a la fuente de propagulos, entonces la ganancia
neta se reduce ain més, al grado que los costos podrian
superar los beneficios (figura 6). Este ejercicio conceptual
sugiere que es mucho mas rentable llevar a cabo una estra-
tegia de conservacion de bosques y fragmentos de selva
que la deforestacion extensa y la posterior restauracion de
campos degradados. Una estrategia que consista en promo-
ver la regeneracion natural a lo largo de los bordes de rema-
nentes selva y arboles aislados en los campos abandonados
puede ayudar a disminuir los costos de restauracion.

Perspectivas y recomendaciones

El trasplante de especies arboreas nativas es hasta ahora la
mejor alternativa para estimular el desarrollo de la sucesion
secundara en campos degradados por las razones siguientes
(Aide y Cavelier, 1994; Nepstad et al., 1996; Haggar et al.,
1997; Otsamo et al., 1997; Holl et al., 2000; Carnevale y
Montagnini, 2002; Holl, 2002): las plantas trasplantadas
funcionan como perchas y/o fuente de alimento para ani-
males dispersores de semillas, lo cual aumenta la abundan-
cia y la diversidad de propagulos de especies propias de la
comunidad original. Debido a la sombra producida por
estas plantas, la densidad de pastos y otras especies invaso-
ras se ve afectada negativamente, lo cual favorece el
establecimiento de especies propias de la comunidad origi-
nal. Asimismo, la produccion de hojarasca de las plantas
trasplantadas contribuye al aumento del contenido de
materia organica y la fertilidad del suelo. Las plantas
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Figura 6. Representacion hipotética de los beneficios (Iinea dis-
continua con puntos) y costos (linea discontinua) de llevar a cabo
la restauracion (linea punteada) de campos alterados como fun-
cion de la distancia a la fuente de propagulos (bordes de remanen-
tes de selva). La linea continua, que disminuye con la distancia,
indica el nivel de recuperacion del ecosistema a través de la rege-
neracion natural. La diferencia entre los beneficios y los costos
(indicada por las flechas de dos puntas) determina la ganancia
neta de la restauracion. Se presentan dos escenarios de costos (ver
texto para mas detalles).

trasplantadas modifican el micoambiente, facilitando el
establecimiento de plantulas de especies nativas tolerantes
a la sombra y, finalmente, el trasplante de especies nativas
ofrece ventajas sobre el trasplante de especies exoticas; ya
que las primeras pueden catalizar la sucesion hacia un
bosque similar al original, mientras que las segundas
pueden desviar o detener este proceso (Vazquez-Yanes y
Batis, 1996).

Las précticas de restauracion de sitios degradados deben
entonces considerar las propiedades que se pretenden recu-
perar (biodiversidad/funciones del ecosistema/servicios
ambientales) de acuerdo con las necesidades de los grupos
humanos relacionados. También se deber4 determinar la
distancia a la que se encuentra la fuente de propagulos del
sitio degradado y la calidad de sitio del mismo, general-
mente relacionado con la historia de uso o propiedades del
disturbio. Serad importante considerar también la posibili-
dad de trasplantar plantulas y/o estacas a campos degrada-
dos, de eliminar especies invasoras y/o exoticas, y de pro-
porcionar un cuidado posterior a los propagulos trasplanta-
dos para asegurar su supervivencia. No se debe olvidar la
evaluacion de costos y beneficios de las practicas de restau-
racion.

Finalmente, las siguientes recomendaciones colaterales,
que surgen del analisis desarrollado en el presente trabajo,
pueden evitar un estado de degradacion tan grande que los
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costos de restauracion de un campo superen los beneficios.
Estas recomendaciones deben considerarse con el fin de
proponer estrategias de manejo y/o restauracion viables y
eficientes a largo plazo:

(1) El aprovechamiento del ecosistema debe efectuarse res-
petando la resiliencia natural del mismo, con el fin de no
traspasar los limites ecologicos que permiten la pronta
recuperacion de la estructura y funcidn originales del eco-
sistema (Whitmore, 1991).

(2) El manejo sustentable de selvas tropicales debe estar
conformado por una “triada” de reservas ecologicas, plan-
taciones forestales de manejo intensivo, y una matriz de
manejo forestal ecologico.

(3) Mantener las selvas como ecosistemas requiere de un
manejo a macro y micro escala, con el fin de conservar los
diversos habitats con composicion, estructura y funciones
propias.
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