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Resumen
Se estudió la recuperación en riqueza, composición, estructura y diversidad arbórea en 3 condiciones de bosque 

tropical caducifolio secundario con diferente tiempo de abandono (C35, C45 y C65 años) en el sureste del estado de 
Morelos. En cada condición se establecieron 3 unidades de muestreo de 50 × 50 m (2,500 m2) y se midieron a todos los 
individuos ≥ 2.5 cm de diámetro normal (DN). En total se registraron 2,791 individuos, pertenecientes a 79 especies, 53 
géneros y 30 familias. Fabaceae fue la familia con el mayor número de especies e individuos. C45 presentó la mayor 
riqueza de especies (57), seguida de C35 (48) y C65 (43). Las condiciones fueron diferentes (p < 0.0001) en área 
basal, altura total, DN y cobertura de copa. Las especies con mayores índices relativos de valor de importancia (IVIR) 
y de valor forestal (IVFR) fueron Pachycereus grandis (IVIR = 22.6, IVFR = 28.7), Amphipterygium adstringens 
(IVIR = 20.9, IVFR = 17.0), Lysiloma divaricatum (IVIR = 11.2, IVFR = 18.9) y Quercus glaucoides (IVIR = 10.5, 
IVFR = 13.1). Se encontraron diferencias altamente significativas (p < 0.001) entre condiciones de abandono para la 
heterogeneidad (Shannon-Wiener: H´), y valores significativamente (p < 0.05) mayores en C65 para el recíproco de 
Simpson (1/D), así como en C35 y C45 para los índices de Margalef (DMG) y α de Fisher (S). La semejanza florística 
(Sorensen: Is) fue máxima entre condiciones con menor tiempo de abandono (72%) y mínima con la condición de 
mayor tiempo (54%). El procedimiento de permutación de respuesta múltiple indicó diferencias significativas (p 
< 0.05) en la composición de especies entre condiciones tempranas (C35 y C45) y tardías (C65). Estos resultados 
explican el proceso de la sucesión secundaria en los bosques tropicales caducifolios del área de estudio y dan elementos 
para efectuar una mejor planificación de las actividades conducentes a su conservación.
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Introducción

A pesar de que los bosques tropicales albergan la mayor 
diversidad, riqueza y densidad de especies arbóreas en el 
mundo (Crowther et al., 2015; Slik et al., 2015), presentan 
también la pérdida de cobertura forestal más elevada, debido 
a que anualmente 210,100 ha son convertidas a bosques 
secundarios (Hansen et al., 2013; Poorter et al., 2016). 
De acuerdo con Chazdon (2014), un bosque secundario 
es el crecimiento forestal producido naturalmente después 
de una perturbación natural o inducida, representado en 
el paisaje por mosaicos de vegetación, cada uno con su 
propia dinámica sucesional.

Los bosques tropicales caducifolios (BTC) sensu 
Rzedowski (2006) son los ecosistemas con las mayores 
tasas de cambio de uso de suelo (Dirzo et al., 2011; Hansen 
et al., 2013; Murphy y Lugo, 1986), principalmente debido 
a la expansión agrícola, ganadera y recientemente a 
proyectos urbanos y megaturísticos (Chazdon et al., 2007; 
Sánchez-Azofeita y Portillo-Quintero, 2011); debido a ello 
se consideran el tipo de vegetación tropical más amenazado 
a nivel global (Banda et al., 2016; Janzen, 1988; Miles et 
al., 2006). En consecuencia, el paisaje de los BTC se ha 
modificado a fragmentos de bosque primario rodeados de 
un paisaje de bosques secundarios, cada uno con diferentes 
historiales de manejo y fases de sucesión (Chazdon, 2014; 
Maza-Villalobos et al., 2011).

Estudios clásicos planteaban que la sucesión forestal 
era el cambio de la composición de especies y la fisonomía 

de la vegetación en un sitio a través del tiempo, siendo este 
proceso predecible y unidireccional hacia la formación de 
comunidades clímax (Clements, 1916; Spurr, 1952). Sin 
embargo, recientemente se ha demostrado que existe una 
débil relación entre las tasas observadas de recuperación 
estructural (área basal, densidad de tallos, altura y 
riqueza) y de aquéllas observadas por medio del estudio 
de cronosecuencias (Norden et al., 2015); incluso entre 
bosques cercanos con condiciones ambientales e historias 
de perturbación similares (Arroyo-Rodríguez et al., 2015; 
Chazdon, 2013; Chazdon et al., 2007).

Con el enfoque propuesto por Westoby et al. (1989), 
cualquier comunidad vegetal bajo la teoría sucesional 
moderna considera estados estables alternativos, 
transiciones y umbrales de cambio. Parámetros de cambio 
de las comunidades como la estabilidad (inercia, equilibrio), 
elasticidad (resiliencia, capacidad de recuperación o 
retorno del sistema después del efecto del disturbio), la 
trayectoria (multidirección de cambio de estado) y la 
velocidad (tiempo) de transformación de las comunidades 
vegetales, están influenciados por la histéresis (el historial 
de la frecuencia, tipo e intensidad de disturbios), lo que 
genera diversas sendas de alteración y recuperación del 
hábitat y sus recursos (Romero-Manzanares y García-
Moya, 2002).

La dinámica sucesional de los bosques tropicales 
en México se ha estudiado particularmente en bosques 
húmedos (Chazdon et al., 2007; Gómez-Pompa y Vázquez-
Yanes, 1985; Martínez-Ramos y García-Orth, 2007); en 
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Abstract
The recovery in richness, composition, structure and tree diversity was studied in three conditions of secondary 

tropical deciduous forest with different time of abandonment (C35, C45 and C65 years) in the southeast of the state 
of Morelos. In each condition, three plots of 50 × 50 m (2,500 m2) were established and all individuals ≥ 2.5 cm of 
normal diameter (ND) were measured. In total, 2,791 individuals belonging to 79 species, 53 genera and 30 families 
were registered. Fabaceae was the family with the largest number of species and individuals. C45 had the highest 
species richness (57), followed by C35 (48) and C65 (43). The conditions were different (p < 0.0001) in basal area, 
total height, ND and crown coverage. The species with the highest relative value of importance (IVIR) and forest value 
(IVFR) were Pachycereus grandis (IVIR = 22.6, IVFR = 28.7), Amphipterygium adstringens (IVIR = 20.9, IVFR = 
17.0), Lysiloma divaricatum (IVIR =11.2, IVFR = 18.9) and Quercus glaucoides (IVIR = 10.5, IVFR = 13.1). High 
significant differences (p < 0.001) between abandonment conditions were found for heterogeneity (Shannon-Wiener: 
H’), and highest significant values (p < 0.05) for Simpson reciprocal index (1/D) in C65, as well as to Margalef (DMG) 
and Fisher’s α (S) indexes in C35 and C45. The floristic similarity (Sorensen: Is) was highest among conditions with 
less time of abandonment (72%) and minimum with the condition of greater time (54%). The multiple response 
permutation procedure indicated significant differences (p < 0.05) in the species composition between early (C35 and 
C45) and late (C65) conditions. These results explain the process of secondary succession in the tropical deciduous 
forests of the study area and provide elements for improve planning of the activities leading to its conservation.

Keywords: Ecological and forest importance indexes; Forest dynamics; Secondary succession; Resilience; Hysteresis; 
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tanto que avances sustanciales sobre el entendimiento de 
los procesos y mecanismos de recuperación de los bosques 
tropicales caducifolios secundarios (BTCs) comenzaron a 
surgir en la última década (Derroire, Balvanera et al., 2016; 
Derroire, Tigabu et al., 2016; Lebrija-Trejos et al., 2010; 
Quesada et al., 2009). Se ha demostrado que la radiación 
solar, temperatura y variación en la disponibilidad hídrica 
del suelo son los principales factores físicos que afectan 
la resiliencia de los BTCs y direccionan la trayectoria de 
la sucesión (Lebrija-Trejos et al., 2008, 2010, 2011). Ante 
estas restricciones ambientales, las especies leñosas en este 
ecosistema tienen como estrategia formar una alta cantidad 
de rebrotes (Ceccon et al., 2006; Vieira y Scariot, 2006) y 
establecer interacciones positivas como la facilitación para 
sobrevivir (Derroire, Tigabu et al., 2016; Maza-Villalobos 
et al., 2011).

Diversos estudios en BTCs de México (González-
Valdivia et al., 2012; Leirana-Alcocer et al., 2009; 
Sánchez-Velásquez et al., 2002) y Latinoamérica (Coehlo 
et al., 2016; Kennard, 2002; Leiva et al., 2009; Ruiz et 
al., 2005) han mostrado que, conforme se recuperan los 
bosques a lo largo del tiempo, hay un incremento en el área 
basal, cobertura, altura y diámetro normal, aun cuando la 
densidad se estabiliza en etapas tempranas de la sucesión 
(Leiva et al., 2009; Lebrija-Trejos et al., 2010). De hecho, 
algunos BTCs han mostrado ser resilientes ante disturbios 
mayores como la cosecha de madera, producción de 
carbón, agricultura itinerante y ganadería (Lebrija-Trejos 
et al., 2010; Molina y Lugo, 2006; Romero-Duque et al., 
2007).

También se ha probado en estos ecosistemas que la 
riqueza y diversidad arbórea incrementan, mientras la 
semejanza en la composición de especies decrece con 
la edad de abandono (Derroire, Balvanera et al., 2016; 
Lebrija-Trejos et al., 2010; Leirana-Alcocer et al., 2009). 
En consecuencia, la resiliencia de los BTCs se expresa 
en una rápida capacidad de recuperación de atributos 
como la riqueza, estructura y diversidad arbórea en las 
primeras etapas de la sucesión (Derroire, Balvanera et al., 
2016; Lebrija-Trejos et al., 2008, 2010), en tanto que la 
conformación de los ensambles florísticos es más sensible 
a los disturbios de cada comunidad vegetal (Kennard, 
2002; Maza-Villalobos et al., 2011; Ruiz et al., 2005).

De acuerdo con la Comisión Nacional Forestal (2012), 
actualmente el 54% de los BTC de México son secundarios. 
El BTC del estado de Morelos es uno de los más afectados 
en el país, debido a que el 60% de la vegetación original 
ha sido removida a una tasa anual de 1.4% (Trejo y Dirzo, 
2002). Existen algunos relictos de BTC primario en 
diferentes regiones del estado, pero la mayor proporción se 
concentra en la zona sur, particularmente en la Reserva de 
la Biósfera Sierra de Huautla —REBIOSH— (Boyás et al., 

2001; Contreras-MacBeath et al., 2006). No obstante, por 
más de 100 años, las actividades humanas en la REBIOSH 
han modificado estos bosques, convirtiéndolos en un 
mosaico de paisajes agrícolas y forestales con diferentes 
etapas serales (Martínez-Garza et al., 2011). La magnitud 
de los efectos de la fragmentación del BTC sobre la riqueza, 
estructura y diversidad florística ha sido poco atendida en 
el estado de Morelos (Arias-Medellín et al., 2014; De la 
O-Toris et al., 2012; Martínez-Garza et al., 2011).

A partir de lo anterior, se propone que el análisis de la 
sucesión forestal en el BTC del sur de Morelos permitiría 
desarrollar conocimiento sobre los ritmos y trayectorias 
de la recuperación estructural y florística ante diferentes 
tipos de disturbio humano y tiempos de abandono. De esta 
manera, el conocimiento de los ensambles ecológicos y la 
diversidad en los estados alternativos del BTC, ayudará a 
generar los planes de conservación más apropiados para 
cada caso dentro de la REBIOSH. Esta información será 
útil para el desarrollo de programas de manejo forestal 
sostenible, a fin de conducir la estructura y composición 
de estos bosques secundarios hacia fases deseadas de la 
dinámica sucesional.

El análisis propuesto, presentado como un estudio 
de caso, mide la recuperación natural del BTCs varias 
décadas después de haber cesado la perturbación causada 
por actividades humanas continuas durante 70 años. El 
objetivo fue evaluar el efecto de diferentes tiempos de 
abandono sobre la riqueza, composición, estructura y 
diversidad en tres condiciones de BTCs. La hipótesis 
plantea que el BTC de la REBIOSH es resiliente y que 
conforme transcurre el tiempo, tiene la capacidad natural 
de recuperar su estructura, con una menor densidad, pero 
mayor área basal, cobertura, altura, diámetro normal, y 
riqueza y diversidad.

Materiales y métodos

La investigación se efectuó en el Ejido El Limón de 
Cuauchichinola (18˚33’17.3”-18˚29’5.4” N, 98˚57’43.2”-
98˚54’10.1” O), en la REBIOSH, al sureste del estado de 
Morelos, México. El área de estudio se ubica entre las 
provincias fisiográficas Eje Neovolcánico Transversal y 
Sierra Madre del Sur (Conabio, 1997), con sustrato ígneo 
(roca basáltica y andesita) y sedimentario (caliza, arenisca 
y lutita), y suelos poco profundos (< 30 cm) del tipo 
feozem háplico, regosol éutrico y litosol (Dorado et al., 
2005).

La región comprende diferentes intervalos altitudinales 
(650 a 1,790 m), y de acuerdo con García (2004) presenta 
un clima (Aw0’’(w)(i’)g), cálido subhúmedo, el más seco 
de los subhúmedos, régimen de lluvias de verano y sequía 
intraestival, marcada época seca en el invierno y una corta 
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en el verano, porcentaje de lluvia invernal menor al 5% de 
la anual, oscilación de las temperaturas medias mensuales 
entre 7 y 14 ºC, y marcha de temperatura tipo Ganges 
(el mes más caliente del año es anterior a junio). La 
temperatura media anual es de 22.7 ºC y la precipitación 
total anual de 863 mm, 90% registrada entre mayo y 
octubre (Servicio Meteorológico Nacional, 2010).

El uso de suelo incluye tierras agrícolas de temporal 
(13%) situadas en planicies y dispersas a manera de 
mosaicos, macizos continuos de BTCs con diferente 
tiempo de abandono (31%) y fragmentos de vegetación 
relativamente intactos (56%), ubicados en laderas y lomas 
(Martínez-Garza et al., 2011). De acuerdo con Dorado et 
al. (2005) y siguiendo la clasificación de la vegetación 
de México propuesta por Rzedowski (2006), los bosques 
tropicales que cubren el área son: bosque espinoso, bosque 
tropical subcaducifolio y bosque tropical caducifolio; 
dominando éste último en más del 90% de la región. La 
flora vascular de El Limón se estima en 456 especies, 266 
géneros y 76 familias (González y López, 2008).

Algunas de la áreas de uso común de estos bosques (55 
ha) fueron desmontadas hace más de 60 años (~1950) para 
realizar actividades de agricultura, ganadería extensiva 
(incluye ganado vacuno, bovino, equino y porcino) y 
elaboración de carbón (Arias-Medellín et al., 2014; Palma, 
com. pers.); mientras que en otras continúa la extracción 
de madera para leña y postes (Monroy-Ortiz, 1997) así 
como el aprovechamiento de productos forestales no 
maderables (PFNM).

Se seleccionaron 3 condiciones de BTCs con diferente 
tiempo de abandono (años a partir de la perturbación) e 
histéresis: a) 35 años (C35), agricultura de temporal por 
60 años, último ciclo de cultivo en 1980, perturbación 
constante por ganadería extensiva y recolección de leña, 
postes y PFNM; b) 45 años (C45), uso agrícola por 30 
años, última cosecha en 1970, excluido mediante cercado 
desde 1990 para el establecimiento de Unidades de Manejo 
para la Conservación de la Vida Silvestre y c) 65 años 
(C65), aprovechamiento maderable para elaboración de 
carbón por 25 años, última corta en 1950, eventualmente 
se recolectan postes para cercado y leña.

De acuerdo con la propuesta de López-Toledo et al. 
(2012), en cada condición se establecieron 3 unidades de 
muestreo (UM) de 50 × 50 m (0.25 ha) cada una (9 UM en 
total). Las UM se dividieron en 25 sub-unidades de 10 x 
10 m (100 m2) (modificado de Valdez-Hernández, 2002), 
en las que se midieron todos los individuos arbóreos y 
arborescentes con diámetro ≥ 2.5 cm (Carreón-Santos 
y Valdez-Hernández, 2014; López-Toledo et al., 2012), 
incluyendo cactáceas columnares.

Se registró la identidad taxonómica, diámetro normal 
-DN- (cm, diámetro del tallo medido a 1.30 m de altura 

desde la base del suelo), altura total (m, altura del árbol 
desde el nivel del suelo hasta el ápice más alto) y cobertura 
de copa (m2) en cada individuo. Se colectó también material 
botánico en cada condición que se determinó en el herbario 
CHAPA del Colegio de Postgraduados. La nomenclatura 
taxonómica se consultó en el sitio Tropicos del Missouri 
Botanical Garden (http://www.tropicos.org).

Se elaboraron curvas especies-área para las 3 
condiciones, que representaron gráficamente la riqueza 
acumulada de especies (abundancia observada) por tiempo 
de abandono en una superficie determinada (Colwell et al., 
2004). Para conocer la riqueza esperada por condición, 
se utilizaron estimadores no paramétricos (ACE, Chao1, 
Chao2, Jack1, Bootstrap) mediante 100 aleatorizaciones 
con reemplazo. Los valores generados fueron exportados 
a una hoja de cálculo donde se graficaron y compararon 
las curvas, eligiendo las que se ajustaron con mayor 
precisión al parámetro Sest (riqueza de especies). Para su 
elaboración se utilizó el programa EstimateS ver. 9.1.0 
(Colwell, 2013).

Se diseñó un nuevo método para evaluar la formación 
natural de estratos (verticales y horizontales) sin la 
influencia de categorizaciones alométricas a priori, a fin de 
explicar el tipo de distribución que siguen los individuos 
en estas comunidades vegetales y su ubicación real a 
ciertas clases de tamaño de acuerdo a sus dimensiones 
biológicas. Para esto, se conjuntaron los datos de las 3 
UM por condición de estudio y se elaboraron curvas de 
acumulación del número de individuos por altura total y 
DN, con el objeto de identificar puntos de inflexión, los 
cuales fueron determinantes para establecer los límites de 
los estratos verticales y de las categorías diamétricas.

De acuerdo con la tendencia de las curvas acumuladas 
por tiempo de abandono, se ajustaron diversos modelos 
de tipo polinómico bajo el criterio de una bondad de 
ajuste aceptable (R2 ≥ 0.70). A partir de la estructura 
de la ecuación generada para cada curva, se procedió a 
obtener la primera y segunda derivada. El valor obtenido 
proporcionó la coordenada X del punto de inflexión de cada 
modelo, el cual se ubicó gráficamente y se proyectó para 
su intersección con la curva, obteniendo así la coordenada 
Y. Los cálculos se procesaron con el programa Maplesoft 
(2015).

Para jerarquizar la dominancia de especies por condición 
en el plano horizontal se calculó el índice de valor de 
importancia relativo (IVIR), a través de la sumatoria de 
la densidad relativa (DR), dominancia relativa (DomR) y 
frecuencia relativa (FR) (Curtis y McIntosh, 1951; Mueller-
Dombois y Ellenberg, 2002); mientras que para ponderar 
la estructura bidimensional (plano horizontal y vertical) se 
utilizó el índice de valor forestal relativo, calculado por la 
adición del diámetro normal relativo (DnR), altura total 
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relativa (AtR) y cobertura de copa relativa (CcR) (IVFR) 
(Corella et al., 2001).

Para estimar las métricas de diversidad entre las 
condiciones con diferente tiempo de abandono se utilizaron 
diversos índices que son complementarios entre sí. La 
riqueza de especies arbóreas se calculó mediante el índice 
de Margalef (DMG) (Margalef, 1972; Moreno, 2001), la 
heterogeneidad de especies con índices de diversidad α: 
Shannon-Wiener (H´), recíproco de Simpson (1/D) y α de 
Fisher (S) (Fisher et al., 1943; Magurran y McGill, 2014; 
Moreno, 2001); en tanto la semejanza en la composición 
arbórea se determinó con el coeficiente de Sorensen (Is) 
(Magurran y McGill, 2014). El cálculo de los descriptores 
de la diversidad α se realizó con el programa Species 
diversity and richness Versión 4.1.2 (Seavy y Henderson, 
2006).

Los atributos estructurales de densidad (ind. ha-1), área 
basal (m2 ha-1), cobertura de copa (m2), altura total y 
DN promedio se analizaron con una prueba de Shapiro-
Wilks para determinar si se ajustaban a una distribución 
normal; ninguna variable mostró este comportamiento. Por 
lo tanto, se aplicó una prueba no paramétrica por bloques 
aleatorizados de Friedman (en donde cada condición 
representó un tratamiento y cada UM una repetición) 
para probar diferencias en los atributos estructurales de 
la vegetación por UM y tiempo de abandono. Se obtuvo 
la comparación de rangos promedio para saber cuáles 
tratamientos eran estadísticamente diferentes. El mismo 
análisis se llevó a cabo para determinar si el tiempo de 
abandono afecta la riqueza acumulada en cada condición. 
En ambos casos se utilizó el paquete estadístico InfoStat 
versión 2008 (Di Rienzo et al., 2008).

Para determinar la existencia de diferencias 
significativas en el índice de Shannon-Wiener (H´) entre 
UM y condiciones, se emplearon pruebas pareadas con el 
procedimiento de t modificada por Hutcheson (1970); el cual 
ha sido utilizado para otros bosques tropicales secundarios 
de México (Carreón-Santos y Valdez-Hernández, 2014; 
López-Toledo et al., 2012). Las diferencias significativas 
para los índices de Margalef (DMG), recíproco de Simpson 
(1/D) y α de Fisher (S) se obtuvieron a través de un Anova 
no paramétrico con una prueba de comparación de rangos 
promedio (Friedman, p < 0.05), bajo la hipótesis nula de 
igualdad entre condiciones (Di Rienzo et al., 2008).

La semejanza en la composición arbórea entre 
condiciones se calculó con el coeficiente de Sorensen 
(Mueller-Dombois y Ellenberg, 2002), mientras que para 
determinar diferencias estadísticas en la composición 
se aplicó el procedimiento de permutación de respuesta 
múltiple (MRPP, por sus siglas en inglés; McCune y Grace, 
2002), bajo la hipótesis nula de igualdad en la composición 
arbórea; el cálculo se hizo con el programa PC-ORD versión 

6.0 (McCune y Mefford, 2011). El estadístico T de este 
análisis indica la diferencia entre condiciones evaluadas, 
mientras este valor sea más negativo la diferencia entre 
condiciones será mayor (Lesica et al., 1991).

Resultados

Se registraron un total de 79 taxa pertenecientes a 
53 géneros y 30 familias. Los géneros Bursera (11.3%), 
Ficus (6.3%), Acacia (3.7%), Leucaena (3.7%) y Ceiba 
(2.5%) tuvieron el mayor número de especies; mientras 
que las familias Fabaceae (22.7%), Burseraceae (11.3%), 
Anacardiaceae (6.3%), Moraceae (6.3%) y Rubiaceae 
(5.1%) fueron las mejor representadas. Se encontraron 
diferencias altamente significativas (p < 0.0001) en la 
riqueza acumulada de especies de acuerdo con el tiempo de 
abandono; C45 presentó la mayor riqueza observada (fig. 
1a). Esta tendencia se mantuvo con el uso de estimadores 
no paramétricos, con una riqueza máxima esperada de 65 
especies en tres UM (fig. 1b- d).

La abundancia total de árboles en las tres condiciones 
de abandono fue de 2,791 individuos. En C35 se registró 
la mayor cantidad de árboles por hectárea, pero no hubo 
diferencias significativas entre condiciones (tabla 1). 
Se encontraron diferencias altamente significativas (p < 
0.0001) entre tiempos de abandono para área basal, altura 
y diámetro normal (tabla 1). C35 presentó los valores más 
altos en área basal y cobertura de copa, mientras que C65 
la mayor altura total y diámetro normal (tabla 1).

Los árboles en los BTCs estudiados midieron en 
promedio 7.4 ± 4 m de altura total, con baja densidad 
de individuos superiores a 15 m (< 80 ind. ha-1) y 2 
estratos diferenciados (tabla 1, fig. 2). Las especies 
estructuralmente más importantes del estrato inferior 
en las 3 condiciones fueron: Randia echinocarpa DC. 
y Euphorbia schlechtendalii Boiss; mientras que en el 
estrato superior dominaron: Ceiba parvifolia Rose y Celtis 
caudata Planch. Algunos árboles alcanzaron alturas ≥ 20 m, 
tales como: Ficus cotinifolia Kunth, Conzattia multiflora 
(C35); Ficus insipida Willd., Lysiloma divaricatum (C45); 
Ficus trigonata L. y Lysiloma acapulcense (C65).

Los árboles en C35 tuvieron una altura total promedio 
de 7.5 ± 3.9 m y 2 estratos verticales definidos por el punto 
de inflexión de la curva: inferior (1.4 - 6 m, 38% del total 
de individuos) y superior (≥ 6.1 - 26.7 m, 62%). En C45 
la altura total promedio fue 6.4 ± 3.8 m con 2 estratos: 
inferior (1.1 - 9 m, 78%) y superior (≥ 9.1 - 25 m, 22%); 
en tanto que, C65 presentó una altura total promedio de 8.1 
± 3.9 m y 2 estratos: inferior (0.90 - 7 m, 47%) y superior 
(≥ 7.1 m - 27.5, 53%) (fig. 2).

La figura 3 presenta la distribución diamétrica de los 
árboles por condición de abandono. El DN promedio en las 
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3 condiciones fue de 15 ± 10.5 cm, con alrededor de 1,138 
ind. ha-1 ≤ 25 cm de DN. Con la determinación de los 
puntos de inflexión de las curvas se definieron 2 categorías 
diamétricas en C35: delgada (≤ 24.4 cm) y gruesa (≥ 24.5), 
así como 3 en C45 y 3 en C65: delgada (≤ 5.2 y 7.2 cm), 
media (≤ 17.5 y 23.2 cm) y gruesa (≥ 17.6 y 23.3 cm). El 
92% de los individuos en C35 fueron delgados, mientras 
que en C45 y C65 el 70% de los árboles fueron delgados 
y medianos en grosor. En C65 se registraron los individuos 
más gruesos (128.4 cm) (fig. 3). Las especies con mayor 
DN fueron: F. cotinifolia y Pachycereus grandis Rose 
(C35); F. insípida y C. multiflora (C45); F. cotinifolia y 
F. trigonata (C65).

El ensamble de especies con mayores valores de 
importancia estructural fue consistente en C35 y C45, pero 
mostró variación en C65 (tabla 2). De acuerdo con los 
IVIR e IVFR, las especies P. grandis, Amphipterygium 
adstringens (Schltdl.) Standl., L. divaricatum, C. multiflora, 
Quercus glaucoides M. Martens & Galeotti y F. trigonata 
fueron las más importantes, jerarquizándolas de forma 

Figura 1. Curvas especies-área por tiempo de abandono en El Limón, Morelos. a) Letras diferentes entre curvas indican diferencias 
significativas (Friedman, p < 0.0001); b, c y d) riqueza de especies (Sets) y riqueza esperada mediante estimadores no paramétricos 
en las condiciones con 35, 45 y 65 años de abandono, respectivamente.

Figura 2. Distribución vertical del componente arbóreo por tiempo 
de abandono en El Limón, Morelos. ● = punto de inflexión en 
C35 (x = 416.6, y = 5.9) derivado de y = 7E-16x6 - 2E-12x5 + 
2E-09x4 - 1E-06x3 + 0.0002x2 - 0.0028x + 1.691; ♦ = punto de 
inflexión en C45 (x = 614.3, y = 8.9) obtenido de la ecuación y 
= 2E-10x4 - 3E-07x3 + 0.0001x2 - 0.0037x + 1.8825; ▲ = punto 
de inflexión en C65 (x = 430.7, y = 7.2) generado a partir de y = 
2E-13x5 - 4E-10x4 + 4E-07x3 - 0.0002x2 + 0.047x + 0.5077.
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distinta. C35 presentó los valores más altos de complejidad 
estructural, mientras que C45 y C65 mostraron la mayor 
cantidad de especies exclusivas (tabla 2).

Se encontraron diferencias altamente significativas (p < 
0.001) entre condiciones de abandono para la heterogeneidad 

(H´) de especies arbóreas. Los valores de riqueza (DMG) 
y diversidad (S) arbórea fueron significativamente (p < 
0.05) menores en C65, pero esta condición fue mayor (p < 
0.05) en los valores de dominancia por una o un grupo de 
especies (1/D) en comparación con C35 y C45 (tabla 3).

La semejanza en la composición arbórea fue menor 
a medida que incrementa el tiempo de abandono (63% 
para C35-C65 y 54% para C45-C65), pero mayor entre 
C35 y C45 (72%). C35 y C45 concentran el 28% de la 
riqueza exclusiva del área y se diferencian florísticamente 
de C65, la cual contiene a su vez el 14% de dicha riqueza. 
El MRPP indicó diferencias significativas (p < 0.05) en la 
composición arbórea entre C35-C65 y C45-C65 (tabla 4).

Discusión

Se rechaza la hipótesis en cuanto a que el tiempo 
de abandono determina la recuperación de la riqueza y 
composición, estructura y diversidad arbórea en las 3 
condiciones estudiadas. Cada parámetro sigue un patrón 
diferente por tiempo de abandono, de manera que la 
recuperación no es lineal ni unidireccional, como ya se ha 
demostrado para otros bosques neotropicales (Chazdon et 
al., 2007; Norden et al., 2015). La resiliencia de los BTCs 
estudiados parece estar relacionada con la cronología de 
cada condición post-disturbio, y con las diversas sendas de 
alteración inducidas por las diferentes actividades humanas 

Tabla 1
Atributos estructurales de la vegetación arbórea por UM y tiempo de abandono en El Limón, Morelos. Rangos promedio seguidos 
por letras diferentes dentro de columnas indican diferencias significativas entre condiciones (Friedman, p < 0.0001).

Condiciones Densidad 
(ind. ha-1)

Área basal 
(m2 ha-1)

Cobertura 
(m2)

Altura total 
(m)

Diámetro normal 
(cm)

35 años
UM1 1764 45.16 35.42 7.40 12.88
UM2 1704 76.6 23.46 8.22 15.65
UM3 668 41.68 31.09 6.28 15.31
General 1379a 54.48a 29.99a 7.30b 14.61b

45 años
UM4 1080 26.68 18.29 5.94 10.69
UM5 1404 31.8 16.96 6.35 12.34
UM6 704 22.24 27.62 7.60 13.70
General 1063a 26.9c 20.95b 6.63c 12.24c

65 años
UM7 1536 86.12 31.39 9.79 20.97
UM8 1004 30.60 28.18 6.71 15.08
UM9 1316 41.32 29.17 7.40 17.26
General 1285a 52.68b 29.58a 7.97a 17.77a

Figura 3. Distribución diamétrica del componente arbóreo 
por tiempo de abandono en El Limón, Morelos. ● = punto de 
inflexión en C35 (x = 937.4, y = 24.4) derivado de y = 3E-15x6 
- 9E-12x5 + 1E-08x4 - 5E-06x3 + 0.0012x2 - 0.095x + 4.5686; ♦ 
= puntos de inflexión en C45 (x = 200.3, y = 5.2; x = 559.8, y = 
17.5) obtenidos de la ecuación y = 5E-10x4 - 7E-07x3 + 0.0003x2 
- 0.0416x + 3.9596; ▲ = puntos de inflexión en C65 (x = 221.5, 
y = 7.2; x = 778.8, y = 23.2) generados a partir de y = 3E-12x5 
- 6E-09x4 + 4E-06x3 - 0.0015x2 + 0.2285x - 2.9363.
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en los sitios. A continuación se discute la dinámica de cada 
parámetro por tiempo de abandono.

Riqueza y composición arbórea durante la sucesión 
secundaria. La riqueza y composición de las 3 condiciones 
analizadas en El Limón, Morelos, fue semejante a otros 
trabajos realizados en bosques primarios de Michoacán 
(Martínez-Cruz et al., 2013; Méndez-Toribio et al., 2014; 
Zacarías-Eslava et al., 2011) y Guerrero (Pineda-García 
et al., 2007); mientras que la riqueza incluso fue mayor 
a la encontrada en lugares poco alterados de Morelos 
(Martínez-Garza et al., 2011; Trejo, 1998). Estos bosques 
registraron una riqueza promedio de 55 especies y 
dominancia de Fabaceae, Burseraceae, Anacardiaceae y 
Rubiaceae, cuyos géneros más abundantes fueron Acacia, 
Lysiloma, Mimosa, Bursera amphipterygium, Cyrtocarpa 
y Randia, respectivamente.

De manera general se sabe que existe mayor riqueza 
pero menor semejanza florística entre sitios con la edad, 
debido a la lenta recuperación en la composición de 
especies en el BTCs (Derroire, Balvanera et al., 2016; 
Leirana-Alcocer et al., 2009). Resultados similares han 
sido registrados en otros bosques neotropicales (Chazdon 
et al., 2007; Finegan, 1996), sugiriendo que los ensambles 
ecológicos sucesionales tardarán en parecerse a los de un 

bosque primario (Coehlo et al., 2016; Lebrija-Trejos et al., 
2010). Nuestros datos coinciden con este planteamiento, 
debido a que la mayor semejanza florística se presentó 
entre las condiciones con menor tiempo de abandono (C35 
y C45), y la composición de éstas fue diferente con aquella 
de mayor tiempo (C65).

En cambio, la riqueza de especies en general y de 
especies exclusivas en particular tuvo un comportamiento 
diferente a lo esperado de acuerdo a lo registrado en otros 
bosques sucesionales (Kennard, 2002; Maza-Villalobos et 
al., 2011; Ruiz et al., 2005), debido a que también fue 
mayor en las condiciones con 35 y 45 años de abandono. 
La exclusión y moderada perturbación del BTCs en C45 
explica la rapidez para alcanzar una elevada riqueza 
florística, debido a que por más de 25 años ha estado 
aislado del efecto humano y forma parte de la matriz 
forestal proveedora de propágulos, lo que ha promovido 
la dinámica de repoblación natural (Ceccon et al., 2006; 
Derroire, Tigabu et al., 2016; van Breugel et al., 2007; 
Vieira y Scariot, 2006).

La riqueza esperada mediante estimadores no 
paramétricos en las 3 condiciones alcanzó también su 
máximo en C45, confirmando la suposición de que fue la 
condición mejor desarrollada florísticamente. Tendencias 

Tabla 2
Especies con mayores valores de importancia por índice estructural y especies exclusivas por condición de estudio en El Limón, 
Morelos.

Condiciones Especie IVIR IVFR Especies exclusivas

35
 a

ño
s Pachycereus grandis 22.6 28.7 Bursera submoniliformis, Crescentia alata, Diospyros verae-crucis, 

Ficus pertusa, Mimosa polyantha, Trichilia hirtaAmphipterygium adstringens 20.9 17.0
Lysiloma divaricatum 11.2 18.9
Randia echinocarpa 6.6 2.8
Acacia cochliacantha 4.7 2.9
Otras 43 especies 34.0 29.7

45
 a

ño
s Pachycereus grandis 13.3 9.4 Acacia pennatula, Agonandra racemosa, Bursera linanoe, 

Daphnopsis americana, Ficus insipida, Gyrocarpus americanus, 
Hintonia latiflora, Iresine angustifolia, Iresine calea, Leucaena 
esculenta subsp. esculenta, Leucaena macrophylla subsp. 
macrophylla, Licania arborea, Plumeria rubra, Senna holwayana, 
Sinclairia glabra, Zapoteca formosa

Conzattia multiflora 12.9 19.6
Amphipterygium adstringens 7.4 9.0
Lysiloma divaricatum 6.2 8.9
Euphorbia schlechtendalii 4.8 3.1
Otras 52 especies 55.4 50.0

65
 a

ño
s Quercus glaucoides 10.5 13.1 Euphorbia tanquahuete, Ficus petiolaris, Ficus trigonata, 

Haematoxylum brasiletto, Leucaena leucocephala subsp. glabrata, 
Pittocaulon praecox, Quercus castanea, Quercus glaucoides, Randia 
aculeata, Sideroxylon capiri, Thouinia villosa

Ficus trigonata 8.2 4.3
Lysiloma divaricatum 5.2 7.0
Lysiloma acapulcense 4.4 5.9
Quercus castanea 4.4 5.4
Otras 38 especies 67.3 64.3
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similares han sido registradas en otros bosques tropicales 
secundarios (Carreón-Santos y Valdez-Hernández, 2014; 
Coehlo et al., 2016), lo cual indica que durante la dinámica 
sucesional las etapas serales intermedias parecen superar en 
riqueza a los bosques maduros, aun cuando su composición 
difiere (Sheil y Burslem, 2003).

La baja riqueza específica registrada en C65 y la 
semejanza florística con C35 y C45, se explica debido 
a que la cosecha y quema para producción de carbón en 
C65 han generado una condición dominada (~50% del 
total de individuos) por 2 especies de encinos tropicales 
(Quercus glaucoides M. Martens & Galeotti y Quercus 
castanea Née) y una leguminosa, M. benthamii. Es sabido 
que los encinos presentan adaptación por rebrote ante el 
aprovechamiento o para sobrevivir al fuego en ambientes 
propensos a incendiarse (Peña-Ramírez y Bonfil, 2003), 
formando extensos manchones monoespecíficos. También, 
especies del género Mimosa dominan en los BTCs 
frecuentemente incendiados, y pueden pausar la sucesión 
e impedir la presencia de otras especies pioneras o tardías 
(Maass et al., 2002).

La composición arbórea en C65 se debe también 
al efecto de la perturbación y el tiempo de abandono 

sobre algunos factores abióticos. La tala de árboles para 
elaboración de carbón genera la apertura del dosel y 
modifica las condiciones de luz y humedad tanto al interior 
como en el borde del claro (Molina y Lugo, 2006). A su vez, 
la producción intensiva de carbón altera las propiedades 
físico-químicas del suelo y ocasiona baja fertilidad 
(Maass et al., 2002; Wahabu et al., 2015). Ambos factores 
propician restricciones nutrimentales y ambientales para 
el establecimiento y desarrollo óptimo de las plantas, que 
incrementan a medida que avanza la sucesión (Derroire, 
Tigabu et al., 2016; van Breugel et al., 2007). De esta 
manera, sólo las especies con mayor tolerancia ecológica 
sobreviven en estas condiciones, como es el caso de los 
encinos y algunas leguminosas.

Recuperación estructural en la dinámica sucesional. 
Los BTCs evaluados presentaron también diferencias 
estructurales, debido tanto a los tipos de disturbio generados 
sobre su vegetación original como al tiempo de abandono 
durante la sucesión secundaria. Se ha demostrado que el 
valor de algunos parámetros estructurales como el área 
basal, cobertura, altura y diámetro normal incrementan 
con el tiempo de abandono, pero la densidad se estabiliza 
en etapas tempranas de la sucesión (Leiva et al., 2009; 
Lebrija-Trejos et al., 2010). Esto coincide con lo 
encontrado en los BTCs de El Limón, donde la densidad, 
el área basal y la cobertura fueron mayores en C35. La 
situación estructural de C35 se explica por la cubierta 
forestal desmontada y quemada para actividades agrícolas, 
y por el aprovechamiento de árboles para leña y postes, 
lo que promueve la incorporación de especies secundarias 
polifurcadas como A. cochliacantha y A. farnesiana, así 
como el rebrote en individuos de Randia echinocarpa 
DC., favoreciendo un incremento en biomasa tanto por 
el número de tallos como por la cantidad y extensión de 
las copas.

La capacidad de multiplicación de los tallos en las 
plantas leñosas del BTCs ha sido señalada con anterioridad 
(Kennard, 2002) y podría ser utilizada en C35 como un 
mecanismo natural para orientar prácticas silvícolas 
con fines de recuperación florística y estructural. La 

Tabla 3
Índices de diversidad por tiempo de abandono en El Limón, 
Morelos, México. DMG = Margalef, 1/D = recíproco de Simpson y 
S = alfa de Fisher. Rangos promedio seguidos por letras diferentes 
dentro de columnas indican diferencias significativas (Friedman, 
p < 0.05). H´= Shannon-Wiener, valores promedio seguidos por 
un * dentro de columnas indica diferencias significativas (t de 
Hutcheson, p < 0.001).

Condiciones DMG H´ 1/D S
35 años
UM1 6.25 2.60 8.95 10.38
UM2 4.96 2.06 4.24 7.70
UM3 4.30 2.52 8.97 7.24
Promedio 5.17ª 2.39* 7.38c 8.44ª
45 años
UM4 6.26 2.93 13.35 11.17
UM5 7.34 2.92 11.16 13.30
UM6 3.29 2.03 4.94 5.03
Promedio 5.63a 2.63* 9.82b 9.83ª
65 años
UM7 4.20 2.97 16.80 6.31
UM8 3.44 2.83 15.58 5.12
UM9 2.42 2.37 7.77 3.25
Promedio 3.35b 2.73* 13.38a 4.89b

Tabla 4
Prueba de diferencias en la composición arbórea entre 
condiciones con base en el procedimiento de permutación de 
respuesta múltiple (MRPP) en El Limón, Morelos. Significancia 
estadística: p < 0.05.

Comparación entre condiciones T A Valor de p
35 años vs. 45 años -0.819 0.054 0.203
35 años vs. 65 años -2.680 0.150 0.023
45 años vs. 65 años -2.396 0.070 0.024
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importancia de llevar a cabo estas acciones reside en que 
la estabilidad de C35 podría verse afectada debido a los 
efectos negativos de la ganadería sobre la estructura y 
riqueza arbórea (González-Valdivia et al., 2012; Leirana-
Alcocer et al., 2009; Sánchez-Velásquez et al., 2002) y en 
consecuencia, presentar sucesión retenida (Chazdon et al., 
2007, 2013; Finegan 1996) y requerir de un mayor plazo 
de tiempo para recuperarse.

Considerando otras variables estructurales como 
el diámetro y la altura, C35 resulta ser una condición 
estructuralmente joven en El Limón, Morelos. La alta 
densidad de tallos delgados (tan solo el 7% del total de 
individuos tienen diámetros ≥ 25cm), así como el porte bajo 
de los árboles (aproximadamente el 40% es menor a 6m 
de altura) confirman este planteamiento. Esto concuerda 
con estudios previos realizados en unidades de muestreo 
permanentes para restauración ecológica en la misma 
localidad de estudio, donde la densidad y el área basal en 
los bosques recientemente perturbados (252 ind. ha-1; 6.18 
m2 ha-1) son menores que en los poco alterados (905 ind. 
ha-1; 12.41 m2 ha-1) (Martínez-Garza et al., 2011).

Con base en los tiempos de abandono, se esperaría 
entonces una secuencia de desarrollo estructural entre 
C35 y C45, pero nuestros datos confirman lo contrario. El 
BTCs de C45 presenta los menores valores en densidad, 
área basal, cobertura, altura y DN; situación que se 
explica por la presencia de bosques cerrados generados 
por la exclusión, donde el sotobosque es denso y compite 
por espacio de crecimiento y recursos con las especies 
arbóreas (Ceccon et al., 2006; van Breugel et al., 2007); 
comportamiento propio de áreas sujetas a protección y 
conservación (Ceballos et al., 2010; Janzen, 1988).

El BTCs mejor desarrollado estructuralmente en 
el Limón, Morelos, fue C65. La flora arbórea que lo 
compone presentó los mayores promedios en altura y 
DN, valores altos en área basal y cobertura, así como 2 
estratos verticales y 3 categorías diamétricas. De hecho, 
la riqueza y estructura en C65 fue similar a la registrada 
para un bosque maduro de la misma localidad (Trejo, 
1998), sugiriendo que C65 representa una fase avanzada 
de la sucesión y que el tiempo de abandono en este BTCs 
evidencia la respuesta resiliente al post-disturbio.

Los índices estructurales (IVIR e IVFR) mostraron que 
Pachycereus grandis Rose, A. adstringens y C. multiflora 
fueron las especies más importantes en las condiciones 
con menor tiempo de abandono (C35 y C45), lo que 
concuerda con estudios previos en diferentes regiones 
del país (Almazán-Núñez et al., 2012; Méndez-Toribio 
et al., 2014; Romero-Duque et al., 2007). En cambio, 
especies propias de bosques maduros (Lott y Atkinson, 
2010; Trejo, 2010) de los géneros Ficus y Lysiloma fueron 
las más importantes en la condición con mayor tiempo 

de abandono (C65), presentando valores estructurales 
semejantes a los reportados en BTCs de Jalisco (Sánchez-
Velásquez et al., 2002), Guerrero (Almazán-Núñez et al., 
2012) y Michoacán (Martínez-Cruz et al., 2013). Esto 
sugiere que la dominancia estructural y la composición 
florística dependen de la etapa sucesional.

Parámetros de diversidad entre condiciones de 
abandono. La diversidad presentó también diferencias 
entre condiciones. De acuerdo con los índices Shannon-
Wiener (H´) y recíproco de Simpson (1/D), la diversidad 
es mayor en C65. De hecho, la diversidad registrada en las 
3 condiciones de abandono fue mayor que la observada 
en bosques sucesionales tempranos de Guerrero (H´ = 
1.9-2.4, D = 0.09-0.12, Almazán-Núñez et al., 2012), 
Yucatán (D = 9.0-12.34, Leirana-Alcocer et al., 2009) y 
Michoacán (H´ = 1.27-1.38, Martínez-Cruz et al., 2013; 
D = 0.12, Zacarías-Eslava et al., 2011). Pero menor a 
la encontrada en otros BTC maduros a nivel nacional 
(H´ = 2.96-4.17, 1/D = 9.97-49.28, Trejo y Dirzo, 2002) 
y en Morelos (H´=3.63, 1/D=21.57 Trejo, 1998). Estos 
resultados apoyan que la diversidad arbórea incrementa 
con el tiempo de abandono.

La semejanza arbórea de los BTCs en El Limón, 
Morelos, fue relativamente alta (72%) entre las condiciones 
con menor tiempo de abandono. Con base en el valor 
del estadístico T de la prueba de diferencias basada en 
el procedimiento de permutación de respuesta múltiple, 
se acepta la hipótesis de que la composición arbórea es 
diferente entre condiciones de acuerdo con el tiempo 
de abandono, y se demuestra que las condiciones post-
disturbio tempranas (C35 y C45) son florísticamente 
diferentes a la condición post-disturbio tardía (C65). Este 
hallazgo señala la relevancia de los BTCs de C35 y C45 
para la conservación de la riqueza y composición arbórea 
en el Limón, y apoya la predicción de una alta tasa de 
recambio de especies entre sitios (Banda et al., 2016; Trejo 
y Dirzo, 2002), particularmente en aquellos con mayor 
tiempo de abandono (C65). Esta situación podría deberse 
a variaciones en las condiciones ambientales (Balvanera 
et al., 2002) e historial de perturbación (Molina y Lugo, 
2006) entre condiciones.

Resiliencia de los BTCs de El Limón. De acuerdo con la 
teoría sucesional aplicada a los BTCs, la recuperación de la 
composición de especies es más lenta que la recuperación 
de la riqueza, estructura y diversidad arbórea (Derroire, 
Balvanera et al., 2016; Lebrija-Trejos et al., 2008, 2010). 
Por el contrario, en este estudio se observó tanto en las 
curvas especie-área como en los índices estructurales 
(IVIR e IVFR) y de diversidad (H´ e 1/D) calculados, que 
existe una recuperación paulatina en el número total de 
especies (riqueza), de especies exclusivas (composición) 
y de dominancia-equidad (diversidad) por tiempo de 
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abandono durante la dinámica sucesional. Es posible que 
este reemplazo de especies entre condiciones se explique 
por mecanismos como la facilitación, como se ha visto en 
los pastizales abandonados de Chamela, Jalisco (Maza-
Villalobos et al., 2011). No obstante, debido a los diferentes 
tipos de disturbio en cada condición a través del tiempo, 
estrategias como la inhibición que generan dominancia de 
un grupo de especies, podría ser un mecanismo alternativo 
durante la sucesión, como ocurre en C35 y C65.

No se registró una secuencia de desarrollo estructural 
de acuerdo al tiempo de abandono en los BTCs de El 
Limón, Morelos. En lugar de presentarse un aumento de los 
atributos estructurales con la edad sucesional, se observó 
un comportamiento dinámico que inició con una sensible 
disminución en densidad, área basal, altura total, cobertura 
y diámetro normal (C45), seguido de un incremento de 
estas variables en la etapa más avanzada de la sucesión 
(C65). Esto hace suponer que la edad de abandono no 
necesariamente es la variable más importante para predecir 
el comportamiento de recuperación estructural durante 
la sucesión (Chazdon et al., 2007; Lebrija-Trejos et al., 
2010); por lo cual debería considerarse la evaluación de 
variables ambientales que se presuponen determinantes 
del procesos sucesional (Derroire, Balvanera et al., 2016; 
Lebrija-Trejos et al., 2011; Leiva et al., 2009; Maza-
Villalobos et al., 2011).

Aparentemente, la menor complejidad estructural y de 
riqueza de los BTCs (Ceccon et al., 2006; Vieira y Sacariot, 
2006) asociada a ciertas características funcionales (altas 
tasas de producción de biomasa durante la sucesión; 
Poorter et al., 2016), favorece que estos bosques muestren 
mayor resilencia (Derroire, Balvanera et al., 2016; Janzen, 
1988) y se recuperen a una tasa sensiblemente más rápida 
en comparación con otros bosques tropicales (Drew et 
al., 2009; Finegan, 1996; Letcher y Chazdon, 2009). 
En términos de la sucesión natural, esto posibilitaría la 
recuperación de su riqueza, estructura y diversidad arbórea 
en plazos menores a 80 años (Kennard, 2002; Molina y 
Lugo, 2006; Ruiz et al., 2005).

En áreas naturales protegidas como la REBIOSH 
el conocimiento generado en este estudio sobre la 
dinámica sucesional (diferentes ritmos y trayectorias de 
recuperación estructural y florística) tiene importancia para 
la conservación de la diversidad arbórea, más aun cuando 
el BTC es un ecosistema económicamente importante y 
bajo manejo en la región (Martínez-Garza et al., 2011; 
Monroy-Ortíz, 1997). Se recomienda que el diseño y 
ejecución de los planes de manejo y conservación del 
BTC en el área de estudio deben considerar la presencia de 
diferentes comunidades vegetales sucesionales inmersas 
en el BTC debido a que en función de la histéresis y del 
tiempo de abandono postdisturbio la resiliencia en cada 

comunidad será diferencial, y por lo tanto, también diferirá 
la respuesta de los parámetros ecológicos.
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