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Resumen 
Uno de los principales retos en el manejo de paisajes tropicales es 
conciliar la creciente demanda de productos agrícolas con la 
conservación de la biodiversidad y el mantenimiento de servicios 
ecosistémicos críticos. Algunas prácticas agrícolas contribuyen a estos 
objetivos en paisajes modificados por el hombre, sin embargo, los 
sistemas de producción agrícola pueden tener un impacto muy variable 
sobre la biodiversidad y la capacidad que tienen los ecosistemas nativos 
para recuperarse. Actualmente, aún se sabe poco sobre el efecto de 
regímenes de disturbio ecológico provocados por el uso agrícola del 
suelo sobre la regeneración natural de un bosque. A la fecha existen 
evaluaciones cualitativas más que cuantitativas, en gran medida basadas 
en revisión de literatura. Sin embargo, son escasos los estudios 
experimentales que han evaluado este tema considerando más de dos 
usos agrícolas del suelo. Por lo tanto, en este estudio se buscó 
responder a la pregunta: ¿Cuál es el efecto del disturbio asociado a 
diferentes usos agrícolas del suelo sobre la capacidad de regeneración 
natural de bosques secundarios? Con esto se pretende detectar que 
tipos de uso agrícola del suelo permiten o limitan la regeneración 
natural de la selva sin la intervención de técnicas de restauración activa. 
Además, los resultados del estudio tienen implicaciones para la 
conservación, aprovechamiento y restauración del bosque húmedo en 
paisajes agropecuarios. 

La presente tesis empleó diferentes usos agrícolas del suelo establecidos 
en la región de Marqués de Comillas, Chiapas como sistema de estudio. 
En esta región, la selva ha sido muy impactada por la deforestación y la 
fragmentación durante las últimas cuatro décadas, principalmente 
debido al avance de la frontera agrícola. El reciente aumento en el 
abandono de tierras agrícolas, sumado a la gran heterogeneidad de 
tipos de uso y manejo del suelo que se practican, así como su historia de 
colonización humana relativamente reciente, la convierten en un 
laboratorio natural ideal para responder a las siguientes preguntas: ¿Qué 
tan diversos son los usos agrícolas del suelo en un paisaje que ha 
experimentado una conversión reciente? ¿Cuáles son los regímenes de 
disturbio ecológico generados por los distintos tipos de uso del suelo? 
¿Cuáles son los efectos de estos regímenes sobre la capacidad de 
regeneración de la vegetación leñosa en campos recién abandonados? 
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¿Es posible identificar grupos de uso de suelo con regímenes de 
disturbio semejantes?, y por lo tanto, ¿Pueden estos usos ejercer un 
efecto similar sobre el potencial de recuperación del bosque? y ¿Cómo 
afectan los diferentes tipos de uso agrícola del suelo y la distancia a la 
fuente de propágulos la recuperación de atributos de la comunidad 
regenerativa? 

La primera aproximación para abordar las preguntas planteadas fue 
desarrollar un índice de disturbio ecológico (EDI). El índice incorporó 
información de la duración, la extensión y la severidad del manejo 
generada por los usos agrícolas del suelo. Con la integración de los 
componentes del índice se cuantificó el régimen de disturbio provocado 
por cada uso agrícola del suelo presente en la región. El EDI fue un 
indicador confiable para predecir la velocidad de recuperación de 
algunos atributos estructurales de la comunidad leñosa regenerativa a 
diferentes escalas espaciales. Los resultados mostraron que los sistemas 
agroforestales, los monocultivos y los cultivos extensivos son usos 
agrícolas del suelo que presentan niveles de disturbio ecológico 
contrastantes. Los sistemas agroforestales generalmente presentaron 
niveles de disturbio bajos que permiten la rápida recuperación de la 
vegetación leñosa en el corto plazo. En contraste, aquellos usos del 
suelo extensos, de larga duración o donde la severidad del manejo es 
alta, como en los pastizales y cultivos de palma, el potencial 
regenerativo disminuyó rápidamente. La distancia a los remanentes 
forestales también fue un factor que redujo el potencial de regeneración. 
En este caso, con el incremento en la distancia a los remanentes de 
selva, disminuyó la disponibilidad de propágulos en los campos 
abandonados. En síntesis, los resultados de la tesis permiten identificar 
los usos del suelo que: (i) favorecen el potencial de regeneración en los 
paisajes agroforestales y (ii) promueven el mantenimiento de la 
diversidad en bosques secundarios. En el estudio también se destaca la 
importancia de conservar remanentes de selva con el fin de mantener 
procesos ecológicos importantes para la regeneración natural y sucesión 
ecológica en paisajes modificados por la actividad humana. 
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Abstract 
One of the main challenges in tropical landscapes management is to 
reconcile the ever-growing demand for agricultural products with the 
conservation of biodiversity and the maintenance of ecosystem services. 
Some agricultural practices contribute to these goals in human-modified 
landscapes; however, agricultural production systems can have a very 
variable impact on biodiversity and on the ability of native ecosystems to 
recover. Little is known about the effect of ecological disturbance 
regimes caused by agricultural land uses on the regeneration of natural 
forests. Qualitative rather than quantitative evaluations exist, largely 
based on literature review; however, few experimental studies evaluate 
this subject while considering more than two agricultural land uses. 
Therefore, in this study I tried to understand the effects of ecological 
disturbance associated with different agricultural land uses on the 
natural regeneration capacity of secondary forests after abandonment. 
With this I detected, which types of agricultural land use limit or allow 
the natural regeneration of forest without the intervention of active 
restoration techniques. In addition, the results of the study have 
implications for the conservation, use and restoration of tropical rain 
forests in agricultural landscapes. 

Different agricultural land uses established in the Marqués de Comillas of 
the Chiapas region were chosen as a study system. In this region, the 
forest has been greatly impacted by deforestation and fragmentation 
during the last four decades, mainly because of the advance of the 
agricultural frontier. The recent increase in the abandonment of 
agricultural lands, combined with the great heterogeneity in land-use 
types and management practices and the relatively recent human 
colonization, makes this region an ideal natural laboratory for exploring 
such topics as, how diverse are agricultural land uses in a landscape that 
has undergone relatively recent conversion? What regime of ecological 
disturbance is generated by different land-use types? In addition, what 
are the effects of these regimes on the regeneration capacity of woody 
vegetation in recently abandoned fields? Is it possible to identify groups 
of land uses with similar disturbance regimes? Therefore, can these uses 
have a similar effect on the forest recovery potential? Finally, how do 
those agricultural land uses and the distance from seed sources affect 
the recovery of regenerative community attributes?  
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The first approach to address these questions was to develop an 
ecological disturbance index (EDI). EDI incorporate information obtained 
through interviews from landowners about extent, duration and severity 
caused by agricultural land uses. With the integration of these 
disturbance components, the regime of disturbance imposed by each 
land use present in the region was quantified. EDI was an effective 
indicator to predict recovery rate of some structural attributes of the 
regenerative woody vegetation at different spatial scales. The results 
showed that agroforestry systems, monocultures and extensive farming 
are agricultural land uses presenting contrasting ecological disturbance 
levels. Agroforestry systems generally had low levels of disturbance 
allowing high levels of recovery in the short term. In contrast, in 
extensive farming like pastures and oil palm, the regenerative potential 
of forest rapidly decline. Distance to forest remnants was another factor 
with negative effects to forest regeneration. In this case, propagule 
availability in abandoned land uses decreased with the increase in 
distance to forest remnants. In summary, the results allow to identify the 
land uses that: (i) stimulate the regeneration potential in agroforestry 
landscapes and (ii) promotes the diversity maintenance in secondary 
forests. This study also highlights the importance of conserving tropical 
rain forests remnants in order to preserve ecological processes which are 
basis to natural regeneration and ecological succession in human 
modified landscapes. 
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Situación actual de las selvas húmedas: uso de tierras en 
paisajes tropicales 

La selva alta perennifolia (sensu Miranda & Hernández Xolocotzi 1963), 
bosque tropical perennifolio (sensu Rzedowski 2006) o selvas húmedas 
de tierras bajas son uno de los ecosistemas más diversos del planeta. A 
pesar de que sólo abarcan el 3% de la superficie terrestre del planeta, 
más del 50 % de las especies conocidas a nivel global habitan en estos 
ecosistemas (FAO 2000, Malhi y Grace 2000). Se calcula que entre 5-10 
millones de especies de artrópodos y entre 40-53 mil especies de 
árboles habitan en las selvas húmedas (Bdegaard 2000, Alvarez-Loayza 
et al. 2015). La mayor riqueza de las especies arbóreas se comparte entre 
América Latina y la región Indo-Pacífica, con al menos 19-25 mil 
especies (Bdegaard 2000). Además, casi todas las especies de árboles se 
restringen sólo a una región y una alta proporción de ellas son raras 
(Bdegaard 2000). Por lo tanto, estas selvas juegan un papel muy 
importante para la conservación de la biodiversidad planetaria. 

Los bosques tropicales ofrecen también una amplia gama de 
servicios ecosistémicos importantes para las sociedades humanas. Los 
servicios ecosistémicos son los beneficios que las sociedades obtienen 
de los ecosistemas (Milleniun-Ecosystem-Assessment 2005). Estos 
servicios se clasifican en los de: (i) suministro, aquellos que se pueden 
consumir directamente, incluyendo alimentos, agua, fuentes de energía, 
materiales de construcción o medicinas, entre otros; (ii) regulación, 
aquellos que favorecen condiciones ambientales propicias para la 
producción de alimentos, suministro de agua potable, el 
amortiguamiento de eventos climáticos extremos, entre otros; (iii) 
culturales, abarcan beneficios recreativos y estéticos, así como aquellos 
asociados a la identidad, el legado cultural y el sentido de pertenencia; 
(iv) soporte, aquellos relacionados con procesos básicos de los 
ecosistemas que influyen en la circulación de nutrientes, la formación del 
suelo y la producción primaria, entre otros (Balvanera 2012). Las selvas 
húmedas son especialmente importantes para la regulación del clima, la 
conservación de suelos y el mantenimiento de la calidad del agua, 
además de disminuir riesgos de deslaves e inundaciones así como 
reducir el impacto de eventos ambientales extremos (Milleniun-
Ecosystem-Assessment 2005, Balvanera 2012). En conjunto, estos bienes 
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y servicios determinan la calidad de vida y el bienestar económico de las 
sociedades humanas (Balvanera 2012).  

Sin embargo, la deforestación que han experimentado las selvas 
húmedas en los últimos años reduce su biodiversidad y con ello su 
capacidad de proveer servicios ecosistémicos. En las últimas décadas, las 
selvas han sufrido un proceso de deforestación extenso y acelerado a 
nivel mundial. Se calcula que entre 2010 y 2015 se deforestaron en el 
mundo alrededor de 27.5 millones de hectáreas de selva húmeda por 
año (Keenan et al. 2015). La tasa anual de pérdida de selvas en este 
periodo fue de 5.5 millones de hectáreas, apenas un 58% de la reportada 
en los 90s (Keenan et al. 2015). En México, el panorama es muy similar, 
en siete años (1997-2000) se perdieron casi 30 millones de hectáreas con 
una tasa de cambio de 2.06% anual (Velázquez et al. 2002). La causa de 
deforestación más común, tanto en México como en otras regiones 
tropicales, ha sido la conversión de selvas maduras a campos agrícolas y 
pecuarios (Lambin et al. 2003, McGill 2015). Recientemente, las 
plantaciones de palma de aceite han cobrado importancia en muchos 
sistemas agrícolas tropicales (Höbinger et al. 2012). Los cultivos de 
palma han ocasionado graves problemas de deforestación, pérdida de 
biodiversidad, destrucción de suelos y modificación del paisaje 
tradicional (Fitzherbert et al. 2008, Koh and Wilcove 2008). Con estos 
cambios, se crea un mosaico complejo de usos del suelo conformado 
por plantaciones diversas, campos agrícolas y pecuarios, bosques 
secundarios y remanentes de selva. Esta transformación modifica la 
configuración, la composición y la estructura del paisaje (Seppelt et al. 
2016) . Además, se reduce el hábitat disponible para muchas especies de 
plantas y animales, se alteran las comunidades vegetales y animales y se 
reducen funciones importantes del ecosistema (Guariguata and Ostertag 
2001, Chazdon 2003, 2014, Finegan and Nasi 2004, Chazdon and Uriarte 
2016, Omeja et al. 2016, Strassburg et al. 2016). Por lo tanto, las 
actividades humanas asociadas a la agricultura y la ganadería reducen la 
cobertura de selvas primarias. Con esta reducción también se modifica el 
paisaje y se afectan funciones importantes de los ecosistemas 
amenazando su estabilidad a largo plazo.  

Recientemente, se ha observado una tendencia global en el 
abandono de tierras agrícolas. La pérdida de productividad del suelo, la 
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pobreza, el desarrollo urbano, la migración y los conflictos políticos son 
algunos de los factores que han promovido este cambio en el uso del 
suelo (Aide & Grau 2004, Cramer et al. 2008, Marcano-Vega et al. 2002, 
Thomlinson et al. 1996; Figura 1). Este abandono ha resultado en un 
aumento en la superficie de bosques secundarios en algunas regiones 
de Latinoamérica (Aide and Grau 2004, Hobbs and Cramer 2007, Grau 
and Aide 2008, Aide et al. 2013, Graesser et al. 2015). En Puerto Rico, el 
paisaje dominado por cultivos de caña y pastizal pasó a tener más de la 
mitad del área cubierta por bosque denso (Thomlinson et al. 1996). 
Mientras que en la gran región del Amazonas, un 30% de los bosques 
secundarios derivaron del abandono de tierras agrícolas (Houghton et al. 
2000). Comparado con otros países de Sudamérica, el abandono de 
cultivos agrícolas en México hasta principios de los noventas fue muy 
incipiente (Figura 1). Sin embargo, en los últimos años esta tendencia ha 
incrementado en algunas regiones tropicales del país (Bray and Klepeis 
2005). Por ejemplo, en la región de Marqués de Comillas, Chiapas, el 
abandono de campos agropecuarios generó que bosques secundarios 
de menos de 20 años ocupen más del 16% de la superficie (Zermeño 
2008). Así, aunque la tasa de deforestación sigue siendo importante en 
muchas regiones tropicales, la proporción del paisaje ocupada por 
bosque secundarios derivados de actividades humanas es cada vez 
mayor. Aunque la recuperación de bosques secundarios es menos 
evidente que la deforestación, y es un proceso que presenta mucha 
variación a escala global, es un fenómeno real. En los últimos años ha 
habido un interés creciente por entender y refinar el conocimiento 
existente sobre la regeneración natural y la sucesión secundaria en 
campos agrícolas abandonados. Este conocimiento es fundamental para 
evaluar la importancia actual y futura de los bosques secundarios con el 
fin de promover la conservación de la biodiversidad y de los servicios 
ecosistémicos que pueden derivarse de ellos.  
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Figura 1. Área estimada de cultivos abandonados, usando datos de inventarios históricos 
(tomado de Hobbs y Cramer 2007). Las figuras representan tierras abandonadas 
agrupadas. 

 

Regeneración natural y sucesión secundaria en campos 
agrícolas abandonados 
La regeneración natural es el proceso de renovación de un bosque. A 
través de este proceso ocurre un reemplazo, en el espacio y en el 
tiempo, de individuos, poblaciones y especies en las comunidades 
vegetales (Martínez-Ramos 1994, Chazdon 2008a). La regeneración 
natural tiene dos componentes: el primero se refiere a la caída natural 
de árboles maduros (los cuales constituyen el dosel del bosque), y el 
segundo, se refiere al reclutamiento de árboles que reemplazan a 
aquellos que van dejando lugares vacantes (Martínez-Ramos 1994). Los 
individuos que se reclutan provienen de una o varias fuentes de 
propágulos: (i) banco de semillas, que son las semillas latentes en el 
suelo, (ii) lluvia de semillas, son aquellas semillas recién dispersadas, (iii) 
banco de plántulas y brinzales, son todas las plántulas y árboles jóvenes 
que se establecen antes de que ocurra la caída de un árbol, y (iv) banco 
de rebrotes que incluye los rebrotes de árboles rotos (Martínez-Ramos 
1994). Con el proceso de regeneración natural generalmente se 
incrementa la abundancia y la riqueza de las especies después de que se 
forman claros grandes en el bosque (Aide et al. 2000, Latawiec et al. 
2016, Martínez‐Ramos et al. 2016, Mukul et al. 2016). También, a través 
de este proceso se recupera la estructura y la composición de las 
comunidades vegetales, así como la funcionalidad del ecosistema 
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(Guevara et al. 2004, Strassburg et al. 2016). Aunque la regeneración 
natural opera de manera lenta y continua dentro del bosque maduro, se 
acelera al presentarse un disturbio (Grubb 1985). Por esta razón es un 
término comúnmente usado para referirse al crecimiento de la 
vegetación después de que ha ocurrido un disturbio, el cual da paso al 
proceso de sucesión secundaria. 

La sucesión secundaria se define como el proceso de reemplazo 
temporal de especies en una comunidad que inicia después de que ha 
ocurrido un disturbio (van der Maarel 2005, Chazdon 2008b, Morin 
2011). A diferencia de la sucesión primaria, que se inicia después de un 
disturbio severo que elimina toda forma de vida, como después de la 
erupción de un volcán o la formación de una nueva isla, la sucesión 
secundaria ocurre en suelos ya existentes, después de que un disturbio 
interrumpe las comunidades establecidas sin eliminar completamente la 
biota preexistente (Chapin et al. 2011, Morin 2011). La sucesión 
secundaria, por lo tanto, es aquella que se establece sobre un 
ecosistema ya existente que ha sido alterado por un incendio, una 
inundación, deslaves, la tala de árboles o el cultivo de productos 
agrícolas, entre otros. Estos eventos de disturbio inician la sucesión y 
solo las especies adaptadas a las nuevas circunstancias ambientales 
podrán establecerse (Chapin et al. 2011). De acuerdo con Finegan (1996), 
la sucesión secundaria como parte de la renovación natural de las selvas 
húmedas involucra tres fases principales que se presentan cuando el 
suelo no ha sido degradado y existen fuentes de semillas cercanas. La 
primera fase es dominada por hierbas, arbustos y trepadoras. Estas 
desaparecen bajo la sombra de árboles pioneros de vida corta, los cuales 
rápidamente desarrollan un dosel cerrado y dominan la segunda fase de 
la sucesión. La segunda fase puede durar entre 10 y 30 años, que es la 
esperanza de vida promedio de los árboles pioneros. Las especies 
pioneras de vida larga predominan en la tercera fase, la cual puede durar 
de 75 a 150 años. La colonización por especies tolerantes a la sombra 
características de bosques maduros ocurre continuamente, y 
eventualmente la dominancia de estas especies caracteriza el estado 
sucesional más avanzado, conocido como bosque maduro (Guariguata 
and Ostertag 2001). A lo largo de la sucesión, aumenta la cantidad de 
plantas, la biomasa del bosque y la diversidad de especies (Chazdon et 
al. 2007, Norden et al. 2015, Poorter et al. 2016). Existe un consenso 
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general del modelo descriptivo de la sucesión secundaria en el 
Neotrópico. Sin embargo, el fenómeno de sucesión secundaria en 
campos agrícolas abandonados puede ser muy variable en las 
características estructurales, de composición y dinámicas de la 
vegetación y se requiere de estudios que cubran importantes vacíos que 
aún existen para el entendimiento de este proceso (Chazdon 2014). 

El tipo de uso de suelo para actividades agrícolas modifica los 
mecanismos y la trayectoria de la sucesión secundaria en campos 
abandonados. En las selvas húmedas, la caída natural de ramas grandes, 
árboles completos y/o trozados son disturbios locales recurrentes que 
crean claros en el dosel del bosque. Los claros producen cambios 
ambientales que disparan el proceso de sucesión secundaria dando 
lugar al recambio de especies (Whitmore 1984, Martínez-Ramos y 
Alvarez-Buylla 1986, Brokaw 1987, Martínez-Ramos et al. 1988). En este 
contexto, las selvas húmedas pueden concebirse como mosaicos 
dinámicos con especies de plantas que han evolucionado asociadas a 
disturbios naturales que suceden a pequeña escala (Martínez-Ramos 
1985, Denslow 1987, Martínez-Ramos 1994). Sin embargo, cuando se 
producen disturbios de gran extensión y magnitud, como aquellos 
ocasionados por el cambio de uso del suelo para establecer campos 
agropecuarios, la capacidad de regeneración natural del bosque puede 
verse severamente comprometida. Por ejemplo, se ha reportado que la 
intensificación del uso del suelo generalmente afecta la diversidad y la 
composición de las especies (Fujisaka et al. 1998, Mesquita et al. 2015, 
Jakovac et al. 2016). Otros factores como la historia de uso del suelo, los 
atributos del paisaje y la fuente regional de especies pueden modificar la 
sucesión en bosques secundarios (Purata 1986, Uhl et al. 1988, Aide et al. 
1996, Mesquita et al. 2001, Chazdon et al. 2007, Arroyo‐Rodríguez et al. 
2015, Mesquita et al. 2015). Considerando que todos estos factores 
determinan la velocidad y la trayectoria de la sucesión, la teoría de la 
dinámica de claros y sucesión cíclica desarrollada para selvas húmedas 
debería modificarse (Guariguata y Ostertag 2001, Myster 2004, Chazdon, 
Letcher et al. 2007). Para ello, un primer paso para entender la dinámica 
de regeneración natural y sucesión secundaria en paisajes modificados 
por el hombre sería evaluar cómo el disturbio ocasionado por diferentes 
usos agrícolas del suelo altera los mecanismos que intervienen en la 
recuperación de la vegetación después del abandono. 
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Disturbio ecológico y potencial regenerativo en campos 
agrícolas abandonados 

Los disturbios son una parte importante de la dinámica de todos los 
ecosistemas. Un disturbio se define como cualquier evento relativamente 
discreto en el tiempo que altera la estructura y el funcionamiento de un 
ecosistema, de una población o de una comunidad biótica y causa 
cambios en las condiciones abióticas, la disponibilidad de recursos o la 
naturaleza y magnitud de las interacciones bióticas (Pickett y White 
1985). Los disturbios son ocasionados por agentes de origen natural o 
por actividades humanas (Walker 2012). Entre los agentes naturales se 
encuentran todos aquellos eventos que son independientes de la 
influencia humana como los huracanes, fuegos, sequías, terremotos, 
explosiones volcánicas, heladas, epidemias, entre otros (e.g. Guariguata 
1990, Turner et al. 2011). Por otro lado, la deforestación, el derrame de 
sustancias tóxicas, la introducción de especies invasoras, el uso del suelo 
para fines agrícolas y el pastoreo son algunos disturbios de origen 
humano. Los disturbios que ocurren de manera natural, como incendios 
y huracanes, son propiedades normales de los ecosistemas que muchas 
veces regulan de manera cíclica las poblaciones y comunidades (Chapin 
et al. 2011). Sin embargo, además del impacto que generan los 
disturbios de origen humano, muchas veces también modifican y con 
frecuencia agudizan los efectos de los disturbios naturales (Walker 
2012). Esto tiene como consecuencia la pérdida abrupta de biomasa y el 
cambio en la estructura y funciones del ecosistema, lo cual muchas veces 
resulta en afectaciones a las sociedades humanas. Cuando esto ocurre, 
los disturbios naturales como huracanes y fuegos, que normalmente son 
parte de las fluctuaciones del ecosistema, son considerados desastres. 
(Chapin et al. 2011). Así, los ecosistemas son moldeados por un conjunto 
de atributos relacionadas con los disturbios, que interactúan entre sí 
formando lo que se conoce como régimen de disturbio (Walker 2012). 
De acuerdo con Picket y White (1985), un régimen de disturbio se 
caracteriza por la distribución espacial, extensión o tamaño, la intensidad 
o severidad, así como de la frecuencia, duración y tasa de retorno del 
disturbio. En síntesis, los disturbios son eventos que dependiendo de su 
origen y magnitud determinan las propiedades emergentes de los 
ecosistemas y pueden pasar de ser una fluctuación natural del 
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ecosistema a ser considerados desastres que impactan negativamente a 
los ecosistemas y a la sociedad. 

El impacto de un disturbio depende de: (i) el tipo de disturbio, (ii) 
la sensibilidad del ecosistema y (iii) la severidad o intensidad del 
disturbio (Chapin et al. 2011). Diferentes tipos de disturbio tienen 
efectos radicalmente diferentes en los ecosistemas. Por ejemplo el fuego 
elimina la materia orgánica viva y muerta y eleva las temperaturas 
ambientales a niveles letales, las inundaciones y los deslizamientos de 
tierra eliminan o agregan sedimentos y agotan el oxígeno del suelo, 
mientras que huracanes, tormentas tropicales y la tala de árboles 
remueven o dañan a los organismos (Guariguata 1990, Boucher et al. 
2001, Kennard et al. 2002, Peña-Claros et al. 2008). Las especies suelen 
adaptarse para soportar disturbios que ocurren con relativa frecuencia 
en su historia evolutiva, pero pueden ser vulnerables a nuevos disturbios. 
Así por ejemplo, muchas especies de tierras altas son intolerantes a las 
inundaciones, mientras que los árboles de ambientes húmedos 
generalmente toleran inundaciones periódicas, pero tienen cortezas 
delgadas que las hacen muy susceptibles al fuego. Por otro lado, la 
sensibilidad a un disturbio en particular depende de las propiedades del 
sistema al momento del disturbio. Por ejemplo, las características de las 
especies como la profundidad de las raíces o la tolerancia a las heladas, 
el fuego o la sequía influyen en la sensibilidad de los organismos 
individuales. Además, las propiedades del sistema, como la densidad o la 
configuración de las plantas, pueden influir en la propagación del fuego, 
patógenos o plagas de insectos y, por lo tanto, en la sensibilidad del 
paisaje al disturbio. Finalmente, la severidad de un disturbio es la 
magnitud en la pérdida de biomasa, recursos del suelo y especies como 
consecuencia de los impactos generados por el disturbio. La intensidad 
es una medida de la fuerza de un disturbio que indica la energía liberada 
por unidad de área y tiempo después de un evento de cambio (Walker 
et al. 2000). Algunos ejemplos de mediciones de intensidad de un 
disturbio son la explosividad de una erupción volcánica, la magnitud de 
un terremoto, la temperatura del fuego, la velocidad del viento durante 
un tifón y acumulación de lluvia por hora. En muchas ocasiones, la 
intensidad puede ser alterada tanto por disturbios previos como por 
condiciones actuales prevalecientes en los sitios. Por ejemplo, la 
temperatura del fuego depende de la cantidad de combustible presente 
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en el sitio, que a su vez depende de la intensidad y la respuesta 
biológica a incendios pasados. La velocidad del viento, la temperatura y 
la humedad en el momento del incendio también afectarán a la 
temperatura del fuego. Por lo tanto, es necesario entender de manera 
integral cómo los disturbios, tanto naturales como de origen humano, 
interrumpen los ecosistemas y los procesos naturales de recuperación 
para que podamos ayudar a facilitar algunos de estos procesos. 

Las actividades asociadas a la conversión de selvas a campos 
agrícolas y su manejo pueden ser visualizadas como un régimen de 
disturbio, el cual afecta la resistencia y la resiliencia del bosque, así como 
la subsecuente trayectoria de la sucesión. La resistencia es la capacidad 
de un ecosistema de persistir en presencia de un disturbio sin una 
alteración sustancial en la biomasa, la biodiversidad u otras 
características de ecosistema (Walker 2012). Por otro lado, la resiliencia 
es la capacidad del ecosistema de recuperarse después del disturbio 
(Holling 2001, Walker 2012). La recuperación puede ser lenta o rápida, 
parcial o completa, y puede comenzar de inmediato o después de un 
período de retraso (Walker 2012). Los ecosistemas tienden a ser 
resistentes (e.g. bosques de pino a un incendio) o resilientes (e.g. 
pastizales a incendios) y esto depende de la interacción entre los efectos 
del disturbio (pérdida de biomasa) y la respuesta de las comunidades al 
disturbio. Existen muchas características del ecosistema previo al 
disturbio que pueden recuperarse. Entre éstas se encuentran la 
estructura física de la vegetación, la composición de especies, funciones 
del ecosistema (e.g. productividad primaria), e incluso la resistencia a 
futuros disturbios (Fattorini and Halle 2004, Chazdon 2008b, Martínez‐
Ramos et al. 2016). Así, es clave identificar y entender cuáles son los 
factores que resultan claves para la resiliencia del ecosistema ante 
eventos de disturbio severos. 

En el caso de la recuperación de atributos de las comunidades 
vegetales en un campo agrícola abandonado, existen dos factores 
ecológicos que determinan en conjunto el potencial regenerativo o la 
resiliencia del sistema: la calidad de sitio y la disponibilidad de 
propágulos (Figura 2; Hobbs and Cramer 2007, Martínez-Ramos and 
García-Orth 2007, Chazdon 2008a, Martínez‐Ramos et al. 2016). La 
calidad de sitio se refiere a las condiciones físico-químicas del suelo, el 
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microclima y los factores bióticos (Chazdon 2008a). El régimen de 
disturbio asociado al uso del suelo afecta la calidad de sitio de modo 
que puede reducir la resiliencia del bosque. Por ejemplo, la 
disponibilidad de agua y nutrientes en el suelo, así como la existencia de 
sitios seguros para la germinación y el establecimiento de las semillas 
determinan la supervivencia de las plántulas colonizadoras. Además, una 
vez que una semilla logra dispersarse a un campo abandonado o 
emerge del banco de semillas, se enfrenta a nuevos riesgos como son la 
depredación de semillas y plántulas, la exposición a sequías, la 
competencia de raíces y la erosión que puede ocasionar la pérdida de 
micorrizas necesarias para que las plantas colonizadoras asimilen los 
nutrientes (Nepstad et al. 1996, Carpenter et al. 2001, Chazdon 2003). 
Así, una baja calidad de sitio provocado por un régimen de disturbio 
severo afecta el establecimiento, la supervivencia, el crecimiento y la 
reproducción de las plantas (Martínez-Ramos y García-Orth 2007). Por 
otro lado, también afecta la disponibilidad de propágulos que están 
presentes al momento del abandono; como el banco de semillas, el 
banco de plántulas y juveniles, los rebrotes de árboles y arbustos así 
como la lluvia de semillas (Benítez-Malvido et al. 2001, Martínez-Ramos 
and García-Orth 2007). Después del abandono de un campo agrícola, la 
calidad de sitio y la disponibilidad de propágulos suelen ser 
negativamente afectadas. De modo que, para que la regeneración 
ocurra, es importante la presencia de una alta disponibilidad de 
propágulos, pero también una calidad de sitio suficientemente buena 
para que los propágulos prosperen.  

Por lo tanto, la resiliencia de un bosque a un disturbio y su 
subsecuente trayectoria sucesional, dependerá no sólo del impacto 
inicial del disturbio, es decir, de su tamaño, frecuencia, duración y 
severidad (Figura 3). Las características de la matriz y la configuración de 
los elementos en el paisaje son factores que en conjunto influyen en el 
reclutamiento y sobrevivencia de la vegetación después del disturbio 
(Figura 3). Existen estudios que muestran que periodos prolongados de 
un cultivo, muchas veces acompañados de incendios y aplicación de 
pesticidas, reducen la capacidad de regeneración al eliminar el banco de 
semillas, el banco de plántulas y/o la capacidad que tienen las plantas de 
rebrotar (Aide and Cavelier 1994, Andreasen et al. 1996, Kladivko 2001, 
Kennard et al. 2002, Hole et al. 2005, Ochoa-Gaona et al. 2007). De este 
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modo, la regeneración del bosque en los campos cultivados 
frecuentemente es más lenta y presentan una composición de especies 
diferente que aquellos campos menos usados (Holl 2007). Por otro lado, 
los usos del suelo que implican área de cultivo de gran escala, sobre 
todo si son intensivos, constituyen una barrera para el movimiento y 
arribo de semillas, especialmente de especies con dispersión zoócora, 
que son características del bosque maduro. La limitación de dispersión 
reduce drásticamente la lluvia de semillas, en ocasiones a unos cuantos 
metros del borde remanentes de selva (Aide y Cavelier 1994, Holl 1999, 
Martínez-Garza y González-Montagut 1999, Zimmerman et al. 2000, 
Cubiña y Aide 2001, Hooper, Legendre et al. 2005). Al aumentar la 
severidad de uso del suelo (por ejemplo, un aumento en la frecuencia de 
uso de maquinaria, fuegos y agroquímicos, la eliminación del dosel 
forestal y el sobrepastoreo) disminuye la abundancia de propágulos y el 
ingreso de semillas (Aide y Cavelier 1994, Aide et al. 1995, Wijdeven y 
Kuzee 2000, Guariguata y Ostertag 2001). Además, se cambian en mayor 
grado las propiedades físico-químicas (e.g. aumento de compactación 
del suelo, erosión, pérdida N y C) y biológicas originales del suelo (e.g. 
pérdida de micorrizas y fauna). Todos estos cambios reducen la 
capacidad regenerativa del bosque (Buschbacher et al. 1988, Uhl, 
Buschbacher et al. 1988, Nepstad et al. 1990, Aide y Cavelier 1994, Holl 
1999, Zahawi y Augspurger 1999, Kladivko 2001, Kennard et al. 2002, 
Williams-Linera 2002, Brye y Pirani 2005, Celedón-Muñiz 2006).  

Los diferentes usos agrícolas del suelo en un paisaje dado 
pueden concebirse como un gradiente de regímenes de disturbios 
(Martínez‐Ramos et al. 2016). En este continuum las consecuencias para 
la regeneración del bosque son difíciles de caracterizar y evaluar (Figura 
3; Slocum 2001, Schroth y Harvey 2007). Sin embargo, es posible 
identificar en un extremo, usos agrícolas con un nivel de disturbio 
reducido, como por ejemplo la tala selectiva de árboles, en donde la 
reducción en la disponibilidad de propágulos y de la calidad de sitio es 
mínima, sobre todo si no se usa maquinaria pesada en la extracción de 
los árboles (Peña-Claros et al. 2008). En este tipo de uso del suelo sería 
esperable que después de la extracción de madera, la regeneración del 
bosque fuera rápida y de manera semejante a como ocurre en un claro 
natural grande al interior de la selva (Hartshorn 1989). En el otro 
extremo, se encontrarían prácticas donde la velocidad de regeneración 
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sería lenta o nula (Ceccon y Martínez-Ramos 1999), por ejemplo, en las 
plantaciones extensivas de monocultivos anuales (e.g., chile, tabaco, 
maíz y soya) o perennes (e.g., pastizales para la crianza de ganado y los 
eucaliptos). En estos sistemas, el uso prolongado de agroquímicos, las 
quemas recurrentes y la modificación mecánica, sumados a la gran 
extensión que pueden alcanzar (decenas a centenas de hectáreas), 
reducen notablemente la disponibilidad de propágulos y afectan la 
calidad de sitio (Uhl 1987, Buschbacher, Uhl et al. 1988, Aide y Cavelier 
1994, Aide, Zimmerman et al. 1995, Holl 1999, Wijdeven y Kuzee 2000, 
Kladivko 2001, Kennard, Gould et al. 2002). Los efectos del uso del suelo 
previo al abandono sobre la regeneración del bosque pueden ser 
evaluados a través de dos enfoques: (i) el tipológico, que compara 
diferentes tipos de uso del suelo, o (ii) el continuo, en el cual se arreglan 
los diferentes usos del suelo a lo largo de gradientes de disturbio 
(Zermeño-Hernández et al. 2015). En este estudio se usaron los dos 
enfoques. 
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Figura 2. Modelo diagramático de: (a) el efecto del disturbio ocasionado por el tipo de uso agrícola del suelo (TUAS) sobre dos ejes 
principales que determinan la regeneración natural (RN) del bosque en campos agrícolas abandonados y (b) los factores que forman parte de 
estos ejes. 
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Figura 3. Variabilidad típica en 
la duración, extensión y 
severidad de seis principales 
tipos de sistemas agrícolas en 
los trópicos. RTQ se refiere a 
los sistemas de cultivo de roza-
tumba-quema. La aptitud de las 
flechas con doble punta indica 
la magnitud de cada 
componente de disturbio 
provocado por cada tipo de 
uso del suelo (Boucher et al. 
n.d.). 

Objetivos y estructura de la tesis 
Uno de los principales retos en el manejo de paisajes tropicales es 
conciliar la creciente demanda de productos agrícolas con la 
conservación de la biodiversidad y el mantenimiento de servicios 
ecosistémicos críticos (DeFries et al. 2007, Harvey et al. 2008). Algunas 
prácticas agrícolas contribuyen a estos objetivos en paisajes modificados 
por el hombre, sin embargo, los sistemas de producción agrícola pueden 
tener un impacto muy variable sobre la biodiversidad y la capacidad que 
tienen los ecosistemas nativos para recuperarse (Melo et al. 2013, 
Zermeño-Hernández et al. 2015). Se reconoce que los paisajes 
agroforestales más diversos, y por lo tanto más heterogéneos, con usos 
del suelo que pueden retener una abundante cobertura arbórea que 
incorporan diversidad florísticos y mayor complejidad estructural (e.g., 
cafetales y cacaotales, silvopastoreo u otros usos con sistemas 
tradicionales de manejo), proveen más funciones y servicios 
ecosistémicos y son menos dañinos para el ambiente (Vallejo et al. 
2015). Estos paisajes también ofrecen un mayor valor de conservación 
que aquellos dominados por sistemas más homogéneos o pastizales 
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donde no existen elementos del bosque y los cuales imponen al 
ambiente un mayor impacto ecológico (Moguel y Toledo 1999, Rice y 
Greenberg 2000, Finegan y Nasi 2004, Harvey et al. 2005). En el pasado, 
las áreas abandonadas derivadas de actividades agrícolas fueron 
fuertemente rechazadas y subestimadas. Sin embargo, actualmente se 
reconoce que los bosques secundarios que crecen en tales campos 
pueden proveer diferentes funciones ecosistémicas, por ejemplo: 
reducción de la erosión y pérdida de nutrientes por escorrentía, 
producción de productos forestales maderables y no maderables, 
protección de áreas ribereñas, amortiguamiento de efectos de borde en 
los fragmentos de bosque maduro, preservación de la diversidad de 
especies, entre otras (Brown y Lugo 1990, Finegan 1992, Aide, 
Zimmerman et al. 1996). Además, un manejo apropiado de los bosques 
secundarios, ya sea para producción, protección, conservación, 
restauración o la combinación de algunos de éstos, podría llevar a 
reducir la presión de deforestación de los remanentes de bosques 
maduros (Anderson 1990, Brown y Lugo 1990, Finegan 1992). Los 
bosques secundarios pueden suministrar madera para la venta y el 
autoconsumo, así como una amplia gama de productos no maderables 
además, pueden proporcionar un entorno ideal para el establecimiento 
de cultivos de sombra. De hecho, existe una amplia gama de 
posibilidades para el manejo adecuado y eficiente de los bosques 
secundarios, las cuales pueden surgir de discusiones entre los 
profesionales y los agricultores.  

El reciente aumento en el abandono de tierras agrícolas 
(Thomlinson et al. 1996, Marcano-Vega, Mitchell Aide et al. 2002, Cramer 
et al. 2008, Aide et al. 2013) nos brinda la oportunidad de realizar 
estudios que ayuden a evaluar, de manera experimental, cuál es el efecto 
que tienen diferentes usos agrícolas del suelo sobre la capacidad de 
regeneración natural de bosques secundarios. Tales estudios también 
pueden aportar conocimiento básico a la teoría de la sucesión ecológica. 
La presente tesis empleó como sistema de estudio diferentes usos 
agrícolas del suelo presentes en Marqués de Comillas, Chiapas, que es 
parte de la llamada región Selva Lacandona. Esta región alberga a uno 
de los remanentes de selva húmeda más extensos (ca. 400,000 ha) y 
biodiversos de México, la Reserva de la Biósfera de Montes Azules 
(Lazcano-Barrero et al. 1992). En la región de Marqués de Comillas, la 
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selva ha sido muy impactada por la deforestación y la fragmentación 
durante las últimas cuatro décadas, principalmente debido al avance de 
la frontera agrícola (De Jong et al. 2000). El reciente aumento en el 
abandono de tierras agrícolas, sumado a la gran heterogeneidad de 
tipos de uso y manejo del suelo que se presenta en Marqués de 
Comillas, así como su historia de colonización humana relativamente 
reciente, la convierten en un laboratorio natural ideal para responder 
diferentes preguntas: ¿Qué tan diversos son los usos agrícolas del suelo 
en un paisaje que ha experimentado una conversión relativamente 
reciente? ¿Cuáles son los regímenes de disturbio ecológico generados 
por los distintos tipos de uso del suelo y cuáles son los efectos de estos 
regímenes sobre capacidad de regeneración de la vegetación leñosa en 
campos recién abandonados? ¿Es posible identificar grupos de usos de 
suelo que imponen regímenes de disturbio semejantes, y por lo tanto, 
pueden ejercer un efecto similar sobre el potencial de recuperación del 
bosque? ¿Cómo afectan los diferentes tipos de uso agrícola del suelo y 
la distancia a la fuente de propágulos la recuperación de atributos de la 
comunidad regenerativa? ¿Cómo se recupera la diversidad de especies y 
la biomasa del bosque bajo diferentes regímenes de disturbio asociados 
a usos agrícolas del suelo? 

En el contexto anterior, se planteó la hipótesis general que 
establece que el régimen de disturbio impuesto por los usos agrícolas 
del suelo, al disminuir la disponibilidad de propágulos y la calidad de 
sitio, reduce el potencial de regeneración natural de la selva después del 
abandono. Así, se espera que aquellos tipos de uso agrícolas del suelo 
que imponen un bajo régimen de disturbio tengan un alto potencial de 
regeneración, semejante a lo que ocurre en un claro natural grande de 
selva. En contraste, aquellos usos del suelo que generan altos regímenes 
de disturbio (incluyendo una baja calidad de sitio y la pérdida de la 
disponibilidad de propágulos, debido a la reducción/pérdida de la 
matriz forestal circundante) reducirán el potencial regenerativo del 
bosque ocasionando la pérdida de resiliencia del ecosistema (Figura 4). 
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Figura 4. Esquema hipotético que muestra cómo la velocidad de regeneración (eje-z), 
medida con la densidad, diversidad y acumulación de biomasa de plantas leñosas, varía 
en función de los efectos de regímenes de disturbio (producidos por diferentes usos 
agrícolas del suelo) sobre la calidad de sitio (eje-x) y la disponibilidad de propágulos 
(eje-y). Los tipos de uso agrícola del suelo son posicionados en un plano x-y basados en 
la duración, extensión y severidad del disturbio (ver Figura 3). 

Con este marco conceptual llevé a cabo varios estudios con el fin 
detectar que tipos de uso agrícola del suelo permiten/limitan la 
regeneración natural de la selva sin la intervención de técnicas de 
restauración activa. Con esto se pretendió generar conocimiento que 
puede ser útil para la conservación, aprovechamiento y restauración del 
bosque húmedo en paisajes agropecuarios. Actualmente, aún se sabe 
poco sobre el efecto de regímenes de disturbio ecológico provocados 
por usos agrícola del suelo sobre la regeneración natural de un bosque 
(Fernandes y Sanford 1995, Fujisaka et al. 1998, Pascarella et al. 2000, 
Ochoa-Gaona et al. 2007). Existen al respecto evaluaciones cualitativas 
más que cuantitativas, en gran medida basadas en revisión de literatura. 
Son contados los estudios experimentales que han evaluado este tema 
considerando más de dos usos agrícolas del suelo (Fernandes and 
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Sanford 1995, Fujisaka et al. 1998, Pascarella et al. 2000, Benítez-Malvido 
et al. 2001, 2005).  

Así, en el Capítulo I se describió el marco conceptual que 
sustenta este estudio y se estableció el objetivo principal del cual se 
deriva la hipótesis central de trabajo. Además se plantearon las 
preguntas particulares que se responden en cada capítulo. El Capítulo II 
de la presente tesis se enfocó en diferenciar aquellos usos agrícolas del 
suelo que generan niveles de disturbio ecológico contrastantes. Con ello 
se pretendió identificar aquellos usos del suelo que pueden ser 
potencialmente menos dañinos para la regeneración y la conservación 
del bosque. Así mismo, se buscó identificar aquellos escenarios donde 
sería necesario implementar prácticas de manejo que promuevan la 
regeneración y/o el mantenimiento de la diversidad. En particular, se 
cuantificó la diversidad de usos agrícolas del suelo en tres paisajes del 
bosque tropical lluvioso. También se evaluaron los regímenes de 
disturbio asociados a esos usos del suelo, a una escala tanto de parcela 
como de paisaje y se identificaron los grupos de usos agrícolas con 
efectos contrastantes para la regeneración potencial del bosque. 

El Capítulo III se dirigió a construir un índice de disturbio 
ecológico (EDI, por sus siglas en inglés), con base en información 
obtenida de ejidatarios a través de entrevistas. En este índice se 
integraron diferentes componentes del régimen de disturbio ecológico 
provocado por usos agrícolas del suelo (i.e., extensión, duración y 
severidad de las prácticas agrícolas aplicadas en un campo dado). 
Usando el EDI, se caracterizó el régimen de disturbio en un grupo de 
tipos de uso agrícola del suelo que representaron un gradiente de 
regímenes de disturbio. Se evaluó la capacidad del EDI para predecir la 
regeneración de algunos atributos de la vegetación leñosa (i.e., densidad 
de plantas, riqueza y diversidad de especies y biomasa en pie). Se 
exploró además la contribución relativa de cada componente del 
disturbio a la regeneración y si éstos componentes afectan la 
recuperación de cada atributo de la vegetación de una manera 
complementaria o sinérgica. Finalmente se comparó el poder predictivo 
del EDI con respecto a las propiedades físico-químicas y del microclima, 
medidas al momento del abandono. 
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En el Capítulo IV se exploró si el tipo de uso del suelo y la 
distancia a la fuente de propágulos afectan la dinámica de la comunidad 
regenerativa durante los primeros años después del abandono. Además 
se buscó identificar cuál es la contribución relativa del banco y la lluvia 
de semillas en la dinámica regenerativa y si ésta contribución es afectada 
por el uso agrícola del suelo y la distancia a la fuente de propágulos. 

El Capítulo V consiste de una síntesis sobre los principales 
hallazgos encontrados durante el trabajo de investigación. Con base en 
los resultados de las investigaciones desarrolladas, se proponen algunas 
acciones de manejo que benefician la capacidad de regeneración de 
bosques secundarios en paisajes agroforestales. Con ello se contribuye 
al mantenimiento a largo plazo de la biodiversidad y los servicios 
ecosistémicos. Este tipo de propuestas son fundamentales para lograr un 
balance entre la conservación, la producción y el bienestar humano en 
los paisajes tropicales. Finalmente, como anexo se presenta una 
colaboración realizada durante el proceso doctoral. En este artículo se 
integra la información de varios estudios para desarrollar un marco 
conceptual que permite evaluar el potencial regenerativo del bosque en 
campos agrícolas a escalas local y de paisaje. La contribución principal 
de los datos generados en este estudio, fue demostrar que una simple 
métrica del paisaje basada en el uso del suelo puede ser suficiente para 
predecir los atributos de la regeneración secundaria del bosque en un 
paisaje agrícola.  
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A B S T R A C T

A major challenge in tropical human-modified landscapes (HMLs) is meeting the ever-growing demand
for agricultural products while conserving biodiversity and ecosystem services provided by forest
ecosystems. Within this challenge, a major issue is the understanding of the forest potential to naturally
regenerate in abandoned agricultural fields. To assess such potential, it is necessary to know the diversity
of agricultural land uses in the landscape, quantify the ecological disturbance inflicted by such uses, and
evaluate forest regeneration as a function of disturbance both at the field and landscape levels. Our
previous work has shown that in abandoned fields the abundance and species diversity of regenerating
rain forest trees decline as disturbance level increases. Here we aimed to achieve the following: 1) to
quantify the diversity of agricultural land uses in HMLs; 2) to assess ecological disturbance regimes
caused by different agricultural land uses, at the field and landscape scales; and 3) to identify groups of
agricultural land uses with contrasting effects for forest regeneration at the landscape level. We approach
these issues by using a case study of HMLs in a southeastern region of Mexico, which are representative of
landscapes in the agricultural frontier in the Neotropics. We interviewed 68 landowners to gather
information on agricultural land uses and management of 156 fields. Based on this information, we
quantified an ecological disturbance regime associated with each field considering the following: field
size (in hectares), duration of agricultural use (in years), and land-use disturbance severity (i.e. frequency
or magnitude of fire, agrochemicals, machinery, grazing or removal of tree cover). By integrating
disturbance inflicted by different land uses and the proportion of the landscape covered by each land use,
we constructed a landscape ecological disturbance index. Finally, by using this index and data gathered
from nine landscapes (3 � 3 km each), we tested the hypothesis that structural attributes (abundance,
biomass, and species diversity of trees) of regenerating forests decrease as agriculture disturbances
increase in the landscape. There was a high inequality in the proportion of land allocated to the 13
recorded agricultural land uses, with cattle pastures representing ca. 90% of total agricultural land. There
was a wide disturbance gradient, ranging from land uses with high (e.g. cattle pastures) to low
disturbance (e.g. coffee and cocoa plantations). Three major groups of land uses with contrasting
disturbance regimes were detected: 1) agroforestry systems, characterized by small size, low to
intermediate duration, and low disturbance severity; 2) monocultures, typically small size, long duration,
and medium to high disturbance severity; and 3) extensive farming, large size, short to intermediate
duration, and high disturbance severity. Biomass and species diversity of regenerating forests
consistently reduced with increasing levels of agriculture disturbance in the landscape. We conclude
that positive balances between biodiversity conservation and agricultural production in HMLs will
depend on establishing agricultural land uses that inflict low disturbance regimes (such as agroforestry
systems) embedded in a matrix of old-growth forest and long-lasting second-growth forests. Our results
may inform farmers, policy makers and land managers about HMLs where agricultural production and
conservation of biodiversity and ecosystem services can be conciliated.
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1. Introduction

Beyond harboring the major biodiversity on Earth, tropical rain
forests play a paramount role in human societies by providing
critical goods and ecosystem services (Gibson et al., 2011). These
forests, however, have experienced strong deforestation and
degradation mostly because of forest conversion to agriculture
(Geist and Lambin, 2002; Quezada et al., 2014). The major
challenge in tropical land management is meeting the ever-
growing demand for agricultural products while conserving
biodiversity and enhancing rural livelihoods (DeFries et al.,
2007; Harvey et al., 2008; Phalan et al., 2011).

Tropical rain forest conversion to agriculture on a large scale is a
relatively recent phenomenon (Geist and Lambin, 2002). Contem-
porary human colonization of areas formerly covered by old-
growth forests started a few decades ago, especially in the
Neotropics (Lepers et al., 2005). Currently, it is increasingly
common to find human-modified landscape (HMLs) composed of
mosaics of different agricultural land uses, remnants of old-growth
forests, patches of second-growth forests, and degraded lands
(Chazdon, 2014). With the advance of the agricultural frontier, not
only forest tends to disappear, but the forest regeneration potential
may also decline under the effect of different agricultural land uses
(Chazdon, 2014). Therefore, to meet the conservation of biodiver-
sity, goods and services of tropical forest ecosystems with
agricultural production, besides preserving old-growth forest
remnants, one must find agricultural land uses that are friendly
to forest regeneration.

It has been recognized that agroforestry and traditional
smallholder agricultural land uses contribute to biodiversity
conservation in HMLs, especially when land uses retain abundant
tree cover that provides complementary habitats, resources, and
connectivity for native biota (DeFries et al., 2007; Harvey et al.,
2008). In the tropics, however, there is a wide array of agricultural
land uses, and their impact on forest regeneration potential, once a
field is abandoned, is poorly known (Melo et al., 2013; Zermeño-
Hernández et al., 2015). In this context, a first step for exploring
agriculture land uses which are friendly to biodiversity conserva-
tion is to quantify the diversity of agricultural land uses in the
landscape, assess the ecological disturbance regimes imposed by
such uses, and evaluate the impact of these disturbance regimes on
forest regeneration potential (Zermeño-Hernández et al., 2015).
Because in recent times there has been a global trend of land
abandonment in the tropics (Cramer et al., 2008; Aide et al., 2013),
this issue is of wide relevance.

In this paper, we aim to quantify the diversity of agricultural
land uses, assess their associated ecological disturbance regimes,
and evaluate effects of such regimes on forest regeneration
potential at the field and landscape level. We based this analysis on
an ecological disturbance index (EDI) we developed elsewhere
with information provided by farmers and landowners (Zermeño-
Hernández et al., 2015). We have shown that EDI is an inexpensive,
quickly and efficiently predictor of forest regeneration potential at
the field scale; we proved that plant density, richness, and species
diversity of regenerating forest trees decrease exponentially as EDI
increases. Here we expand our analysis to the landscape scale by
assessing how structural attributes of second-growth forests
change along landscapes differing in diversity of agricultural land
uses and, therefore, in disturbance regimes. We used a study case
in the Marqués de Comillas region, southeastern Mexico, where the
old-growth forest to agriculture conversion resulted in the loss of
40% of old-growth forest in just 20 years (1976–1996, De Jong et al.,
2000). This fast conversion dynamics has occurred in several HMLs
found in the agro-forest frontier (i.e. those forested areas under
recent conversion to agriculture) in the Neotropics as documented
by Houghton (1994) and Lambin et al. (2003). Specifically, we ask

the following questions: How diverse are the agricultural land uses
in tropical HMLs undergoing forest conversion to agriculture?
Which ecological disturbance regimes are inflicted by these
agricultural land uses? Can these uses be classified according to
their disturbance regime? What is the potential for forest
regeneration in landscapes with contrasting levels of agriculture
disturbance? Finally, we offer recommendations for farmers,
landscape managers and policy makers that can promote positive
balances between biodiversity conservation and agricultural
production in HMLs.

2. Methods

2.1. Study area

The study was conducted in the region known as Marqués de
Comillas (16� 704.01“N, 90�55027.01“W), southeastern Mexico
(Fig. 1).The climate is warm and humid, with a mean annual
rainfall of about 3000 mm and a mean annual temperature of 23� C
(Martínez-Ramos et al., 2009). The primary vegetation is tropical
rain forest varying in structure and composition across different
geomorphological units (Siebe et al., 1996).

Marqués de Comillas has undergone an extensive process of
land-use change and forest loss (De Jong et al., 2000). Deforesta-
tion had an important boost during the 70 s of the past century
when the Mexican government opened the region to colonization
and provided subsidies for cattle ranching, as was also the case for
other regions in México (Challenger and Soberón, 2008) and other
countries (e.g. Walker et al., 2000). Deforestation continued during
the 80s, fostered by the country’s economic crisis, population
growth and a deepening of rural poverty (Barbier and Burgess,
1996; Mendoza and Dirzo, 1999). This led to a highly modified and
complex agricultural landscape, where crop fields, cattle pastures,
patches of secondary forests and old-growth forest remnants are
intermixed. The relatively recent land-use history in the study area
provides the opportunity to compile land-use information directly
from stakeholders.

2.2. Agricultural land-use characterization and associated ecological
disturbance regimes

To characterize diversity of agricultural land uses in the
landscape, we conducted 68 semi-structured interviews (corre-
sponding to 156 agricultural fields) with landowners of three
villages: Chajul (27 interviews), Loma Bonita (26) and Playón de la
Gloria (15). The first village has 398 inhabitants and an area of
4840 ha, the second 164 inhabitants and 1731 ha, and the third 209
inhabitants and 1740 ha (INEGI, 2010). Thereafter, we considered
these territories as different landscapes. With the interviews, we
gathered information about type (e.g., cattle pasture, cornfield,
chili, fruit orchard), field size (hectares under a specific land use),
duration (number of years under a specific land use) and
disturbance severity (harshness of land-use practices considering
fire incidence, agrochemical and machinery use, grazing intensity,
and remaining tree cover in the field) of the agricultural use
(Table 1) for each of the 156 studied fields. In addition, we inquired
to each landowner how much area (in hectares) maintains covered
by old-growth forest or secondary forest. Based on this data, for
each landscape and for all landscapes combined, we quantify the
diversity of agricultural land uses and the proportion of the
landscape covered by each land use; see below.

To quantify disturbance regimes imposed by different agricul-
tural land uses at the local field scale, we used the ecological
disturbance index (EDI) developed by Zermeño-Hernández et al.
(2015). This index incorporates, in an additive way, three major
disturbance components (Pickett and White, 1985): size, duration
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and disturbance severity, which were quantified as described in
the supplementary material (A.1). This index varies from 0 to 3,
with 3 being the maximum disturbance value; see details in
Zermeño-Hernández et al. (2015). Additionally, we assigned a
disturbance value of 0 to the old-growth forest remnants and of
0.25 to the secondary forest patches present in the studied fields,
considering that old-growth forest represents the undisturbed
condition and secondary forests may attain important levels of
biodiversity and biomass, as documented by other studies
conducted in Marqués de Comillas (van Breugel et al., 2006;
Norden et al., 2015). Old-growth forests are at least 500 years old,
corresponding to the time when Lacandon people occupied
neighboring areas (De Vos, 1980). In contrast, because of short
fallow periods, secondary forests are usually less than 15 years old
and rarely reach 25 years (van Breugel et al., 2006).

To assess ecological disturbance regimes and forest regenera-
tion potential at the landscape level, we used a system of nine

landscapes of 3 � 3 km each that differed in the percentage of land
covered by of old-growth forest remnants (7–100%), second-
growth forests (0–88%), and agricultural land uses (0–93%). These
landscapes were directionally selected by identifying areas with
contrasting land cover types (i.e. old-growth forest, secondary
forests, and agricultural land uses) and by avoiding overlapping.
For this purpose we used satellite SPOT-5 (March 2013, free of
clouds) images (10-m resolution) and a geographic information
system (SAGA GIS). Land cover types were classified using the
variance of the texture as described by Willhauck et al. (2000) and
Castillo-Santiago et al. (2010). The spectral values for land cover
type were as follows: 6.37 � 2.05 mm for old-growth forest,
12.64 � 3.33 to 20.15 � 4.04 mm for secondary forest, and
33.05 � 8.62 mm for agricultural land uses. In each landscape, a
central core of 1 �1 km was delimited where 30 circular plots
(15 m radius, 708 m2) were established at random. In the field, we
located these plots by using a Global Positioning System (GPS). In

Table 1
Characterization of the ecological disturbance imposed by different agricultural land uses by using the ecological disturbance index (EDI; Zermeño-Hernández et al., 2015)
components for three landscapes and combining them at Marqués de Comillas, in southeastern Mexico. Each disturbance component (columns) and mean values (bold
figures) for different landscapes are separated by slashes. NA = Land use not available in a landscape.

Land Use Duration Size Disturbance severity

(years) (ha) Fire Incidence Chemical Use Machinery Use Grazing Severity Tree Cover
Chajul/Loma Bonita/Playón de la Gloria/All landscapes (mean)

Banana 15/NA/NA/15.0 0.3/NA/NA/0.3 0/NA/NA/0 2.0/NA/NA/2.0 0/NA/NA/0 – 25 � 50%
Bean 23/23/18/21.3 1.2/0.4/0.8/0.8 0.4/0.2/0.5/0.4 1.6/0.3/1.8/1.2 0.6/0/0.1/0.2 – 0 � 25%
Chili 15/4/7/8.7 0.8/0.6/1.4/0.9 0.4/0/0.7/0.4 3.8/8.5/10.7/7.7 3.8/8.5/10.7/7.7 – 0 � 25%
Cocoa 25/12/14/17.0 4.0/4.4/4.5/4.3 0/0.1/0/0 0/0/0/0 0/0/0/0 – > 50%
Coffee NA/4/25/14.5 NA/0.5/1.0/0.8 NA/0.3/0/0.2 NA/0/0/0 NA/0/0/0 – > 50%
Corn/Bean 20/13/NA/16.5 0.8/1.0/NA/0.9 0.2/0/NA/0.1 2.0/1.5/NA/1.8 0.1/0/NA/0 – 0 � 25%
Cornfield 25/15/18/19.3 1.1/1.3/1.5/1.3 0.3/0.4/0.2/0.3 1.7/0.4/1.1/1.1 0.3/0/0.1/0.1 – 0 � 25%
Mahogany 11/NA/NA/11 6.0/NA/NA/6.0 0/NA/NA/0 0/NA/NA/0 0/NA/NA/0 – > 50%
Oil Palm 1.3/NA/NA/1.3 8.7/NA/NA/8.7 0.3/NA/NA/0.3 5.0/NA/NA/5.0 0.3/NA/NA/0.3 – 25 � 50%
Orchard NA/12/15/13.5 NA/0.9/0.3/0.6 NA/0.1/0.3/0.2 NA/0/2.0/1.0 NA/0/0/0 – > 50%
Pasture 19/10/10/13.0 18/12.5/16.7/15.7 0.4/0.3/0.3/0.3 2.9/0.2/0.7/1.3 0/0/0/0 2.4/1.5/1.6/1.8 25 � 50%
Rice NA/15/NA/15.0 NA/0.5/NA/0.5 NA/1.0/NA/1.0 NA/0/NA/0 NA/0/NA/0 – 0 � 25%
Vegetables NA/NA/12/12.0 NA/NA/0.4/0.4 NA/NA/10/10 NA/NA/1.0/1.0 NA/NA/0.5/0.5 – 1 � 25%

Fig. 1. Geographical location of the study area. Chajul, Loma Bonita and Playón de la Gloria villages are adjacent to Montes Azules Biosphere Reserve in the Marqués de
Comillas municipality (dark area).
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each plot, all trees with a diameter at breast height (DBH)
of � 10 cm were recorded, identified and measured in DBH.
Moreover, we assigned a land use (agricultural type, old-growth
forest, or secondary forest) to each plot; informants provided us
with the fallow age of secondary forests. This classification
matched � 75% with the classification of land cover types gathered
from the satellite images and the GIS analysis.

2.3. Data analysis

2.3.1. Diversity of agricultural land uses
To quantify the number of agricultural land uses present in the

study area, we obtained curves of the cumulative number of
agricultural land uses as a function of the cumulative number of
interviews for each village and for the three villages as a group. For
this, we constructed a matrix with the agricultural land uses as
columns and the interviews as rows and cells containing presence
(1) absence (0) scores. We then used EstimateS v.8 (Colwell, 2009)
to generate the cumulative curves. We assumed that the interviews
covered the total of agricultural land uses practiced in the region
when the curve reached an asymptote.

Agricultural land-use diversity was calculated using different
indices commonly used in the ecological literature (Magurran,
2004): 1) Shannon index [H' = �S pi*log(pi), which gives more
relevance to less frequent elements (i.e, agricultural land uses with
low proportions of land cover)], 2) Shannon evenness [E = H’/log
(S)], which measures the heterogeneity among elements (with S as
the number of different agricultural land uses); and 3) inverse
Simpson index (D = 1/Spi

2), which gives more weight to dominant
elements (diversity of the landscape increases as the value of D
increases). In all these indices, we considered pi as the proportion
of land covered by each agricultural land use; we calculated pi for
each village and for the three villages as a total. Finally, we
computed the Gini index (Gastwirth, 1972) to assess the inequality
in the proportion of land covered by the different agricultural land
uses. The Gini index varies between zero (highest equality, with all
agricultural land uses having the same proportion of landscape
area) and 1 (maximal inequality, with only one existing
agricultural land use).

2.3.2. Ecological disturbance regimes at the field level
Differences in size and duration of disturbance among

agricultural land uses were assessed using one-way ANOVA; data
were log-transformed when they did not meet normality
according to Shapiro-Wilk tests. Because the values of disturbance
severity and EDI are non-normal distributed variables, as they are
bounded between 0 and 5 and 0 and 3, respectively, differences
were assessed through ANOVA on ranks. In all the analyses, each
village was considered as a replicate, and only agricultural land
uses with disturbance values in at least two landscapes were
included. The differences in size and duration among agricultural
land uses were compared by a Fisher post-hoc test for pairwise
comparisons, while for those of disturbance severity and EDI we
used t-tests as indicated for bounded variables (Crawley,1993). The
significance level was adjusted to 0.05 for all tests applied. All
statistical analyses were performed with the statistical package R
version 3.1.0 (R-Core-Team-R, 2015).

2.3.3. Similarity in disturbance regimes among agricultural land uses
To identify agricultural land uses with similar disturbance

regimes, we performed a principal component analysis (PCA) with
the statistical package CANOCO v. 4.5. For this analysis, we
constructed a matrix with the disturbance components (size,
duration, and disturbance severity) as columns, the agricultural
land uses as rows and the relative value (from 0 to 1) of each
disturbance component in the cells. We extracted two principal

components that explained the higher amount of variance and
integrated them within a two-dimensional Euclidean graph.

2.3.4. Disturbance regimes and forest regeneration at the landscape
level

To quantify disturbance regimes at the landscape level, we
calculated an EDI weighted mean (EDIwm) for each landscape and
combined them. This index was calculated as EDIwm= S EDIi*pi,
where pi is the proportion of the landscape covered for the land use
i, EDIi is the value of the ecological disturbance index correspond-
ing to the agricultural land use i, the old-growth remnants and the
secondary forest patches, and S indicates the sum of all the
products between EDIi and pi. In the index we included old-growth
forest remnants and secondary forest patches as two additional
agricultural land uses to have an integral assessment of the status
conservation of the landscapes. Finally, the EDIwm values obtained
for each landscape were scaled to 3, the maximum possible value
of EDI, to have a final value between 0 and 1.

To assess the effects of agricultural disturbance regimes on
forest regeneration at the landscape level, we used the data
gathered from the nine 3 � 3 km landscapes described above. For
each landscape, we calculated the corresponding EDIwm value, and
by using only plots covered by secondary forests, we calculated an
average value of tree density, basal area, species density, and
species diversity per plot. Finally, we regressed the mean values of
each of these attributes against EDIwm. Through a multiple linear
regression analysis, we assessed whether EDIwm effects on each
one of the forest attributes were independent of secondary forest
age, considering that structural attributes of second-growth forests
increase with fallow age (Norden et al., 2015). Furthermore,
landscapes with low EDIwm (i.e. recently opened to agriculture)
could have younger secondary forests, and thus lower structural
attribute values than landscapes with high EDIwm.

3. Results

3.1. Agricultural land uses' diversity

The cumulative curve of the number of agricultural land uses
against the number of interviews reached an asymptote, indicating
that our sampling effort was enough to represent the diversity of
agricultural land uses in each landscape and in the three
landscapes as a whole (Fig. A.1). The old-growth forest remnants
covered 33% (691 ha) of the total area of the three studied
landscapes, while 17% (356 ha) was covered by secondary forests of
different ages (0.5-25 years). Approximately 50% (1031 ha) of the
land surface was allocated to 13 different agricultural land uses
(Table A.1). Livestock pastures were the most extensive land use in
the three landscapes, representing 85% of the total agricultural
land (Table A.1).

Diversity of agricultural land uses varied among landscapes.
While in Chajul the agricultural land uses showed the highest
values of richness, diversity and evenness, those in Playón de la
Gloria exhibited the lowest values (Table 2). The Gini index showed
that each landscape, and all landscapes as a group, had a high
inequality (i.e. Gini values near to one) in the land proportion
covered by different land uses. The highest inequality uses were
found in Playón de la Gloria, followed by Loma Bonita and Chajul.
When we incorporated old-growth forest remnants and secondary
forest patches, however, the inequality was reduced a little
(Table 2).

3.2. Disturbance regimes produced by agricultural land uses

We found significant differences in field size among land uses
(F7,13 = 27.7, P � 0.001, Fig. 2a). Livestock pasture had the biggest
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size with a mean (� SD) of 15.5 � 2.9 ha, followed by oil palm
plantations (8.7 ha, only present in one of the three studied
landscapes), and cocoa plantations (3.3 � 1.7 ha). Other crops did
not exceed 2 ha (Fig. 2a, Table 1). Excluding crops of recent
(< 2 years) introduction (i.e., oil palm plantations, vegetable crops,
and mahogany plantations), agricultural land-use duration was
similar (F7,13 = 1.3, P � 0.05) among land uses (Fig. 2b) with an
average of 15.5 � 5.3 years. Disturbance severity was higher in

monocultures (i.e., corn, chili and beans) and livestock pastures
than in tree plantations (i.e., cocoa, coffee, fruit orchards; F7,13 = 6.8,
P � 0.01, Fig. 2c). Disturbance inflicted by the chili crop was very
severe, mainly because of the high use of agrochemicals, the
recurrent use of heavy machinery, the burning events and
negligible tree cover (Fig. 2c, Table 1). Disturbance severity in
pastures was high because of livestock trampling, recurrent use of
fire (to promote grass growth) and frequent use of agrochemicals.
Pastures, though, had greater tree cover in the field than
monocultures (Fig. 2c, Table 1). Disturbance severity was lower
in fruit orchards, cocoa and coffee plantations because fires were
rare, the tree cover was high, and the land clearing was carried out
only by hand weeding or machete.

The recorded agricultural land uses represented a disturbance
gradient, ranging from land uses with high EDI values such as
pastures and oil palm crop to those with a small EDI value,
corresponding to tree plantations: coffee, cocoa and fruit orchards,
as in Fig. 2d and Table S1. EDI also varied widely within the same
land-use type depending on management characteristics associ-
ated with each field (Table 1); see standard deviation values in
Fig. 2.

Table 2
Diversity of agricultural land uses at three landscapes (villages) and combining
them at Marqués de Comillas region, Chiapas, México.

Index Chajul Loma
Bonita

Playón de la Gloria All landscapes

Shannon 0.59 0.56 0.48 0.60
Shannon’s
Evenness

0.62 0.59 0.53 0.54

Simpson 3.21 2.72 2.49 3.18
Ginia* 0.84 0.88 0.89 0.85
Ginit** 0.79 0.82 0.84 0.79

*Ga = considering only agricultural land uses in the landscape; ** Gt = including old-
growth forest remnants and secondary forest patches.

Fig. 2. Ecological disturbance regimes assessed for different agricultural land uses (agricultural land uses) found at the Marqués de Comillas study region, Chiapas. We
provide for each agricultural land use the following: (a) field size in hectares, (b) duration under the same land use in years, (c) disturbance severity of land use considering five
common management practices and (d) an integrated ecological disturbance index. The bars indicate one standard deviation. Bars not sharing the same letter are significantly
different (P < 0.05). Components of disturbance severity: FI = Fire incidence, CU = Chemical use, MU = Machinery use, GI = Grazing intensity, TC = Tree cover in the field. Banana,
mahogany, oil palm, rice and vegetable land uses are not included in the figures because of their low representativeness in the studied landscapes (n = 1).
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3.3. Similarity among agricultural land uses in disturbance regimes

The two main PCA axes explained 89.2% of the total variation
among the 156 studied fields. Disturbance severity was highly and
positively correlated with axis-1 (r = 0.99), while size and duration
were positively (r = 0.86) and negatively (r = � 0.52) correlated,
respectively, to axis-2. Based on this analysis, three major groups of
agricultural land uses with contrasting disturbance regimes were
detected (Fig. 3). Coffee, cocoa, mahogany and fruit orchards
formed a distinctive group (hereafter called “agroforestry sys-
tems”) characterized by small size, low to intermediate duration,
and low disturbance severity. Annual and biannual monocultures
(maize, beans, rice, vegetables, and chili), which are practiced
either by crop rotation on the same land or by rotation of the same
crop in different land portions, formed a second group. This group
was characterized by small size, long duration, and medium to high
disturbance severity. Finally, livestock pasture and oil palm (Elaeis
guineensis) plantations constituted a group (hereafter called
“extensive farming”) characterized by large size, intermediate to
short duration, and high disturbance severity.

3.4. Disturbance regimes and forest regeneration at the landscape level

Loma Bonita was the landscape with the higher ecological
disturbance index at the landscape level (EDIwm= 0.49) compared
to Playón de la Gloria (0.35) and Chajul (0.33). The three landscapes
as a group had an intermediate EDIwm value of 0.38. Chajul
represented the landscape with the higher land proportion
covered with old-growth and secondary forests (Fig. 4).

Biomass, species richness and species diversity, but not stem
density of second-growth forest trees, consistently declined as
EDIwm increased across our nine 3 � 3 km landscapes (Fig. 5).
Multiple linear regression analysis showed that these relationships
were independent of secondary forest age in the landscapes, since

all structural forest variables' effect on fallow age was not
significant (P > 0.10).

4. Discussion

4.1. Diversity of agricultural land uses in modified tropical landscapes

In several Neotropical regions, HMLs have been subjected to a
strong process of forest conversion to agriculture (Geist and
Lambin, 2002; FAO, 2009; Gibbs et al., 2010). In Marqués de
Comillas, in fewer than 45 years almost 70% of the former old-
growth forest has been converted to a wide array of agricultural
land uses. We found that such conversion was accompanied by the
predominant establishment of extensive cattle pastures, which
was the land use with the highest ecological disturbance; in
abandoned pastures, we recorded the highest reductions in forest
regeneration potential at the field level (Zermeño-Hernández et al.,
2015). On a larger spatial scale, second-growth forests exhibited
the lowest species diversity and biomass in landscapes predomi-
nantly covered by pastures (Fig. 5). Pastures are widespread in the
Neotropical HMLs, tending to homogenize the landscape (Lambin
et al., 2003; Wassenaar et al., 2007). Therefore, the challenge of
meeting the demand for agricultural products while conserving
biodiversity (Harvey et al., 2008) in HMLs is particularly difficult to
achieve under the actual dominance of extensive farming systems.
Consequently, the value of HMLs for biodiversity conservation is
increasingly under debate (Estrada and Coates-Estrada, 2002;
Harvey et al., 2004; Harvey and González-Villalobos, 2007; Melo
et al., 2013). Our results, however, support schemes proposing that
more diverse and heterogeneous landscapes, with agricultural
land uses retaining abundant tree cover of native species (e.g.,
agroforestry systems), are favorable for forest regeneration and
biodiversity conservation (Moguel and Toledo, 1999; Rice and
Greenberg, 2000; Finegan and Nasi, 2004; Harvey et al., 2005).

Fig. 3. PCA ordination of agricultural land uses based on components of ecological disturbance regimes in Marqués de Comillas, Chiapas. The values on the axes correspond to
the percentage of variance explained by each axis. The length of vectors indicates the percentage of variance explained by each variable, and the arrow direction shows the
direction of the relationship (positive or negative) vis-à-vis the axes.
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Fig. 4. Composition of land uses in human-modified landscapes (HMLs) in Marqués de Comillas region, southeastern Mexico. The pie graphs denote the percentage of land
devoted to three agricultural land-use groups (agroforestry systems, monocultures and extensive farming), secondary patches and old-growth forests in the following HMLs:
(A) Chajul, (B) Loma Bonita, (C) Playón de la Gloria landscapes and (D) all landscapes combined. The product of multiplying the EDI value of each agricultural land-use group by
the proportion of land covered by that group (pi) is shown in brackets (EDIi*pi). At the bottom of each pie graph, the EDI weighted mean (EDIwm), which is the sum of the
EDIi*pi values in each landscape, is presented.

Fig. 5. The change in structural attributes of secondary forests along a gradient of human-modified tropical landscapes differing in ecological disturbance regimes (EDIwm)
inflicted by agricultural land uses in Marqués de Comillas, southeastern Mexico. (A) Stem density, (B) basal area, (C) species richness and (D) species diversity (inverse of the
Simpson index) of trees (DBH � 10 cm) in nine 3 � 3 km landscapes; in each panel best adjusted regression models, proportion of explained variation (R2), and statistical
significance are provided.
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4.2. Disturbance regimes associated with contrasting agricultural land
uses

4.2.1. Agroforestry systems
This group of land uses was characterized by low ecological

disturbance regimes (i.e. low EDI values). Generally, agroforestry
systems are of traditional production, conserve heterogeneous
canopies of native tree species (Perfecto et al., 1996; Benton et al.,
2003; Perfecto and Vandermeer, 2008), and are maintained by
hand weeding. Agroforestry systems produce shaded environ-
ments in the understory, reduce temperature and vapor pressure
deficit at the ground level (Perfecto et al., 1996; Klein et al., 2002;
Harvey et al., 2005; Zermeño-Hernández et al., 2015), and enable
high levels of organic matter, nutrient content and diversity of soil
organisms (Kennedy and Smith, 1995; Lupwayi et al., 1998;
Kladivko, 2001; Jansa et al., 2002; Zermeño-Hernández et al.,
2015). In addition, often these systems are located near forest
patches with a high diversity of trees species functioning as seed
sources (Zermeño-Hernández et al., 2015). All these properties
favor the maintenance of abundant and diverse banks of
regenerative propagules, including dormant seeds, recently
dispersed seeds, seedlings, and resprouts of forest tree species
(Estrada et al., 1993, 1994; Estrada et al., 1997; Kennard et al., 2002;
Benton et al., 2003), which promote a rapid forest regeneration
after agriculture abandonment. In Marqués de Comillas, Zermeño-
Hernández at al. (2015) documented that tree density and species
diversity of regenerating forests increased more rapidly in recently
abandoned agroforestry fields than in cornfields and pastures. In
line with this, in Costa Rica, biomass and species diversity of
secondary forests of 25–30 years grown in abandoned coffee
plantations were similar to those of old-growth forest, even when
these plantations had been used for decades (Pascarella et al.,
2000).

4.2.2. Monoculture systems
This group included agricultural land uses with intermediate

levels of ecological disturbance. The relatively high EDI values for
monocultures were mostly because of high disturbance severity.
Agrochemicals and machinery used in monocultures negatively
affect the structure of vegetation (Andreasen et al.,1996), as well as
the diversity of vertebrates (Relyea, 2005) and invertebrates
(Haughton et al., 1999; Wardle et al., 1999; Klein et al., 2002).
Although the small size (< 2 ha) of monocultures and their
closeness to riparian vegetation may favor the arrival of seeds
dispersed by animals into the fields (Saunders and de Rebeira,
1991; Quintana-Ascencio et al., 1996; Thomlinson et al., 1996), the
application of agrochemicals and fire may limit the migration of
many animals (including seed dispersers) to monocultures
(Perfecto and Vandermeer, 2008). Frequent burning produces soil
acidity, the loss of carbon and nitrogen from the soil (Celedón-
Muñiz, 2006; Zermeño-Hernández et al., 2015), and the depletion
of propagules of native forest species (Kennard et al., 2002). Such
detrimental effects are exacerbated by the typical long duration of
monocultures (Ewel, 1980; Allen, 1985; Eden et al., 1991; Martins
et al., 1991), as was the case in our study region. Using EDI and an
experimental system, Zermeño-Hernández et al. (2015) proved
that forest regeneration potential in abandoned monocultures is
lower than in abandoned agroforestry fields.

4.2.3. Extensive farming
This group included land uses with harsher ecological distur-

bance regimes. The high EDI values for pastures and oil palm
plantations were mostly caused by their large size and high
disturbance severity. In extensive pastures, seed dispersal of native
tree species, especially of large-seeded ones, is confined to areas
close to remnant forest vegetation (Holl, 1999; Cubiña and Aide,

2001). As a result, seed rain in pastures is often low in abundance
and diversity (Holl and Lulow, 1997; Holl, 1999; Martínez-Garza
and González-Montagut, 1999; Cubiña and Aide, 2001), which is a
major barrier for forest regeneration (Holl, 2007). Although
isolated trees in pastures may act as attractors of animals that
disperse seeds (Guevara et al., 2004; Murray et al., 2008), playing
the role of potential regeneration nuclei (Zahawi and Augspurger,
1999; Guevara et al., 2004; Murray et al., 2008; García-Orth and
Martínez-Ramos, 2011), several factors can limit this function. For
example, seed predation by insects and vertebrates is intense in
pastures (Corzo Domínguez, 2007; Garcia-Orth and Martinez-
Ramos, 2008), frequent fires eliminate soil seeds (López-Toledo
and Martínez-Ramos, 2011), and cattle grazing and trampling
eliminate emerging seedlings and young trees. Furthermore, cattle
affect soil structure and quality (Buschbacher et al., 1988; Holl,
1999; Martínez and Zinck, 2004), limiting germination or
establishment of rain forest plants (Trouse and Humbert, 1961;
Sun and Dickson, 1996). After abandonment, regenerating plants
are exposed to water and heat stress, which affect their growth and
survival (Garcia-Orth and Martinez-Ramos, 2008). All these
conditions result in very low regeneration rates in abandoned
pastures (Zermeño-Hernández et al., 2015). In Marqués de
Comillas, six years after abandonment, abundance, biomass and
species richness of tree communities were two to nine times lower
in pastures than in cornfields (Martínez-Ramos et al., 2016, in
press). In Brazil, secondary forests in abandoned pastures were
monopolized by Vismia species, and after 25 years species diversity
and biomass were much lower than in abandoned clear-cut stands
(Mesquita et al., 2015). Furthermore, in acidic and low fertility
soils, cattle pastures subjected to recurrent fires are infested by
weed species which propagate profusely, which arrests forest
regeneration (see also Robiglio and Sinclair, 2011; Suazo-Ortuño
et al., 2015).

Disturbance caused by extensive oil palm plantations (frequent
use of fire, high amounts of fertilizers and pesticides, and lack of
tree cover) are expected to cause similar negative effects on forest
regeneration than disturbance caused by pastures. For example, in
Costa Rica, secondary forests grown on abandoned palm planta-
tions (Bactris gasipaes) had lower abundance and biomass of rain
forest trees than secondary forests of the same age regenerating in
abandoned cocoa plantations (Fernandes and Sanford, 1995).
Therefore, overall, we conclude that extensive farming may impose
the strongest barriers to natural forest regeneration after agricul-
ture abandonment (Fernandes and Sanford, 1995; Fujisaka et al.,
1998; Zermeño-Hernández et al., 2015).

4.3. Disturbance regimes and forest regeneration at the landscape level

According to our ecological disturbance weighted mean index
(EDIwm), the three studied landscapes differed importantly in their
agricultural land-use diversity and, hence, in the potential to affect
forest regeneration. The prediction that landscapes with higher
EDIwm have lower forest regeneration potential was supported by
our results when applied to our nine 3 � 3 km landscapes. The
observed reduction in biomass and species diversity of secondary
forests as EDIwm increased (Fig. 5) may be caused by changes in the
magnitude of two major determinants of forest regeneration:
propagule availability (seed sources present in old-growth forest
remnants) and the harshness of the environmental conditions at
the time of field abandonment. As old-growth forests are reduced
in the landscape, fewer species are available for regeneration,
which may reduce the effective number of species colonizing
second-growth forests (Dalle and de Blois, 2006). Similarly,
Zermeño-Hernández et al. (2015) showed that forest regeneration
potential was low in abandoned fields where land use inflicted
extensive and severe disturbances, such as cattle pastures which
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had the highest EDI values among the land uses we assessed in
Marqués de Comillas (Fig. 2d); the harsh environmental conditions
prevailing in abandoned pastures limits the establishment and
growth of several native rain forest species (Martínez-Ramos et al.,
in press). The EDIwm values were largely determined by the
percentage of land covered by pastures since this land use
encompassed between 7 and 93% of the area of studied landscapes.
Considering these facts, it is possible that the secondary forests of
low diversity and biomass we found in the landscapes with high
EDIwm were developed in abandoned pastures with a scarce forest
matrix. Further studies, however, are needed to test this idea.

EDIwm is an attempt to assess in an integrative way the impact
of the diversity of agricultural land uses on forest regeneration at
the landscape scale, but there are caveats that need to be
addressed. First, EDI is based on information provided by land-
owners and farmers; a double-checking procedure would be
necessary to calibrate such information. For example, field size can
be corroborated with ground-based measurements and land-use
duration with historical aerial photographs or remote sensing
techniques (comparing a temporal series of satellite images),
where available. Second, because EDI was constructed considering
only the last agricultural land use, this index omits other uses
endured by the field during its agricultural history, which could
contribute to shaping the agricultural legacies on forest regenera-
tion. For example, differences in the temporal sequence of different
agricultural land uses can result in different regenerative pathways
(Suazo-Ortuño et al., 2015). Another issue for future work is the
assignation of EDIwm values to secondary forests, which in this
study were assumed to be constant. It is known, however, that
species diversity of plants (Chazdon et al., 2007) and animals (de la
Pena-Cuéllar et al., 2012; Hernández-Ordóñez et al., 2015), as well
as the supply of ecosystem services (such as carbon gain and
storage) of secondary forests, increases with fallow age (Poorter
et al., 2016). Therefore, the EDI value of secondary forests could
decrease with fallow age from a starting value, defined by the land-
use history before field abandonment (Mesquita et al., 2015;
Zermeño-Hernández et al., 2015), to 0 when secondary forests
reach similar ecological attributes of the old-growth forest.
Nevertheless, these caveats, Zermeño-Hernández et al. (2015)
have shown that this simple, accessible, and inexpensive EDI index
predicted forest regeneration potential as well as precise measure-
ments of microclimate and soil conditions taken at the time of field
abandonment, which are costly (e.g., equipment requirement) and
time-consuming. EDI is especially useful when rapid assessment of
ecological disturbance regimes, found in many agricultural fields in
HMLs, is required.

5. Concluding remarks

In the hope of finding tropical HMLs where conserving
biodiversity and agricultural production coincide, our results
highlight the importance of identifying groups of agricultural land
uses and landscape composition (proportions of land covered by
agricultural land uses, secondary forest and old-growth forest) that
may contribute to this goal. Our EDI and EDwm are helpful in this
regard. We found that agricultural land uses with low EDI values
allow the best forest regeneration. Traditional agroforestry
systems are as promissory as those agricultural land-uses favoring
forest regeneration. The positive relationship between species
diversity and biomass of second-growth forest with the proportion
of old-growth forest remaining in the landscape suggests that the
maintenance of old-growth forest remnants in the landscape is
important for regeneration potential and ecological quality of
secondary forests, although more studies are needed to support
this idea. Thus, a promising conformation of HMLs would be a
mosaic of agricultural land uses with low EDI embedded in a

matrix of old-growth and second-growth forests. It is an
extraordinary challenge, however, to change the present pathway
of the increasing dominance of extensive farming into such a
mosaic. This change will depend on solving a complex and
conflicting set of societal, economic and ecological factors (Castillo
and Toledo, 2000; Perfecto and Vandermeer, 2008). EDIwm can be
useful as a tool to identify landscape conformations and land
management strategies (e.g. land sharing vs. land sparing; Phalan
et al., 2011) which favor biodiversity conservation. Including
societal and economical dimensions, though, is required for finding
positive balances between agricultural production and biodiversi-
ty conservation. In this context, farmers, policy makers and
landscape managers should focus not only on promoting
agricultural land uses with low EDI, but also in restoring degraded
lands and promoting the sustainable use of the goods and services
provided by second-growth forests (Schroth and Harvey, 2007;
Chazdon, 2014).
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Abstract

Aims:Across tropical regions, large forest areas have been converted to different

agricultural land uses. These uses impose ecological disturbances affecting forest

regeneration potential after field abandonment. Finding ways to identify those

agricultural land uses limiting forest regeneration is a critical issue for conserving

biodiversity in human-modified landscapes. Here, we developed a fast and inex-

pensive index, useful for quantifying ecological disturbance regimes associated

with agricultural land uses, and tested its power to predict forest regeneration

potential.

Location:Municipality of Marqu�es de Comillas, southeastMexico.

Methods: Interviews were conducted with local farmers to quantify distur-

bance components (size, duration and severity) associated with agricultural land

uses. The scaled values of these disturbance components were added in a simple

ecological disturbance index (EDI). In each one of nine recently abandoned

fields representing a wide range of EDI values, two 10-m2 plots, one close to and

one far from nearby forest remnants, were established. On each plot, all woody

plants of 10–100 m in height were counted, identified and measured in four 1-

m2 subplots, at the time of field abandonment and 2 yr later. In addition, at each

plot, 18 site condition (microclimate and soil) attributes were quantified at the

time of abandonment. Plant density, biomass, species richness and species diver-

sity were used as regeneration variables, and EDI and site condition attributes as

independent ones.

Results: Two years after abandonment, most regeneration variables declined

exponentially with EDI. Biomass was not explained by EDI but changed posi-

tively with light availability. EDI was strongly correlated to vapour pressure defi-

cit, which also predicted regeneration potential (except biomass).

Conclusions: EDI is a cheap and easy tool for quantifying the ecological distur-

bance produced by a wide range of agricultural land uses. The index predicted

several regeneration variables as well as or better than direct measurements of

the site condition at the time of abandonment. EDI can be used to identify biodi-

versity-friendly agricultural land uses in human-modified landscapes.

Introduction

Over past decades tropical forests have suffered extensive

and rapid deforestation because of their conversion to agri-

cultural systems (FAO 2009). A variety of agricultural land

uses are practised in the tropics, ranging from traditional

small-scale shifting cultivation to large-scale conventional

agriculture, such as sugar cane and eucalypt plantations,

cattle pastures and soybean fields. Agricultural land uses

can be considered ecological disturbance regimes (sensu

Pickett & White 1985) with the potential to affect the

speed and extent of forest regeneration in abandoned

fields (Guariguata & Ostertag 2001; Myster 2004; Chazdon

et al. 2009). Hence, the biodiversity conservation in
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human-modified landscapes will critically depend on the

forest’s potential to recover from different agricultural land

uses, and on our ability to identify biodiversity-friendly

agricultural practices (Wright et al. 2003; Harvey &

Gonz�alez-Villalobos 2007; Melo et al. 2013).

In abandoned fields, the abundance and diversity of for-

est regenerative propagules (i.e. seed bank, seed rain, seed-

ling bank and sprouts), as well as the survival, growth and

reproduction of regenerating plants, are affected by the

harshness of agricultural activities applied previously to

field abandonment (Ben�ıtez-Malvido 2006; Holl 2007;

Mart�ınez-Ramos & Garc�ıa-Orth 2007). Three main charac-

teristics of agricultural land use can determine such harsh-

ness: field size, duration (i.e. years of agricultural use) and

land-use severity (including frequency of machinery use,

extent of tree cover removal and frequency of fire and

agrochemical use, among other factors). As has been docu-

mented, large farming areas lacking tree cover may limit

the arrival of seeds, especially of large-seeded old-growth

forest species dispersed by animals (Aide & Cavelier 1994;

Holl 1999; Cubi~na & Aide 2001; Hooper et al. 2005;

Mart�ınez-Garza et al. 2005). Furthermore, long-lasting

agriculture may reduce soil fertility and the availability of

soil seeds (L�opez-Toledo & Mart�ınez-Ramos 2011). Also,

high levels of severity may reduce the abundance of regen-

erative propagules (Aide et al. 1996; Wijdeven & Kuzee

2000; Guariguata & Ostertag 2001) and impose harsh site

conditions such as degraded soil, high sun radiation and

temperature (Uhl et al. 1988; Nepstad et al. 1990; Holl

1999). Therefore, forest regeneration potential is expected

to be reduced as size, duration and severity of the agricul-

tural land use increase, enhancing the probability of

deflected or arrested succession (Holl 2007).

Overall, small-scale selective logging and plantations of

native tree species are land uses causing low disturbance

regimes. In these cases, fast forest regeneration is expected

after abandonment (Hartshorn 1989). In contrast, exten-

sive and long-lasting cattle pastures, as well as conven-

tional plantations of annual (e.g. chili, corn, bean, soy) and

perennial (e.g. oil palm, eucalypt, rubber trees) crops, are

in the extreme of land uses causing large disturbance

regimes. After abandonment, slow forest regeneration is

expected to occur in fields enduring such regimes (Fergu-

son et al. 2003; Fitzherbert et al. 2008). There is, however,

a variety of agricultural land uses producing a wide distur-

bance gradient between these two extremes, where the

consequences for forest regeneration are more difficult to

characterize and assess (Slocum 2001; Schroth & Harvey

2007).

Some qualitative approaches have been used to assess

the ecological disturbance caused by agricultural land uses

and their effects on forest regeneration (Holl 2007). There

is a need for more quantitative methods. Quantification of

abiotic and biotic conditions by taking measurements of

physico-chemical soil properties, microclimate regimes

and biotic factors (e.g. abundance and diversity of regener-

ative propagules) can be costly and time-consuming if

applied to large sets of agricultural fields. Therefore, devel-

oping analytical tools that efficiently and inexpensively

evaluate disturbance caused by agricultural land uses is an

urgent and important task. Such tools can be useful to rap-

idly identify contrasting disturbance regimes and those

land uses that may prevent the loss of productivity while

maintaining the potential for forest regeneration. The

latter would be beneficial for land managers and policy-

makers.

Studies assessing the effects of agricultural land uses

on forest regeneration usually adopt a typological

approach, assuming that fields subject to the same land-

use type (e.g. cornfield or pasture) are homogeneous in

their disturbance regime. The variability of disturbance

regimes within the same type, however, may be as large

as among types, and exploring whether a gradient

approach could work better than a typological one

needs to be assessed. Presently, the analysis of distur-

bance gradients is limited by the scarcity of studies com-

paring more than two agricultural land-use types within

the same locality (Fernandes & Sanford 1995; Fujisaka

et al. 1998; Pascarella et al. 2000). Furthermore,

whether the effects on regeneration of different compo-

nents of disturbance regimes associated with agricultural

land uses are complementary (additive) or synergic

(multiplicative) is unknown (see Martorell & Peters

2005). For example, studies are needed to assess to what

extent the effects of increasing field size are exacerbated

by the increasing severity of agricultural practices.

In this paper, we developed a fast and inexpensive way

to quantify ecological disturbance regimes imposed by

agricultural land uses. Based on information provided by

local farmers, we constructed three different ecological dis-

turbance indices (EDI) and tested their value in predicting

tropical rain forest regeneration potential across a set of

abandoned agricultural fields, which represented the gra-

dient of disturbance regimes in southeast Mexico. Specifi-

cally, we aimed to perform the following: (1) to develop a

simple and inexpensive index useful for quantifying eco-

logical disturbance regimes caused by agricultural land

uses, integrating size, duration and severity components of

disturbance; (2) to apply EDI to characterize disturbance

regimes produced by major agricultural land-use types; (3)

to test the usefulness of EDI in predicting different forest

regeneration attributes (plant density, species richness,

species diversity and biomass) of woody vegetation (trees,

shrubs and lianas); (4) to explore whether disturbance

components affect regeneration potential in a complemen-

tary or synergistic way; and (5) to evaluate the predictive
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power of EDI relative to that of site condition variables (i.e.

microclimate and soil physico-chemical properties) mea-

sured at the time of field abandonment. We hypothesized

that forest regeneration potential would decrease with

increasing levels of disturbance (i.e. as EDI values

increase).

Methods

Study area

The study was conducted at the townships of Chajul and

Loma Bonita, located within the region known asMarqu�es

de Comillas in southeast Mexico (Fig. 1). The climate is

warm and humid, with a mean annual rainfall of about

3,000 mm and a mean annual temperature of 24 °C
(Mart�ınez-Ramos et al. 2009). The dominant soil type in

the study area is classified as Luvisol at a scale of 1:200 000

(INEGI 1993). The primary vegetation is tropical rain forest

(Holdridge 1967) that varies in structure and composition

with soil and topography (Siebe et al. 1996).

The forest has suffered a strong conversion to agricul-

ture beginning four decades ago (De Jong et al. 2000).

Currently, in Marqu�es de Comillas old-growth forest frag-

ments cover about 34% of the landscape, secondary forest

patches 16%, and the rest is cattle pastures (43%), crops

(corn, beans, chilli peppers, rice), plantations of rubber

trees (Hevea brasiliensis (Willd. ex A. Juss.) M€ull. Arg.,

cocoa (Theobroma cacao L.), coffee (Coffea Arabica L.) and

fruit trees (Zerme~no 2008). The relatively recent land-use

history provides us with the opportunity to compile agri-

cultural land-use information directly from farmers and

landowners.

Ecological disturbance index (EDI)

In a previous work (Zerme~no 2008), an ecological distur-

bance index (EDI) was constructed, which basically

included three metrics of the agricultural fields: size (SZ),

duration (D) and severity (SV). These metrics were quanti-

fied through semi-structured interviews with farmers and

landowners, as described in the supplementary material.

SZ is defined as the field surface in hectares under a specific

agriculture land use. D is defined as the number of years

the field was under agriculture. SV is defined as themagni-

tude of environmental and propagule availability changes

produced by agriculture. To quantify SV, five sub-indices

(or elements SVi) were used as follows:

1 Fire incidence (FI): FI = FF/Y, where FF refers to the

number of burning events in the history of field usage, and

Y is the years of land use; therefore, FI refers to the fre-

quency of fire events per year.

2 Chemical use (CU): CU is the frequency of use of agro-

chemicals (e.g. fertilizers, herbicides and fungicides), quan-

tified as the number of agrochemical applications per

annual growth cycle.

3 Machinery use (MU): MU = FM/Y, where FM is the num-

ber of times a tractor was used over time (years), so that

MU is the number of times tractors are used per year.

4 Grazing severity (GS): GS = PU 9 GR, where PU is the

proportion of time under pasture use, and GR is the num-

ber of head of cattle per hectare of pastureland (stocking

rate).

5 Tree cover in the field (TC): We assumed that propagule

availability is reduced as TC decreases, so that this sub-

index increases as the cover of forest trees declines. This

parameter adopts values from 0 to 2, depending on the rel-

ative cover of trees within a given field: 2, tree cover 0–
25%; 1, 25–50%; and 0, >50%.

We are aware that there are no a priori reasons to give

the same weight to SZ, D and SV in the construction of

EDI, and no reasons for considering that SV is a composite

metric while the others are simple. We do not know possi-

ble synergistic or complementary relations among distur-

bance components or whether one component is more

important than the others in their effects on forest regen-

eration. Because we had a reduced sampled size (n = 9

fields), using multiple regression analysis to test individ-

ual, additive (complementary) and interactive (synergic)

effects of the disturbance components in a single model

was not possible. As an alternative, we developed three

different disturbance indices that were designed to over-

come this limitation. Two indices were relative, and one

was absolute. In the relative indices, values of SZ, D and

SV, as well as those of the SV sub-indices, were scaled (as

described below) because the units of these components

Fig. 1. Geographic location of the study area. Chajul and Loma Bonita

ejidos are adjacent to Montes Azules Biosphere Reserve in the Marqu�es de

Comillas region, Mexico.
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(e.g. size in hectares vs. duration in years) and those of

the SV sub-indices (e.g. frequency of fire vs. stocking rate

or tree cover) are not comparable. The scaling procedure

enabled us to integrate disturbance components in a rela-

tive metric without units. The absolute index was con-

structed through principal components analysis (PCA)

including the absolute values of SZ, D and those of the

five sub-indices of SV, without assuming any a priori

structure in the integration of such components. Only the

complementary relative index (or EDI) predicted forest

regeneration potential variables. As described in the

results, both abundance and diversity variables of the

regenerative vegetation declined significantly with EDI,

which was not observed with the other indices (see also

Discussion). Therefore, in the following we show only the

description of EDI while providing the details of the other

indices in Appendix S1.

Ecological disturbance index (EDI)

Here, we considered that effects produced by SZ, D and SV

on regeneration were independent and cumulative. First,

the recorded values of the severity sub-indices (SVis) for

each field were scaled, considering 1 as the maximum

value recorded over all fields. In other studies, this type of

standardization has been made using z–scores (e.g. Meli

et al. 2014). Our scaling procedure and z-scores were

100% correlated. We then calculated severity as

SV = FIs + QUs + MUs + GSs + TCs, + or SV =
P5

i¼1 SVis.

In this way, SV varied between 0 and 5. Second, using

Pearson correlation analysis, we tested whether the distur-

bance components were independent or not. In all pair-

wise cases, the correlation was not significant (P > 0.10),

even between those severity components that included

the years of land use (FI and MU) and duration (D). Next,

SZ, D and SV values for a given field were scaled, with 1

given to the maximum recorded value among all the stud-

ied fields. These scaled values were identical to z-scores,

but we preferred using our standardization as it provides a

metric more easily related to relative levels of disturbance.

Finally, assuming that disturbance components had similar

weight, we summed the scaled values so that EDI =
SZs + Ds + SVs. In this way EDI values range between 0

and 3, with 3 being the highest disturbance level.

Experimental design

We selected nine active agricultural fields representing

main land uses (maize, cocoa plantations and livestock

pastures with three fields per land-use type) in Marqu�es de

Comillas (Zerme~no 2008; Appendix S2). The ecological

disturbance of each field was characterized following the

interview method proposed here and using the three dis-

turbance indices described above. All studied fields had

been abandoned when our experimental study began.

Within each study field, we established a 10-m2 perma-

nent plot parallel and contiguous to the edge of a forest

remnant, and another at least 100 m away from that edge,

for a total of 18 plots. The plot near the edge documents

the regenerative potential of fields close to seed sources,

whereas the distant plot documents what happens away

from such sources. To incorporate in a single value the spa-

tial variation in regenerative potential within a field, we

averaged data of the near and far plots. To quantify plant

density and species diversity, at the time of field abandon-

ment and 2 yr later, in each permanent plot we placed at

random four 1-m2 permanent quadrants. We counted the

number of woody seedlings and saplings (trees, shrubs and

vines with heights between 10 and 100 cm) in each quad-

rant and identified them to species level when possible.

Additionally, to quantify standing above-ground biomass,

we used four 0.50 m 9 0.50 m (0.25-m2) quadrants ran-

domly distributed within each permanent plot, where all

regenerative vegetation was harvested at the time of aban-

donment and 2 yr later. The woody biomass was separated

from herbaceous, dried in an oven at 60 °C and then

weighed. We recorded total biomass of woody plants in

grams per squaremeter.

In the experimental plots, at the time of abandonment,

we also quantified site condition variables (Mart�ınez-Ra-

mos & Garc�ıa-Orth 2007) by measuring microclimate and

physico-chemical soil attributes. Temperature (� C), rela-

tive humidity (%) and light incidence (lumens�m�2) were

measured using HOBO datalogger sensors. One sensor was

placed at the centre of each permanent plot for at least

seven consecutive days, simultaneously at all studied

fields. The sensors were placed at 1.5 m height above

ground and were programmed to take a measurement

every hour. Simultaneous records of temperature and RH

were used to calculate air vapour pressure deficit: VPD,

VPD = (100 � RH/100) 9 SVP and SVP (Pascals) =
610.7 9 107.5T/(237.3+T)). The resulting value was divided

by 1000, and the VPDwas expressed as kPa.

For soil variables, we determined soil texture (finger

probe), colour (Munsell soil colour charts), pH (Merck

indicator paper) and depth in the field (Siebe et al. 2006) by

taking a sample with a 1-m auger in all sites. Additionally,

we took composite samples from two depths (0–10 and 10–
20 cm) with a 6.5-cm diameter auger. Each soil sample was

taken at four randomly selected points within each studied

permanent plot; samples were mixed, and an aliquot was

used for physical and chemical analyses (Appendix S3).

Additional soil properties (Appendix S3) were calculated

through soil physical parameters following Siebe et al.

(2006) and the SPAW model (Saxton et al. 1986; Saxton &

Willey 2005; Saxton et al. 1974).
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Data analysis

Agricultural land use and disturbance regimes

Differences in the size and duration components of EDI

among agricultural land-use types (n = 3 per type) were

assessed using one-way ANOVA. As the severity and

EDI values were not normal variables, differences were

assessed using ANOVA on ranks. All statistical analyses

were conducted with the statistical package R V.2.10.1

(R Core Team 2014).

Forest regeneration potential

Forest regeneration potential was evaluated through four

response variables: plant density (number of plants per

unit area), species density (number of species per unit

area), species richness (number of species per a given

number of plants) and standing above-ground biomass

(dry weight of stems and leaves harvested per unit area).

For the case of plant density and biomass, we averaged

data from the four subplots of each of the two plots per

field. The resultant values were then averaged to obtain a

single overall mean for each experimental field. At the

beginning of the experiment and 2 yr later, data from

the eight subplots of each field were used to calculate

species density and species diversity (Shannon estimator)

using the EstimateS program. The Shannon index is very

sensitive to rare species in the sample and is one of the

most used measures of diversity (Magurran & McGill

2011). To avoid possible effects of abundance on species

density and species diversity estimates, we rarified these

metrics using EcoSim v.7.0 program (http://garyentsmin-

ger.com/ecosim/index.htm), considering a minimum

number of plants recorded across all nine fields as a rari-

fied criterion.

Site conditions

To construct environmental composite axes of site condi-

tion variation, we carried out a PCA ordination analysis,

including the 18 microclimate and soil variables mea-

sured at each studied field. For soil variables, we used

the average value of the two soil depths per site since no

significant differences were found between these. Finally,

a Pearson correlation was used to identify those site con-

dition variables associated with the main principal com-

ponent axes.

Predictive power of EDI vs. site condition variables

We tested the power of our three ecological disturbance

indices (i.e. complementary, synergic and absolute) to

predict forest regeneration potential by regressing each

studied community attribute against the indices values,

using our nine fields as independent data. We did this for

the year 0 (initial experimental date) and 2 yr later. In the

case of the synergistic disturbance index, several SZ, D or

SV values were close to zero, which resulted in negligible

and aggregated index values close to zero; therefore, we

took the square root of the calculated index values to dis-

aggregate the data. We tested different regression models

(linear, semi-logarithmic, exponential, potential) and the

model producing the more significant (P < 0.05) R2 was

selected. Because our sample size was low (n = 9), we con-

ducted a validation analysis for those cases where regres-

sion was significant. The validation consisted of removing

one of the nine data indices in the regression and testing

the significance of the new model. This procedure was

repeated for the nine possible regression models. Using v2

we then tested whether the frequency of significant regres-

sions was different (P < 0.05, df = 1) from that expected at

random (50% of cases). In this analysis, Yates’ modifica-

tion was applied because the expected frequency was <5.
Only the validated models were taken as evidence of sig-

nificant effects.

Considering that the cumulative disturbance index was

the only one predicting regenerative variables, we consid-

ered this in more depth to assess the individual and cumu-

lative effect of SZ, D and SV. For this, we repeated the

regression and validation analysis above described for each

individual component (i.e. SZ, D or SV alone) and for pairs

of components (i.e. SZ + D, SZ + SV or D + SV). Finally,

to assess the power of site condition attributes (at the time

of field abandonment) to predict forest regeneration

potential, we regressed each community attribute against

the two major PCA axes resulting from the ordination of

microclimate and soil variables. Additionally, using the

Pearson correlation coefficient, we assessed relationships

between the studied community attributes and each one

of these abiotic variables.

Results

Agricultural land uses and disturbance regimes

Agricultural land-use types differed widely in size

(F2,6 = 13.6, P = 0.006). On average, cattle pastures were

almost 20 times more extensive than cornfields (which

exhibited the smallest size). Pastures also exhibited a large

inter-field variation in size with respect to the other land-

use types (Fig. 2a). Duration did not differ among land-use

types because cornfields and pastures exhibited high inter-

field variation (Fig. 2b). Severity differed among land-use

types (H = 6.0, d.f. = 2, P = 0.02), being higher in pastures

than in cornfields and cocoa plantations (Fig. 2c). Severity

in pastures was high because of livestock trampling, recur-

rent use of fire and high tree cover removal. Cornfields
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exhibited higher severity than cocoa plantations mainly

because of the use of agrochemicals, recurrent use of heavy

machinery, frequent burning events and reduced tree

cover (Fig. 2c). In the cocoa plantations fire was rarely

used, weeding by hand or machetes was employed, and a

higher tree cover was present in the field. Once these com-

ponents were integrated in EDI, pasture tended to be the

land-use type with the higher disturbance; however, dif-

ferences in EDI were not significant among land use types

(H = 3.82, d.f. = 2, P = 0.17; Fig. 2d) because EDI values

varied widely among pastures and among cornfields

(Fig. 2). Overall, EDI varied from 0.6 to 2.7 across the nine

studied agricultural fields.

Site condition

Site condition was highly variable between and within

agricultural land uses (Appendix S4). Overall, the highest

mean temperature was found in cornfields and pastures,

with maximum values of up to 48 and 51 °C, respectively.

The minimum temperature was similar for all sites (ca.

22 °C). Relative humidity was higher for cocoa planta-

tions, followed by cornfields and then pastures. Pastures

and cornfields had a higher vapour pressure deficit (VPD).

Light incidence was lower in cocoa plantations and maxi-

mum in cornfields.

The soil texture was mainly silty clay loam except in the

pastures, where it was clay (Appendix S4). Soil generally

had an acidic pH (4.9–5.9), except in one cornfield and one

cocoa plantation where soils were almost neutral (6.9 and

6.8, respectively). Pastures had the lowest phosphorus

concentration and cocoa plantations the highest; organic

matter and nitrogen content tended to be lower in

cornfields than in the cocoa plantations and pastures

(Appendix S4).

The two main axes extracted from the PCA explained

96% of total variation among fields (Appendix S5). All

microclimate variables, as well as nitrogen availability and

organic matter content, were correlated with the PC1 axis.

Physical soil variables, particularly those related to pore

(a) (b)

(d)(c)

Fig. 2. Ecological disturbance regimes assessed for agricultural land uses (ALUs) found in Marqu�es de Comillas region, southeast Mexico. We provide, for

each agricultural land use: (a) mean size (ha), (b) mean duration (number of years under such ALU), (c) severity of disturbance measured through several

variables and (d) complementary ecological disturbance index (EDIC). Bars indicate �1 SD. Bars not sharing the same letter are significantly different

(P < 0.05). FI, Fire incidence; CU, Chemical use; MU, Machinery use; GS, Grazing severity; TC, Tree cover in the field.
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space, aeration capacity, water-holding capacity, soil satu-

ration and hydraulic conductivity, were correlated with

the PC2 axis (Appendix S5).

Ecological disturbance index and forest regeneration

After applying our verification regression test, none of

the regeneration variables recorded at the time of field

abandonment were related to any of our three distur-

bance indices. Two years later, the complementary index

(EDI) was the only one that significantly explained the

variation among fields in several regeneration variables.

Plant density, species richness and Shannon diversity

were negatively related with EDI in a semi-logarithmic

or potential way (Fig. 3). Note that forest regeneration

variables changed strongly among fields with the same

land-use type; for example, plant density ranged from

2.5 to 23 among cornfields. In contrast, different land-

use types with similar disturbance regime showed simi-

lar regeneration values; for example, plant density was

almost the same (22–23 plants in 4-m�2) in a cocoa

plantation and in a cornfield with similar EDI values

(0.7–0.8; Fig. 3a). Rarified species richness and diversity

were not significantly related to EDI.

The EDI components and forest regeneration potential

None of the regeneration variables was related to any of

the individual disturbance components or to any of the

five elements of severity. Two years after abandonment,

plant density, species density and species diversity declined

logarithmically or potentially with cumulative effects of

disturbance duration and severity (D + SV), while rarified

species richness showed a negative exponential relation-

ship with cumulative effects of disturbance size and dura-

tion (SZ + D; Fig. 4).

Site condition and forest regeneration potential

Overall, forest regeneration variables were poorly related

to PCA main axes (Appendix S6). Only biomass 2 yr after

abandonment showed a positive relationship with the PC2

axis. Correlation analysis showed that biomass gain

increased with light incidence and decreased with avail-

able nitrogen. Plant density, species richness and species

diversity were negatively correlated to VPD and tempera-

ture, and increased with relative humidity (Table 1).

Discussion

Our results show that the relative complementary index

(EDI) can be useful to quantify a wide range of disturbance

regimes associated with agricultural land uses and their

effects on forest regeneration potential. EDI can be a tool

of general use to compare disturbance regimes in any agri-

cultural system. This can be done by scaling the values of

the disturbance components of each field, with respect to

the maximum recorded over all fields of that system. This

scaling procedure produced better results than the PCA

analysis based on absolute disturbance component values.

We do not know the origin of such a result, but possibly

the scaling smoothes the variation produced by combining

variables with large magnitude differences; actually, the

variance of EDI (0.59) was two times smaller than those of

the two main PCA axes (1.13). The fact that EDI was

robust for our validation test gives confidence in the use of

such an index.

The EDI succeeded in explaining a significant level of

variation in most of our studied regenerative attributes. In

contrast, most microclimate and soil variables failed to

explain such variation. These results show, on the one

hand, that the effects of disturbance on propagule avail-

ability (soil seeds, seed rain, seedlings and sapling banks)

(a) (b) (c)

Fig. 3. Regression analysis assessing the effects of EDIC associated with agricultural land uses on forest recovery measured as (a) seedling density, (b)

species richness and (c) diversity Shannon index 2 yr after abandonment in Marqu�es de Comillas, southeast Mexico. CC, Cocoa plantation; CR, Cornfield;

PS, Pasture.
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were relatively more important for forest regeneration

than site conditions prevailing at the time of field abandon-

ment (see below). On the other hand, such results also

indicate that quantifying disturbance regimes using infor-

mation provided by farmers and landowners predict forest

regeneration potential as well as (or better than) direct

measurements of abiotic environmental conditions.

Assessing ecological disturbance regimes with an

inexpensive tool

Measuring several field variables to quantify disturbance

regimes in a large number of agricultural fields would be a

daunting task because it would require a large investment

of labour, economic resources (including costs of fieldwork

and laboratory equipment and analyses) and time. There-

fore, analytical tools that can quantify disturbance regimes

in an uncomplicated, inexpensive and rapid way are very

useful. Some studies have designed such tools (Smith et al.

1999; Ram�ırez-Marcial et al. 2001; Kennard et al. 2002;

Martorell & Peters 2005) but their applicability is

constrained because of barely replicable methodologies

(e.g. Smith et al. 1999); in addition, they focused on few

disturbance variables (e.g. burn intensity, soil erosion or

frequency/duration of cultivation), leaving out others that

may have important effects on regeneration (Kennard

et al. 2002; Sagar et al. 2003; Ochoa-Gaona et al. 2007).

Furthermore, strong methodological differences make

comparing the results emerging from these studies diffi-

cult. In this context, the EDI index, built with information

provided by farmers and landowners, represents an

advance for quantifying disturbance regimes (sensu Pickett

& White 1985) associated with agricultural practices. As

discussed below, EDI provides a basis for understanding

the impact of human disturbances on forest regeneration

in agricultural landscapes.

Ecological disturbance index and forest regeneration

potential

Overall, our hypothesis that forest regeneration potential

decreases with increased levels of disturbance caused by

agricultural land uses was supported by our results. Within

a landscape or region, large differences in forest regenera-

tion and successional trajectories have often been seen in

abandoned agricultural fields sharing the same soil, climate

and land-use history (Chazdon et al. 2007). As our work

and other studies show (Guariguata & Ostertag 2001;

(a) (b)

(c) (d)

Fig. 4. Regression analysis assessing the effects of paired components of EDIC on forest recovery attributes such as: (a) plant density, (b) species density,

(c) Shannon index and (d) rarified species density in southeast Mexico. CC, Cocoa plantation; CR, Cornfield, PS, Pasture.
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Myster 2004; Chazdon et al. 2007), agricultural land use

previous to abandonment is a key variable in explaining

such differences. The question then is to assess whether

the effects on regeneration of different disturbance compo-

nents (SZ, D, SV) are cumulative or synergistic and to what

extent a relative disturbance index functions better or

worse with respect to an absolute one.

We did not find any indication of synergism between

SZ, D and SV, likely because their effects on regenera-

tion were redundant. For example, depletion of propa-

gule banks may be caused by long-lasting farming but

also by high levels of severity. Thus, once a disturbance

component has depleted a proportion of the propagule

bank, the other can only reduce an additional fraction.

Instead, we found evidence that SZ, D and SV were

complementary in their effects on forest regeneration.

Complementary can result from the fact that while

some components (e.g. long-lasting farming and severe

agricultural practices) limit regeneration by reducing

propagule availability in situ, others (e.g. field size and

reduction of tree cover) impose regenerative barriers by

reducing the arrival of seeds by biotic dispersal. Since

we did not find individual effects of SZ, D and SV, and

the regeneration potential was more closely related to

EDI than to the pairs of disturbance components, the

idea of complementarity is reinforced. Therefore, to

properly assess the effects of agricultural land uses on

forest regeneration, one must include several indicators

of disturbance in an integrative way, as EDI does.

Plant density and species diversity decreased in an expo-

nential-like fashion with cumulative effects of duration

and severity (D + SV). By increasing the duration and

severity of agricultural practices, the original physical,

chemical and biotic (e.g. abundance and diversity of nitro-

gen-fixing bacteria, mycorrhizae) soil conditions can be

lost (Buschbacher et al. 1988; Kladivko 2001; Klein et al.

2002). Furthermore, prolonged periods of cultivation using

fire, agrochemicals and machinery reduce abundance and

species diversity of seed, seedlings and resprouting banks

(Zahawi & Augspurger 1999; Rice & Greenberg 2000; Slo-

cum 2001; Kennard et al. 2002). In pasture fields where

long-term cattle raising occurs, the soil seed bank composi-

tion is dominated by weeds (L�opez-Toledo & Mart�ınez-Ra-

mos 2011). Therefore, regenerative communities that are

poor in species diversity are expected to develop in aban-

doned fields that were previously subjected to long periods

of agricultural use.

The only regenerative attribute not related to distur-

bance severity was rarefied species richness. This attribute

diminished with cumulative effects of disturbance dura-

tion and size. Several studies have shown that seed rain is

strongly reduced in large open fields, even just a few

Table 1. Correlations between site quality variables (environmental and soil variable) and forest recovery attributes measured as plant density, species

richness and woody standing biomass in southeast Mexico.

At Time of Abandonment Two Years After Abandonment

Seedling

Density

Species

Richness

Shannon

Index

Woody

Biomass

Seedling

Density

Species

Richness

Rarified

Richness

Shannon

Index

Rarified

Shannon

Woody

Biomass

Related to PC1

Organic Matter 0.14 0.09 0.12 0.11 0.07 0.15 0.39 0.20 0.29 �0.24

Total Nitrogen 0.17 0.12 0.16 0.13 0.09 0.18 0.41 0.24 0.33 �0.27

Plant-Available Nitrogen 0.42 0.34 0.49 0.07 0.25 0.36 0.55 0.42 0.53 �0.69*

Temperature �0.46 �0.52 �0.50 �0.64 �0.84** �0.75* �0.58 �0.74* �0.55 0.34

Temperature Range �0.41 �0.47 �0.44 �0.60 �0.72* �0.67* �0.55 �0.68* �0.55 0.34

Relative Humidity 0.41 0.49 0.47 0.60 0.82** 0.76* 0.64 �0.78* 0.62 �0.38

Vapour Pressure Deficit �0.43 �0.51 �0.48 �0.60 �0.81** �0.76* �0.64 �0.78* �0.62 0.38

Light Incidence �0.30 �0.28 �0.37 �0.36 �0.43 �0.42 �0.37 �0.38 �0.37 0.51*

Related to PC2

Total Pore Volume �0.20 �0.15 �0.22 �0.01 �0.23 �0.21 �0.21 �0.29 �0.37 0.69

Aeration Capacity 0.04 0.03 �0.03 0.25 0.03 �0.07 �0.18 �0.13 �0.28 0.52

Available Water-Holding Capacity �0.07 �0.16 �0.20 0.14 �0.17 �0.34 �0.32 �0.34 �0.42 0.63

Wilting Point �0.17 �0.35 �0.16 �0.05 �0.29 �0.46 �0.28 �0.41 �0.16 �0.17

Saturation �0.12 �0.08 �0.16 �0.06 �0.24 �0.17 �0.17 �0.24 �0.31 0.62

Saturated Hydraulic Conductivity �0.17 0.02 �0.13 �0.09 �0.16 �0.02 �0.10 �0.07 �0.18 0.60

Air Entrance Pressure �0.04 �0.03 �0.10 �0.09 �0.26 �0.22 �0.22 �0.28 �0.36 0.62

Not Related to PCA Axes

pH �0.06 �0.16 �0.17 0.41 0.00 �0.30 �0.39 �0.30 �0.39 0.53

Phosphorus 0.28 0.18 0.18 0.53 0.33 0.06 �0.07 0.06 �0.09 0.27

Field Capacity �0.18 �0.21 �0.15 0.06 �0.10 �0.07 0.19 �0.05 0.05 0.11

We show the correlation coefficient. Values with asterisk are significant (*P ≤ 0.05, **P ≤ 0.01).
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meters from the edge of the forest remnants, because such

open spaces represent a barrier for biotic seed dispersal

(Aide & Cavelier 1994; Holl 1999; Cubi~na & Aide 2001;

Hooper et al. 2005). Thus, if long-lasting farming erodes

propagule availability in the field (as discussed above) and

the arrival of new dispersed seeds declines as field size

increases, the reduction in species richness of regenerating

plants is explained by a lack of propagules. In these circum-

stances, to recover species diversity and other desired forest

properties active restoration is needed (Guevara et al.

2004; Garc�ıa-Orth & Mart�ınez-Ramos 2011). Some man-

agement actions can be performed to avoid such extreme

disturbance condition. For example, we found that species

diversity is positively related to the amount of tree cover in

the field, and that pastures having a considerable number

of isolated trees exhibit regenerating communities with

relatively high species diversity (Fig 2c). Thus, the preser-

vation of tree cover in agricultural fields is important for

the maintenance of forest regeneration potential.

In contrast to plant density and diversity, none of our

three EDI indices predicted biomass gain. Biomass gain

increased with light availability (Table 1, Appendix S6).

Such a result suggests that whereas agricultural distur-

bance regimes affect propagule availability (and hence

abundance and diversity of regenerative communities),

microclimate and soil conditions at the time of abandon-

ment affect the survival and growth of regenerating plants.

High levels of light resources favour the establishment and

colonization of pioneer plants, which reach high growth

rates in open conditions (Bazzaz & Pickett 1980). We

found that in cornfields and pastures, where light was

high, the regenerative communities were dominated by

light-demanding pioneer species; in contrast, under the

shade of the cocoa plantations, the regenerative communi-

ties were dominated by shade-tolerant tree species, which

had low growth rates (unpubl. data). In addition, biomass

gain was negatively related to availability of soil nitrogen.

Such a negative relationship can be explained by the fact

that high growth rates demand higher levels of consump-

tion of soil nitrogen, which can deplete the availability of

this nutrient in the soil.

The EDI as a tool to study disturbance gradients and its

limitations

The EDI was able to predict forest regeneration potential

independently of the agricultural land-use type. For exam-

ple, two fields with contrasting land use (a cornfield and a

pasture) had similar EDI values (1.4 and 1.0, respectively)

and exhibited similar forest regeneration potential.

Alternatively, three cornfields exhibited very different EDI

values, and the forest regeneration potential varied accord-

ingly with such values (Fig. 2). Therefore, we suggest that

the assessment of the effects of agricultural land uses on

forest regeneration should move beyond a typological

approach. Our results indicate that considering the vari-

ability of disturbance regimes within the same land -se

type is critical.

Our index has limitations that need to be solved. Agri-

cultural systems are inherently complex, and there are

other factors not included in EDI that may influence forest

regeneration. Among these factors are soil type, land-use

history prior to last agricultural use and the structure and

composition of the surrounding matrix (Holl 2007). None-

theless, EDI was shown to have high predictability of struc-

tural attributes of regeneration in woody communities,

explaining between 56% and 62% of the inter-field varia-

tion in abundance and diversity of regenerating communi-

ties after 2 yr of field abandonment. EDI also had more

power to forecast forest regeneration potential than several

site condition variables (Table 1, Appendix S6). The EDI

index could even predict variations in VPD, an environ-

mental variable related to moisture deficits in the atmo-

sphere. Plant density, species richness and species diversity

of regenerating communities were also related to VPD, air

temperature and humidity. Although these physical vari-

ables can be used as indicators of the forest regeneration

potential in abandoned fields, an index based on knowl-

edge of local people can also serve this purpose. In addi-

tion, indices like EDI are faster and more economical

compared to the costly and time-consuming measure-

ments of microclimate conditions.

Conclusions and implications

Analytical tools such as EDI are critical for developing deci-

sion-making and policies favouring agricultural systems

that allow the persistence of forest ecosystems in agricul-

tural landscapes (Harvey & Gonz�alez-Villalobos 2007).

Conservationists and stakeholders need to quickly and effi-

ciently assess those agricultural land uses that are ecologi-

cally friendly, considering that the demand for agricultural

products is expected to increase in the near future. There-

fore, inexpensive and reliable disturbance indicators of

agricultural land uses that can predict forest regeneration

potential are urgently needed (Dumanski & Pieri 2000;

Huffman et al. 2000; Martorell & Peters 2005). Managers

seeking to identify land uses that enable agricultural pro-

duction while maintaining the potential for forest regener-

ation (Melo et al. 2013) are especially beneficial. This and

other studies suggest that eliminating severe land manage-

ment practices (such as use of fire or agrochemicals) or

modifying elements of the landscape (e.g. increasing struc-

tural complexity of the landscape or reducing distance to

propagule source) may facilitate forest regeneration.

Secondary forests can be biologically and socially valuable
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and are a growing major feature of contemporary tropical

landscapes (Brown & Lugo 1990; Finegan 1992; Wright

2005). We need more knowledge to predict successional

pathways of regenerating forests in abandoned agricultural

lands (Mesquita et al. 2001). Research focused on quanti-

fying the impact of themany forms of disturbance on forest

resilience is crucial for minimizing the threat of agricul-

tural land uses on biodiversity (Watt 1998; M�endez-Tori-

bio et al. 2014).
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Resumen 

Los bosques neotropicales han experimentado una creciente pérdida de 
cobertura forestal debido principalmente al avance de la frontera 
agrícola. Una alta diversidad de usos agrícolas del suelo son practicados 
en paisajes tropicales. Sin embargo, los efectos que generan estos usos 
sobre el potencial regenerativo del bosque en función de los regímenes 
del disturbio ecológico que producen y la distancia a la fuente de 
propágulos no han sido suficientemente explorados. Por lo tanto, el 
presente capítulo se enfocó en estudiar los efectos del uso agrícola del 
suelo y de la distancia a la fuente foránea de semillas sobre: (i) la 
dinámica de la vegetación leñosa regenerativa, considerando la 
proporción de especies pioneras y no pioneras, (ii) la disponibilidad de 
plántulas provenientes del banco y la lluvia de semillas (local y foránea) 
y (iii) la importancia relativa de las fuentes de propágulos en la 
regeneración natural. Para ello se seleccionaron tres tipos de uso 
agrícola del suelo contrastantes en sus niveles de disturbio (campos de 
maíz, plantaciones de cacao y praderas ganaderas), así como sitios en 
claros naturales de selva y selva madura. En cada uno de los sitios se 
estableció una parcela adyacente a un remanente de selva y otra al 
menos a 100 m desde el borde. Al interior de cada parcela se 
registraron, etiquetaron e identificaron cada bimestralmente durante 32 
meses las plántulas leñosas de 10-100 cm de altura. Además se 
colocaron dentro de cada parcela exclusiones para cuantificar todas las 
plántulas germinadas provenientes del banco o la lluvia de semillas. Los 
resultados mostraron que el potencial regenerativo del bosque después 
del abandono es alto en aquellos usos del suelo con un bajo régimen de 
disturbio. Las fuentes de propágulos cercanas a los campos 
abandonados fueron un factor clave para promover una rápida 
recuperación de la vegetación. La velocidad de regeneración fue alta 
cuando hubo propágulos disponibles al momento del abandono, por 
ejemplo en cultivos de cacao fue similar a la de claros de selva y bosque 
maduro al menos en los primeros tres años desde el abandono. Sin 
embargo, en aquellos usos del suelo donde el banco de semillas y 
plántulas fue eliminado y la lluvia de semillas no existe como en los 
pastizales, los campos agrícolas abandonados experimentan una lenta o 
nula regeneración del bosque. En cuanto a la composición de especies 
se encontró un gradiente relacionado con el disturbio provocado por los 
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usos del suelo. Así, usos del suelo con bajo nivel de disturbio 
presentaron un ensamble de especies parecido al de bosque maduro, 
mientras que usos con mayores niveles de disturbio presentaron una 
comunidad de especies divergente. La cercanía a las fuentes de 
propágulos en cultivos altamente degradados, como los pastizales, 
favoreció el establecimiento y crecimiento de especies no pioneras en 
etapas tempranas de la sucesión. Por otro lado, el disturbio generado 
por la intensificación y el uso prolongado en monocultivos como el maíz 
favoreció la predominancia de especies pioneras. Los resultados de este 
estudio indican que usos del suelo donde existe una limitación en la 
llegada de semillas por dispersión y una regeneración lenta o nula, la 
implementación de medidas que faciliten la colonización de semillas a 
campos abiertos será indispensable para iniciar los procesos de 
regeneración natural y sucesión ecológica. Además, se resalta la 
importancia de conservar fragmentos de bosque en los paisajes 
agroforestales para asegurar la recuperación de campos agrícolas 
abandonados. 
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Introducción 

La conversión de bosques a campos agrícolas ha provocado una gran 
pérdida de biodiversidad terrestre a nivel mundial (Geist and Lambin 
2002, Pereira et al. 2010, McGill 2015). Debido a esta conversión se 
estima que la riqueza total de especies dentro de diferentes localidades 
terrestres del planeta se ha reducido en promedio 13%, aunque en 
algunas localidades degradadas se ha perdido hasta un 76% (Newbold 
et al. 2015). Con el aumento en la demanda mundial de alimentos, 
forrajes y combustible, se prevé que el número de especies de plantas y 
animales disminuya, en promedio, un 3% más para el año 2100 
(Newbold et al. 2015). Los países con mayores niveles de biodiversidad y 
pobreza, muchos asentados en el Neotrópico, serán los más afectados 
(Marchese 2015, Newbold et al. 2015). De modo que conciliar la 
producción de alimentos agropecuarios con la conservación de la 
biodiversidad es un desafío importante, especialmente en aquellos 
países en vías de desarrollo. 

En los paisajes agrícolas del Neotrópico, es posible identificar 
una gran diversidad de usos agrícolas del suelo que varían en la 
extensión, duración y severidad del régimen de disturbio ecológico 
(sensu Picket y White 1985) que producen (Zermeño et al. 2015, 2016). 
La extensión se refiere al área cubierta por el sistema agrícola. La 
duración es el tiempo que el cultivo se ha mantenido activo. La 
severidad es el grado de impacto que se genera sobre el microclima, las 
propiedades del suelo, la vegetación y la fauna, por ejemplo a través del 
uso del fuego o maquinaria, aplicación de agroquímicos, pastoreo o la 
modificación de la cobertura vegetal (Zermeño-Hernández et al. 2016). 
Así, los cultivos agrícolas pueden cubrir desde menos de una hectárea 
(e.g. cultivos de maíz) a decenas o cientos de kilómetros cuadrados (e.g. 
pastizales o cultivos de soya); pueden durar de pocos años a décadas o 
incluso siglos y su severidad puede variar dependiendo de las 
herramientas, técnicas y agroquímicos usados para la preparación y 
mantenimiento de la tierra. Muchas tierras agrícolas son abandonadas 
por la pérdida de productividad del suelo, la pobreza, el desarrollo 
urbano, conflictos políticos, entre otras causas (Aide and Grau 2004, 
Cramer et al. 2008). Por consiguiente, el uso del suelo previo al 
abandono representa un disturbio con características que dependen de 
las prácticas de manejo implementadas. 
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Los regímenes de disturbio producidos por los usos agrícolas del 
suelo afectan al potencial de regeneración de la vegetación de selva. Por 
ejemplo, la eliminación de elementos arbóreos en cultivos extensivos 
puede limitar la llegada de semillas, especialmente de especies de 
arbustos, lianas y árboles cuyas semillas son dispersadas por animales 
(Aide and Cavelier 1994, Holl 1999, Cubiña and Aide 2001, Hooper et al. 
2005, Martínez-Garza et al. 2005). Esto se debe a que los dispersores 
como aves, murciélagos y algunos mamíferos cruzan con baja frecuencia 
sitios carentes de vegetación que les proveen de alimento, refugio o 
percha (De la Peña-Domene et al. 2014). Asimismo, la disponibilidad de 
semillas de las plantas de la selva en el suelo disminuye en cultivos 
duraderos por la fuerte erosión causada por persistente actividad 
agrícola (López-Toledo and Martínez-Ramos 2011). Los usos del suelo 
con prácticas de manejo agrícola más severas, que barbechan 
recurrentemente el suelo y eliminan la cobertura arbórea, pueden 
reducir tanto el banco de semillas del suelo como la lluvia de semillas 
(Aide et al. 1996, Wijdeven and Kuzee 2000, Guariguata and Ostertag 
2001, Kennard et al. 2002). Así, la disponibilidad de propágulos y el 
potencial de regeneración se reducen conforme aumenta la extensión, la 
duración y la severidad del disturbio generado por las prácticas de 
manejo asociadas a los cultivos agrícolas. 

Los regímenes de disturbio agrícola también generan 
condiciones microambientales adversas para el establecimiento y 
crecimiento de las plantas de selva (Holl 1999). Por ejemplo, en cultivos 
extensos (e.g., pastizales) la falta de un dosel desarrollado, ocasiona que 
la temperatura y la radiación solar sean mayores que en el bosque 
maduro, mientras que la humedad por encima y debajo del suelo se 
reducen (Zermeño-Hernández et al. 2015). Después de un incendio, o 
tras una alta intensidad de pastoreo, la compactación del suelo aumenta 
y se reducen los nutrientes, la materia orgánica, la fauna del suelo y se 
produce una pérdida de micorrizas (Uhl et al. 1988, Aide and Cavelier 
1994, Holl 1999, Zahawi and Augspurger 1999, Kladivko 2001, Li and 
González 2008). La abundancia y la diversidad de especies leñosas 
regenerativas disminuye drásticamente al aumentar los cambios 
ocasionados por el disturbio agrícola sobre el microambiente y las 
propiedades del suelo (Zermeño-Hernández et al. 2015). Una situación 
distinta ocurre en sistemas agroforestales que generalmente son de baja 
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extensión, presentan un dosel bien desarrollado y su mantenimiento es 
manual (Moreno-Calles et al. 2013, Zermeño-Hernández et al. 2016). En 
este caso tanto el microclima y las propiedades del suelo, así como las 
fuentes regenerativas, son similares a los del bosque maduro (Zermeño-
Hernández et al. 2015). Puede decirse por lo tanto que el microambiente 
y las propiedades del suelo son afectadas por la severidad de las 
prácticas de manejo agrícola y tales efectos representan limitaciones 
para el establecimiento, crecimiento y sobrevivencia de la vegetación de 
selva que se regenera en campos abandonados. 

Las especies arbóreas con distintas estrategias regenerativas 
pueden verse diferencialmente afectadas por los regímenes de disturbio 
causados por diferentes usos agrícolas del suelo. La regeneración de 
especies pioneras, las cuales germinan, crecen y se reproducen en sitios 
abiertos ricos en energía lumínica, podrían ser favorecidas por usos 
agrícolas que eliminan la cobertura de arbustos y árboles (e.g cultivos 
anuales o pastizales; Martínez-Ramos 1994). Por otro lado, la 
regeneración de especies no pioneras, que germinan y crecen en la 
sombra, puede ser factible en campos agrícolas que conservaron la 
cobertura arbórea (e.g., sistemas agroforestales como cacaotales y 
cafetales de sombra, plantaciones forestales; Martínez-Ramos 1994, 
Zermeño-Hernández et al. 2015). Por lo tanto, es esperable que en 
cultivos anuales o pastizales abandonados la vegetación regenerativa 
esté dominada por especies pioneras, mientras que en campos 
abandonados con cobertura forestal las especies no pioneras serían el 
gremio dominante.  

Por otro lado, la importancia relativa de las fuentes de 
regeneración varía en función del disturbio asociado con los usos 
agrícolas del suelo. En los claros pequeños de selva y en los sistemas 
agroforestales, especialmente aquellas que conservan especies de 
árboles que producen semillas, el banco de plántulas puede llegar a ser 
una fuente importante de regeneración natural (Martinez-Ramos and 
Soto-Castro 1993). La contribución del banco de semillas es importante 
para la regeneración cuando la severidad en el uso del suelo es baja o 
moderada (Garwood 1989, Wijdeven and Kuzee 2000). Incluso en 
aquellos campos agrícolas donde el uso de fuego ha reducido la 
densidad de semillas almacenadas en el suelo, el aporte de propágulos 
provenientes del banco de semillas puede llegar a ser más importante 
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en los procesos regenerativos post-disturbio que el de otras fuentes 
(Ewel et al. 1981, Uhl et al. 1981, Young et al. 1987). Conforme la 
severidad del uso del suelo agrícola aumenta, la capacidad de 
regeneración de los árboles a partir del banco de semillas, el rebrote de 
individuos y el banco de plántulas se reduce (Kennard et al. 2002, 
Martínez‐Ramos et al. 2016). En estos casos, la regeneración puede ser 
lenta o nula y depende principalmente de la lluvia de semillas (Benítez-
Malvido et al. 2001, Guariguata and Ostertag 2001, Martínez-Ramos and 
García-Orth 2007). Así, a medida que el nivel de disturbio aumenta se 
puede esperar que la lluvia de semillas se convierta en la única fuente de 
propágulos disponible para que inicie el proceso de regeneración y 
sucesión.  

La extensión de los campos agropecuarios es un componente 
adicional del régimen de disturbio causado por el uso del suelo para 
fines agrícolas. Al aumentar tal extensión se reduce la capacidad de 
dispersión de las semillas hacia los campos agrícolas. La lluvia de 
semillas puede ser local o foránea (Martinez-Ramos and Soto-Castro 
1993, Benítez-Malvido et al. 2001). La lluvia local procede de árboles en 
fructificación que se encuentran in situ, mientras que la lluvia foránea se 
encuentra en los árboles en fructificación que se encuentra fuera del 
sitio (en los remanentes de bosque aledaños). La lluvia local de semillas 
es una fuente directa de propágulos y su aportación depende de que la 
práctica agrícola conserve elementos reproductivos dentro del campo 
cultivado. Por otro lado, la lluvia foránea de semillas tienen un papel 
importante en la generación de diversidad en el banco de semillas y de 
plántulas, lo cual es de vital importancia en el mantenimiento de la 
diversidad de especies dentro del bosque (Martinez-Ramos and Soto-
Castro 1993, Benítez-Malvido et al. 2001). Sin embargo, en usos agrícolas 
extensivos la distancia a la fuente de propágulos es mayor que en 
cultivos con superficies pequeñas, por lo que la limitación en la 
dispersión representa una barrera importante para el arribo de semillas, 
especialmente de aquellas dispersadas por aves y murciélagos (Guevara 
and Laborde 1993, Murray et al. 2008). Por lo tanto, se puede esperar 
que la lluvia local de semillas sea una fuente importante de propágulos 
en cultivos que conservan vegetación de selva reproductiva en el campo 
cultivado. De igual forma se puede esperar que la lluvia de semillas 
foráneas sea importante en cultivos de pequeña extensión que 
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mantienen en su entorno remanentes de bosque o que conserven en su 
interior elementos arbóreos que permiten el arribo de animales 
dispersores (Martínez-Garza and González-Montagut 1999). Cuando no 
existe una lluvia de semillas local y las tasas de colonización por semillas 
foráneas es baja, es necesario intervenir con acciones de restauración 
que permitan facilitar la recuperación de la cobertura forestal. 

En el presente capítulo se evaluó de manera experimental cómo 
diferentes usos agrícolas del suelo (que imponen distintos regímenes de 
disturbio), en interacción con la distancia a remanentes de bosque 
(fuente foránea de semillas), afectan la dinámica de regeneración natural 
de la vegetación leñosa de selva en campos agropecuarios 
abandonados. De manera particular se buscó responder: (i) ¿cuál es el 
efecto del uso del suelo y de la distancia a la fuente foránea de semillas 
(i.e. de la distancia a los remanentes de selva más cercanos) sobre la 
dinámica de la vegetación leñosa regenerativa (medida con la 
abundancia, la diversidad y la composición de especies de plantas 
leñosas) durante los primeros años después del abandono?, (ii) ¿cómo 
cambia la proporción de especies pioneras y no pioneras en campos 
abandonados que tuvieron diferente uso , que se establecen durante los 
primeros años de regeneración?, (iii) ¿cuál es el efecto de estos usos del 
suelo y de la distancia a los remanentes de selva sobre la disponibilidad 
de plántulas provenientes del banco y la lluvia de semillas en campos 
abandonados?, y (iv)¿cuál es la importancia relativa del banco y de la 
lluvia de semillas (local y foránea) en la regeneración natural? 

Materiales y Métodos 

Área de estudio 

El estudio se llevó a cabo en los ejidos de Chajul y Loma Bonita, que se 
encuentran frente a la Reserva Integral de la Biosfera Montes Azules 
(RIBMA), y dentro de la RIBMA. Los ejidos forman parte de la región 
conocida como Marqués de Comillas, ubicada al extremo-oriental de 
Chiapas (Mapa 1). Esta región es una planicie casi triangular de 206 345 
ha, limita al norte por el río Lacantún y al este por el Chixoy-Usumacinta 
(Mariaca-Méndez 2005). 
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El paisaje en la región de Marqués de Comillas está compuesto por 
un mosaico de vegetación en diferentes estados de perturbación 
antrópica. Existe un mosaico de diferentes tipos de cobertura vegetal 
(Zermeño-Hernández et al. 2016) que incluye fragmentos de selva 
madura, bosques secundarios de diferentes edades, pastizales inducidos 
para la cría de ganado bovino, cultivos temporales de maíz (Zea mays L.), 
fríjol (Phaseolus vulgaris L.), chile (Capsicum annuum L.) y arroz (Oryza 
sativa L.), plantaciones del árbol del hule [Hevea braziliensis Willd. ex A. 
Juss. (Müll. Arg.)], de caoba (Swietenia humilis Zucc.), cacao (Theobroma 
cacao L.), café (Coffea arabica L.), huertos frutales (e.g., naranja, limón, 
etc.) y, más recientemente, de plantaciones de palma de aceite [Elaeis 
oleifera (Kunth) Cortés]. Además, colinda con una gran extensión de 
selva bien conservada que corresponde a la Reserva de la Biósfera 
Montes Azules y que contiene la mayor extensión de selva continua la 
región (3,310 Km2). 

El tipo de vegetación dominante es el bosque tropical lluvioso de 
tierras bajas (sensu Rzedowski 1978), con árboles que alcanzan los 40 m 
de altura en terrazas aluviales a lo largo de los principales ríos (Siebe et 
al. 1996). Se reportan para la Selva Lacandona un total de 3,400 especies 
de plantas vasculares y un total de 258 especies de árboles (≥10 cm dap) 
registrados en 8 ha de selva primaria (Martínez-Ramos 2006). 

El clima es cálido húmedo con un promedio de temperatura 
anual de 17°C y una oscilación térmica promedio mensual que varía 
entre 16.5 y 21 °C. La precipitación media anual es de 2731 mm, 
estacionalmente distribuidos durante el año, principalmente de los Mayo 
a Octubre (datos de 2000 al 2007 proporcionados por la estación 
meteorológica de la Comisión Federal de Electricidad ubicada en Playón 
de la Gloria). 

https://es.wikipedia.org/wiki/Carlos_Linneo
http://www.tropicos.org/Name/20400655
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Figura 1. Temperatura y precipitación media mensual desde 1990 hasta el 2000. Las 
barras hacen referencia al promedio (+ error estándar) de precipitación mientras que los 
puntos unidos con la línea representan la temperatura. Datos tomados de la estación 
meteorológica de la Comisión Federal de Electricidad en Playón de la Gloria, Chiapas. 

Los sitios de estudio se encuentran entre los 140 y los 170 m 
s.n.m. ubicados sobre terrazas aluviales y lomeríos de lutitas. Los suelos 
presentes en el área corresponden a Luvisoles (INEGI, 1993). La textura 
del suelo es principalmente arcillo limosa aunque puede llegar a ser 
arcillo limosa a arcillosa en los lomeríos. El pH del suelo es generalmente 
ácido a neutro (valores de pH que van de 4.9 a 7.1), con un bajo 
contenido de materia orgánica y bajas concentraciones de fósforo 
(Zermeño-Hernández et al. 2015). 

Sistema experimental 

Parcelas permanentes 

Zermeño-Hernández et al. (2015) desarrollaron un índice de disturbio 
ecológico (IDE) que es útil para evaluar el impacto de diferentes usos 
agropecuarios del suelo sobre el potencial de regeneración natural de la 
vegetación de selva en campos abandonados. Este índice incluye tres 
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grandes componentes del régimen de disturbio causado por los usos 
agrícolas: extensión (área del campo), duración (años de uso 
agropecuario) y severidad (magnitud de cambios causados en el 
ambiente debido al uso de fuego, maquinaria, agroquímicos, uso de 
ganado y remoción de vegetación arbórea; ver más detalles en Zermeño 
et al, 2015). Empleando este índice, en la región Marqués de Comillas se 
seleccionaron tres tipos de uso agrícola del suelo contrastantes en sus 
niveles de disturbio (campos de maíz, plantaciones de cacao y praderas 
ganaderas), con tres sitios representantes de cada tipo. Además, se 
establecieron dentro de la Reserva de la Biosfera Montes Azules tres 
sitios en claros naturales de selva (con una edad aproximada de 2 años 
desde su formación) y tres sitios de selva madura que funcionaron como 
sitios de referencia. Para controlar la variación adicional por efecto del 
tipo de uso del suelo, la mayoría de los sitios se ubicaron dentro de 
terrazas aluviales, sin embargo, los potreros ganaderos se establecieron 
en zonas lomeríos bajos debido a que este tipo de actividad agrícola se 
ubica preferentemente en dichas zonas. 

Monitoreo de la comunidad regenerativa de plantas leñosas 

En cada uno de los nueve sitios de estudio ubicados en campos 
agropecuarios se establecieron dos parcelas de 10 m2 cada una; la 
primera ubicada al lado del borde de un remanente de selva y la 
segunda al menos a 100 m de distancia del borde del remanente de 
bosque más cercano. En cada uno de los sitios de referencia de selva se 
estableció una parcela (10 x 10 m) ubicada al centro de los claros de 
selva y en la selva madura sin signos de perturbación natural. Las 
parcelas de los potreros fueron cercadas con alambre de púas para 
evitar la entrada de ganado vacuno y bovino, así como el pisoteo por la 
gente. Las parcelas restantes fueron delimitadas con estacas cortas de 
PVC en las esquinas. En total, se establecieron 24 parcelas en los 15 
sitios de estudio.  

Al interior de cada parcela de 10 m2, se establecieron cuatro 
subparcelas de 1 m2 distribuidos al azar. En estas subparcelas se dio 
seguimiento a la regeneración natural de la vegetación leñosa (árboles, 
arbustos, lianas). En el mes junio del 2009, se localizaron, etiquetaron e 
identificaron taxonómicamente a todas las plantas leñosas con una talla 
inicial de 10-100 cm de altura. Cada dos meses, durante 32 meses (16 



CAPÍTULO IV. Disponibilidad de propágulos y dinámica de regeneración 

70 

censos), se registró la sobrevivencia de las plantas inventariadas. 
Además, se registraron, marcaron e identificaron las nuevas plantas 
reclutadas (aquellas que alcanzaron una talla mínima de 5 cm de altura). 

Fuentes de regeneración 

Para evaluar la contribución relativa de las diferentes fuentes potenciales 
de regeneración (i.e. banco de plántulas, banco y lluvia de semillas) a la 
regeneración natural, en el mes de octubre de 2009, en cada una de las 
parcelas de estudio se colocaron al azar y al ras del suelo cinco charolas 
de aluminio (de 48 x 50 cm – 2,400 cm2 de área – y 10 cm de 
profundidad) cubiertas con tierra estéril. Cada charola fue finamente 
perforada en la base para permitir una buena filtración de agua y evitar 
encharcamientos. Cada dos meses se revisaron las charolas para 
registrar el número e identidad taxonómica de las plántulas emergidas 
provenientes de la lluvia de semillas. Un experto en el conocimiento de 
la flora local ayudó en la identificación taxonómica. Además, en las 
parcelas se colocaron cinco exclusiones circulares construidas con 
alambre galvanizado y forradas con tela blanca de organza para 
cuantificar la emergencia de plántulas provenientes del banco de 
semillas. El diámetro de cada una de las exclusiones fue de 56 cm (i.e. 
2,463 cm2) y su altura de 18 cm. Las charolas y las exclusiones fueron 
revisadas cada dos meses durante 32 meses. En total, se muestreó una 
superficie 1.23 m2 para el banco de semillas y de 1.2 m2 para la lluvia de 
semillas en cada parcela. El banco de plántulas consistió de todas 
aquellas plantas de entre 5 y 150 cm de altura registradas al inicio del 
estudio. 

Para determinar en qué grado las especies de árboles y arbustos 
registrados en el banco de semillas provinieron de la lluvia local de 
semillas (i.e., de plantas reproductivos encontradas dentro de los 
campos agropecuarios estudiados) o de fuentes foráneas (i.e., plantas 
reproductivos encontrados fuera de estos campos), se registraron, 
etiquetaron e identificaron a todos los árboles y arbustos reproductivos 
dentro de un radio de 15 m a partir del límite de cada parcela de 10 m2. 
Se consideró que esta es la distancia máxima de influencia de la copa de 
los árboles encontrados dentro o cerca de las parcelas experimentales. 
Esta distancia se obtuvo en las parcelas ubicadas en los sitios de selva. 
Se definió el sexo (masculino, femenino) y el estado fenológico de cada 
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planta registrada, anotándose si presentaban flores, frutos inmaduros 
y/o frutos maduros. Se hizo un seguimiento de las plantas etiquetadas 
observando fenología cada dos meses durante los 32 meses de duración 
del estudio. Finalmente, se incorporaron las plantas que en el transcurso 
de los dos años de censo fenológico presentaron estructuras 
reproductivas. 

Análisis de datos 

Recuperación de la vegetación después del abandono 

Para cada una de las 15 parcelas de estudio, incluyendo los datos de las 
cuatro subparcelas, se obtuvo la densidad de plantas (número de 
plantas/4 m2), la riqueza de especies (número de especies/4 m2) y el 
índice de diversidad de Shannon (H´). El índice de Shannon es sensible a 
las especies raras por lo que es una de las medidas más usadas de 
diversidad (Magurran and McGill 2011). Para evaluar diferencias en la 
estructura de la comunidad regenerativa entre los diferentes usos del 
suelo (incluyendo los datos de las seis parcelas por cada tipo de uso del 
suelo) se realizaron curvas de rango-abundancia (Magurran and McGill 
2011) considerando a todas las especies registradas en los 32 meses de 
estudio. En una serie de curvas se destacó el gremio regenerativo 
(pioneras o no pioneras) de cada especie mientras que en otra serie de 
curvas se destacó si las especies también se encontraron en la lluvia de 
semillas, en el banco de semillas, en ambas fuentes de propágulos o en 
ninguna. 

Para evaluar el efecto del tipo de uso agropecuario del suelo y de 
la distancia al remanente de bosque sobre la dinámica regenerativa de la 
vegetación, en términos de su estructura, se realizó un análisis de 
varianza con medidas repetidas (ANOVArep). En este análisis, las 
variables de respuesta (y variables intra-sujetos) fueron la densidad de 
plantas, la riqueza de especies y la diversidad de especies, los factores 
fueron el tipo de uso agrícola del suelo (5 niveles), la distancia a la 
fuente de propágulos (2 niveles) y el tiempo (11 niveles). Cuando los 
datos no se ajustaron a una distribución normal se usaron 
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transformaciones log(x+1) para datos discretos y log10 para datos 
continuos. 

Para evaluar el efecto del tipo de uso del suelo sobre la 
composición de especies de la comunidad regenerativa se realizó un 
análisis de ordenación por escalamiento multidimensional no-métrico 
(NMDS) y un análisis multivariado por permutaciones (PERMANOVA, con 
4999 permutaciones). Para realizar estos análisis, se construyó una 
matriz cuyas columnas contuvo a los 15 sitios de estudio y los renglones 
a las especies registradas en todos los sitios. Las celdas de la matriz 
contuvieron el número de plantas por sitio y por especie a los 32 meses 
de iniciado el experimento. Con la matriz de sitios-especies se obtuvo 
otra matriz de similitud de especies entre todas las parejas de sitios. La 
similitud de especies se cuantificó con el índice de Bray-Curtis basado en 
abundancia. Finalmente, la matriz de similitud de especies entre sitios se 
empleó en los análisis de NMDS y PERMANOVA. El valor de stress del 
NMDS fue usado para evaluar la robustez de la ordenación. Mientras 
más bajo sea el valor de stress, más confiable es el resultado logrado por 
la ordenación; una buena ordenación es indicada por valores stress 
menores a 0.10 (Legendre and Legendre 1998). Todos los análisis fueron 
realizados en el paquete estadístico R V.3.2.2 (R-Core-Team-R 2015). 

Contribución de las diferentes fuentes de regeneración 

Combinando los datos obtenidos de las parcelas de cada tipo de uso del 
suelo, en cada una de las dos distancias (cerca vs. lejos) a los remanentes 
de bosque, se calculó la densidad acumulada de plántulas leñosas 
emergidas a lo largo de los 32 meses de estudio, tanto en las charolas 
empleadas para cuantificar la lluvia de semillas (LLS) como en las 
exclusiones empleadas para cuantificar el banco de semillas (BS). La 
contribución relativa (%) de ambas fuentes de propágulos a la cantidad 
total de plántulas emergidas por cada tipo de uso de suelo y distancia se 
obtuvo de la siguiente manera: %𝐿𝐿𝑆 = 𝐿𝐿𝑆 ∗ 𝐿𝐿𝑆 + 𝐵𝑆⁄  y %𝐵𝑆 = −%𝐿𝐿𝑆. 

Para evaluar el efecto temporalmente acumulado de la distancia 
al remanente de bosque y el tipo de uso del suelo sobre la contribución 
relativa del banco y la lluvia de semillas en la emergencia de plántulas, 
se realizó un análisis de devianza utilizando modelos lineales 
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generalizados (GLMs). En el modelo, la variable dependiente fue la 
proporción acumulada de plántulas provenientes de la lluvia de semillas, 
mientras que el tiempo (tiempo de abandono) fue una variable 
independiente continua (regressor) y el uso del suelo (factor con tres 
niveles) y la distancia a los remanentes de bosque (factor con dos 
niveles) fueron variables independientes categóricas. Se utilizó un error 
de tipo binomial usando una función de unión con un vínculo logístico. 
En un GLM con un error de tipo binomial la devianza explicada por las 
variables independientes es aproximada a una distribución de χ2 
(Crawley 1993). Cuando un término no fue significativo fue removido del 
modelo. 

Siguiendo el protocolo para evaluar el efecto del tipo de uso del 
suelo sobre la composición de especies de la comunidad regenerativa 
(ver sección anterior), se realizó un análisis de NMDS y un análisis 
multivariado por permutaciones (PERMANOVA, con 4999 
permutaciones) para cada tipo de uso del suelo con el fin de determinar 
la similitud en la composición de especies de la comunidad regenerativa 
con aquellas del banco y la lluvia de semillas. La matriz del análisis se 
construyó colocando la identidad de las especies como columnas, el 
origen de las plántulas en las filas y la abundancia de cada especie en las 
celdas. Los polígonos obtenidos por los modelos convexos de Hull se 
usaron para identificar la similitud en la composición de especies. Tanto 
para los NMDS’s como para los PERMANOVAS, el índice de Bray-Curtis 
se usó como medida de similitud de especies. El valor de stress fue 
usado para evaluar la ordenación. Finalmente, se calculó el número de 
especies compartidas, el índice de Sorensen y el índice de Chao-Jaccard 
basado en la abundancia para determinar el grado de similitud de la 
comunidad regenerativa con las especies registradas en las distintas 
fuentes de propágulos (banco y lluvia de semillas). Todos los análisis se 
llevaron a cabo empleando el paquete estadístico R V.3.2.2 (R-Core-
Team-R 2015). 



CAPÍTULO IV. Disponibilidad de propágulos y dinámica de regeneración 

74 

Resultados 

Densidad de plantas leñosas y diversidad de especies 

Al inicio de la presente investigación se registraron un total de 211 
plantas leñosas en las 15 parcelas de estudio y 571 plantas después de 
32 meses, mientras que el número total de especies registradas pasó de 
59 a 133 especies. En general, la densidad de plantas no varió con el tipo 
de uso agrícola del suelo pero si con la distancia a los remanentes de 
selva (Figura 2, Cuadro 1). Esto último se debió a que, en promedio (para 
todos los censos), la densidad de plantas fue mayor cerca (14.8 ± 1.4 m2) 
que lejos (4.7 ± 0.8) de los remanentes de bosque (Figura 2); en los 
campos de maíz y en los pastizales la densidad de plantas fue 
considerablemente más baja lejos de los remanentes de bosque. El 
cacaotal fue el tipo de uso agrícola del suelo que mostró mayor 
velocidad de regeneración (sobre todo en los primeros cinco meses 
después del estudio), alcanzando después de 32 meses una densidad de 
plantas cerca a los remanentes de selva (23.3 ± 11.6) más parecida a la 
encontrada en los claros (74.3 ± 53.1) y en los sitios de selva madura 
(45.3 ± 12.17; Figura 2).  

El número de especies disminuyó con la distancia al remanente de selva 
en los tres tipos de uso agrícola del suelo, sobre todo en los campos de 
maíz y en los pastizales; para el índice de diversidad de Shannon aunque 
existe la misma tendencia las diferencias no fueron significativas (Cuadro 
1, Figura 2). La riqueza y diversidad de especies difirieron 
significativamente en el tiempo, de modo que 32 meses después del 
abandono, la densidad de plantas, el número y la diversidad de especies 
en los campos agropecuarios abandonados tendieron a alcanzar los 
valores observados en la selva madura y en los claros de selva (Cuadro 
1). Lejos de los fragmentos de bosque, la recuperación fue menor y sólo 
la diversidad de especies del cacaotal se acercó a los valores observados 
en la selva madura y los claros de la selva. La densidad y la diversidad de 
especies fueron muy parecidas en sitios de selva madura y en claros de 
selva.  
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Cuadro 1. ANOVA anidado con medidas repetidas para evaluar el efecto del tipo de uso 
agropecuario del suelo (TUA) y la distancia a la fuente de propágulos (D) sobre el cambio 
en la densidad de plantas, la densidad de especies y la diversidad de especies (índice de 
Shannon) durante 32 meses (tiempo) en sitios con diferente uso del suelo en Chiapas, 
México. Se muestra los grados de libertad (g.l.), la suma de cuadrado (SC), media de 
cuadrados (MC), el valor de F y el nivel de significancia asociado (P).  

Fuente de variación g.l. SC MC F P 
Densidad de plántulas 

Entre grupos 
  TUA 2 12.11 6.05 0.71 0.56 
  D 3 25.76 8.59 5.15 0.02 
Dentro de grupos 
  Tiempo 11 2.40 0.22 5.15 <0.001 
  Tiempo * TUA 22 1.10 0.05 1.18 0.33 
  Tiempo * D 33 1.40 0.04 1.026 0.44 
  Error 132 5.45 0.04 

Densidad de especies 
Entre grupos 
  TUA 2 4.75 2.37 0.53 0.64 
  D 3 13.48 4.49 4.92 0.02 
Dentro de grupos 
  Tiempo 11 1.55 0.14 5.14 <0.001 
  Tiempo * TUA 22 0.52 0.02 0.86 0.64 
  Tiempo * D 33 0.90 0.03 1.43 0.09 
  Error 110 2.10 0.02 

Índice de Shannon 
Entre grupos 
  TUA 2 13.77 6.89 0.40 0.70 
  D 3 51.75 17.25 3.18 0.07 
Dentro de grupos 
  Tiempo 11 6.26 0.57 4.17 <0.001 
  Tiempo * TUA 22 2.17 0.10 0.72 0.78 
  Tiempo * D 33 4.50 0.14 2.19 0.001 
  Error 110 6.86 0.06 
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Figura 2. Dinámica de regeneración natural de la comunidad de plantas leñosas, 
considerando la densidad de plantas, la densidad de especies y la diversidad de especies, 
a lo largo de tres años en campos abandonados con tres distintos usos agropecuarios 
del suelo, en sitios de selva madura y en claros naturales de selva, en la región de la 
Selva Lacandona, Chiapas, México. 
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Composición de la comunidad regenerativa 

La composición florística de la comunidad regenerativa fue 
significativamente diferente entre los distintos tipos de uso del suelo 
(P<0.001). El tipo de uso del suelo explicó un 40% de la variación en la 
composición de los ensambles de especies. Sobre los ejes 1 y 2 del 
NMDS se segregaron los sitios de selva madura, los claros y los 
cacaotales (hacia la parte derecha del espacio de ordenación) de los 
campos de maíz y los pastizales (hacia la parte izquierda de la 
ordenación; Figura 3).  

La comunidad vegetal en cacaotales, pastizales, claros e 
interiores de selva se pareció a un modelo de serie logarítmica (i.e., un 
pequeño número de especies abundantes y un gran número de especies 
raras); en cultivos de maíz fue más parecido a un modelo geométrico 
característico de sitio perturbados (i.e. con pocas especies abundantes y 
pocas especies raras, Figura 4) (Magurran 1988). Las curvas de rango-
abundancia (Figura 4) muestran que la estructura de la comunidad 
regenerativa en los cacaotales fue más semejante a aquellas encontradas 
en los sitios de selva madura y claros naturales de selva. En claros, selva 
madura y cacaotales se registró un mayor número de especies (45, 37 y 
27, respectivamente) y de especies raras (con un sólo registro; 25, 20 y 
16, respectivamente) que en los campos de maíz (16 especies totales, y 7 
especies raras) y los pastizales (20 especies totales y 11 raras). La 
proporción de especies no pioneras fue de ca. 85% en los claros y en la 
selva madura, 68% en los cacaotales, 58% en pastizales y 36% en cultivos 
de maíz. La proporción de lianas fue de ca. 30% en todos los usos de 
suelo con excepción de los cacaotales donde esta forma de crecimiento 
representó solo el 16% de la comunidad regenerativa. El único género 
encontrado consistentemente en todos los tipos de uso del suelo fue 
Brosimum (B. alicastrum, B. costaricanum, B. guianense). 
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Figura 4. Ordenación NMDS de la comunidad regenerativa de plantas 
leñosas en sitios con diferente tipo de uso del suelo en la región de La 
Selva Lacandona, Chiapas. Se muestra el valor de R2 del PERMANOVA y 
el valor de stress de la ordenación. 
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Figura 4. Curvas de rango-abundancia de la comunidad regenerativa de plantas leñosas 
para sitios de selva madura, claros naturales de selva y de diferentes tipos de uso 
agrícola del suelo en la región de Marqués de Comillas, Chiapas. Se señala con diferentes 

figuras el grupo ecológico de las especies (no pionera ○, pionera Δ, liana ◊ y

desconocido ). Con diferentes colores se hace referencia al origen de los propágulos 
(banco y lluvia de semillas en negro, lluvia de semillas en gris oscuro, banco de semilla 
en gris claro, no registrado en ninguna fuente en blanco). Se señala con una + al centro 
de la figura aquellos individuos con origen local. Las claves de las especies fueron: AmHo 
(Ampelocera hottlei), BrAl (Brosimum alicastrum), BrCo (Brosimum costaricanum), BrGu 
(Brosimum guianense), BuSi (Bursera simaruba), CaEl (Castilla elastica), CoSp (Conostegia 
sp.), CrMe (Chrysophyllum mexicanum), CrSc (Croton schiedianus), LoCr (Lonchocarpus 
cruentus), LoGu (Lonchocarpus guatemalensis), PsCh (Psychotria chiapensis), TrHa 
(Trichillia havanensis), PaAc (Pachira acuatica), PlLi (Pleurantodendron lindeli), Sp1 
(Especie desconocida), ThCa (Theobroma cacao), TrHa (Trichillia havanensis), TrMe 
(Trichospermum mexicana), ViCa (Vismia camparaguay), XyFr (Xylopia frutescens). 
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Disponibilidad de propágulos: banco y lluvia de semillas 

En un periodo de 32 meses, se registró un total de 43 especies en 425 
plántulas que emergieron del banco de semillas y 85 especies en 672 
plántulas provenientes de la lluvia de semillas. Las parcelas alejadas de 
los remanentes de bosque tuvieron un número significativamente menor 
de plántulas emergidas de ambas fuentes (Cuadro 2), especialmente en 
los campos de maíz y en los pastizales, donde la densidad de plántulas 
emergidas fue casi un orden de magnitud menor en las parcelas alejadas 
que la registrada en las cercanas a los remanentes de bosque (Figura 5). 
En general, la cantidad acumulada de plántulas emergidas de la lluvia de 
semillas aumentó con el tiempo mientras que aquella de plántulas 
proveniente del banco alcanzó en menos de 12 meses una asíntota 
(Cuadro 2, Figura 5).  

Cuadro 2. Resultados del análisis de devianza aplicado para evaluar el efecto del tipo de 
uso agropecuario del suelo (TUA, cacaotales, maizales y pastizales) y la distancia a 
remanentes de bosque (D, cerca y lejos) sobre la proporción de plántulas emergidas de 
la lluvia de semillas a lo largo de 32 meses después del abandono de los campos. 

Factor 
Devianza 

r2 g.l. P 
(aproximada Chi 2) 

TUA 1076.36 53.51 4 < 0.001 
D 218.57 10.87 1 < 0.001 
Tiempo 79.18 3.94 1 < 0.001 
TUA × D 433.47 21.55 2 < 0.001 
Tiempo × TUA 33.65 1.67 4 0.0045 
Tiempo × D 16.07 0.80 1 0.0072 
Modelo 1857.3 92.33 
Residual 154.27 
Total 2011.57 
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La proporción de plántulas emergidas a partir de la lluvia de 
semillas fue mayor en sitios de selva y en los cacaotales alejados de la 
fuente de propágulos, mientras que aquella provenientes del banco de 
semillas fue mayor en los campos de maíz y pastizal, especialmente en 
las parcelas alejadas de los remanentes de selva. En los claros de selva, 
los cacaotales y los campos de maíz cercanos a la fuente de propágulos 
la contribución relativa de ambas fuentes de propágulos tendió a ser 
más equitativa (Figura 5). Además, en general, el aporte relativo de 
propágulos provenientes de las distintas fuentes cambió con el tiempo 
en casi todos los usos del suelo. En los sitios de selva madura y los 
cacaotales, el banco de semillas fue la fuente principal de plántulas 
durante los primeros meses del periodo estudiado situación que se 
invirtió con el tiempo (Figura 5). Algo semejante ocurrió en los claros de 
selva, mientras que el banco de semillas fue consistentemente la 
principal fuente de plántulas en los campos de maíz y en los pastizales, 
principalmente lejos de los remanentes de bosque. 

Composición del banco y la lluvia de semillas 

La composición de especies del banco y la lluvia de semillas en 
claros y sitios de selva madura fue diferente a aquella de la comunidad 
regenerativa (Figura 6). Un porcentaje muy bajo de especies se 
compartieron entre las fuentes de propágulos y la comunidad 
regenerativa (Cuadro 3). En sitios de selva, se compartió el 85% de las 
especies registradas con el banco de plántulas, mientras que en los 
claros se compartió más del 50% (Cuadro 3). En los cacaotales, cultivos 
de maíz y pastizales, la composición de especies de la comunidad 
regenerativa fue similar a la del banco y la lluvia de semillas (Figura 3). 
Sin embargo, de acuerdo con los índices de similitud de especies, el 
porcentaje de especies compartidas con las diferentes fuentes de 
propágulos varió para cada uso del suelo; en cacaotales y cultivos de 
maíz se compartió un mayor número de especies con la lluvia de 
semillas que con el banco de semillas (Cuadro 3), mientras que en 
pastizales la comunidad regenerativa compartió un número de especies 
similar con ambas fuentes de propágulos (Cuadro 3). 
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Figura 5. Número acumulado de plántulas emergidas del banco de semillas (BS) y de la 
lluvia de semillas (LLS), para diferentes tipos de uso del suelo en la región de la Selva 
Lacandona, Chiapas. En la parte inferior izquierda de cada panel se muestra la 
contribución relativa acumulada del banco (en gris) y la lluvia (en negro) de semillas al 
total de plántulas registradas.
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Figura 6. Ordenación NMDS de las distintas fuentes de regeneración y la comunidad regenerativa de plántulas leñosas en selvas, claros de 
selva, plantaciones de cacao, cultivos de maíz y pastizales ganaderos. Las áreas trianguladas muestran los modelos convexos de Hull para 
identificar similitudes florísticas entre las distintas fuentes de la regeneración. Debido a que el banco de plántulas fue nulo en algunos sitios 
no se presentó el modelo de Hull para esta fuente de propágulos en cacaotales y pastizales. Se muestra el valor de R2 y la P del PERMANOVA 
en cada una de las gráficas y el valor de stress de la ordenación.
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Cuadro 3. Número de especies compartidas entre las especies registradas en el banco 
de plántulas (BPl), el banco de semillas (BS) y la lluvia de semillas (LlS) con la comunidad 
regenerativa de plantas leñosas (R) para diferentes tipos de uso del suelo en Marqués de 
Comillas, Chiapas.  

Uso del 
Suelo 

Total de 
especies en 

regeneración 

Especies 
compartidas 

Sorensen Chao-Jaccard 

R-BPl R-BS R-LlS R-BPl R-BS R-LlS R-BPl R-BS R-LlS 

Selva 47 40 2 7 0.92 0.08 0.22 1.00 0.05 0.30 

Claro 30 16 9 7 0.44 0.35 0.28 0.66 0.41 0.33 

Cacao 45 12 11 21 0.41 0.31 0.54 1.00 0.51 0.37 

Maíz 27 5 8 11 0.29 0.40 0.52 0.11 0.47 0.62 

Pastizal 27 3 11 11 0.20 0.48 0.46 0.09 0.30 0.28 

La especie dominante en la comunidad regenerativa de los sitios de 
selva madura (Ampelocera hottlei) se registró exclusivamente en la lluvia 
de semillas, mientras que las especies dominantes en la comunidad 
regenerativa de claros y cacaotales (Croton schiedianus y Castilla 
elástica, respectivamente) se encontraron tanto en el banco como en la 
lluvia de semillas. En cultivos de maíz la especie dominante (Pachira 
acuatica) no fue registrada ni en el banco ni en la lluvia de semillas, sin 
embargo dentro de la parcela se encontraron varios individuos adultos 
produciendo flor y/o fruto, por lo que es altamente probable que esta 
especie provenga de una fuente in situ aun cuando no haya sido 
registrada en la lluvia de semillas. La procedencia de la especie 
dominante en pastizales fue incierta (Figura 3). Alrededor del 40% de las 
especies registradas en la lluvia de semilla en plantaciones de cacao, 
cultivos de maíz y pastizal tuvieron un origen local mientras que para 
claros y selvas no excedieron el 20%.  

Discusión 

Recuperación de atributos de la vegetación 

El uso del suelo agropecuario representa un régimen de disturbio 
ecológico que afecta el potencial de regeneración de la vegetación en 
campos abandonados. Contrario a lo esperado, no se encontró un efecto 
aislado del tipo de uso del suelo sobre la densidad de plantas y la 
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diversidad de especies. Aunque los atributos evaluados tendieron a 
recuperarse en menor grado en usos del suelo con mayor nivel de 
disturbio, la gran variación encontrada dentro de los tres tipos de uso 
del suelo estudiados no permitió que se observara un efecto 
contundente del tipo de uso. En el presente estudio, se evaluó el efecto 
del uso del suelo sobre la regeneración desde un enfoque tipológico. En 
este tipo de enfoque se asume que los campos agrícolas que estuvieron 
expuestos a un tipo de uso (e.g. pastizal o cacaotal) experimentan 
niveles homogéneos de disturbio. Sin embargo, recientemente se ha 
discutido si otro tipo de análisis (e.g. de gradientes de disturbio 
ecológico causados por actividades agropecuarias) sería más eficiente 
para entender estos efectos (Zermeño-Hernández et al. 2015). Se ha 
comprobado que diferentes usos de suelo pueden ejercer el mismo nivel 
del disturbio, mientras que campos con el mismo tipo de uso agrícola 
pueden llegar a generar niveles de disturbio contrastantes (Zermeño-
Hernández et al. 2015). Por lo tanto, para lograr un mejor entendimiento 
de la dinámica de regeneración natural en campos agrícolas 
abandonados es necesario considerar la variación de los regímenes de 
disturbio entre y dentro de los diferentes tipos de uso del suelo. En este 
contexto, los análisis de gradientes son una herramienta valiosa que 
puede ayudar a clarificar los efectos del uso de suelos sobre los 
mecanismos de regeneración. 

La distancia a la fuente foránea de semillas tuvo un efecto 
negativo sobre la densidad de plantas y especies en usos agrícolas con 
un régimen de disturbio medio a alto. Los cultivos de maíz y los 
pastizales presentaron el menor número de plantas y especies en 
parcelas alejadas de los remanentes forestales, sugiriendo que estos 
sitios experimentaron una limitación en la dispersión. La falta de 
elementos arbóreos dentro de los cultivos por un lado impide el 
movimiento de dispersores dentro de los campos agrícolas, lo cual limita 
la disponibilidad de propágulos provenientes del banco de semillas 
(Aide and Cavelier 1994, Holl 1999, Zimmerman et al. 2000, Cubiña and 
Aide 2001, Hooper et al. 2005). Además, los usos de suelo más extensos 
y severos, como los pastizales, generalmente presentan condiciones 
microambientales adversas (e.g. alta oscilación térmica, mayor déficit de 
humedad y alta radiación solar) y suelos empobrecidos (e.g. menor 
contenido de nitrógeno, fósforo y materia orgánica) que reducen la 
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capacidad de germinación, el establecimiento y la sobrevivencia de las 
plantas leñosas (Holl 1999, Zermeño-Hernández et al. 2015). Por otro 
lado, las parcelas cercanas a las fuentes de propágulos alcanzaron un 
número de especies y plantas similar al encontrado en claros de selva y 
sitios de bosque maduro. Resultados similares se han encontrado en 
otros bosques neotropicales donde la presencia y cercanía de fuentes de 
propágulos incrementó el potencial y la velocidad de regeneración 
natural, incluso en bosques secundarios derivados de usos de suelo 
intensivos (Martínez-Garza and González-Montagut 1999, Martínez‐
Ramos et al. 2016). Por lo tanto, conservar fragmentos forestales en 
paisajes agropecuarios favorece los procesos de regeneración natural de 
la selva y puede derivar en la generación de bosques secundarios más 
diversos. 

Usos del suelo agroforestales, con menores niveles de disturbio, 
como las plantaciones de cacao no se ven afectados por la distancia a la 
fuente de propágulos. Generalmente los sistemas agroforestales como 
los cacaotales cuentan con un dosel forestal diverso y desarrollado que 
provee características atractivas para especies de animales de selva que 
funcionan como dispersores de semillas (Estrada et al. 1993, 1994, 1997, 
Moguel and Toledo 1999, Perfecto and Vandermeer 2008, Zárate et al. 
2014). Usualmente estos usos del suelo mantienen especies de árboles 
del bosque maduro para proveer de sombra a las especies cultivadas. 
Estos árboles de sombra funcionan como fuentes de semillas 
permanentes y forman bancos de plántulas que disparan los procesos de 
regeneración natural. Por ejemplo, en uno de los cacaotales estudiados 
se contabilizaron casi 500 plántulas de Castilla elastica en un metro 
cuadrado de bosque. Los efectos denso-dependientes y la depredación 
por herbívoros y patógenos eliminaron la mayor proporción de estas 
plántulas, sin embargo, aquellas que lograron saltar estos filtros 
formaron parte de la comunidad regenerativas establecida hasta los 32 
meses que duró el estudio. Además, el tipo de manejo asociado a estos 
usos agrícolas del suelo generalmente permite mantener altos 
contenidos de materia orgánica y una buena estructura del suelo 
(Eghball et al. 1994). Con esto se favorece la persistencia y viabilidad del 
banco de semillas y la capacidad de rebrote, así como la probabilidad de 
sobrevivencia de las plantas que se establecen (Kennard et al. 2002, 
Benton et al. 2003). De modo que, independientemente de su extensión, 
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aquellos usos del suelo que cuentan con un dosel desarrollado y bajos 
niveles de disturbio, favorecen el establecimiento de una comunidad 
regenerativa diversa, similar a la encontrada en claros de selva o en el 
sotobosque de un bosque maduro.  

Composición de la comunidad regenerativa 

Los resultados de este estudio mostraron que el tipo de uso del suelo 
agropecuario afecta la composición florística de la comunidad 
regenerativa temprana. El análisis de ordenación NMDS mostró una 
mayor asociación de las plantaciones de cacao con claros y sitios de 
selva, mientras que los cultivos de maíz y los pastizales estuvieron 
fuertemente segregados con una composición florística muy diferente. 
Numerosos estudios de sucesión ecológica en cronosecuencias 
muestran que cuando el régimen de disturbio ocasionado por el manejo 
agrícola del suelo es bajo, como ocurre en los sistemas agroforestales, la 
abundancia, el área basal, la biomasa y la riqueza de especies se 
recuperan rápidamente (Zimmerman et al. 1995, Aide et al. 1996, 2000, 
Guariguata and Ostertag 2001, Chazdon et al. 2003, 2007, Arroyo-
Rodríguez et al. 2015). Sin embargo, pueden pasar décadas para que la 
composición de especies leñosas sea similar a la del bosque maduro 
(Fernandes and Sanford 1995, Aide et al. 1996, 2000, Benítez-Malvido 
2006). Los resultados del presente estudio indican que atributos como la 
diversidad de especies y la composición de la comunidad regenerativa 
en usos de suelo agrícolas con niveles bajos de disturbio se recuperan 
en el corto plazo. En contraste, aquellos usos del suelo que imponen un 
mayor nivel de disturbio, como los pastizales ganaderos, podrían 
generar bosques secundarios con una composición de especies 
diferente a la del bosque maduro (Mezquita et al. 2015). 

La estructura de la comunidad y la dominancia de las especies 
variaron en función del tipo de uso agropecuario del suelo. La baja 
severidad del disturbio infligido por los cacaotales permite que al 
abandonarse estos campos se desarrolle una comunidad regenerativa 
con un composición similar a la de claros y sitios de bosque maduro, 
con una especie abundante y una gran cantidad de especies raras. 
Castilla elastica fue la especie más importante para la regeneración 
inicial en cacaotales. C. elastica es un árbol emergente del dosel que 
estuvo entre las diez especies más importantes en claros y sitios de 
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bosque maduro; es una especie demandante de luz que prospera en 
sitios perturbados. En pastizales, la proporción de especies raras es 
mucho menor y la especie dominante es Vismia camparaguay, una 
especie pionera que se favorece por el disturbio, pero tiene 
características ecológicas diferentes a las de C. elastica. Esta especie es 
una colonizadora agresiva en pastizales sujetos a podas y quemas 
frecuentes, tiene altas tasas de rebrote y crece rápidamente en 
ambientes con alta radiación lumínica, además es una especie inhibidora 
del establecimiento del otras especies (Mesquita et al. 2015). Los cultivos 
de maíz presentaron una mayor equitatividad en las especies 
dominantes y una baja proporción de especies raras. Pachira acuática, 
una especie típica de bosque maduro, fue la especie dominante. Las 
especies que dominan la comunidad regenerativa en cacaotales y 
cultivos de maíz podrían estar favoreciendo el proceso de regeneración 
natural y sucesión ecológica después del abandono. Sin embargo, el 
establecimiento y dominancia de especies como V. camparaguay en 
pastizales podría cambiar la trayectoria de la sucesión y generar bosques 
secundarios monoespecíficos, altamente simplificados, como ha 
ocurrido en otros bosques del Neotrópico (Mesquita et al. 2015, 
Martínez‐Ramos et al. 2016). 

En cuanto a la proporción de grupos ecológicos, las especies no 
pioneras estuvieron altamente representadas en las plantaciones de 
cacao (68%). Los cacaotales de la región de Marqués de Comillas son 
sistemas rústicos de sombra que conservan un dosel desarrollado de 
especies arbóreas nativas características del bosque maduro. El 
sotobosque de estos sistemas agroforestales se caracterizó por 
presentar bajos niveles de luz y la alta humedad relativa. Estas 
condiciones microambientales, similares a las de bosque maduro, 
pudieron favorecer la germinación, el establecimiento y la persistencia 
de especies no pioneras en la penumbra del sotobosque (Poorter 2001, 
Martínez-Ramos 1985, Whitmore 1983, Garwood 1989). Además, las 
especies no pioneras presentaron lentas tasas de crecimiento (datos no 
publicados) y estrategias conservadoras en el uso de recursos (Lohbeck 
et al. 2013). Esto podría representar una disyuntiva entre la recuperación 
de atributos de la comunidad (e.g. la diversidad y la composición) y la 
velocidad con la que se desarrolla la vegetación en sistemas 
agroforestales. 
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Por otro lado, la proporción de especies no pioneras fue mayor 
en pastizales (58%) que en cultivos de maíz (36 %). Este resultado es 
similar al encontrado por Benítez-Malvido et al. (2001) quienes 
encontraron una mayor presencia de especies no pioneras en pastizales 
que en bosques secundarios. La presencia de una alta proporción de 
especies no pioneras en pastizales, podría estar relacionada con la 
disponibilidad de propágulos provenientes de los fragmentos de 
bosque. En nuestro estudio la mayor proporción de especies no pioneras 
se registró en las parcelas cercanas a los remanentes de selva. Varios 
estudios han reportado que una vez que las especies no pioneras 
evaden la barrera de la dispersión pueden llegar a ser más exitosas que 
las pioneras en ambientes con condiciones estresantes como las que 
existen en los pastizales (Montagnini et al. 1995, Martínez-Garza and 
González-Montagut 1999, Benítez-Malvido et al. 2001, Hooper et al. 
2002). Además, estas especies presentan algunos atributos, como 
semillas grandes, con niveles altos de recursos maternos que les 
permiten establecerse en sitios degradados (Nepstad et al. 1990, 
Benítez-Malvido et al. 2001, Camargo et al. 2002, Doust et al. 2006). 
Sumado a lo anterior, se ha reportado que en pastizales abandonados, 
las especies pioneras tienen mayores niveles de depredación de semillas 
que las especies no pioneras (Nepstad et al. 1996, Garcia-Orth and 
Martinez-Ramos 2008). La cercanía de las fuentes de propágulos en 
cultivos altamente degradados, como los pastizales, favorece el 
establecimiento y crecimiento de especies no pioneras en etapas 
tempranas de la sucesión, promoviendo en un menor tiempo el 
desarrollo de un bosque secundario estructuralmente más complejo y 
diverso.  

Por otro lado, el disturbio generado por la intensificación y el uso 
prolongado del suelo en los monocultivos como el maíz favoreció la 
predominancia de especies pioneras. A pesar de que los monocultivos 
como el maíz generalmente tienen superficies pequeñas (<2 ha), lo que 
les confiere una mayor cercanía a fuentes de propágulos aledañas, la 
comunidad de plantas estuvo dominada por especies típicas de etapas 
tempranas de la sucesión (Cecropia peltata, Piper spp., Croton 
schiedianus, Trichospermum mexicana)(Ochoa-Gaona et al. 2007, 
Zermeño-Hernández et al. 2016). Las especies pioneras explotan 
eficientemente los altos niveles de radiación solar y los bajos niveles de 
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recursos que prevalecen en este tipo de uso agrícola (Grubb 1977, 
Gómez-Pompa and Vázquez-Yanes 1985, Zermeño-Hernández et al. 
2016). De modo que la reducida disponibilidad de propágulos y las 
condiciones ambientales inadecuadas generadas por las prácticas 
agrícolas asociadas a los monocultivos, favorecieron la presencia de 
especies pioneras al menos durante el inicio de la sucesión.  

Efecto del uso del suelo y la distancia al remanente de bosque sobre 
la disponibilidad de propágulos 

Este estudio muestra que la distancia a la fuente de propágulos reduce 
tanto la lluvia como el banco de semillas de semillas en cultivos con 
altos niveles de disturbio como los cultivos de maíz y los pastizales. Al 
igual que en muchos otros estudios, nosotros encontramos que muy 
pocas semillas logran dispersarse desde los bordes de los fragmentos 
forestales hasta campos abiertos sin vegetación (Aide and Cavelier 1994, 
Holl 1999, Martínez-Garza and González-Montagut 1999, Martínez-Garza 
et al. 2009). Mientras más de 100 plántulas emergieron de la lluvia de 
semillas en pastizales cercanos a los remanentes de selva, solamente 
siete lograron alcanzar las parcelas establecidas a 100 metros del borde 
y todas fueron de especies pioneras. Esto demuestra que en ausencia de 
árboles remanentes dentro de los campos cultivados, que provean 
protección y alimento a los animales dispersores, la limitación en la 
dispersión representa una barrera importante que reduce la capacidad 
de regeneración de la selva. Análisis de imágenes de satélite, a la escala 
de paisaje y de región, han mostrado que la regeneración de bosques 
secundarios se da principalmente en las cercanías y bordes de los 
fragmentos de bosque que quedan como remanentes en el paisaje 
(Sloan et al. 2016). En estos casos, la presencia de árboles aislados o de 
perchas vivas en los campos abiertos es fundamental para atraer 
especies de aves y murciélagos frugívoras que depositen semillas bajo 
su copa y favorezcan el establecimiento de especies leñosas (Guevara 
and Laborde 1993, Slocum 2001, Guevara et al. 2004).  

Además de lo anterior, en el presente estudio se encontró que en 
un periodo de 12 meses el banco de semillas se agota 
independientemente del uso agropecuario del suelo. Como 
consecuencia, la importancia relativa del banco de semillas se reduce 
con el tiempo en los claros de la selva y en algunos usos del suelo como 
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el cacaotal. Debido a que muchas de las semillas de especies típicas del 
bosque maduro pierden rápidamente su viabilidad, tienden a germinar 
muy rápidamente después de su diseminación (Gómez-Pompa and 
Vázquez-Yanes 1985, Garwood 1989, Vázquez-Yanes and Orozco-
Segovia 1993). Aunque las especies pioneras pueden permanecer 
latentes bajo el dosel inalterado de la selva por periodos prolongados 
en ausencia de factores que disparen la germinación (e.g. un año en 
Cecropia obtusifolia), en condiciones de alta iluminación estas especies 
germinan rápidamente (Álvarez-Buylla y Martínez-Ramos 1990). Por lo 
que, tanto para especies pioneras como para no pioneras, la capacidad 
de regeneración a partir del banco de semillas se pierde en un periodo 
menor a 15 meses. En estos casos la disponibilidad de propágulos 
depende principalmente de la lluvia de semillas como la principal fuente 
para el reclutamiento de especies, como también se ha mostrado para 
algunas especies en el bosque maduro (Álvarez-Buylla and Martinez-
Ramos 1990). 

Importancia relativa de las fuentes de propágulos en la 
regeneración natural de la comunidad leñosa 

La importancia relativa del banco y la lluvia de semillas como fuente de 
propágulos fue diferente entre los usos del suelo estudiados. Se ha 
documentado ampliamente que la lluvia de semillas es fundamental 
para la regeneración y el mantenimiento de la diversidad en el 
sotobosque del bosque maduro (Martinez-Ramos and Soto-Castro 1993, 
Webb and Peart 1999, Benítez-Malvido et al. 2001, Wright 2002, Poorter 
et al. 2008). En contraste, en este estudio, la comunidad regenerativa 
compartió solo el 15% de las especies con la lluvia de semillas mientras 
que más del 85% de las especies se compartieron con el banco de 
plántulas (Figura 6, Cuadro 3). Estos resultados sugieren que el banco de 
plántulas es una valiosa fuente de propágulos en el bosque maduro y 
los claros naturales de selva. La reducida lluvia de semillas registrada en 
los claros y en los sitios de bosque maduro puede estar explicada, en 
parte, por: (i) la presencia de una gran cantidad de especies 
recalcitrantes en el sotobosque, las cuales no permanecen en el suelo 
por mucho tiempo y germinan rápidamente formando bancos de 
plántulas y (ii) la remoción de semillas por herbívoros pequeños (e.g. 
hormigas y roedores pequeños) detectada en las trampas de lluvia de 
semillas. Estudios experimentales en bosques tropicales de América han 
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encontrado que la depredación de semillas es un mecanismo clave que 
regula el recambio de especies en el sotobosque (Myster 2003, 2008). 
Así que, la remoción de semillas, que es un indicador de depredación, 
pudo haber aminorado la importancia de la lluvia de semillas en los 
claros y el bosque maduro. 

En cacaotales y cultivos de maíz más del 40% de las especies 
germinadas a partir de la lluvia de semillas estuvo también presente 
como plántulas en la comunidad regenerativa. Estos resultados sugieren 
que en usos de suelo que mantienen árboles reproductivos del bosque 
maduro (i.e. en las plantaciones de cacao) o que tienen superficies 
pequeñas (i.e. en el caso de los cultivos de maíz) la lluvia de semillas es 
un mecanismo clave para la regeneración de especies leñosas. Por otro 
lado, en los pastizales ganaderos el banco de plántulas fue muy 
incipiente, y el banco y la lluvia de semillas tuvieron el mismo aporte 
relativo a la regeneración. Por lo tanto, el papel de las diferentes fuentes 
de propágulos en la regeneración de la vegetación leñosa depende del 
uso del suelo previo al abandono. 

Finalmente, las fuentes de semillas foráneas tuvieron una 
importante representación en la regeneración. Alrededor del 40% de las 
especies registradas en plantaciones de cacao, cultivos de maíz y 
pastizales procedió de fuentes de semillas foráneas. La cercanía de los 
sitios estudiados con la Reserva de la Biósfera Montes Azules podría 
estar explicando estos resultados. Es probable que una alta proporción 
de especies leñosas sean dispersadas desde la reserva a través de 
vectores animales o por viento (Martínez-Garza and González-Montagut 
1999). Estos resultados sugieren que las reservas y fragmentos forestales 
tienen un papel importante al promover el crecimiento de bosques 
secundarios más diversos en paisajes agropecuarios. 

Conclusiones 

La capacidad de regeneración del bosque en campos agrícolas 
abandonados en el Neotrópico es alta si: (i) el disturbio generado por el 
uso del suelo previo al abandono no es muy severo y (ii) existen fuentes 
de propágulos cercanas a los campos abandonados. Durante los 
primeros años del abandono la disponibilidad de propágulos es esencial 



CAPÍTULO IV. Disponibilidad de propágulos y dinámica de regeneración 

93 

para que la regeneración ocurra. Los resultados del presente estudio 
muestran que en presencia de remanentes de bosque algunos atributos 
como la densidad de plantas y especies pueden recuperarse en los 
primeros años del abandono, sin embargo, otros atributos como la 
composición de especies son más difíciles de recuperar. Si el uso de 
suelo es muy severo, la composición de la comunidad regenerativa 
puede contener un conjunto de especies distintas a las del bosque 
remanente cercano y desarrollar bosques secundarios empobrecidos 
distintos a los encontrados antes del disturbio. En usos del suelo donde 
además existe una limitación en la dispersión y la regeneración natural 
es lenta o nula, la implementación de medidas que faciliten la 
colonización de semillas a campos abiertos será indispensable para 
iniciar los procesos de regeneración natural y sucesión ecológica. Por 
ejemplo, en usos del suelo con fuertes regímenes de disturbio, como los 
ocasionados por los pastizales ganaderos, la presencia de cercos vivos o 
de árboles aislados al interior del campo facilitará la movilización de 
semillas dispersadas por animales. Si bien, se ha observado que estos 
elementos funcionan mejor para especies generalistas, este tipo de 
conexiones mejora en parte la movilidad de algunos organismos (e.g. 
aves, murciélagos, mariposas) en ambientes fragmentados (Flores-
Ramírez and Ceccon 2014). Nuestros resultados resaltan la importancia 
de conservar fragmentos de bosque en los paisajes agroforestales para 
asegurar la recuperación de campos agrícolas abandonados. Integrar los 
múltiples factores que intervienen en la regeneración de campos 
agrícolas abandonados, así como entender el papel que juega el tipo de 
uso agrícola del suelo previo al abandono sobre la recuperación de los 
bosques secundarios, incrementará nuestra habilidad para predecir y 
manejar de una manera adecuada los bosques húmedos neotropicales. 
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Un reto importante en el manejo de paisajes agroforestales es conciliar 
la producción de alimentos con la conservación de la biodiversidad y los 
servicios ecosistémicos que proveen (DeFries et al. 2007, Harvey et al. 
2008). Los usos agrícolas del suelo pueden ser caracterizados en 
términos de las variables asociadas a los regímenes de disturbio 
ecológico (Pickett and White 1985). Estos regímenes de disturbio 
pueden disminuir o favorecer el potencial regenerativo del bosque en 
campos abandonados. Por lo tanto, en la presente tesis se buscó 
entender cuál es el efecto que tienen diferentes usos agrícolas del suelo 
sobre el potencial de regeneración natural de bosques secundarios 
(Figura 1). Para abordar esta pregunta, se desarrolló un índice de 
disturbio ecológico (EDI) basado en variables del manejo agrícola del 
suelo. Este permitió cuantificar regímenes de disturbio provocados por 
distintos usos agrícolas del suelo. Se probó que el EDI, puede ser usado 
para predecir la velocidad de recuperación de diferentes atributos 
estructurales de comunidades de leñosas regenerativas a diferentes 
escalas espaciales. Con base en este índice, se identificaron tres 
principales grupos de usos del suelo que imponen diferentes regímenes 
de disturbio y que tienen consecuencias heterogéneas sobre el potencial 
de regeneración de bosques secundarios. Los tipos de uso agrícola del 
suelo que presentaron bajos regímenes de disturbio, como los sistemas 
agroforestales, permiten una regeneración rápida de la vegetación 
leñosa en el corto plazo. Sin embargo, usos del suelo que aumentan la 
extensión, la duración y la severidad del disturbio disminuyen 
progresivamente el potencial regenerativo. Asimismo, se mostró que el 
potencial de regeneración disminuye al aumentar la distancia a los 
remanentes forestales (fuentes de propágulos). En general, los 
resultados de la presente tesis dan la pauta para identificar usos del 
suelo que son compatibles con la conservación del potencial de 
regeneración de bosques secundarios y, por lo tanto, coadyuvan a 
entender como conservar la biodiversidad en los paisajes agroforestales. 
A su vez, los resultados también resaltan la importancia de preservar 
remanentes de bosque maduro en el paisaje con el fin de mantener 
procesos ecológicos que determinan la regeneración natural y la 
sucesión ecológica en paisajes modificados por la actividad humana.  
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Síntesis de la tesis 

La regeneración natural es dirigida por procesos que ocurren a escalas 
espaciales tanto locales (de parcela) como de paisaje. A escala local, las 
características de manejo de los campos agrícolas previas al abandono 
determinan el potencial de regeneración natural y en consecuencia la 
estructura, la composición y la dinámica de la vegetación regenerativa 
(Guariguata and Ostertag 2001, Chazdon 2014, Mesquita et al. 2015, 
Jakovac et al. 2016). Algunos factores a considerar incluyen el tamaño 
del campo agrícola, el número de años de uso, la presencia de árboles 
remanentes, la frecuencia y tipo de maquinaria, las herramientas 
utilizadas en el manejo, la frecuencia e intensidad de uso de fuego, la 
frecuencia de uso de agroquímicos y la densidad de ganado (Zermeño-
Hernández et al. 2015, 2016). Con el fin de incorporar todas estas 
métricas en una sola medida, que refleje la intensidad de uso del suelo 
de manera local y que a su vez permita escalar los efectos hacia el 
paisaje, en el capítulo II se desarrolló un índice de disturbio ecológico 
(EDI, por sus siglas en inglés), basado en información de los propietarios 
de los terrenos y campesinos, que incorporó la extensión, duración y 
severidad de las prácticas de manejo asociadas a cada uso agrícola del 
suelo. Para cuantificar el régimen de disturbio a escala del paisaje, se 
calculó un EDI ponderado por la proporción de paisaje cubierto por cada 
uso del suelo, el cual se denominó EDIwm (Ecological disturbance index 
weighted mean). Se evaluó la efectividad de esta métrica para predecir 
el potencial de regeneración en nueve paisajes con diferente 
composición de tipos de cobertura vegetal contrastantes (Figura 1, 
sección de métodos). El EDI permitió identificar tres grupos de usos 
agrícolas del suelo con regímenes de disturbio contrastantes: 1) sistemas 
agroforestales, caracterizados por tener poca extensión, baja a 
intermedia duración y baja severidad; 2) monocultivos, de baja 
extensión, larga duración y severidad del disturbio media a alta; y 3) 
agricultura extensiva, de gran extensión, duración intermedia y alta 
severidad. Los resultados obtenidos apoyaron la predicción de que 
paisajes con mayor disturbio tienen menor potencial de regeneración 
forestal. Especialmente atributos de la vegetación como la biomasa y la 
diversidad de especies se reducen consistentemente con el incremento 
en los regímenes de disturbio en el paisaje (Figura 1, sección de 
resultados). Con esto se demostró que, en el contexto de este estudio, 
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una métrica de la intensidad local del uso del suelo, construida con 
información obtenida de los ejidatarios, puede ser un buen predictor del 
potencial de regeneración natural (Martínez‐Ramos et al. 2016, 
Zermeño-Hernández et al. 2016).  

La disminución en la biomasa y la diversidad de especies de 
bosques secundarios debida al aumento en el EDIwm (capítulo II) puede 
ser causada por cambios en la magnitud de dos determinantes 
principales de la regeneración forestal: la calidad del sitio y la 
disponibilidad de propágulos. Por lo tanto, para evaluar el grado en el 
que la calidad de sitio influye en la regeneración natural inicial, en el 
capítulo III se cuantificó el disturbio ecológico en tres usos agrícolas del 
suelo (i.e. cacaotales, maizales, pastizales) recién abandonados que 
representaron un gradiente de disturbio. Se validó en parcelas 
experimentales el valor predictivo del EDI sobre variables estructurales 
de la vegetación a una escala local, utilizando un enfoque tipológico y 
de gradiente. Finalmente se comparó el poder predictivo del EDI con 
respecto a las variables micro-ambientales y del suelo (Figura 1, sección 
de métodos). El EDI fue un buen predictor de la mayoría de los atributos 
regenerativos evaluados a dos años después del abandono de los 
campos. En contraste, diferentes variables del suelo y del microclima no 
explicaron de manera significativa la velocidad de recuperación de la 
mayoría de los atributos de la vegetación estudiados (Figura 1, sección 
de resultados). Estos resultados muestran, por un lado, que los efectos 
del disturbio causado por los usos agrícolas del suelo sobre la 
disponibilidad de propágulos fueron relativamente más importantes 
para la regeneración que las condiciones del sitio prevalecientes al 
momento del abandono, las cuales podrían condicionar el desarrollo de 
las plantas. Por otro lado, también se mostró que el enfoque tipológico, 
comúnmente usado para evaluar los efectos del uso agrícola del suelo 
sobre la regeneración forestal, no siempre es eficiente para lograr un 
buen entendimiento de la dinámica de regeneración después del 
abandono. En estos casos, el uso de un índice cuantitativo del régimen 
de disturbio causado por las prácticas agrícolas que se aplican en cada 
campo es una herramienta más valiosa que puede ayudar a clarificar los 
efectos del uso de suelos sobre los mecanismos de regeneración. 
Finalmente, los resultados de este capítulo también indican que 
cuantificar los regímenes de disturbio usando información obtenida 
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mediante entrevistas puede ser más sencillo, menos costoso e incluso 
más eficiente que tomar medidas directas con equipo especializado (por 
lo tanto, más costosas) del ambiente abiótico. Sin embargo, es necesario 
identificar previamente a los informantes clave que pudieran brindar 
información confiable de los predios y que además estén dispuestos a 
compartirla. 

Desde una perspectiva de paisaje, la conservación de remanentes 
forestales es clave para que los procesos de regeneración natural y 
sucesión ocurran (Chazdon and Guariguata 2016, Lu 2016, Martínez‐
Ramos et al. 2016). El potencial de regeneración aumenta con la 
proximidad a los remanentes forestales (Martínez-Garza and González-
Montagut 1999, Benítez-Malvido et al. 2001, 2014, Ceccon and 
Hernández 2009, Martínez-Garza et al. 2009). Las poblaciones arbóreas 
de los remanentes forestales actúan como fuentes de propágulos, 
particularmente durante las primeras etapas de la sucesión y son 
particularmente importantes para las especies no pioneras que habitan 
en el bosque maduro (Aide and Cavelier 1994, Thomlinson et al. 1996, 
Holl 1999, Lu 2016). Con el fin de entender la importancia de los 
remanentes de bosque sobre los mecanismos de regeneración natural el 
capítulo IV se enfocó en estudiar los efectos del uso del suelo y de la 
distancia a la fuente foránea de semillas sobre la dinámica de la 
vegetación leñosa regenerativa, considerando la proporción de especies 
pioneras y no pioneras. Además, se evaluaron los efectos de éstas 
variables sobre la disponibilidad de plántulas provenientes del banco y 
la lluvia de semillas (local y foránea) y se determinó su importancia 
relativa en la regeneración natural (Figura 1, sección de métodos). Los 
resultados revelaron que la capacidad de regeneración del bosque en 
campos agrícolas abandonados en el Neotrópico es alta si: (i) el 
disturbio generado por el uso del suelo previo al abandono no es muy 
severo y (ii) existen fuentes de propágulos cercanas a los campos 
abandonados. La disponibilidad de propágulos es esencial para que la 
regeneración ocurra durante los primeros años del abandono. Aunque 
algunos atributos como la densidad de plantas y la densidad de especies 
pueden recuperarse en los primeros años del abandono, existen otros 
atributos como la composición de especies que aún en presencia de 
remanentes forestales serán más difíciles de recuperar (Figura 1, sección 
de resultados). En usos del suelo donde existe una limitación en la 
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llegada de semillas por dispersión y la regeneración natural sea lenta o 
nula, la implementación de medidas que faciliten la colonización de 
semillas a campos abiertos será indispensable para iniciar los procesos 
de regeneración natural y sucesión ecológica. Los resultados de este 
capítulo resaltan la importancia de conservar fragmentos de bosque en 
los paisajes agroforestales para asegurar la recuperación de campos 
agrícolas abandonados. 

 

Implicaciones 

Se estudiaron los efectos del uso del suelo desde la perspectiva 
ecológica de un disturbio (Pickett and White 1985). Los efectos que 
ejercen los usos del suelo sobre el potencial de regeneración del bosque 
después del abandono no se asociaron a un uso de suelo en particular, 
sino a las prácticas (actividades) de manejo agrícola que se realizan en 
ellos. De ahí la importancia de caracterizar las prácticas de manejo 
asociadas a cada uso del suelo y los regímenes de disturbio que 
imponen al ambiente. Con esto se puede entender bajo qué 
circunstancias la regeneración natural es un mecanismo viable para 
recuperar la cobertura forestal en paisajes modificados por el hombre y 
detectar umbrales en los cuales es necesario intervenir con acciones de 
restauración activa. A continuación se describen las implicaciones de 
este estudio para la conservación y el manejo integral de los bosques en 
los paisajes agrícolas. 
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Figura 1. Síntesis esquemática de la tesis. Signos ‘+’ y ‘─‘ en la sección de resultados 
indican la dirección de las relaciones significativas. Letras de color gris en la sección de 
resultados indican factores no significativos. Abreviaturas: EDI = Índice de disturbio 
ecológico (por sus siglas en inglés), DPV = Déficit de presión de vapor, LLS = Lluvia de 
semillas, BS = Banco de semillas. 
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Implicaciones para la conservación 

La conservación de la biodiversidad y la producción agrícola son vistas a 
menudo son vistas como objetivos mutuamente excluyentes y se ha 
debatido intensamente sobre las estrategias para conciliarlas (Gómez-
Pompa and Kaus 1999, Seppelt et al. 2016). Sin embargo, la 
armonización entre la conservación de la biodiversidad y la producción 
de cultivos puede mejorarse si aumentamos nuestra comprensión de las 
relaciones subyacentes entre ellos. Este estudio se enfocó en 
comprender los efectos de diferentes usos del suelo sobre la abundancia 
y diversidad de la comunidad regenerativa. De los resultados obtenidos 
se desprenden una serie de implicaciones importantes para la 
conservación de la biodiversidad en paisajes agropecuarios. Por un lado, 
se identificaron aquellos tipos de usos agrícolas del suelo que son 
ecológicamente más amigables. Dichos usos conservan funciones 
ecosistémicas importantes como son el potencial de regeneración 
natural del bosque y la disponibilidad de propágulos vía dispersión y 
almacén de semillas en el suelo. Por ejemplo, los sistemas agroforestales 
(e.g. plantaciones de cacao de sombra) mantuvieron un alto potencial de 
regeneración natural, similar incluso al encontrado en claros naturales 
de selva y en el bosque maduro (Capítulo IV). Los sistemas 
agroforestales generalmente proveen condiciones abióticas favorables 
para el establecimiento y crecimiento de la vegetación secundaria 
(Capítulo III). Además, contribuyen con una entrada permanente de 
semillas provenientes de los árboles de bosque maduro que fungen 
como sombra para los cultivos. La complejidad estructural del dosel 
también provee de recursos a especies dispersoras de semillas, con lo 
cual se favorece el ingreso de semillas de origen foráneo y se promueve 
el establecimiento de un bosque secundario más diverso. Incluso la 
composición de la comunidad regenerativa, la cual puede requerir de 
décadas para que sea similar a la del bosque maduro, fue similar entre 
plantaciones de cacao, claros y sitios de selva (Capítulo IV). Por lo tanto, 
usos agrícolas del suelo con niveles bajos de disturbio favorecen la 
recuperación del bosque en el corto plazo. 

Por otro lado, se identificaron las prácticas de manejo que 
reducen el potencial de recuperación del bosque. Por ejemplo, la 
duración y la severidad de las prácticas agrícolas reducen de manera 
exponencial la densidad de plantas y la diversidad de especies en 



CAPÍTULO V. Discusión general 

121 

 

campos agrícolas abandonados (Capítulo III). Así, los monocultivos se 
caracterizaron por presentar una alta severidad de manejo. Esto se debió 
al uso recurrente de fuego y de tractores para preparar el suelo y a la 
aplicación de altas cantidades de agroquímicos (e.g. en cultivos de chile; 
Capítulo III). Por otro lado, la duración y el tamaño de los campos 
agrícolas redujeron la riqueza de especies en la comunidad regenerativa. 
Esto indica que los cultivos grandes desprovistos de dosel representan 
una limitación para la llegada de semillas dispersadas por animales. De 
modo que, para favorecer la conservación de procesos que son 
esenciales para el funcionamiento y permanencia a largo plazo del 
bosque sería necesario: (i) eliminar prácticas de manejo severas como el 
uso de fuego recurrente o la aplicación de agroquímicos y (ii) modificar 
elementos del paisaje, como incrementar el número de elementos 
arbóreos en los campos cultivados y reducir la distancia a las fuentes de 
propágulos a través de promover la conservación de remanentes de 
bosque maduro y promover la regeneración de bosques secundarios.  

El crecimiento de bosques secundarios por el abandono de 
campos agrícolas es cada vez más evidente en muchas regiones del 
mundo (Thomlinson et al. 1996, Marcano-Vega et al. 2002, Cramer et al. 
2008). Aunque en el pasado el valor de estos bosques fue fuertemente 
subestimado, cada vez se reconoce más su importancia para la 
conservación de la biodiversidad (Perfecto and Vandermeer 2008, 
Chazdon et al. 2009b, Chazdon 2014). Los bosques secundarios que 
crecen en campos abandonados pueden proveer una serie de funciones 
ecológicas y servicios ecosistémicos importantes como la reducción de 
la erosión y pérdida de nutrientes por escorrentía, la producción de 
productos forestales maderables y no maderables, la protección de áreas 
de ribera, zonas de amortiguamiento para bosques maduros y la 
preservación de la diversidad de especies de plantas y animales (Brown 
and Lugo 1990, Finegan 1992, Aide et al. 1995). Por lo tanto, es 
importante que más allá de proteger grandes extensiones de bosque 
prístino, las políticas de conservación reconozcan la importancia de 
otros hábitats modificados por la actividad humana y el valor de la 
regeneración tanto a escalas locales como de paisaje (Chazdon et al. 
2009b). Si bien actualmente existe un debate sobre el valor de los 
sistemas agroforestales en el mantenimiento de la biodiversidad 
tropical, sería valioso explorar su potencial y el de bosques secundarios 
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como corredores forestales que permitan optimizar la recuperación de la 
diversidad en paisajes agropecuarios. Por ejemplo, se ha reportado que 
la riqueza de especies de aves en bosques secundarios puede llegar a 
ser similar a la de bosque primario, mientras que los sistemas 
agroforestales pueden llegar a albergar un subconjunto importante de 
especies de aves y mariposas frugívoras (Mas and Dietsch 2004, Waltert 
et al. 2004). A su vez, en áreas donde se desee recuperar cobertura 
arbórea y la regeneración sea lenta o nula sería necesario implementar 
acciones de regeneración asistida, reforestación, agrosilvicultura, 
agroecología o agricultura sostenible (Chazdon 2008c, Chazdon et al. 
2009a, 2009b). Finalmente, científicos, agricultores y tomadores de 
decisiones deberían unir esfuerzos para generar acciones y políticas 
públicas que favorezcan, a través de programas de educación ambiental, 
incentivos económicos y otros mecanismos, la promoción de usos y 
prácticas agrícolas compatibles con la conservación. Esto no solo 
proporcionaría beneficios para los pequeños agricultores, sino que 
además fomentaría el potencial de regeneración natural de los bosques 
en paisajes agroforestales productivos. Con ello se brindan esperanzas 
para satisfacer la necesidades alimenticias de la población, mientras se 
conserva la biodiversidad nativa y la producción de múltiples funciones y 
servicios ecosistémicos que benefician a toda la sociedad (Chazdon and 
Uriarte 2016).  

 

Implicaciones para el manejo 

Como se mencionó anteriormente, las prácticas de manejo asociadas a 
cada uso del suelo determinan la tasa de recuperación y la biodiversidad 
potencial de los bosques secundarios en paisajes agrícolas, así como 
algunos de los servicios ecosistémicos que proveen. En este estudio se 
encontró que las prácticas de manejo pueden ser muy variables incluso 
entre campos agrícolas adyacentes (capítulo II). Esto se debe, 
principalmente, a que no siempre se asocian al tipo de uso del suelo, 
sino que más bien dependen de las decisiones que toma cada agricultor 
para la preparación, siembra y mantenimiento de los cultivos agrícolas. 
Así que cuando se desea potenciar la regeneración natural después del 
abandono y con ello aumentar los diversos servicios ecosistémicos que 
se obtienen de estos sistemas manejados, la eliminación o la simple 
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sustitución de algunas prácticas de manejo muy severas con otras que 
generen un menor impacto puede ayudar a alcanzar este objetivo. Por 
ejemplo, en cacaotales donde el manejo es poco severo, se 
establecieron y crecieron de manera exitosa especies típicas de bosque 
maduro, como la Castilla elástica y Brosimum alicastrum. Estas especies 
además de ser una importante fuente de alimento para la fauna 
dispersora de semillas, proveen madera para la combustión y 
construcción, tienen un uso alimentario para las poblaciones locales y 
tienen valor ornamental (Conabio, ficha técnica). Además, bosques 
secundarios más diversos pueden proporcionar una mayor gama de 
recursos forestales maderables y no maderables que pueden ser 
aprovechados por los pobladores locales (Chazdon et al. 2009a). Aunque 
el beneficio económico del aprovechamiento de estos productos no 
necesariamente es mayor que el que se obtiene de una agricultura más 
intensa, el aprovechamiento de productos forestales no maderables 
puede ser una alternativa importante para la diversificación de las 
actividades económicas de las comunidades (Shackleton and Shackleton 
2004, Tapia Tapia and Reyes Chilpa 2008). Con esto, contribuyen a 
mejorar la calidad de vida de las poblaciones locales, incluyendo la 
seguridad alimentaria, la salud, el bienestar y la conservación del bosque 
(Falconer 1996, FAO 2009). Por lo tanto, es importante generar 
programas de manejo que fomenten la erradicación de prácticas severas, 
como el uso recurrente de fuego para la preparación del suelo, o 
sustituir agroquímicos tóxicos por fertilizantes y pesticidas orgánicos 
que minimicen los impactos en el ambiente. Otro ejemplo de cómo 
pequeñas acciones enfocadas a modificar elementos del manejo pueden 
favorecer la provisión de servicios está relacionado con la presencia de 
fuentes de propágulos cerca de las zonas cultivadas. Pastizales cercanos 
a las fuentes de propágulos tuvieron casi diez veces más individuos y 
especies que las parcelas alejadas (Capítulo IV). Por lo tanto, cultivos 
menos extensivos o que mantengan mayor cantidad de elementos 
arbóreos podrían facilitar la recuperación del bosque y favorecer el 
secuestro y almacén de carbono. Mejorar aspectos asociados al manejo 
de las tierras cultivadas en paisajes agropecuarios podría aumentar los 
diversos servicios que se obtienen de estos bosques secundarios y con 
ello mejorar la calidad de vida de los pobladores locales. 
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Finalmente, existe en la actualidad un debate sobre cuál es la 
mejor estrategia para minimizar los impactos agrícolas sobre la 
biodiversidad (Fischer et al. 2008, 2011, 2014, Phalan et al. 2011, Egan 
and Mortensen 2012, Seppelt et al. 2016). Por un lado, está la estrategia 
que promueve la separación (i.e. land-sparing) de las zonas de 
conservación de las tierras cultivadas y fomenta la agricultura intensiva; 
esto genera una alta producción agrícola en superficies pequeñas y 
facilita la protección de los hábitats naturales. Por otro lado está aquella 
que promueve la integración (i.e. land-sharing) de la producción agrícola 
y la conservación de la biodiversidad dentro de paisajes más 
heterogéneos; para ello, se utilizan métodos de cultivo respetuosos con 
la fauna silvestre pero se sacrifica la producción agrícola. Aun no se ha 
llegado a un acuerdo sobre cuál es la mejor estrategia para satisfacer la 
creciente demanda de alimentos al menor costo para la biodiversidad. 
Sin embargo, en el presente estudio se encontraron resultados que 
sustentan que es posible combinar la producción de alimentos mientras 
se optimiza la producción de servicios ecosistémicos (de provisión, de 
regulación y culturales) en paisajes agroforestales. Por ejemplo, se 
encontró que paisajes más diversos y heterogéneos favorecen la 
regeneración del bosque y la conservación de la biodiversidad ya que no 
solo albergan per se una mayor diversidad de organismos que paisajes 
más homogéneos sino que también promueven la migración de 
animales y el flujo de propágulos entre fragmentos forestales (Capítulo 
II). Por lo tanto, la diversificación de los agroecosistemas y la 
incorporación de árboles y otros elementos que aumentan la diversidad 
estructural del paisaje son acciones de manejo claves para promover la 
biodiversidad en paisajes modificados por el hombre. 

 

Consideraciones finales 

Con la información generada en este estudio se dan pautas para 
detectar esquemas de manejo y usos agrícolas del suelo en los que 
puede ocurrir la regeneración natural. Se han generado una serie de 
iniciativas a nivel global que buscan impulsar la restauración de 
ecosistemas degradados(Chazdon and Uriarte 2016, Méndez-Toribio et 
al. 2017). Dada la escala de las tierras forestales degradadas, aprovechar 
el potencial de regeneración natural de los bosques podría ser una 
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forma viable de lograr los objetivos ambiciosos que motivan tales 
iniciativas (Chazdon and Uriarte 2016). Los métodos de restauración 
basados en la promoción de la regeneración natural proporcionan 
oportunidades de bajo costo para conservar la biodiversidad y las 
interacciones de las especies (Latawiec et al. 2016), secuestrar el carbono 
(Mukul et al. 2016, Poorter et al. 2016, Strassburg et al. 2016) proteger 
los suelos y las cuencas hidrográficas (Uriarte et al. 2011). Sin embargo, a 
pesar de los beneficios económicos y ambientales, la regeneración 
natural es comúnmente ignorada cuando se diseñan políticas y 
programas de restauración (Brancalion et al. 2016). Por ejemplo, en la 
Iniciativa 20 x 20, México comprometió 8.5 millones de hectáreas 
restauradas para el 2020, aunque en la actualidad aún no cuenta con un 
plan nacional de restauración (Méndez-Toribio et al. 2017). La escala de 
este compromiso va mucho más allá de lo que se puede lograr 
únicamente a través de la práctica de la restauración ecológica, ya que 
los costos económicos y humanos implicados pueden ser muy elevados 
(Chazdon and Uriarte 2016). Por lo tanto reconocer el papel que puede 
tener la regeneración natural como un mecanismo de bajo costo puede 
ser clave para alcanzar las metas planteadas.  

Un primer paso para fomentar la regeneración natural de los 
bosques dentro de los paisajes de producción consiste en promover 
prácticas de conservación y usos agrícolas del suelo sostenibles que 
también proporcionen beneficios económicos para los pequeños 
agricultores. Dependiendo del grado de disturbio previo al abandono se 
requerirán diferentes esfuerzos para restaurar los paisajes forestales. De 
ahí la importancia de desarrollar índices como el generado en la 
presente tesis (índice de disturbio ecológico, EDI), que permitan 
cuantificar rápida, económica y efectivamente el impacto de diferentes 
formas de disturbio en la resiliencia del bosque a una escala local y de 
paisaje. Con este tipo de enfoque se pueden generar mapas de disturbio 
ecológico y regeneración potencial del paisaje que permitan identificar 
zonas donde sea posible recuperar funciones, servicios y biodiversidad a 
través de la regeneración natural. Además sería posible identificar zonas 
altamente degradadas en las cuales sería necesario invertir con 
programas de restauración activa. La intervención más común son las 
plantaciones de monocultivos de árboles a gran escala (Gerber 2011), 
que son altamente vulnerables a plagas y patógenos, proporcionan 
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recursos limitados para la vida silvestre, requieren fertilizantes o mejoras 
en el suelo para mantener la productividad. Por lo tanto, un segundo 
paso consistiría en iniciar acciones de restauración costo-efectivas que 
estimulen la regeneración natural. Estas intervenciones pueden incluir la 
introducción de semillas que simulen los primeros estados de 
establecimiento de árboles, plantaciones de islas de árboles núcleo que 
estimulen el inicio de la sucesión secundaria, reintroducción de plantas 
de especies nativas para enriquecer bosques secundarios empobrecidos, 
prácticas de agrosilvicultura y agroecología, aumento de la cobertura 
forestal en las parcelas a través de plantaciones de bosques mixtos de 
especies nativas, protección de bosques en pendientes pronunciadas y 
orillas de ríos y regeneración natural asistida en parches, corredores y 
zonas de amortiguamiento (Chazdon and Uriarte 2016, Uriarte and 
Chazdon 2016). Si se logran equilibrar los enfoques de restauración 
pasiva y activa (Brancalion et al. 2016) mientras se desarrollan nuevas 
estrategias que favorezcan la restauración de bosques a gran escala, se 
generarán más alternativas para la conservación de la biodiversidad 
nativa, la producción de múltiples funciones y servicios ecosistémicos 
mientras se asegura la soberanía alimentaria con beneficios para toda la 
sociedad. 
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ABSTRACT

In human-modified tropical landscapes (HMLs) the conservation of biodiversity, functions and services of forest ecosystems depends
on persistence of old growth forest remnants, forest regeneration in abandoned agricultural fields, and restoration of degraded lands.
Understanding the impacts of agricultural land uses (ALUs) on forest regeneration is critical for biodiversity conservation in HMLs.
Here, we develop a conceptual framework that considers the availability of propagules and the environment prevailing after field aban-
donment as two major determinants of forest regeneration in HMLs. The framework proposes that regeneration potential decreases
with size, duration and severity of agricultural disturbance, reducing propagule availability and creating ill-suited environmental condi-
tions for regeneration. We used studies from Southern Mexico to assess this framework. First, we identify regeneration bottlenecks that
trees face during transit from seed to follow-up life stages, using demographic analysis of dominant pioneer species in recently abandoned
fields. Then, we explore effects of ALUs on forest regeneration at the field and landscape scales, addressing major legacies. Finally, we
integrate agricultural disturbance with landscape composition to predict attributes of successful second growth forests in HMLs, and pro-
vide indicators useful to select tree native species for active restoration. An indicator of disturbance inflicted by ALUs, based on farmers’
information, predicted better regeneration potential than measurements of soil and microclimate conditions at time of abandonment.
Cover of cattle pastures in the landscape was a stronger indicator of forest regenerating attributes than cover of old growth forest rem-
nants. To conclude, we offer recommendations to promote forest regeneration and biodiversity conservation in HMLs.

Abstract in Spanish is available with online material.

Key words: agricultural land uses; dispersal limitation; establishment limitation; Mexico; secondary succession; second growth forests; tree demography; tropical rain
forest.

TROPICAL LANDSCAPES ARE INCREASINGLY COMPOSED OF OLD GROWTH

FOREST REMNANTS immersed in a matrix of agricultural land uses,
patches of second growth forests, and degraded lands (Laurance
et al. 2014). In such human-modified landscapes (HMLs) the
conservation of biodiversity, functions, and services of forest
ecosystems critically depends on the persistence of old growth
forest fragments (Laurance & Peres 2006), the potential for for-
est regeneration in abandoned fields (Chazdon 2014, Chazdon &
Uriarte 2016), and the restoration of degraded lands (Holl 2012).
Fragments often are <100-ha and undergo ecosystem degrada-
tion due to edge effects and other threats (Benitez-Malvido &
Mart�ınez-Ramos 2003, Laurance et al. 2006, 2007). Ways to pre-
vent further degradation of forest fragments, often-important
biodiversity pools (Turner & Corlett 1996, Arroyo-Rodr�ıguez
et al. 2013), are urgently needed (Laurance et al. 2002). Forest
regeneration potential can be limited by disturbance effects
caused by extensive, severe, and long-lasting agricultural land

uses (Holl 2007, Zermeño-Hernández et al. 2015, Zermeño-
Hernández et al. 2016). Therefore, understanding ecological lega-
cies of agricultural land uses (Chazdon 2003, Foster et al. 2003),
identifying land uses that promote forest regeneration, and devel-
oping ecological tools to restore degraded lands (Hobbs & Harris
2001, Hobbs & Cramer 2007, Holl 2012, Gilman et al. 2016) are
critical for constructing positive scenarios of agricultural produc-
tion, biodiversity conservation, and enhancement of rural liveli-
hoods in HMLs (Finegan & Nasi 2004, DeFries et al. 2007,
Melo et al. 2013, Adams et al. 2016, Lazos et al. 2016,).

In this paper, we focus on three interlinked themes on natu-
ral forest regeneration and restoration in HMLs: (1) regeneration
bottlenecks for colonizing tree species; (2) effects of land use
legacies on forest regeneration; and (3) maximizing the success of
natural regeneration and restoration. The first topic approaches
natural regeneration of pioneer species in recently abandoned
agricultural fields; the idea is to pinpoint ecological factors that
play critical roles for dispersal and establishment of colonizing
pioneer tree species, which are dominant in young second growth
forests. In the second theme, we assess legacies of disturbance
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regimes inflicted by different agricultural land uses on forest
regeneration with the idea of identifying those uses enabling best
regeneration at the local (field) scale. Third, we integrate the land-
scape composition with the disturbance regimes associated with
different agricultural land uses to predict structural attributes
(density, biomass, species diversity) of second growth forests in
HMLs; also, we provide guidelines for identifying native tree spe-
cies that can help in restoration of degraded lands. We approach
these issues mostly using studies conducted in an important wet
lowland tropical forest area in Mexico. To start, we describe a
general conceptual framework reflecting our main contribution.
Then, we present results on the three selected themes. As con-
cluding remarks, we give recommendations for promoting forest
regeneration and conserving biodiversity in HMLs.

CONCEPTUAL FRAMEWORK

Tropical rain forest species evolved under the influence of
chronic small-scale natural disturbances (Mart�ınez-Ramos 1985,
Denslow 1987). Tree and limb falls create gaps in the forest
canopy and play a critical role in the forest regeneration cycle,
through which the structure and composition of plant popula-
tions and communities change in space and time (Whitmore
1984, Mart�ınez-Ramos et al. 1988). Deforestation and subsequent
agricultural land uses, in contrast, generate disturbances of much
larger size, severity, and duration (Foster et al. 2003, Holl & Aide
2011, Laurance et al. 2014). Such anthropogenic disturbances are
new events in the evolutionary history of rain forest tree species
for which most of them have poor or null adaptive responses
and thus might limit their natural regeneration. Commonly, agri-
cultural land uses eliminate the original forest ecosystem and
reduce the potential for forest regeneration in the abandoned
fields (Hooper et al. 2005, Holl 2012). Figure 1 illustrates how
the increase in disturbance inflicted by agricultural land use (from
left to right) affects two major forest regeneration determinants:
the availability of propagules (soil seeds, seed rain, seedling,
sapling and re-sprouting banks) and the biophysical conditions
prevailing at the time of field abandonment (Holl 2007,
Mart�ınez-Ramos & Garc�ıa-Orth 2007). With increasing agricul-
tural disturbance, bottlenecks acting on regenerating species are
expected to become stricter. For example, propagule availability is
expected to decline due to dispersal limitation as the size of the
agricultural field and distance to forest remnants (i.e., seed
sources) increase. Also, dispersal limitation is exacerbated with
less forest remaining in the periphery of the field. Such effects
are expected to be most limiting for large seeded species that
depend on animals for seed dispersal (see decreasing size of bird
image in Fig. 1, indicating lower dispersal potential with increas-
ing agricultural disturbance). Other studies have shown that ani-
mal-dispersed species decrease their representation in the seed
rain with increasing distance to forest-remnant edges (Aide &
Cavelier 1994, Holl 1999). Also, establishment limitation enhances
with the disturbance duration and severity (particularly frequent
use of fire) of agricultural uses (e.g., cattle pastures and conven-
tional monocultures in Fig. 1), which also deplete in situ

propagule pools (e.g., Quintana-Ascencio et al. 1996, Holl 2007,
Mart�ınez-Ramos & Garc�ıa-Orth 2007, see reduction in gray
boxes in the sketch). At the same time, biophysical environmental
conditions depart from those enabling the survival, growth and
or reproduction of most rain forest plants (Chazdon 2003,
Zerme~no-Hern�andez et al. 2015); thus, few tolerant pioneer spe-
cies become dominant in abandoned fields with harsh environ-
mental conditions (e.g., Mesquita et al. 2015). Under extreme
disturbance condition, severe field degradation occurs, including
the possible field infestation by weeds impeding forest regenera-
tion (Fig. 1; e.g., Suazo-Ortu~no et al. 2015). In such circumstance,
time to regeneration is uncertain and active ecological restoration
is required to achieve desirable ecosystem properties. With increas-
ing harshness of agricultural land use the values of biodiversity,
functions and services of regenerating forest reduces and the costs
associated to restoration increase (Fig. 1; Chazdon 2008).

In the following sections, we develop the framework by ana-
lyzing the demography of typical pioneer tree species and illus-
trating the nature of bottlenecks affecting forest regeneration in
recently abandoned agricultural fields, where disturbance condi-
tions were not severe. Then, we assess how increasing levels of
agricultural disturbance affect forest regeneration potential, identi-
fying key local and landscape factors affecting the structure and
composition of regenerating second growth forests. A special
effort is directed to provide simple, low-cost, and effective, useful
indicators that help to identify agricultural land uses and HMLs
with highest forest regeneration potential. Finally, we provide
indicators that can be used to identify native tree species with
higher potential for restoration of degraded lands.

REGENERATION BOTTLENECKS FOR
COLONIZING SPECIES

Different biophysical factors determine the transition probabilities
of colonizing species from the seed stage to later life-cycle stages
in abandoned agricultural fields (Dalling & Denslow 1998,
Dalling et al. 2002, Arroyo-Rodr�ıguez et al. 2015, Lu et al. 2016).
Demographic studies can help to explore how propagule avail-
ability and biophysical variables, after abandonment, determine
the probability of a seed to become a mature plant for different
pioneer species. Here, we use demographic data, encompassing
all life-cycle stages, for three typical pioneer tree species from
southern Mexico, to explore regenerative bottlenecks these trees
endure during the first 3 years after the abandonment of a corn-
field (see Methods in Appendix S1).

On an annual basis, seed rain and soil seed bank were abun-
dant for all three species (Fig. 2), especially for Trema micrantha,
indicating that dispersal limitation, and propagule availability in
general, was not a bottleneck. However, important differences in
seed biology among species suggest that an increase in the
harshness of agricultural land use may have different conse-
quences for regeneration of these species. Seeds of Trema and
Cecropia obstusifolia are small, copiously and continuously produced
(�Alvarez-Buylla & Mart�ınez-Ramos 1990), and dispersed by a rich
array of highly mobile vertebrates (Estrada et al. 1984). In
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contrast, the larger seeds of Trichospermum mexicanum are wind-dis-
persed, and produced only during the dry season (Ibarra-Manri-
quez et al. 1991). These reproductive differences partially explain
why the year around abundance of seeds was over one order of
magnitude smaller in Trichospermum than in the other two species.
Trichospermum seeds were 30 times more abundant in soil than in
the seed rain, suggesting a long-lasting seed bank. In contrast,
Trema’s seed rain was far more abundant than soil seeds, suggest-
ing these seeds do not accumulate in the soil. In Cecropia seed
rain and soil seed abundances were similar, also suggesting no
seed accumulation. In old growth forest sites, Cecropia soil seeds
have very short lifespans (<10 days), suffering high predation
rates by insects and pathogens; they are dynamically replaced by
newly and abundant dispersed seeds (�Alvarez-Buylla & Mart�ınez-
Ramos 1990). Also, in recently abandoned cornfields (Corzo-
Dom�ınguez 2007) and pastures (Garc�ıa-Orth & Mart�ınez-Ramos
2008) Cecropia soil seeds suffered predation rates close to 100

percent within few days. While Trema has similar seed population
dynamics, Trichospermum may be much better in resisting preda-
tion and diseases. In terms of our conceptual framework (Fig. 1),
regeneration potential of pioneer species like Cecropia and Trema
would be more sensitive to extensive (i.e., large-sized) agricultural
land uses (e.g., cattle pastures or monocultures of several dozen
hectares; Fig. 1), which reduce animal seed dispersal, while spe-
cies like Trichospermum could be more sensitive to severe land uses
(i.e., those causing high in situ environmental modification; Fig. 1)
that reduce or eliminate the soil seed bank.

Two years after field abandonment, Cecropia was the only
species with seedlings (Fig. 2A) indicating strong establishment
limitations for Trema and Trichospermum. Likely, as soon as colo-
nizing vegetation forms a closed canopy cover, and light availabil-
ity declines in the understory, seeds of these two pioneer trees
were unable to germinate and/or newborn seedlings died soon
after emergence. Trema and Trichospermum were less shade-tolerant

FIGURE 1. Conceptual drawing illustrating agricultural land use effects on forest regeneration potential. Under mild land uses, such as selective logging or shift-

ing cultivation, propagule availability (soil seeds, and seedling, sapling and re-sprout banks), seed rain (coming from external seed sources via animal seed dis-

persers and wind), and biophysical factors after field abandonment do not represent barriers for forest regeneration. As size, duration, and severity of disturbance

inflicted by agriculture land uses increases (see first horizontal arrow) forest regeneration potential decreases (and time for forest recovery become longer; indi-

cated by the vertical arrow and the length of the discontinuous lines) and forest structure and composition change respect to pre-disturbance ones. Under extreme

disturbance conditions the field can be invaded by weeds, natural forest regeneration is unlikely (uncertain time of recovery), and active restoration actions are

needed. With increasing agricultural disturbance dispersal limitation intensifies (mostly by the loss of biotic seed dispersal, indicated by the decrease in the size of

the bird image; symbol in front of birds represent wind) and establishment limitation increases, and biodiversity, ecosystem functions and services of regenerating

forests decline, while the costs required for restoration increase. Modified from Garc�ıa-Orth (2008).
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than Cecropia, and probably prosper better in large open fields.
For Trema, this was confirmed in Barro Colorado Island where
this tree requires larger gaps than Cecropia to regenerate (Brokaw
1987). Trichospermum could be intermediate as indicated by the
fact that this species exhibited a middle density of juvenile trees
between Trema and Cecropia in our abandoned cornfields (Fig. 2).
The abundant seedlings and saplings of Cecropia, however, suf-
fered high mortality rates (>60% per year) and only 2.3 percent
of the Juveniles-1 (50–150 cm height) reached sizes larger than
1 cm dbh over the studied year (Fig. 2). In contrast, Trichosper-
mum exhibited lower mortality and higher progression rates in the
juvenile stages, increasing its survival and growth as individuals
transited to further life-cycle stages. Trema exhibited high

mortality and low progression rates in juvenile and pre-mature
stages (4.1–8 cm dbh). These results are indicative of the strong
competition that pioneer trees endure during the first years of
old-field succession (van Breugel et al. 2012), and likely indicate
differences in the ability of the species to use light resources and
to cope with natural enemies (herbivores and diseases) in juvenile
and pre-mature stages. In the three species, mortality decreased
and growth increased markedly in the mature stage, when tree-
crowns get exposed to direct sunlight.

As a net result of these demographic transitions and ecologi-
cal filters, Trichospermum recruited more mature trees than Trema
and Cecropia, which reached mature sizes only three years after
field abandonment. Most individuals (40%) in the Trema

Seedlings 
0 

Juveniles I 
0 

Juveniles II 
580 (18.6) 

Juveniles III 
1,200 (38.5) 

Pre-matures 
1,260 (40.4) 
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3,480,256 

Soil 
seeds 

746,039 

0.862 

0.034 0.100 0.048

0.033 

Trema 

Seedlings 
0 

Juveniles I 
8,250 (27.8) 

Juveniles II 
5,980 (20.2) 

Juveniles III 
13,440 (45.3) 

Pre-matures 
1,900 (6.4) 

Matures 
100 (0.3) 

0.346 0.144 0.035 0.011 0.00

Soil 
seeds 
99,472 

Seed 
rain 

3,205 

0.218 0.100 0.419 0.600

Trichospermum

Seedlings 
4,250 (8.0) 

Juveniles I 
21,750 (41.1) 

Juveniles II 
12,340 (23.3) 

Juveniles III 
12,360 (23.4) 

Pre-matures 
2,220 (4.2) 

Matures 
0 

0.889 0.602 0.075

Seed 
rain 

304,487 

0 0.023 0.078 0.1890 

0.965 0.751 

Seed 
rain 

348,151 

Cecropia

FIGURE 2. Diagrammatic life-table of the three dominant pioneer tree species studied in an abandoned cornfield (1.5 years fallow age) in Marqu�es de Comillas,

southern Mexico. Propagule availability is illustrated in ellipses, whose size is related with the density of soil seeds and dispersed seeds (seed rain) per hectare.

Rectangles show density (individuals per hectare) of trees in life-cycle categories: Seedlings (<50 cm height), Juveniles I (50 to 150 cm height), Juveniles II

(151 cm height to 2.5 cm DBH), Juveniles III (2.6 to 5 cm dbh), Pre-matures (5.1 to 10 cm dbh) and Matures (>10 cm dbh). In these categories, for a time per-

iod of 1 year, right-headed horizontal arrows represent progression from one to the next stage, left-headed horizontal arrows represent reduction in size due to

broken stems, circle arrows indicate same-stage persistence and vertical arrows indicate mortality. Numbers between stages indicate annual progression or retro-

gression rates (ind/ind/yr), annual mortality rates (ind/ind/yr) at the tip of vertical arrows and annual permanence rates (ind/ind/yr) aside circle arrows. Transi-

tion rates between seed rain and soils seeds, as well as between these stages and newborn seedlings are unknown.
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population were in the pre-mature stage (4.1–8 cm dbh), most of
Trichospermum (45.3%) in the Juvenile-III stage (2.1–4 cm dbh)
and most of the Cecropia (41.1%) in the Juvenile-I stage (51–
150 cm height; Fig. 2). Such differences in population structure
suggest that Trema was the first colonizer, followed by Trichosper-
mum and then by Cecropia. However, if all species colonized the
field at the same time, differences in inter-specific growth and
mortality rates due to, for example, competition and diseases,
may also generate such contrasting demographic structures (van
Breugel et al. 2007, 2012). Indeed, detailed demographic studies
are needed to assess the recruitment rate and colonization
sequence of pioneer trees, like those studied here. These pro-
cesses would change under the effects of disturbance caused by
different agricultural land uses on propagule availability (i.e., dis-
persal limitation) and the biophysical environment (i.e., establish-
ment limitation). Lacking such demographic details, the following
section addresses this issue using a community ecology approach.

EFFECTS OF LAND USE LEGACIES ON
FOREST REGENERATION

Agricultural land use types may differ widely in variables such as
size of the agricultural field, years of use, harvest frequency, type
of machinery and tools used, fire frequency and intensity, amount
and frequency of agrochemicals, biomass and aggressiveness of
exotic species, and density of livestock (Zerme~no-Hern�andez
et al. 2015). The legacies of different agriculture land uses, there-
fore, will reflect in the structural, compositional, functional, and
dynamic attributes of regenerating forests (Levy-Tacher &
Aguirre-Rivera 2005, Chazdon 2014, Mesquita et al. 2015).

REGENERATION EFFECTS OF TWO CONTRASTING AGRICULTURAL

LAND USES.—In Marqu�es de Comillas, Southeastern Mexico, we
compared forest regeneration dynamics in abandoned cornfields
(van Breugel et al. 2006, 2007) and cattle pastures, which are the
dominant agricultural land uses in that region (Zerme~no-Hern�an-
dez & Mart�ınez-Ramos 2016) and in many HMLs throughout
Mesoamerica. Pastures were larger in size, more severe (including
burning events) in agricultural practices and longer lasting than
cornfields (Tables S1 & S2), but were located within the same geo-
morphology unit and landscape matrix (see Methods Appendix S2).

Six years after the abandonment of the study fields, shrub
and tree assemblages (height >1 m) in the pastures were 2–15
times lower in stem density, basal area (a surrogate for above-
ground biomass), plant maximum height, and species density
than in the cornfields (Table 1). While the cornfield regenerating
forests were richer in species and higher in biomass, thus provid-
ing superior carbon storage and sequestration than those in the
pastures, rarified species richness and species diversity (rarefied
or not) of secondary forests in cornfields and pastures were simi-
lar (Table 1). Under the better environment conditions in corn-
fields, a few dominant pioneer species rapidly monopolized the
resources and grew very fast, outcompeting other species which
represented only a small fraction of basal area in the canopy and
understory (three species covering 60 percent of basal area;

Fig. S1A). The harsher environment prevailing in the pastures
after abandonment (Zerme~no-Hern�andez et al. 2015) was a bar-
rier for highly competitive species, resulting in a more even spe-
cies representation (six species covering 60 percent; Fig. S1A). In
addition, the abandoned cornfields and pastures were colonized
by assemblages with different species composition: a species simi-
larity analysis, using a species basal area based Bray-Curtis index,
showed that secondary forests in fields with different land use
(cornfield-pasture; mean similarity = 3.6%) were 4–7 times less
similar than those in fields with same land use (cornfield-
cornfield = 28.2%; pasture-pasture = 15.3%), and a non-metric
multidimensional scaling analysis fully separated cornfields from
pastures along the main ordination axis (Fig. S1B). While typical
pioneer trees colonizing canopy gaps in old growth forest (such
as Trichospermum, Ochroma, Heliocarpus, and Piper) dominated the
cornfields, species related to savanna-like vegetation (e.g., Byrson-
ima crassifolia, Curatella americana and Vismia camparaguey) domi-
nated the pastures (Fig. S1A).

Similar legacies of agricultural land uses were found in a
long-term study that contrasted successional forest pathways
between abandoned clearcuts, which represented a relative mild
land use, and cattle pastures, which represented a harsh land use
(including multi-episodes of burning), in Manaus, Brazil (Mes-
quita et al. 2015). Twenty-five years after abandoned, diverse and
structurally complex second growth forests developed in the
clearcuts while structurally simple and low diverse ones developed
in the pastures. Another example is in regenerating forest near
Tef�e, Brazil, where swidden agriculture land use intensity also
reduced regeneration and impacted the regenerating community
(Jakovac et al. 2015). These studies strongly support the hypothe-
sis that forest regeneration rate (gain in species diversity and bio-
mass per unit of time and space) is reduced with the harshness
of the land use, especially when recurrent burning occurs, and
that contrasting agricultural land uses may lead to divergent suc-
cessional pathways.

TABLE 1. Mean (�SE) values of structural attributes of regenerating forests 6 years

after the abandonment of cornfields (N = 3) and cattle pastures (N = 2)

in Marqu�es de Comillas, Southeastern Mexico. For each attribute, land uses

not sharing same letter are significantly different (P < 0.05, Generalized

Liner Models).

Attribute

Land use

Cornfield Pasture

Stem density (stems/500 m2) 680.0 � 227.5a 56.7 � 2.0b

Basal area (m2/500 m2) 0.90 � 0.14a 0.06 � 0.01b

Mean maximum height (m) 12.9 � 0.6a 7.3 � 0.8b

Species density (species/500 m2) 54.0 � 5.8a 25.0 � 2.0b

Rarified species richness

(species/57 stems)

20.1 � 3.0a 20.7 � 0.3a

Species diversity

(dominant species/500 m2, D)

3.4 � 1.2a 5.1 � 1.1a

Rarified species diversity (D/57 stems) 3.2 � 1.0a 4.9 � 0.9a

Agricultural Land Uses and Forest Regeneration 749

ANEXO. Natural regeneration and ecological restoration 

150 



ASSESSING REGENERATION EFFECTS IN AGRICULTURAL LAND USE

GRADIENTS.—As different agricultural land uses occur at the same
time in HMLs, their joint impact on forest regeneration potential
needs to be assessed (e.g., Pascarella et al. 2000, Holl 2007). To
predict forest regeneration potential in any abandoned agricultural
field in a complex multi-land use HML we constructed a simple
index based on information provided by landowners and farmers
(Zerme~no-Hern�andez et al. 2015). Our Ecological Disturbance
Index (EDI) was derived from the analysis of agricultural land
uses as ecological disturbance regimes (sensu Pickett & White
1985). EDI incorporates, in an additive way, three major distur-
bance components: size (field area in hectares), duration (years of
agricultural use) and severity (including fire incidence, chemical
use, machinery use, stocking rate, and tree cover in the field; see
Appendix S3). The index varies from 0 (no disturbance) to 3
(maximum disturbance; Zerme~no-Hern�andez et al. 2015).

We tested EDI’s usefulness to predict forest regeneration
potential in an experiment in Marqu�es de Comillas (see
Appendix S4), where forest regeneration was monitored in
recently abandoned fields differing widely in EDI values. Plant
density, species density, and above ground biomass of shrubs,
trees and lianas (10–150 cm height) were quantified at the time
of field abandonment and 2 years later, in permanent plots near
(<5 m) and far (>100 m) from nearest forest remnants. Regener-
ation rates for abundance, species density, and species diversity
decayed exponentially with EDI (Zerme~no-Hern�andez et al.
2015). In contrast, physiochemical soil variables measured at the
time of abandonment (for details, see Zerme~no-Hern�andez et al.
2015) failed to explain the among field variation in regeneration
rates. Only microclimate variables such as air temperature, relative
humidity, and vapor pressure deficit predicted regeneration rates.
To our surprise, the farmer-based simple and cheap-to-get EDI
index indicated the recovery of abundance, species density and
diversity as well as measurements of microclimate conditions,
which are costly (e.g., equipment requirement) and time consum-
ing, especially when rapid assessment of many agricultural fields
is required.

Dispersal limitation plays an important role in forest regen-
eration potential (Reid et al. 2015). Plant density and diversity
decreased significantly with EDI only near edges of forest rem-
nants (Fig. S2), implying that severe and long-lasting agricultural
land use strongly limits forest regeneration even under abundant
seed rain (I. Zerme~no-Hern�andez pers. obs.). In contrast, the lack
of EDI impact far from forest edges (Fig. S2) indicates that both
dispersal limitation and harsh environmental conditions constitute
important barriers for regeneration.

Contrary to abundance and diversity of regenerating forests,
aboveground biomass (AGB) did not change with EDI. Instead,
biomass of 2-year-old regenerated vegetation was positively
related with light availability at the time of abandonment
(Zerme~no-Hern�andez et al. 2015). Cornfields and pastures had
higher levels of light availability than cacao plantations and few
pioneer species dominated the regenerating vegetation under the
high light conditions. Also, we found that AGB was negatively

related with soil nitrogen content; maybe the high nitrogen
demand of the fast growing pioneer trees strongly decreased soil
nitrogen (Bazzaz & Pickett 1980), promoting N fixing trees in
early succession (Batterman et al. 2013, Menge & Chazdon 2016).
Thus, while EDI components (size, duration, and severity) were
good indicators of propagule availability, and hence of the abun-
dance and diversity of regenerating plant communities, soil and
microclimatic conditions at the time of abandonment were better
indicators of plant performance (Zerme~no-Hern�andez et al.
2015).

SCALING EDI AT THE LANDSCAPE LEVEL.—Depending on land-use
history, socioeconomic factors (e.g., years since human coloniza-
tion, agrarian policies, economy) and biophysical variables (e.g.,
topography, soil quality), the land covered by old growth forest
fragments and different agricultural land uses may vary widely
among HMLs. Conceptually, it can be expected that the extent
and ecological properties of second growth forests in such land-
scapes may depend on the extent of the old growth forest rem-
nants (i.e., size of seed pools) and the disturbance regimes
imposed by the different agricultural land uses (affecting in situ
propagule availability and environmental conditions in the aban-
doned fields). However, the cumulative impact of disturbance,
caused by different land uses occurring in a landscape, on the
ecological properties of second growth forest still needs to be
assessed (Chazdon 2014).

We developed the EDI-based Ecological Disturbance Land-
scape Index (EDIL, Zerme~no-Hern�andez & Mart�ınez-Ramos
2016) for this purpose and tested the hypothesis that structural
attributes (stem density, species density, species diversity, and bio-
mass) of second growth forests are reduced with increasing dis-
turbance regimes, associated with the mosaic of land uses in the
landscape. EDIL is calculated as EDIL = EDIi*pi, where EDIi is
the average EDI value for all fields with land use type i, and pi is
the cover proportion of that land use type in the landscape. We
tested the usefulness of this index in a study in Marqu�es de
Comillas. To quantitate EDIi for different agricultural land uses,
Zerme~no-Hern�andez and Mart�ınez-Ramos (2016) did semi-struc-
tured interviews with 68 owners of 156 agricultural fields encom-
passing 13 different agricultural land uses. The EDIi values
ranged from 0.60 to 0.75 for agroforestry systems (e.g., coffee,
orchard, cocoa plantations) from 1.3 to 1.5 to 1.9 monocultures
(e.g., cornfields, bean and rice fields) and was 1.9 for extensive
farming (e.g., pastures, oil palm plantations). We incorporated in
EDIL the proportion of area occupied by old growth forest rem-
nants (EDI = 0), and of patches of secondary vegetation
(EDI = 0.25), considering that old growth forest represent the
undisturbed condition and that secondary forests may attain
important levels of biodiversity and biomass, as documented for
other studies conducted in Marqu�es de Comillas (van Breugel
et al. 2006, 2007, Lohbeck et al. 2014, 2016) and in other
Neotropical regions (Norden et al. 2015, Poorter et al. 2015,
2016). This value, however, is tentative because EDI of sec-
ondary forests may change from a relatively high starting value,
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defined by the disturbance regime imposed by the agricultural
land use before abandonment (Mesquita et al. 2015, Zerme~no-
Hern�andez et al. 2015) to a value of 0, if the secondary forest,
over time, reaches a structure and function similar to that of the
old growth forest.

Our study system consisted of ten landscapes (1-km2 each)
for which EDIL values, as well as different structural community
attributes and fallow age (years) of second growth forests, were
quantified (see Appendix S5). Overall, tree density did not change
with EDIL but species density (R2 = 0.58, P < 0.01), basal area
(R2 = 0.92, P < 0.01), and species diversity (Inverse Simpson
index, R2 = 0.45, P = 0.03), decreased with EDIL (Zerme~no-
Hern�andez & Mart�ınez-Ramos 2016). As these tree community
attributes tend to increase with second growth forest age
(Norden et al. 2015), and landscapes with low EDIL values (i.e.,
recently opened to agriculture) could have younger forests than
landscape with high EDIL values, we checked that EDIL effects
were independent of forest age. For this, we obtained the mean
fallow age of secondary forests recorded in each landscape.
Indeed, across landscapes mean structural attribute values of sec-
ondary forests varied independently of mean fallow age (regres-
sion analysis, N = 9, P > 0.10).

In our studied landscapes, EDIL was largely determined by
the percentage of land covered by cattle pastures (%CP), which had
the higher EDI value (Zerme~no-Hern�andez & Mart�ınez-Ramos
2016). Pastures covered between 7 and 93 percent of the studied
landscapes, and represented between 71 and 100 percent of the
land covered by agriculture. Therefore, we expected that %CP in
the landscape could be a simpler indicator of the second growth
forest attributes. Indeed, species density, species diversity, and basal
area declined with %CP across landscapes (Figs. 3A–C). We also
expected that the values of the regenerating forest attributes would
increase with the percentage of the landscape covered by old
growth forest remnants (%COF), because more forest should
imply greater species availability to colonize the abandoned fields.
This expectation was supported by our results as basal area, and to
a lesser degree species density and species diversity, increased with
%COF (Figs. 3D–F). In fact, %CP was a stronger indicator of
regenerating forest attributes (higher R2 in relationships shown in
Fig. 3) than %COF. Whether this result indicates that severity and
duration of agricultural land uses (represented by %CP) were more
important than availability of seed sources in the landscape (repre-
sented by %COF) for forest regeneration needs further explo-
ration. That %CP was closely related to EDIL (R2 = 0.91, linear
regression) indicates that this simple and inexpensive landscape
metric (quantified with satellite images and GIS) can be employed
to predict average second growth forest attributes at the landscape
level. However, because EDIL integrates in a single index the dis-
turbance regime effects inflicted by different land uses in a land-
scape, this index is not useful to predict forest regeneration
potential on a single abandoned field.

In summary, our findings indicate that: (1) ecological quality
(density, species diversity, biomass) of second growth forests sys-
tematically decreases with high area of land uses that lead to sev-
ere landscape disturbance (e.g., extensive cattle pastures); and (2)

it is imperative to preserve high coverage levels of old growth
forests in the landscape to assure regeneration of high ecological
quality second growth forests. Therefore, in designing HMLs
where second growth forests contribute importantly to conserve
biodiversity, it is mandatory to establish low impact agricultural
land uses embedded in a matrix of both second growth and old
growth forest.

MAXIMIZING THE SUCCESS OF LARGE-SCALE
NATURAL REGENERATION AND
RESTORATION

In extremely disturbed abandoned fields, natural regeneration is
limited by a series of biotic and abiotic barriers (Aide & Cavelier
1994, Hooper et al. 2005, Fig. 1) and identifying and removing
such barriers is critical for forest recovery. Two major barriers
are the lack of propagules due to dispersal limitation (Holl 1999),
and the competition/interference exerted by exotic or weed
plants (Catterall 2016). A way to overcome dispersal limitation is
sowing seeds of native plant species that can foster forest recov-
ery (Cole et al. 2011). However, with frequency sown seeds suffer
high predation rates and protection from invertebrate and verte-
brate granivores is needed. For example, in Marqu�es de Comillas,
sowed seeds in abandoned cattle pastures of the pioneer trees
Cecropia obtusifolia (Cecropiaceae) and Ochroma pyramidale (Mal-
vaceae) suffered 100 percent removal in only 8 days (mostly by
ants), and those of the late-successional trees Brosimum alicastrum
(Moraceae) and Dialium guianense (Leguminosae) suffered 80–100
percent removal rates by ants and rodents in 64 days (Garc�ıa-
Orth & Mart�ınez-Ramos 2008). Except Cecropia (whose seeds all
die), only when sown seeds were protected from granivores
(using a small cage of metallic mesh and buried) they produced
seedlings, and even then emergence seedling level was low
(7–12% across species). In recently abandoned cornfields, the
exclusion of vertebrate granivores (using small cages of metallic
mesh) reduced removal rates of sown seeds of eight pioneer and
late-successional tree species in 38–65 percent, and increased
seedling emergence in 7–35 percent (Corzo-Dom�ınguez 2007).
Thus, removing the barrier imposed by seed predators must fol-
low overcoming dispersal limitation by sowing seeds.

Once the seedlings have emerged they face other biotic and
abiotic barriers before reaching the juvenile and mature stages
(Arroyo-Rodr�ıguez et al. 2015). For example, in abandoned pas-
tures exotic grasses may exert strong competition/interference on
emerged seedlings (Holl et al. 2000, Hooper et al. 2005, Celis &
Jose 2011). Grass removal enhanced survival and growth of seed-
lings, fostering forest regeneration (Holl et al. 2000, Meli et al.
2015), under the condition of sufficient regenerative propagule
availability. A grass removal experiment we conducted in Marqu�es
de Comillas exemplifies the combined effects of dispersal limita-
tion (i.e. distance to nearest forest fragment) and grass vegetation
(i.e. establishment limitation) as forest regeneration barriers. In
two pastures close (<500 m) and two pastures far (>1000 m)
from nearest forest remnants, grass removal effects were assessed
3.5 years after abandonment considering plant density, species
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density, and basal area of regenerating forests (shrubs and
trees ≥ 1 m height; see Appendix S6). Forest attribute values of
all woody plants together were significantly higher in plots close
to forest remnants than far away, and grass removal increased
only basal area in the close plots (Table 2). Only trees, however,
responded in all attributes both to distance and grass removal;
close to forest remnants, where trees were dominant, grass
removal significantly increased all forest attributes, but far away
in shrub-dominated plots, grass removal had no effect on trees
(Table 2). These results support the view that forest regeneration
is especially affected by dispersal limitation and that elimination
of the grass barrier can improve forest recovery, if seed sources
are close (Holl et al. 2000, Benitez-Malvido et al. 2001, Hooper
et al. 2005).

Transplanting seedlings of native species may assist forest
recovery in degraded lands (e.g., Rom�an-Da~nobeytia et al. 2012, Gil-
man et al. 2016). Because performance of transplanted seedling
varies widely depending on species’ attributes (Mart�ınez-Garza
et al. 2013, Douterlungne et al. 2015) and environmental conditions
in the transplanting site, intensive human care is highly needed.
Propagation of seedlings in nurseries and caring the transplanted
seedlings in the field implies important economic investments,
especially in large-scale reforestation programs. Therefore, assess-
ing which tree species are the best (i.e., high survival and growth
with low investment) for restoration is crucial (Catteral 2016).

We developed a Species Selection Index (SSI; Mart�ınez-
Ramos & Garc�ıa-Orth 2007, Fuentealba & Mart�ınez-Ramos
2014) to aid in the selection of species useful for restoration,

FIGURE 3. Relationships between structural attributes (species density, species diversity and species diversity) of second growth forests and the percentage of the

landscape covered by cattle pastures (A, B, C), and the percentage covered by old growth forest remnants (D, E, F) in Marqu�es de Comillas, southern Mexico.

Each dot represents a landscape of 3 9 3 km. In each panel, the best general linear model (GLM) and its statistical significance are shown. For species density

and species diversity (calculated with the inverse of Simpson diversity index, measuring the effective number of dominant species) in the GLM, we used a Poisson

error and an identical link function while for basal area a normal error and an identical link function was used.
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particularly when resource availability for restoration is low (e.g.,
non-automated tree nurseries are available). As described in
Appendix S7, SSI < 1 indicate best species for restoration, i.e.,
those whose transplanted seedlings perform well with and with-
out care. Here, we apply SSI to restoration of fields covered by
bracken fern (Pteridium aquilinum) in Marqu�es de Comillas, where
it grows abundantly in degraded pastures (Suazo-Ortu~no et al.
2015). The fern forms dense mono-specific patches impeding
natural forest regeneration, and different ways have been explored
to remove this shade-intolerant weed (e.g., Douterlungne et al.
2010), including transplanting tree species to produce shade
(Douterlungne et al. 2013). We used SSI to identify potential tree
species able to survive and grow in the presence or absence of
the fern cover (see Methods in Appendix S7); in total, we tested
six species. Eight months after transplantation only Ochroma pyra-
midale seedlings had higher survival in the presence than in
absence of the ferns (Fig. 4A). Height growth rate was higher in
the absence of fern in five species, but Ochroma grew faster in the
presence of fern (Fig. 4B). The SSI index showed Ochroma (per-
forming well in fern presence), Cojoba arborea and Tabebuia guaya-
can (well in fern absence) to be the best species for restoration
and Cedrela odorata and Brosimum alicastrum the worst (Fig. 4C).
Ochroma seedlings need no care, drastically reducing restoration
cost. In fact, local people use this tree to reduce cover of bracken
fern in infested (Levy-Tacher et al. 2015). Future studies need to
address why Ochroma survives and grows better in the presence
of bracken fern. For now, we noted that species having SSI < 1
had leaf area gains in the presence of fern while species with
SSI > 1 had leaf area losses (data not shown). This suggests that
species having high morpho-physiological plasticity could perform
well for restoring degraded fields as shown in other studies
(Mart�ınez-Garza et al. 2005, 2013).

Of course, even species that require high economic invest-
ment for improving their performance in the degraded site can
be selected to recover desirable ecosystem functions and services
and to increase species and functional diversity of the restoring
vegetation. A limitation of SSI is that pilot studies are needed to
assess seedling performance with and without care, requiring
additional and sometimes high resource investment. The SSI
index can be improved by considering the net present and future
value of transplanting seedlings. For example, as time passes the
initial investment decreases (depending, among other things, on
inflation rates) while future value can increase if the transplanted
species offer valuable uses (e.g., fruits, timber, fire-wood, fodder
for cattle). The incorporation of societal criteria for selecting
native tree species for restoration would also increase the useful-
ness of the SSI index (Meli et al. 2014).

CONCLUDING REMARKS

This review shows important guidelines for maintaining forest
regeneration potential in HMLs. First, at the field (local) scale,
this potential is enhanced as the size, duration, and disturbance
severity of the agricultural land use decline and the regeneration
bottlenecks become weaker. Agricultural land uses maintaining
high levels of tree cover, minimizing the use of fire, agrochemi-
cals, and heavy machinery, and having short-use periods, allow
forest regeneration best. Diverse agroforestry and agro-ecological
systems (Schroth et al. 2004, Bhagwat et al. 2008, Perfecto &
Vandermeer 2008), and those preserving remnant trees of native
species, which function as regeneration nuclei (Guevara et al.
1986, Harvey & Haber 1998, Schlawin & Zahawi 2008, Derroire
et al. 2016), represent examples of such land uses. Second, at the
landscape scale, the ecological quality (e.g., high species diversity

TABLE 2. Mean (�SE) values of structural attributes of regenerating forests 3.5 years after abandonment of cattle pastures, located close (<500 m, N = 2) and far away (>1000 m,

N = 2) from nearest forest remnants, with grass vegetation (G) and removing grass vegetation (GR), in Marqu�es de Comillas, Southeastern Mexico. Values are

provided separating shrubs from trees, and combining all plants (height ≥ 1 m). Plant density is given in plants/750 m2, species density in species/750 m2, and basal area

in m2/750 m2; for each treatment, percentage contribution of shrubs and trees to total value of each attribute is given in parenthesis. For each plant group and attribute,

treatments not sharing same letter are significantly different (P < 0.05, Generalized Linear Models); for count variables (plant density and species density) a Poisson error

and a log-link function was used while for basal area a normal error and an identical link function was used.

Plant group
Close Far

Trees G GR G GR

Plant density 63.0 � 8.0b (49.8) 88.5 � 4.5c (61.0) 18.5 � 12.5a (33.9) 9.5 � 8.5a (18.1)

Species density 17.5 � 0.5b (58.3) 23.5 � 3.5bc (58.0) 9.0 � 4.0ab (41.9) 5.0 � 4.0a (29.4)

Basal area 0.034 � 0.002b (57.6) 0.069 � 0.001c (67.4) 0.005 � 0.003a (24.8) 0.009 � 0.009a (44.7)

Shrubs

Plant density 63.5 � 3.5a (50.2) 57.0 � 18.0a (39.0) 36.0 � 14.0a (66.1) 43.0 � 17.0a (81.9)

Species density 12.5 � 0.5a (41.7) 17.0 � 2.0a (42.0) 12.5 � 1.5a (58.1) 12.0 � 2.0a (70.6)

Basal area 0.025 � 0.018a (42.4) 0.033 � 0.012a (32.6) 0.014 � 0.005a (75.2) 0.010 � 0.007a (55.3)

All plants

Plant density 126.5 � 11.5a 145.5 � 13.0a 54.5 � 26.5a 52.5 � 25.5a

Species density 30.0 � 0.0ab 40.5 � 5.5b 21.5 � 5.5ab 17.0 � 6.0a

Basal area 0.059 � 0.017b 0.102 � 0.011c 0.019 � 0.008a 0.019 � 0.015a
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and biomass) of regenerating forest increases with the extent of
old growth forest remaining in the landscape, which function as
major source of species in the regeneration process at the field
scale (Lu et al. 2016). A promising composition of HMLs where
agricultural production and biodiversity conservation can be con-
ciliated is a mosaic of agroforestry and agro-ecological systems
imbedded in a matrix of old growth and second growth forests
(Chazdon & Uriarte 2016). Agricultural fields must retain forest
cover in their vicinity (e.g., live fences and other living structures
acting as biological corridors) to facilitate the movement of polli-
nators, seed dispersers, herbivores, and other animals playing key
roles in forest regeneration (Omeja et al. 2016). The area devoted
to second growth forests would be retained for long time peri-
ods, as biodiversity and ecosystem functions and services of these
forests increase with forest age (Chazdon 2014); enriching sec-
ondary forests with species providing valuable timber and non
timber forests products, and developing sustainable and economi-
cally viable forest management programs for landowners, could
help to reach this objective (Lamb et al. 2005, Chazdon et al.
2009, Gilman et al. 2016). Ideally forest regeneration would be
promoted at the boundaries of old growth forest fragments, espe-
cially the small ones, to buffer edge effects and promote forest
connectivity across the landscape. Conserving high levels of for-
est cover in HMLs also promotes preservation of native fauna,
including large vertebrates (e.g., Banks-Leite et al. 2014, Muench
& Mart�ınez-Ramos 2016, Omeja et al. 2016) that play important
ecological roles (as pollinators, seed dispersers, controllers/regula-
tors of diseases, among other functions) in forest regeneration
and maintenance of biodiversity in the landscape (Dirzo et al.
2014, Latawiec et al. 2016).

Presently, in most HMLs just one or few extensive agricul-
tural land uses (e.g., large pastures, conventional soy fields, com-
mercial tree/palm plantations), often promoted by governmental
or private incentives, tend to dominate. It is an extraordinary
challenge to change this monodominant land use trend into the
diverse mosaic described above, as this depends on a complex
suite of societal and ecological factors (Adams et al. 2016, Lazos
et al. 2016, De Souza et al. 2016). Modifying present agricultural
practices is critical for encouraging socially and environmentally
accepted sustainable systems (Castillo & Toledo 2000, Perfecto &
Vandermeer 2008, Strassburg et al. 2016). Future dynamical land-
scape studies would adopt socio-ecological, transdisciplinary,
approaches with the participation of key stakeholders, to look for
alternative landscape managing strategies (e.g., land sharing versus
land sparing; Phalan et al. 2011, Uriarte & Chazdon 2016), and
assessing the feasibility of transforming the landscape into a
diverse mosaic in which biodiversity and human livelihoods can
be balanced (Chazdon & Uriarte 2016, Mukul et al. 2016).
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ANEXO. Natural regeneration and ecological restoration 
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Estoy enamorada del frío, de la lluvia y de la noche, de 

los libros, de los que huelen a nuevo y de los que tienen 

las hojas amarillas, del chocolate y de las galletas, de 

las nubes grises, de los ojos cafés, del café, de la poesía ─ 
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