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Resumen  

El Bosque Mesófilo de Montaña (BMM) es un ecosistema prioritario para la conservación y 

restauración a nivel mundial, dada su excepcional diversidad, capacidad de proveer servicios 

ecosistémicos y reducida extensión. Una de las principales amenazas al BMM en el mundo es su 

conversión a potreros; sin embargo, cuando el uso ganadero es abandonado algunos propietarios 

permiten la regeneración natural (restauración pasiva) o establecen plantaciones (restauración 

activa). La evaluación de la recuperación de los atributos del ecosistema bajo diferentes 

estrategias de restauración es fundamental para entender los factores locales y de paisaje que 

determinan la recuperación de la estructura y función del BMM. En este estudio, se evaluaron 

diferentes estrategias de restauración después de 21 años de su implementación en el centro de 

Veracruz, México. Las condiciones estudiadas fueron una plantación mixta con especies nativas 

de BMM y dos áreas de restauración pasiva adyacente (0 a 430 m) y no adyacente (314 a 1,525 

m) a un fragmento de BMM conservado, el cual fue el sistema de referencia. Los indicadores de 

éxito evaluados fueron: la estructura, diversidad y composición de árboles adultos, juveniles y 

plántulas; para ello en cada condición se establecieron ~15 parcelas de 200 m2. Los resultados 

muestran que en comparación con la restauración pasiva, el establecimiento de la plantación 

mixta aceleró la recuperación de la estructura de la vegetación (mayor área basal, diámetro, altura 

y cobertura del dosel). Si bien, la restauración activa y pasiva no difirió en los valores de riqueza 

y diversidad, la plantación mixta y la condición con restauración pasiva adyacente al bosque 

tuvieron mayor similitud en la composición de especies con el bosque de referencia que la 

condición pasiva no adyacente a éste. Se encontró baja densidad de plántulas y juveniles en todas 

las condiciones de restauración (0.39 plántulas/m2, 0.23 juveniles/m2), lo cual podría deberse a 

factores que operan a nivel del sitio como la elevada cobertura de plantas pioneras en el 

sotobosque, lo que sugiere que se requieren nuevas intervenciones para fomentar la regeneración 

arbórea. Si bien, la plantación no catalizó una mayor densidad de plántulas y juveniles, si 

contribuyó al establecimiento temprano de un mayor número de individuos del genero Quercus. 

Los resultados muestran que la restauración pasiva y activa pueden complementarse como 

estrategias de recuperación de BMM a escala del paisaje.  
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Introducción  

Debido a la pérdida, fragmentación y alta degradación de los bosques tropicales su restauración 

es uno de los retos más grandes que enfrenta la humanidad (Lamb et al. 2005). Uno de los 

ecosistemas tropicales prioritarios para la conservación y restauración a nivel mundial es el 

Bosque Mesófilo de Montaña (BMM), dada su excepcional diversidad, capacidad de proveer 

servicios ecosistémicos, reducida extensión y amenazas que enfrenta (Hamilton, 1995; Toledo-

Aceves et al. 2011). Se estima que anualmente se pierde ~1.1% de cobertura mundial de BMM 

(Scatena et al. 2010), principalmente por cambio de uso de suelo para ganadería y agricultura 

(Aide et al. 2010). Como resultado de estos procesos en México se calcula que sólo el 28% de la 

cobertura original de BMM se mantenía en 2002 (Challenger y Dirzo 2009). Ante este escenario, 

el diseño de estrategias para la restauración del BMM es de gran relevancia.  

La restauración ecológica tiene el propósito de recuperar la estructura y funcionalidad de los 

ecosistemas que han sido degradados, dañados o destruidos (SER, 2004). Para lograrlo se han 

identificado dos tipos de estrategias generales: (1) la restauración pasiva, que implica la 

eliminación de los factores de disturbio y permitir que la regeneración natural ocurra, y (2) la 

restauración activa, que además de suprimir la fuente de disturbio, consiste en la implementación 

de estrategias para acelerar y superar las barreras que limitan la recuperación (Holl y Aide, 2011). 

Las tasas de recuperación por medio de la restauración pasiva son altamente variables y en 

algunos casos no tiene éxito (Holl, 2007; Aide et al. 2010). Se ha reportado que en bosques 

tropicales húmedos el tiempo de recuperación a partir de la regeneración natural puede llevar 

décadas para la estructura (Kappelle et al. 1996; Aide et al. 2000; Rüger et al. 2010; Muñiz-

Castro et al. 2012), riqueza y diversidad (Letcher y Chazdon, 2009; Muñiz-Castro et al. 2012), y 

puede requerir siglos o no lograrse la composición de especies similar a la de los bosques 

maduros (Guariguata y Ostertag, 2001; Chazdon, 2003). La recuperación de los ecosistemas 

tropicales depende de múltiples factores que incluyen el tipo de uso e intensidad de manejo 

previo de la tierra, el tipo de paisaje circundante y la resiliencia del ecosistema (Guariguata y 

Ostertag, 2001; Chazdon, 2003; Montagnini, 2008; Aide et al. 2010; Holl y Aide, 2011; Norden 

et al. 2015). Particularmente, se ha reportado que los factores que limitan la regeneración de los 

bosques tropicales de montaña después de su conversión a potreros son, la ocurrencia de fuego 

(Grau et al. 2010), la competencia con especies pioneras (p. ej. pastos y helechos; Ortega-Pieck et 
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al. 2011), el desacoplamiento de las interacciones (p. ej. alta herbivoría y falta de micorrizas; 

Aide et al. 2010), microhábitat desfavorable (p.ej. alta radiación, baja fertilidad, compactación y 

erosión del suelo; Holl et al. 2000; Pedraza y Williams-Linera, 2003), ausencia de dispersores de 

semillas y la lejanía a fuentes de propágulos (Holl, 1999). En especial, se ha reportado una baja 

recuperación conforme aumenta la distancia a los bosques maduros (Holl, 1999; Muñiz-Castro et 

al. 2006). La dispersión de semillas es esencial para la sucesión en potreros abandonados, ya que 

el banco de semillas en estos sitios puede ser escaso o ser conformado principalmente por 

especies pioneras (Williams-Linera et al. 2016) y/o especies no nativas (malezas y gramíneas; 

López-Toledo y Martínez-Ramos, 2011); por otro lado, las semillas de las especies características 

de los bosques maduros no forman bancos de semillas de largo tiempo (Williams-Linera, 1993) y 

su dispersión decrece con la distancia al borde del bosque (Aide y Cavelier, 1994; Cubiña y Aide, 

2001).  

Una alternativa para acelerar la regeneración y superar las barreras mencionadas anteriormente, 

es la restauración activa por medio de la siembra de plantaciones mixtas (Parrota et al. 1997; Holl 

et al. 2000; Bremer y Farley, 2010; Williams-Linera et al. 2010). Se ha documentado que las 

plantaciones ayudan a mejorar las condiciones del suelo, aumentando el contenido de nutrientes, 

materia orgánica y protegiéndolo de la erosión (Parrotta, 1992; Ruiz-Jaen y Aide, 2005a; 

Montagnini, 2008). Además, las plantaciones pueden ayudar a asegurar el desarrollo de un dosel 

que inhibe el estrato herbáceo y mejora las condiciones del microhábitat para el establecimiento 

de una mayor diversidad de la vegetación leñosa, incluyendo especies de estados sucesionales 

más avanzados (Shono et al. 2006; Butler et al. 2008; Zahawi et al. 2013; Wilson y Rhemtulla, 

2016). Los árboles establecidos pueden también catalizar la recuperación ya que atraen a la fauna 

dispersora, funcionando como perchas y proveyéndola de alimento y refugio (Joseph y Wunderle, 

1997; Orozco-Zamora y Montagnini, 2007). 

Si bien cabe esperar una mayor eficacia en la recuperación del sistema deseado a partir de la 

restauración activa en comparación con la pasiva, la primera requiere una mayor inversión en 

costos y tiempo (Holl y Aide, 2011). Además, algunos estudios reportan que las plantaciones no 

necesariamente dan lugar a una mayor recuperación (Murcia, 1997; Meli et al. 2017), y que la 

restauración pasiva puede lograr recuperar funciones y especies por medio de bancos y lluvias de 

semillas (Guariguata y Ostertag, 2001). Esto se debe a que la regeneración del bosque por medio 
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de plantaciones depende de las características de la plantación (p. ej. la identidad y el número de 

especies sembradas y el manejo de la plantación; Zanne y Chapman, 2001; Kanowski et al. 2003; 

Bremer y Farley, 2010; Thijs et al. 2014), que en ocasiones pueden no ser las adecuadas, 

presentando alta mortalidad de las especies sembradas, ralentizando o cambiando la trayectoria 

sucesional deseada (Holl y Aide, 2011).  

La mayoría de las comparaciones entre la restauración activa y pasiva se han hecho en sitios 

menores a cinco años (Holl, 2002), lo cual no permite conocer qué estrategia es más efectiva a 

largo plazo o si nuevas intervenciones serán necesarias en las próximas décadas (Holl y Aide, 

2011). Además, existen pocos estudios que hayan comparado la restauración activa y la 

restauración pasiva en el mismo sistema (Meli et al. 2017) y que evalúen el éxito de estas 

estrategias en relación a un ecosistema de referencia positivo (Ruiz-Jaen y Aide, 2005a;Wortley 

et al. 2013; Holl et al. 2017). Para evaluar el éxito de diferentes estrategias de restauración, es 

necesario que tanto las estrategias de restauración a evaluar, así como el ecosistema de referencia 

estén dentro de la misma zona, compartiendo condiciones ambientales (Ruiz-Jaen y Aide, 2005a) 

e históricas similares. El usar un sistema de referencia al hacer las comparaciones nos permite 

saber si se está siguiendo la trayectoria deseada en los atributos del ecosistema que se desean 

recuperar (SER, 2004). Por otro lado, aunque existen esfuerzos de restauración a gran escala, 

estos han recibido poca atención por parte de los ecólogos, ya que generalmente las evaluaciones 

se realizan en áreas experimentales de restauración pequeñas (Holl et al. 2003). Una oportunidad 

para evaluar la restauración activa y pasiva en un mismo sistema son las iniciativas de 

restauración llevadas a cabo por los propietarios; si bien, estas iniciativas presentan desventajas 

como la falta de caracterización inicial del sistema, un diseño experimental y monitoreo 

adecuado, pueden permitir hacer comparaciones a largo plazo y representan un ejemplo de las 

estrategias de restauración llevadas a la práctica a gran escala.  

Para evaluar el éxito de la restauración se pueden utilizar indicadores de la estructura de la 

vegetación, diversidad y procesos ecológicos ya que reflejan la capacidad de regeneración y de 

automantenimiento de los ecosistemas restaurados (Ruiz-Jean y Aide, 2005b). Variables 

estructurales como la cobertura del dosel, área basal, altura y densidad de árboles están 

relacionadas positivamente con la recuperación de servicios ecosistémicos, como el secuestro de 

carbono, control de la erosión y provisión de hábitat para la fauna (Ruiz-Jaen y Aide, 2005b; 
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Suganuma y Durigan, 2015). La diversidad y composición de especies son indicadores del estado 

sucesional, los mecanismos de dispersión y la resiliencia del ecosistema (Wortley et al. 2013). 

Además, la densidad y composición de la regeneración arbórea (plántulas y juveniles) puede 

reflejar de manera indirecta los procesos ecológicos como la producción y dispersión de semillas, 

la germinación y el establecimiento de propágulos (Norden, 2014).  

En este estudio, se evaluó la efectividad de dos estrategias de restauración en un mismo sistema, 

en BMM secundario resultado de iniciativas de restauración activa (plantación mixta con 

especies nativas) y pasiva (adyacente y no adyacente al bosque conservado) después de 21 años 

de haber sido establecidas en potreros abandonados, en relación con un bosque conservado como 

sistema de referencia. Para ello se comparó la estructura, diversidad y composición de árboles 

adultos y de la regeneración (plántulas y juveniles). Las preguntas que se plantearon fueron: ¿La 

restauración activa ha sido más efectiva que la restauración pasiva para recuperar la estructura del 

bosque, diversidad y composición de árboles adultos, juveniles y plántulas? ¿La distancia al 

bosque de referencia afecta la efectividad de la restauración pasiva? 

Objetivo general  

Evaluar el éxito de estrategias de restauración activa y pasiva de bosque mesófilo de montaña 

después de 21 años en potreros abandonados en Huatusco, Veracruz, México. 

Objetivo particular 

Evaluar la similitud en la estructura, diversidad y composición arbórea (adultos, juveniles y 

plántulas) en bosque mesófilo de montaña secundario resultado de restauración activa con 

plantación mixta de especies nativas y restauración pasiva (adyacente y no adyacente al bosque 

conservado), en relación a un bosque conservado (sistema de referencia). 

Hipótesis  

La presencia de árboles, al aumentar el contenido de nutrientes en el suelo, mejorar las 

condiciones microclimáticas, disminuir la cobertura de pastos y atraer a la fauna dispersora de 

semillas, favorece el establecimiento de la vegetación arbórea. 
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Predicciónes  

En la restauración activa (plantación mixta) los valores en las caracteristicas estructurales (área 

basal, diametro, altura, densidad y cobertura del dosel) de árboles (adultos, juveniles y plántulas) 

serán mayores que en la restauración pasiva (adyacente y no adyacente al bosque).  

En la restauración activa (plantación mixta) se encontrarán mayor riqueza y diversidad de árboles 

(adultos, juveniles y plántulas) que en la restauración pasiva (adyacente y no adyacente al 

bosque).  

La restauración activa (plantación mixta) tendrá mayor similitud en la composición de especies 

arbóreas (adultos, juveniles y plántulas) con el bosque de referencia que la restauración pasiva 

(adyacente y no adyacente al bosque).  

Hipótesis 

La distancia a los fragmentos de bosque influye en la llegada de propágalos de la vegetación 

arbórea y por lo tanto en la estructura y composición de especies de bosques secundarios en 

potreros abandonados. 

Predicciones  

En la condición con restauración pasiva adyacente al bosque se presentarán mayores valores en 

las caracteristicas estructurales (área basal, diametro, altura, densidad y cobertura del dosel) de 

árboles (adultos, juveniles y plántulas) que en la condición con restauración pasiva no adyacente 

al bosque.  

En la condición con restauración pasiva adyacente al bosque habrá mayor riqueza y diversidad de 

árboles (adultos, juveniles y plántulas) que en la condición con restauración pasiva no adyacente 

al bosque.  

La condición con restauración pasiva adyacente al bosque tendrá mayor similitud en la 

composición de especies arbóreas (adultos, juveniles y plántulas) con el bosque de referencia que 

la condición con restauración pasiva no adyacente al bosque.  
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Métodos 

Área de estudio  

El estudio fue llevado a cabo en un rancho privado en la Cooperativa “Las Cañadas” (19°11’23” 

N, 96°59’11” O; 1 300 a 1 500 m. s. n. m.), en el municipio de Huatusco de Chicuellar, en el 

centro de Veracruz, México. La temperatura media anual es de 19.1°C y la precipitación media 

de 2,100 mm (Geissert y Ibáñez, 2008). La vegetación original de la zona de estudio es BMM 

(Williams-Linera y López-Gómez, 2008). El tipo de suelo es andosol úmbrico (Geissert y Ibáñez, 

2008). Las Cañadas está inmersa en la microcuenca del río Citlalapa, donde existen pastizales 

inducidos (32%), cafetales (26%), bosques maduros y secundarios (26%), cultivos (10%), áreas 

urbanas (4%) y parcelas de descanso (3%; Flores, 2011).  

Las Cañadas tiene un área total de 306.74 ha, de las cuales 30 ha corresponden a un fragmento de 

BMM conservado (bosque) rodeado de BMM secundario. En el bosque se han registrado 53 

especies de árboles, 37 especies de bromelias y orquídeas, 33 especies de helechos, 34 especies 

de mamíferos, 32 especies de aves y 27 especies de anfibios y reptiles (Gallina et al. 2008; García 

y Toledo, 2008; González-Romero y Murrieta-Galindo, 2008; Mehltreter, 2008; Sosa et al. 2008; 

Tejeda-Cruz y Gordon, 2008; Williams-Linera y López-Gómez, 2008). 

En 1950 se deforestaron 270.34 ha para uso ganadero (̴ 0.66 vacas/ha). Durante el uso ganadero 

se introdujeron los pastos Brachiaria sp. y Cynodon sp., se realizaron chapeos y utilizaron 

herbicidas. En 1995 se excluyó el ganado y se realizaron las siguientes intervenciones (Fig. 1 y 

Fig. 2): 

- Restauración activa (plantación mixta): Una superficie de 36.56 ha fue sembrada con 39,256 

árboles de especies nativas de BMM: Fraxinus uhdei (Oleaceae; 10,000 individuos), Juglans 

pyriformis (Juglandaceae; 5,000 individuos), Liquidambar styraciflua (Hamamelidaceae; 3,256 

individuos), Platanus mexicana (Platanaceae; 1,000 individuos), Quercus sapotifolia y Quercus 

spp (Fagaceae; 20,000 individuos). Todas las especies se adquirieron en viveros cercanos y tenían 

una altura aproximada de 1 a 1.5 m al momento de la siembra. Se hizo un chapeo antes de la 

siembra y dos años después de esta para disminuir la competencia con pastos. Después de estas 

dos acciones, no ha habido actividades posteriores de mantenimiento. Todas las especies se 
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sembraron de manera combinada y con frecuencia aleatoria con excepción de la especie Platanus 

mexicana que fue sembrada a orillas del río, ya que de manera natural forma parte de la 

vegetación riparia (Benítez et al. 2004). Esta condición se encuentra a una distancia mínima de 

~73 m y máxima de ~1,316 m al borde del BMM conservado. 

- Restauración pasiva: Este tipo de restauración se llevó a cabo en dos zonas donde únicamente 

se excluyó el ganado. La primera zona (pasiva adyacente al bosque) tiene una superficie de 14 

ha, se encuentra adyacente al fragmento de BMM conservado y su distancia máxima al borde de 

este es de ~430 m. La segunda zona (pasiva no adyacente al bosque) tiene una superficie de 

61.49 ha y se encuentra a una distancia mínima de ~314 m y máxima de ~1,525 m al borde del 

fragmento de BMM conservado.  

Si bien existen dentro de Las Cañadas áreas dedicadas a otros usos (p. ej. hortaliza, viviendas y 

ganadero) solamente se describen aquí las áreas forestales, donde se llevó a cabo el estudio.  

 

Figura 1. Las Cañadas, Veracruz, México. El polígono naranja delimita el área perteneciente a la 

cooperativa. A) Inicios de la restauración en 1995. Se puede notar el bosque remanente en la 

esquina superior izquierda. B) Recuperación de la cubierta forestal durante el proceso de 

restauración. Imagen tomada en el 2006. Imagen IKONOS, Elaborado por López- Barrera y 

Landgrave, 2008.  
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Figura 2. Mapa de las condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en 

Las Cañadas, Veracruz, México. Los puntos rojos representan las parcelas de muestreo (200 m2). 

Coordenadas UTM.  

Diseño de muestreo 

Las cuatro condiciones que se evaluaron son: (1) BMM conservado como ecosistema de 

referencia (bosque); (2) zona de restauración activa por medio de plantación mixta de especies 

nativas (plantación mixta); (3) zona con restauración pasiva adyacente al BMM conservado 

(pasiva adyacente al bosque); y (4) zona con restauración pasiva no adyacente al BMM 

conservado (pasiva no adyacente al bosque; Fig. 2 y Fig. 3). 
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Figura 3. Diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en 

Las Cañadas, Veracruz, México. 1) bosque mesófilo de montaña conservado; 2) plantación mixta 

de especies nativas; 3) pasiva adyacente al bosque; y 4) pasiva no adyacente al bosque.  

Para evaluar la estructura, diversidad y composición arbórea, entre marzo y mayo de 2016 se 

establecieron parcelas de 10 × 20 m (200 m2) en las cuatro condiciones (Cuadro 1). El número de 

parcelas se decidió en base a la superficie de cada condición y para tener una buena 

representatividad de la variación de las condiciones. Sin embrago, debido a restricciones en el 

tiempo requerido para realizar el muestreo el número de parcelas establecidas en cada condición 

fue diferente. Las parcelas se seleccionaron aleatoriamente, para ello en un mapa cada condición 

se subdividió en rectángulos de 200 m2 a los cuales se les asigno un número y se seleccionaron al 

azar. Para que las parcelas fueran independientes y tratar de representar la variación espacial de 

cada condición las parcelas tuvieron una distancia mínima de 50 m entre ellas (Manson et al. 

2008), y se descartaron aquellas parcelas que se encontraban a menos de 30 m del borde. Una vez 

en campo se localizaron las parcelas con un GPS. Se calculó la distancia en metros del centro de 

cada parcela al borde más cercano de bosque con el programa ArcMap (v.10.2.2). Para 

caracterizar las condiciones al inicio de cada parcela se registraron la pendiente y altitud.  
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Cuadro 1. Características de las parcelas de muestreo (valores mínimos, máximos y promedio ± 

1EE) ubicadas en diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña 

conservado en Las Cañadas, Veracruz, México.  

Condición No. 

Parcelas 

Distancia al 

borde del 

Bosque (m) 

Pendiente  

(°) 

Altitud  

(m) 

Bosque  17 --- 0-75              

(55 ± 5.73) 

  1,377-1,474 

(1,425.6 ± 7.49) 

Plantación mixta 16      241-1,575                 

(735.4 ± 82.2) 

0-73        

(39.56 ± 5.30) 

  1,314-1,383              

(1,348 ± 4.38) 

Pasiva adyacente al bosque 13     39-338                     

(146.8 ± 26.6) 

3-70          

(43.23± 7.25) 

  1,343-1,433 

(1,396 ± 6.67) 

Pasiva no adyacente al 

bosque 

15     505-1,326                  

(907.5 ± 66.5) 

9-70     

(51.07± 3.86) 

 1,324-1413 

(1,363.3 ± 6.53) 

 

En cada parcela de 200 m2 (Fig. 4) se determinaron la especie y el diámetro a 1.30 m de altura 

(DN) de todos los árboles ≥ 10 cm DN. Se calculó la altura de los tres árboles más altos en cada 

parcela con una estimación visual (da Silva et al. 2012). Además, se evaluó la cobertura del dosel 

al inicio, a la mitad y al final (0 m, 10 m y 20 m) de cada parcela con un densiómetro convexo. El 

registro de todos los árboles juveniles > 1.5 m de altura y < 10 cm DN se realizó en subparcelas 

de 5 × 5 m (25 m2), establecidas en la esquina inferior izquierda y superior derecha de cada 

parcela de 200 m2. El registro de plántulas ≥ 0.3 m y ≤ 1.5 m de altura se realizó en subparcelas 

de 2.5 × 2.5 m (6.25 m2) establecidas dentro de las subparcelas de 25 m2.  

Para la identificación de las especies en campo se contó con el apoyo de un asistente local y una 

botánica especialista en vegetación arbórea de BMM. Se colectaron ejemplares de las especies 

que no pudieron ser identificadas en campo para su posterior identificación con ayuda de 

especialistas en las respectivas familias de plantas.  
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Para conocer la cobertura de plantas pioneras: trepadoras, pastos, Piper, Selaginella y Pteridium, 

en cada subparcela de 25 m2  se registró la cobertura de cada uno de estos grupos usando las 

siguientes categorías: (1) 0% de cobertura, (2) 1-25%, (3) 26-50%, (4) 51-75%, y (5) 76-100%. 

El uso de categorías para la evaluación de la cobertura de arbustos y herbáceas permite obtener 

datos precisos en áreas extensas y requiere de menor inversión de tiempo y costos (Wikum y 

Shanholtzer, 1978).  

 

Figura 4. Diagrama de la parcela de muestreo (200 m2) para el registro de árboles adultos ≥ 10 

cm de diámetro a 1.30 m de altura y subparcelas (25 m2 y 6.25 m2) para el registro de árboles 

juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.30 m de altura) y plántulas (≥ 0.3 m y ≤ 

1.5 m de altura). 

Análisis de datos  

Si bien los árboles adultos, juveniles y plántulas son todas fases en el ciclo de vida de los árboles, 

se analizaron y discutieron los resultados de forma independiente para poder profundizar en las 

respuestas de la comunidad arbórea dependiendo de la fase del ciclo de vida a las diferentes 

condiciones de restauración. A diferencia de los árboles adultos, la estructura y composición de 

las plántulas y juveniles reflejan procesos (producción y dispersión de semillas, la germinación y 
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el establecimiento de propágulos) más recientes en el tiempo, así como la influencia de factores 

del microambiente que han sido modificados por los arboles adultos.  

Para evaluar las diferencias entre condiciones en las variables estructurales de altura, diámetro 

(DN) y cobertura del dosel, se utilizó un modelo lineal mixto (factor fijo: condición, factor 

aleatorio: parcela). Para cumplir con el supuesto de normalidad se trasformó el porcentaje de la 

cobertura del dosel con arcoseno. Se analizó el área basal y la densidad de los árboles adultos 

(No. árboles/m2) con un modelo lineal generalizado, con distribución Gamma (función de liga 

inversa) y quasipoisson (función de liga Log), respectivamente. Para analizar las diferencias en la 

cobertura de plantas pioneras, se ocupó el valor medio de cada categoría. Los valores de los 

diferentes grupos de plantas (trepadoras, pastos, Piper, Selaginella y Pteridium) fueron sumados 

para obtener un valor total de cobertura por subparcela de 25 m2, el cual se analizó con un 

modelo lineal generalizado mixto (factor fijo: condición, factor aleatorio: parcela) de distribución 

binomial (función de liga Logit). Para evaluar el efecto de las condiciones sobre la densidad de 

plántulas y juveniles se utilizó un modelo lineal generalizado mixto (factor fijo: condición, factor 

aleatorio: parcela) con distribución Poisson (función de liga Log). El análisis de la densidad de 

plántulas y juveniles se hizo considerando a todas las especies y posteriormente excluyendo a la 

especie Palicourea padifolia, para analizar la influencia de esta especie dominante en los 

resultados. Se utilizaron contrastes para evaluar las diferencias entre condiciones (Crawley, 

2013). Todos los análisis se realizaron en el programa estadístico R (RStudio v.1.0.44).  

Para conocer la completitud del muestreo de especies de los árboles adultos, juveniles y plántulas 

se calculó la cobertura de la muestra: 

Ĉn = (1 –  
f1 

n
[

(n - 1) f1

(n - 1) f1 + 2 f2

]) * 100 

Donde n es la abundancia relativa de la muestra, f1 y f2 son el número de especies representadas 

por uno y dos individuos respectivamente. La cobertura de la muestra indica la proporción de la 

comunidad representada por las especies registradas, donde 100% indica un muestreo completo 

(Chao y Jost, 2012). Dado que la completitud del muestreo no fue igual entre condiciones y las 

comparaciones de la diversidad solo son ecológicamente validas a una misma completitud, se 

utilizó el método de interpolación y extrapolación (100 aleatorizaciones) para estimar la 
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diversidad de orden 0 (0D= riqueza) y la diversidad de orden 1 (1D= exponencial de la entropía 

Shannon) para hacer las comparaciones entre condiciones a una misma cobertura de la muestra 

(adultos: 92%, juveniles: 96% y plántulas: 92%). Para conocer las diferencias en 0D y 1D entre 

condiciones se utilizaron los intervalos de confianza al 95% (Chao et al. 2014). Se calcularon los 

valores con el programa iNEXT (Hsieh et al. 2016). 

Para visualizar la similitud en la composición de especies de árboles adultos y de la regeneración 

(juveniles y plántulas) se utilizó un Análisis de Escalamiento Multidimensional Métrico (mMDS) 

basado en similitud de Bray-Curtis y Bootstrap para mostrar la variación entre promedios. Las 

gráficas fueron representadas usando dos dimensiones ya que el valor de stress fue de 0.13 para 

árboles adultos y de 0.1 para la regeneración, lo cual hace fiable la interpretación. Las diferencias 

entre condiciones se evaluaron con PERMANOVA de un factor (condición) para árboles adultos 

y con un modelo mixto (factor fijo: condición, factor aleatorio: parcela) para la regeneración. Los 

valores de probabilidad fueron ajustados con Bonferroni. El análisis fue realizado en el programa 

PRIMER (v.7.0.13; Anderson et al. 2008).  

Se calculó el valor de importancia relativa de todas las especies de árboles adultos con la 

siguiente formula (Mueller-Dombois y Ellenberg, 1974):  

VIR (%) = área basal relativa + densidad relativa + frecuencia relativa 

Dado que la formula da un total de 300% para cada condición, se ajustaron los valores con una 

regla de tres para que en total sumaran 100%. Además, para visualizar la dominancia y equidad 

de árboles adultos, juveniles y plántulas se realizaron diagramas de rango-abundancia (Magurran, 

2004).  
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Resultados  

Estructura de la vegetación del estrato arbóreo  

Todas las características estructurales fueron mayores en el bosque que en las tres condiciones de 

restauración (densidad: X2= 25.47, g.l.= 3, P< 0.001; área basal: X2= 103.02, g.l.= 3, P< 0.001; 

diámetro: F= 11.44, g.l.= 3, P< 0.001; altura: F= 17.39, g.l.= 3, P< 0.001; cobertura del dosel: 

F=27.23, g.l.= 3, P< 0.001; Fig. 5, Apéndices A y B). La plantación mixta mostró valores más 

altos de área basal y altura que las condiciones con restauración pasiva. En relación al bosque, el 

área basal en la plantación mixta representaba el 44.4%, mientras que en la pasiva adyacente y no 

adyacente al bosque, representaba 28.1% y 26.7% respectivamente (Cuadro. 2). La densidad de 

árboles adultos fue la única variable estructural similar entre las tres condiciones de restauración 

(Fig. 5). Además de la densidad, la condición pasiva adyacente al bosque tuvo valores similares 

en diámetro y en cobertura del dosel con la plantación mixta. Las condiciones de restauración 

pasiva solo difirieron entre sí en los valores de cobertura del dosel, presentando mayor cobertura 

la condición pasiva adyacente al bosque (P< 0.05).  

Cuadro 2. Porcentaje de características estructurales en diferentes condiciones de restauración 

con respecto a los valores en el bosque mesófilo de montaña conservado, en Las Cañadas, 

Veracruz, México. Árboles ≥ 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura (DN).  

Medidas  Plantación 

mixta 

Pasiva adyacente    

al bosque 

Pasiva no 

adyacente al 

bosque 

Área basal (m2/ha) 44.49 28.10 26.72 

Altura (m) 77.36 57.50 56.89 

Densidad (No. árboles/ha) 75.23 56.93 56.93 

DN (cm) 82.03 72.83 69.01 

Cobertura del dosel (%) 90.94 86.82 73.61 
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Figura 5. Efecto de diferentes estrategias de restauración sobre las características estructurales 

(promedio ± 1EE) del bosque mesófilo de montaña en Las Cañadas, Veracruz, México. Letras 

distintas denotan diferencias en contrastes (P ≤ 0.05). Las diferencias en cobertura del dosel están 

determinadas a partir de valores transformados con arcoseno. Árboles ≥ 10 cm de diámetro a 1.3 

m de altura (DN). 

En todas las condiciones de restauración la distribución de las clases diamétricas (considerando a 

todas las especies) mostró mayor densidad de individuos en las categorías de menor tamaño, la 

cual disminuye conforme aumenta el valor de las clases diamétricas. Para el género Quercus la 

distribución de las clases diamétricas fue continua, con individuos en todas las clases, en el 

bosque y en la plantación mixta (Fig. 6). Únicamente en el bosque se registraron árboles con 

clases diamétricas > 60 cm DN. En comparación, en las condiciones de restauración pasiva la 

distribución fue discontinua y la mayoría de las clases diamétricas no estuvieron representadas. 
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Figura 6. Distribución de clases diamétricas de árboles adultos en diferentes condiciones de 

restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. DN= 

diámetro a 1.30 metros. 

Diversidad y composición de especies del estrato arbóreo  

Se registró un total de 50 especies de árboles adultos (Apéndice F). La cobertura del muestreo en 

todas las condiciones fue cercana al 90% (Apéndice C). La riqueza observada fue mayor en las 

condiciones del bosque y pasiva adyacente al bosque (26 en ambos casos) que en la plantación 

mixta (23) y pasiva no adyacente al bosque (21). Sin embargo, la riqueza estimada fue mayor en 
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la condición pasiva adyacente al bosque que en el bosque de referencia (Fig. 7, Apéndice C) y su 

diversidad fue mayor que en todas las condiciones. Las condiciones de la plantación mixta y 

pasiva no adyacente al bosque mostraron una riqueza y diversidad estimadas similares al bosque.  

 

Figura 7. Comparación de la riqueza y diversidad de árboles adultos (≥ 10 cm de diámetro a 1.3 

m de altura) entre diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña 

conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. Los valores de 0D (riqueza) y 1D (exponencial 

del indice de Shannon) estan dados a un 92% de cobertura de la muestra (metodo de 

interpolación y extrapolación). Existen diferencias cuando los intervalos de confianza al 95% no 

se sobrelapan.  
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El análisis de la similitud en la composición de especies mostró que existen diferencias entre 

condiciones (Pseudo-F= 10.14, P ≤ 0.001; Fig. 8). El bosque difirió de todas las condiciones de 

restauración (Apéndice D). La plantación mixta tuvo una composición de especies diferente de 

las dos condiciones con restauración pasiva. Por otro lado, las condiciones de restauración pasiva 

no mostraron diferencias entre sí. En la figura 8 se puede observar que la condición pasiva 

adyacente al bosque presentó mayor similitud de especies con el bosque de referencia que la 

condición pasiva no adyacente al bosque (Distancia al promedio del bosque: plantación mixta= 

70.18, pasiva adyacente al bosque= 62.92, pasiva no adyacente al bosque= 72.46).  

 

Figura 8. Análisis de escalamiento multidimensional métrico basado en similitud Bray-Curtis 

para la composición de especies de árboles adultos (≥ 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) en 

diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las 

Cañadas, Veracruz, México. Las áreas sombreadas indican la variación entre promedios por 

Bootstrap. 

En relación al valor de importancia relativa (Fig. 9, Apéndice E), en todas las condiciones la 

mayoría de las especies tienen valores menores a 5%. En el bosque las especies del género 

Quercus tuvieron mayor importancia, seguidas de la especie Beilschmiedia mexicana. De las 

especies sembradas en la plantación mixta, Lyquidambar styraciflua tuvo mayor dominancia. En 

general, en las condiciones de restauración las especies pioneras Myrsine coriacea y Trema 

micrantha dominaron el dosel.  



 
 

 

Figura 9. Diagrama de rango abundancia de árboles adultos (≥ 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) en diferentes condiciones de 

restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. AANG: Acacia angustissima, APEN: Acacia 

pennatula, ALAT: Alchornea latifolia, ACHE: Annona cherimola, BMEX: Beilschmiedia mexicana, BRME: Brunellia mexicana, BUSP: 

Bunchosia sp, CETO: Cestrum tomentosum, CEFF: Cinnamomum effusum, CISP: Citharexylum sp, CALC: Clethra alcoceri, CLSP: Clethra sp, 

CARB: Cojoba arborea, EMEX: Eugenia mexicana, FCAP: Frangula capreifolia, FUHD: Fraxinus  uhdei, HINT: Hampea integérrima, HMEX: 

Hedyosmum mexicanum, HAPP: Heliocarpus appendiculatus, ILSP: Ilex sp, ITOL: Ilex tolucana, JPYR: Juglans pyriformis, LMYR: Lippia 

myriocephala, LSTY: Liquidambar styraciflua, LAHY: Lonchocarpus aff. Hydrophilus, LOSP: Lonchocarpus sp., MALB: Meliosma alba, 

MCOR: Myrsine coriacea, OPSY: Ocotea psychotrioides, PLON: Persea longipes, PMEX: Platanus mexicana, QFXA: Quercus aff. xalapensis, 

QINS: Quercus insignis, QLAN: Quercus lancifolia, QPAX: Quercus paxtalensis, QSAP: Quercus sapotifolia, SPED: Saurauia pedunculata, 

SACO: Sideroxylon aff. contrerasii, SISP: Siparuna sp, SNIG: Solanum nigricans , SGLA: Styrax glabrescens, SLIM: Symplocos limoncillo, 

TMEX: Tapirira mexicana, TGRA: Telantophora grandifolia, TSTR: Toxicodendron striatum , TMIC: Trema micrantha, TINS: Turpinia insignis, 

VPAT: Vernonanthura patens, VBAC: Vismia baccifera, ZMEL: Zanthoxylum melanostictum. 



 
 

Cobertura de plantas pioneras en el sotobosque 

La cobertura total de plantas pioneras en el sotobosque del bosque fue seis a siete veces menor 

que la encontrada en las condiciones de restauración (X2= 68.46, g.l.= 3, P < 0.001). No hubo 

diferencias en la cobertura total de plantas pioneras entre la plantación mixta y ambas 

condiciones con restauración pasiva (Fig. 10, Apéndice A y B). Sin embargo, hubo cambios en la 

cobertura por grupo de plantas pioneras; en la plantación mixta la cobertura de pastos y 

Selaginella es alta y presentó la mayor cobertura de Piper, mientras que las condiciones con 

restauración pasiva presentaron alta cobertura de Selaginella y registraron plantas trepadoras. 

Además, la condición pasiva no adyacente al bosque presentó la mayor cobertura del helecho 

invasor Pteridium arachnoideum (Aguilar-Dorantes et al. 2009) y una alta cobertura de pastos.  

Figura 10. Cobertura (%) de plantas pioneras (promedio ± 1EE) en diferentes condiciones de 

restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. 

Letras distintas denotan diferencias en contrastes (P ≤ 0.05). 

Estructura de la regeneración arbórea (plántulas y juveniles) 

La densidad de plántulas fue mayor en el bosque que en todas las condiciones de restauración 

considerando a todas las especies (X2= 47.75, g.l.= 3, P<0.001) y excluyendo a Palicourea 

padifolia (X2= 69.32, g.l.= 3, P<0.001); en particular, en la condición pasiva no adyacente al 
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bosque se registró la menor densidad de plántulas (Fig. 11, Apéndice A y B). En relación al 

bosque, todas las condiciones de restauración mostraron un bajo porcentaje de plántulas 

(plantación mixta= 36%, pasiva adyacente al bosque= 47% y pasiva no adyacente al bosque= 

19%). Por otro lado, la densidad de juveniles considerando a todas las especies no mostró 

diferencias entre todas las condiciones evaluadas (X2= 7.75, g.l.= 3, P= 0.0514); sin embrago, 

cuando se excluyó a Palicourea padifolia el bosque presento mayor densidad de juveniles que 

todas las condiciones con restauración (X2= 25.56, g.l.= 3, P<0.001) y no hubo diferencias entre 

condiciones de restauración.  

 

Figura 11. Efecto de diferentes estrategias de restauración sobre la densidad (promedio ± 1EE) de 

plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m de altura) y juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m 

de altura) de árboles del bosque mesófilo de montaña en Las Cañadas, Veracruz, México. Letras 

distintas denotan diferencias en contrastes (P ≤ 0.05).  
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Considerando únicamente al género Quercus, la densidad de plántulas y juveniles en la 

plantación mixta presentó valores similares al bosque (Fig. 12). Sin embargo, la mayor 

contribución a la densidad en la plantación mixta fue por individuos de la especie Quercus 

sapotifolia (plántulas= 74% y juveniles= 56%), mientras que en el bosque fue por Quercus 

paxtalensis (plántulas= 75%) y Quercus lancifolia (juveniles= 52%). 

 

Figura 12. Densidad de plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m de altura) y juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 

cm de diámetro a 1.3 m de altura) de árboles del género Quercus en diferentes condiciones de 

restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México.  

Diversidad y composición de la regeneración arbórea (plántulas y juveniles) 

Se registró un total de 78 especies de plántulas y de árboles juveniles, y la cobertura del muestreo 

fue cercana al 90% en todas las condiciones (Apéndice C). No se encontraron diferencias en la 

riqueza y diversidad de plántulas entre todas las condiciones, con los intervalos de confianza al 

95% (Fig. 13). En el caso de los árboles juveniles la riqueza fue mayor en la plantación mixta 

comparada con el bosque y la condición pasiva no adyacente al bosque. La diversidad fue baja en 

la condición pasiva adyacente al bosque comparada con el bosque y la plantación mixta.  
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Figura 13. Comparación de la riqueza y diversidad de plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m de altura) y 

juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) de árboles entre diferentes 

condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, 

Veracruz, México. Los valores de 0D (riqueza) y 1D (exponencial del indice de Shannon) de 

plántulas y juveniles estan dados a un 92% y 96% de cobertura de la muestra (metodo de 

interpolación y extrapolación) respectivamente. Existen diferencias cuando los intervalos de 

confianza al 95% no se sobrelapan.  

El análisis de la similitud en la composición de especies considerando plántulas y juveniles 

mostró que hubo diferencias entre todas las condiciones evaluadas (Pseudo-F= 11.18, P ≤ 0.001; 

Fig. 14, Apéndice D). La plantación mixta y la condición pasiva adyacente al bosque presentaron 

mayor similitud en la composición de especies con el bosque de referencia que la condición 

pasiva no adyacente a este (Distancia al promedio del bosque: plantación mixta= 51.93, pasiva 

adyacente al bosque= 49.97, pasiva no adyacente al bosque= 57.52).  
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Figura 14. Análisis de escalamiento multidimensional métrico basado en similitud Bray-Curtis 

para la composición de especies de la regeneración de árboles (plántulas ≥ 0.3 m a 1.5 m de 

altura y juveniles > 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) en diferentes 

condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, 

Veracruz, México. Las áreas sombreadas indican la variación entre promedios por Bootstrap. 

 

Respecto a la dominancia y equidad de la comunidad de plántulas y juveniles (Fig. 15 y Fig. 16), 

la mayoría de las especies contribuyeron con menos del 5% a la abundancia total en todas las 

condiciones. En el bosque las especies con mayor abundancia de plántulas y juveniles fueron 

Beilschmiedia mexicana (plántulas: 19%; juveniles: 24%) y Eugenia mexicana (plántulas: 18%; 

juveniles: 19%). En todas las condiciones de restauración hubo alta dominancia de Palicourea 

padifolia, la cual se redujo en el estadio de plántulas en relación al de juveniles (plántulas= 

plantación mixta: 26%, pasiva adyacente al bosque: 30%, pasiva no adyacente al bosque: 17%; 

juveniles= plantación mixta: 40%, pasiva adyacente al bosque: 51%, pasiva no adyacente al 

bosque: 33%). En la plantación mixta las especies Quercus sapotifolia y Ocotea psychotrioides 

representaron el 16 % y 8% de la abundancia de plántulas.  



 
 

 

Figura 15. Diagrama de rango abundancia de plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m de altura) de árboles en diferentes condiciones de restauración y bosque 

mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. ACHE: Annona cherimola, ACOM: Ardisia compressa, AGSP: Ageratina sp, ALAT: 

Alchornea latifolia, BMEX: Beilschmiedia mexicana, BUSP: Bunchosia sp, CARB: Cojoba arborea, CARB: Conostegia arborea, CEFF: Cinnamomum effusum , CELE: 

Cestrum elegans, CESP: Cestrum sp., CETO: Cestrum tomentosum, CFLO: Cornus florida, CHOU: Calliandra houstoniana, CILC: Conostegia aff.icosandra, CISP: 

Citharexylon sp, CLSP: Clethra sp, CMOC: Citharexylon mocinnoi, CNOC: Cestrum nocturnum, CXAL: Conostegia xalapensis, EMEX: Eugenia mexicana, EOER: 

Eugenia oerstediana, EXAL: Eugenia xalapensis, FCAP: Frangula capreifolia, FUHD: Fraxinus uhdei, GRIP: Gymnanthes riparia, HAPP: Heliocarpus appendiculatus, 

HINT: Hampea integérrima, HMEX: Hedyosmum mexicanum, IJIN: Inga jinicuil, ILSP: Ilex sp, INSP: Inga sp, IVER: Inga vera, JPYR: Juglans pyriformis, LAHY: 

Lonchocarpus aff. hydrophilus, LMYR: Lippia myriocephala, LSTY: Liquidambar styraciflua, MCOR: Myrsine coriacea, MGLO: Miconia globulifera, MLAE: Miconia 

laevigata, MMEX: Miconia mexicana, MOSP: Mollinedia sp, MOSP: Moraceae sp, NSAL: Nectandra salicifolia, OECH: Oreopanax echinops, OPSY: Ocotea 

psychotrioides, PANF: Picramnia antidesma ssp. Fessonia, PCIN: Persea cinerascens, PGUA: Psidium guajava, PLON: Persea longipes, PPAD: Palicourea padifolia, 

PRSP: Prunus sp, PSCH: Persea schiedeana, PTRI: Psychotria trichotoma, QFXA: Quercus aff. xalapensis, QINS: Quercus insignis, QLAN: Quercus lancifolia, QPAX: 

Quercus paxtalensis, QSAP: Quercus sapotifolia, SACO: Sideroxylon aff. contrerasii, SGLA: Styrax glabrescens, SISP: Siparuna sp, SLIM: Symplocos limoncillo, 

SNIG: Solanum nigricans, SPED: Saurauia pedunculata, SSCH: Solanum schlechtendalianum, SVIL: Saurauia villosa, TGRA: Telantophora grandifolia, TMEX: 

Tapirira mexicana . TRSP: Trophis sp, TSTR: Toxicodendron striatum, VBAC: Vismia baccifera, VPAT: Vernonanthura patens, XFLE: Xylosma flexuosa, ZASP: 

Zanthoxylum sp, ZINT: Zinowiewia integérrima, ZMEL: Zanthoxylum melanostictum.  
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Figura 16. Diagrama de rango abundancia de árboles juveniles (>1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) en diferentes 

condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. ACHE: Annona cherimola, ACOM: Ardisia 

compressa, AGSP: Ageratina sp, ALAT: Alchornea latifolia, BMEX: Beilschmiedia mexicana, BUSP: Bunchosia sp, CARB: Cojoba arborea, CARB: Conostegia 

arborea, CEFF: Cinnamomum effusum, CELE: Cestrum elegans, CESP: Cestrum sp, CETO: Cestrum tomentosum, CFLO: Cornus florida, CHOU: Calliandra 

houstoniana, CILC: Conostegia aff. icosandra , CISP: Citharexylon sp, CLSP: Clethra sp, CMOC: Citharexylon mocinnoi, CNOC: Cestrum nocturnum, CNSP: 

Cnidoscoulus sp, CXAL: Conostegia xalapensis, EMEX: Eugenia mexicana, EOER: Eugenia oerstediana, EXAL: Eugenia xalapensis, FCAP: Frangula capreifolia, 

FUHD: Fraxinus uhdei, GRIP: Gymnanthes riparia, HAPP: Heliocarpus appendiculatus, HINT: Hampea integerrima, HMEX: Hedyosmum mexicanum, IJIN: Inga 

jinicuil, ILSP: Ilex sp, INSP: Inga sp, IVER: Inga vera, JPYR: Juglans pyriformis, LAHY: Lonchocarpus aff. hydrophilus, LMYR: Lippia myriocephala, LSTY: 

Liquidambar styraciflua, MCOR: Myrsine coriacea, MGLO: Miconia globulifera, MLAE: Miconia laevigata, MMEX: Miconia mexicana, MOSP: Mollinedia sp, MOSP: 

Moraceae sp, NSAL: Nectandra salicifolia, OECH: Oreopanax echinops, OPSY: Ocotea psychotrioides, PANF: Picramnia antidesma ssp. Fessonia, PCIN: Persea 

cinerascens, PGUA: Psidium guajava, PLON: Persea longipes, PPAD: Palicourea padifolia, PRSP: Prunus sp, PSCH: Persea schiedeana, PTRI: Psychotria trichotoma, 

QFXA: Quercus aff. xalapensis, QINS: Quercus insignis, QLAN: Quercus lancifolia, QPAX: Quercus paxtalensis, QSAP: Quercus sapotifolia, SACO: Sideroxylon aff. 

contrerasii, SGLA: Styrax glabrescens, SISP: Siparuna sp, SLIM: Symplocos limoncillo, SNIG: Solanum nigricans, SPED: Saurauia pedunculata, SSCH: Solanum 

schlechtendalianum, SVIL: Saurauia villosa, TGRA: Telantophora grandifolia, TINS: Turpinia insignis, TMEX: Tapirira mexicana, TRSP: Trophis sp, TSTR: 

Toxicodendron striatum, VBAC: Vismia  baccifera, VPAT: Vernonanthura patens, XFLE: Xylosma flexuosa, ZASP: Zanthoxylum sp, ZINT: Zinowiewia integérrima, 

ZMEL: Zanthoxylum melanostictum. 



 
 

Discusión  

Recuperación de la estructura del bosque mésofilo de montaña 

La estructura del bosque conservado en términos de área basal y densidad encontrada en este 

estudio se encuentra dentro del intervalo de los valores reportados para otros bosques tropicales 

de montaña conservados en México, Costa Rica y Colombia (Cuadro 3). Estudios previos en 

estos ecosistemas reportan que después del abandono de potreros el área basal puede tardar 

aproximadamente 80 años en recuperar valores similares a los de bosques maduros, por medio de 

la regeneración natural (Kappelle et al. 1996; Rüger et al. 2011; Muñiz-Castro et al. 2012). De 

acuerdo a los resultados de este estudio, después de 21 años las condiciones de regeneración 

natural (incluyendo las condiciones con restauración pasiva adyacente y no adyacente al bosque) 

sólo han desarrollado ~27% del área basal del bosque conservado. En comparación, Muñiz-

Castro et al. (2012) encontraron que un BMM secundario de 23 años en México había 

desarrollado 57% del área basal del bosque maduro (bosque maduro: 46.6 m2/ha, bosque 

secundario: 26.7 m2/ha; árboles ≥ 5 cm DN). Por otro lado, en bosques de Quercus a mayor 

altitud en Costa Rica se reportan valores menores de área basal en bosques secundarios con 

respecto a bosques maduros. Kappelle et al (1996) en bosques montanos de 8 a 20 años encontró 

el 16% (bosque maduro: 60.3 m2/ha, bosque secundario: 9.8 m2/ha; árboles ≥ 3 cm DN) y en la 

misma región en bosques secundario de 10 a 15 años se registró 8% (bosque maduro: 57.4 m2/ha, 

bosque secundario: 4.8 m2/ha; árboles ≥ 3 cm DN; Hölscher et al. 2011). La amplia variación en 

los patrones de recuperación de los bosques tropicales secundarios es atribuida a múltiples 

factores locales y de paisaje que incluyen: el tipo e intensidad del manejo previo (uso agrícola o 

ganadero, uso de fuego, años de uso), la competencia interespecífica (Aide et al. 2010), la altitud 

(Guariguata y Ostertag, 2001), la disponibilidad de fuentes de propágulos (Holl, 2000), entre 

otros. Un metaanálisis reciente reporta que existen altos niveles de incertidumbre para predecir la 

trayectoria sucesional de bosques neotropicales, y que los factores propios de cada sitio y del 

paisaje que lo rodea ejercen influencia importante (Norden et al. 2015) que generan escenarios y 

trayectorias alternas.  
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Cuadro 3. Comparación de la estructura de árboles en diferentes regiones en bosques tropicales 

de montaña. DN = diámetro a 1.3 m de altura.  

País Área 

basal 

(m2/ha) 

Densidad 

(individuos/ha) 

Mínimo DN 

(cm) medido 

Referencia 

México 44 615 ≥ 10 Este estudio 

México  53 590 ≥ 5 Williams-Linera, 1991 

Costa Rica 48.9 505 ≥ 10 Jiménez et al. 1988 

Colombia  27.9 509 ≥ 5 Bazuin et al. 1993 

 

Al comparar los efectos de la restauración activa y pasiva, los resultados indican que la 

plantación de árboles nativos puede ser una estrategia efectiva para acelerar la recuperación de la 

estructura del BMM. La plantación mixta contribuyó a alcanzar valores más altos de área basal y 

altura promedio de árboles adultos que las dos condiciones de restauración pasiva en relación al 

bosque conservado. El éxito en la recuperación de estas características estructurales en la 

plantación mixta podría deberse en parte a la selección de las especies sembradas. Estudios 

previos reportan que Liquidambar styraciflua muestra altas tasas de crecimiento y se logra 

establecer en sitios dominados por especies invasoras (p. ej. Pteridium y pastos). Juglans 

pyriformis y especies de Quercus presentan alta supervivencia durante los primeros años en 

plantaciones en sitos abiertos (Pedraza y Williams-Linera, 2003; Alvarez-Aquino et al, 2004; 

Williams-Linera et al. 2010; López-Barrera et al. 2016). Si bien no se tienen registros de la 

supervivencia de los individuos sembrados, nuestros resultados sugieren que estas especies 

pueden ser adecuadas para la restauración del BMM en potreros abandonados. 

En cuanto a la densidad de árboles todas las condiciones de restauración alcanzaron 

aproximadamente 65% de la densidad en relación al bosque conservado. Otros estudios reportan 

mayor, menor e igual densidad de árboles en bosques secundarios en comparación con los 

bosques maduros (Aide y Cavelier, 1994; Kappelle et al. 1996; Hölscher et al. 2010). La baja 

densidad de árboles adultos en este estudio, puede deberse a que los potreros se mantuvieron por 

más de 30 años, lo cual pudo haber eliminado el banco de semillas de especies arbóreas, así como 
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los rebrotes y plántulas que llegaron a establecerse cuando aún era potrero activo; estas tres vías 

de regeneración podrían ser afectadas después del uso continuo como potrero (Uhl y Clark, 1983; 

Aide y Cavelier, 1994; López-Toledo y Martínez-Ramos, 2011, pero ver Sampaio et al. 2007). 

Además, se ha reportado que la presencia de los pastos sembrados para alimentar el ganado como 

Cynodon plectostachyus, podría impedir la capacidad del banco de semillas para iniciar la 

sucesión (Williams-Linera et al. 2016). Por otro lado, el uso ganadero pudo haber provocado la 

compactación y pérdida de nutrientes en el suelo, dificultando el proceso de sucesión (Rasiah et 

al. 2004; Aide et al. 2010). La densidad de árboles fue la única variable estructural similar en las 

tres condiciones de restauración. Si bien, en la plantación mixta el proceso de restauración inició 

con 39,256 árboles sembrados, una posible causa de la baja densidad encontrada son la alta 

mortalidad de los árboles plantados; sin embargo, no se tienen registros de la supervivencia de los 

árboles sembrados y aproximadamente el 41% de la densidad de adultos estuvo representado por 

las especies sembradas. Williams-Linera et al. (2010) reportan alta supervivencia (70%) en dos 

plantaciones mixtas de especies nativas de BMM en potreros abandonados después de 5 a 10 y 9 

a 14 años, en la misma región. Otra posible causa es que algunas de las especies sembradas en la 

plantación son de lento crecimiento y algunos árboles podrían estar suprimidos, por lo que aún no 

alcanzan ≥ 10 cm DN. Se ha reportado que Quercus sapotifolia tiene diámetros entre 10.5 a 14.4 

a una edad promedio de 30 años (Suyapa, 2006). Aunque Fraxinus uhdei es una especie de medio 

a rápido crecimiento (Benítez et al. 2004), la mayoría de los individuos presentaron diámetros < 

10 cm DN por lo que es probable que hayan quedado suprimidos.  

La cobertura es considerada un indicador importante del éxito de la restauración dado que tiene 

una relación directa con la recuperación de la biomasa y por su influencia en generar condiciones 

microclimáticas que favorecen el establecimiento de especies de estadios sesiónales avanzados, 

además de proveer refugio a la fauna dispersora (Suganuma y Durigan, 2015). La cobertura del 

dosel tuvo menor recuperación en la condición de restauración pasiva no adyacente al bosque, en 

donde se registraron áreas dominadas por herbáceas que incluyen a la especie invasora Pteridum 

arachnoideum en las cuales no hay presencia de árboles adultos que den sombra, indicando que 

la regeneración puede estar arrestada en estas áreas. Este helecho inhibe la regeneración, porque 

forma una densa capa de hojarasca que entierra las semillas y plántulas de otras especies, además 

produce compuestos alelopáticos que suprimen la germinación (Marrs y Watt, 2006). Para 
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facilitar el establecimiento arbóreo se pueden realizar acciones de restauración como la corta y el 

sombreado del Pteridium (Aguilar-Dorantes et al. 2014).  

Al comparar las dos condiciones de restauración pasiva, en general, no se encontraron diferencias 

estructurales, lo cual sugiere que en el sistema estudiado la distancia al bosque no ha sido un 

factor determinante en la recuperación de la estructura y que los factores de paisaje (p. ej. la 

presencia de otras fuentes de propágulos) actúan en forma sinérgica con factores del sitio que 

operan a nivel local (p. ej. competencia con pastos). Muñiz-Castro et al. (2006) en potreros 

abandonados en el centro de Veracruz, reportaron que no hubo un efecto de la distancia al borde 

del bosque (0-10 m y 40-50 m) en el área basal, densidad y altura en el BMM secundario, y sólo 

la altura máxima fue superior a menor distancia.  

Recuperación de la diversidad y composición de especies de árboles adultos  

Los resultados de este estudio muestran que después de 21 años áreas donde se establecen 

plantaciones mixtas y áreas de exclusión de ganado pueden mostrar valores de riqueza y 

diversidad de especies arbóreas similares al del BMM. Muñiz Castro et al. (2012) también 

reportaron rápida recuperación de la riqueza y diversidad en potreros abandonados en BMM; la 

riqueza de árboles (árboles ≥ 5 cm DN) alcanzó valores similares a los del bosque maduro en tan 

solo 15 años y la diversidad en 25 años. En contraste, otros estudios en bosque húmedo tropical 

secundario reportan que la recuperación de la riqueza de árboles adultos después de 20 años no 

alcanzó valores similares a los de bosques maduros en Colombia y Venezuela (árboles ≥ 10 cm 

DN; Saldarriaga et al. 1988) y en 16-18 años en Costa Rica (árboles ≥ 10 cm DN; Guariguata et 

al. 1997). Si bien, la poca información sobre la intensidad de uso previo o de la matriz del paisaje 

en otros sitios de estudio dificulta las comparaciones, la mayor recuperación de la riqueza 

encontrada en este estudio puede deberse a la cercanía de fuentes de propágulos, así como a 

factores específicos de las diferentes condiciones de restauración (Guariguata y Ostertag, 2001). 

Por otro lado, la mayor riqueza y diversidad encontradas en la condición pasiva adyacente al 

bosque en comparación con el bosque, podría deberse a la mayor disponibilidad de luz al inicio 

de la sucesión que favorece la colonización de especies pioneras, mientras que su cercanía al 

bosque pudo favorecer la llegada de semillas de especies de tolerancia intermedia o tolerantes a la 

sombra, que con el tiempo lograron establecerse. Otros trabajos han encontrado alta riqueza de 
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especies en bosques secundarios debido a la confluencia de especies primarias y secundarias 

(Kappelle et al. 1996; Guariguata y Ostertag, 2001; Muñiz-Castro et al. 2006).  

Si bien todas las condiciones presentaron valores similares en la riqueza y diversidad de especies, 

existen diferencias en la similitud de la composición de especies entre las condiciones de 

restauración con respecto al bosque de referencia. La condición pasiva adyacente al bosque tuvo 

mayor similitud al bosque, mientras que la pasiva no adyacente al bosque presenta mayor 

diferencia en la composición de especies. Estos resultados coinciden con lo reportado por Muñiz-

Castro et al. (2006) para BMM, en donde la distancia al borde del bosque no fue una limitante 

para recuperar la riqueza, pero si para la similitud en la composición; los bosques secundarios a 

menor distancia presentaron una mayor similitud de especies con el bosque maduro. Los valores 

de riqueza y diversidad en la condición pasiva no adyacente al bosque, y su baja similitud en la 

composición de especies respecto al bosque, podría deberse a que las semillas de las especies 

establecidas pueden provenir de fuentes de propágulos diferentes al bosque, tales como árboles 

que dan sombra en los cafetales, las cercas vivas, o de árboles remanentes presentes en el paisaje 

(Rüger et al. 2010). La distancia puede ser la causa de la baja similitud en la composición de 

especies en esta condición, ya que generalmente la dispersión de las semillas características de 

los bosques maduros disminuye con la distancia (Aide y Cavelier, 1994; Holl, 1999; Muñiz-

Castro et al. 2006). Otros factores que pudieron influir en este proceso son la alta intensidad 

lumínica y la presencia de pastos sembrados (Holl et al. 2000; Ortega-Pieck et al. 2011; Aide et 

al. 2010) y plantas invasoras como Pteridium (López-Barrera et al. 2016), de forma que aun si las 

semillas del bosque lograron llegar quizá no tuvieron las condiciones necesarias para 

establecerse.  

La similitud en la composición de especies de árboles adultos entre la plantación mixta y el 

bosque de referencia fue baja. Una de las causas de este resultado es que las especies sembradas 

si bien son nativas del BMM de la región, cuatro de ellas no han sido registradas en el ecosistema 

de referencia (Quercus sapotifolia, Platanus mexicana, Juglans pyriformis y Fraxinus uhdei). 

Cabe resaltar que el BMM presenta un alto recambio en el ensamble de especies de árboles entre 

fragmentos (Nadkarni et al. 1995; Williams-Linera, 2002; Häger, 2010; Williams-Linera et al. 

2013), por lo cual no cabe esperar elevada similitud en la composición de especies. El tiempo 

transcurrido también es un factor que puede explicar la baja similitud entre la plantación y el 
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bosque de referencia; en bosque subtropical húmedo en Puerto Rico, Lugo (1992) reportó que en 

plantaciones de Pinus caribaea y Swietenia macrophylla las especies sembradas dominaron el 

dosel durante los primeros años y hasta los 17 años las especies nativas comenzaron a estar mejor 

representadas. 

Aunque en general la dominancia y equidad fueron similares en todas las condiciones evaluadas, 

las especies con mayor valor de importancia relativa son distintas entre el bosque y las 

condiciones de restauración. En el bosque dominan las especies del género Quercus, las cuales 

son de tolerancia intermedia o tolerantes a la sombra y características de bosque maduros 

(Muñiz-Castro et al. 2012), mientras que en todas las condiciones de restauración dominan 

Trema micrantha y Myrsine coriacea, ambas especies pioneras, heliófilas y de rápido 

crecimiento. Este patrón concuerda con lo reportado por otros estudios en los que las especies 

heliófilas dominan durante los primeros años de sucesión (Aide et al. 2000; Muñiz-Castro et al. 

2012).  

Cobertura de especies pioneras en el sotobosque 

La mayor cobertura de especies pioneras en el sotobosque (trepadoras, pastos, Piper, Selaginella 

y Pteridium) en todas las condiciones de restauración en comparación con el bosque, coincide 

con lo encontrado en otros estudios en bosques tropicales (Aide y Cavelier, 1994; Holl, 1999). La 

cobertura de pastos similar en las condiciones de la plantación mixta y pasiva no adyacente al 

bosque, y menor en pasiva adyacente al bosque después de 21 años, coincide con lo encontrado 

en un bosque tropical de Puerto Rico, donde las plantaciones de Swietenia macrophylla de 17 

años y Pinus caribaea de 18.5 años tenían mayor cobertura de pastos que los bosques 

secundarios de edad similar (Lugo, 1992) y con lo reportado en bosques secundarios 15 años en 

donde la cobertura de pastos disminuyo con la cercanía al bosque (Aide y Cavelier, 1994). Si 

bien, la plantación mixta no redujo la cobertura total de las plantas pioneras, sí contribuyó a la 

eliminación de los pastos que fueron sembrados para alimentar al ganado (Brachiaria sp. y 

Cynodon sp.) y a una menor cobertura del helecho invasor Pteridium y trepadoras; esto se puede 

deber a los dos chapeos realizados antes de la siembra y dos años posterior a esta, además a la 

sombra generada por los árboles sembrados, que inhibe la dominancia de estos grupos (Marrs y 

Watt, 2006). Por otro lado, la condición de restauración pasiva no adyacente al bosque presenta 

áreas dominadas por el pasto exótico Cynodon sp. (observaciones en campo), Pteridium y 
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trepadoras. Otros estudios también reportan que la siembra de árboles disminuye la cantidad de 

pastos, helechos, trepadoras y otras hierbas en comparación con la restauración pasiva (pastos, 

helechos y lianas: Parrota, 1992; pastos, lianas y hierbas: Ruiz-Jaen y Aide, 2005a; pastos y 

hierbas: Zahawi et al., 2013; helechos: Douterlungne et al., 2010 y Williams-Linera et al., 2016). 

En cuanto al género Piper, fue dominante en algunas áreas del sotobosque de la plantación y las 

condiciones con restauración pasiva; este es un género característico en la sucesión secundaria y 

también se ha reportado en el sotobosque de plantaciones y en sitios con regeneración natural de 

15 a 16 años en Costa Rica (Butler et al. 2008).  

Regeneración arbórea (plántulas y jueveniles) como indicador de éxito de la restauración 

Estructura de la regeneración (plántulas y juveniles)  

La densidad de plántulas y juveniles registrada en el bosque están dentro del intervalo reportado 

en BMM con tala selectiva baja a moderada en el centro de Veracruz (plántulas= 0.79-1.17 

individuos/m2, juveniles= 0.39-0.53 individuos/m2; Ortiz-Colín, 2015), en BMM con diferente 

grado de disturbio (plántulas= 0.72-4.73 individuos/m2, juveniles= 0.15-0.35 individuos/m2; 

Álvarez-Aquino, 2002 y Álvarez-Aquino et al, 2005) y en bosques de montaña de Chiapas, 

México (plántulas= 1.3-3.9 individuos/m2, juveniles= 1.3 a 2.1 individuos/m2; Ramírez-Marcial 

et al. 2001). 

Los resultados de este estudio indican baja regeneración de plántulas (incluyendo y excluyendo a 

Palicourea padifolia) y juveniles (excluyendo a Palicourea padifolia) en las tres condiciones de 

restauración después de 21 años en relación al bosque conservado. Contrario a lo esperado, la 

plantación mixta no acelero el reclutamiento de una mayor densidad de árboles con respecto a 

restauración pasiva. Otros estudios de restauración reportan una mayor recuperación de la 

densidad de la regeneración de especies leñosas en plantaciones que en sitios control (sin siembra 

de árboles) (Carnevale y Montagnini, 2002; Cusack y Montagnini, 2004; Butler et al. 2008; 

Zahawi et al. 2013). Sin embargo, existe una amplia variación en la recuperación de la vegetación 

leñosa tanto en plantaciones como por medio de la regeneración natural en bosques tropicales; 

algunos estudios encuentran una mayor densidad de la regeneración en bosques regenerados 

naturalmente con respecto a los bosques maduros (Muñiz-Castro, 2008; Hölscher et al. 2010), y 
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otros estudios reportan escasa o nula densidad de regeneración (Aide y Cavelier, 1994, Zanne y 

Chapman, 2001). En el caso de las plantaciones se ha encontrado que la recuperación de la 

densidad de la regeneración puede variar dependiendo de múltiples factores que incluyen, la 

identidad y el número de especies sembradas, manejo de la plantación, edad de la plantación y la 

distancia al ecosistema de referencia, entre otros (Zanne y Chapman, 2001; Kanowski et al. 2003; 

Thijs et al. 2014). Además, se debe considerar que el proceso de regeneración arbórea presenta 

variación temporal y espacial importante; en la regeneración se presentan varias fases 

(producción y dispersión de semillas, germinación y establecimiento) que tienen un efecto en la 

distribución espacial y temporal de plántulas y juveniles, y por lo tanto en la demografía de las 

distintas especies (Norden, 2014).  

Los principales factores que podrían explicar la baja densidad de plántulas y juveniles en las 

condiciones de restauración en este estudio son: (1) La alta cobertura de Piper, Selaginella, 

Pteridium, pastos, y trepadoras. Se ha reportado que la alta abundancia de estos grupos y de 

arbustos puede reducir el establecimiento de plántulas de árboles debido a la competencia por 

espacio, luz y nutrientes (Guariguata et al. 1997; Shono et al. 2006; Toledo-Aceves y Swaine 

2008; Ortega-Pieck et al. 2011; López-Barrera et al. 2016). (2) Baja producción y/o dispersión de 

semillas. Aunque no se tienen registros de la producción ni dispersión de semillas, el menor 

número de árboles adultos en las condiciones de restauración podría limitar la producción de 

propágulos y la distancia con el bosque la llegada de un mayor número de semillas. (3) Desacople 

en la producción de semillas y las condiciones de microhábitat. Dado que la cobertura del dosel 

ha aumentado a lo largo de la sucesión, es posible que las semillas de especies heliófilas no 

encuentren las condiciones de luz necesarias para establecerse. La evaluación de los factores 

bióticos y abióticos (p.ej. competencia y condiciones de microhábitat), que pueden estar 

limitando los procesos de regeneración (producción de propágulos, dispersión, germinación, y 

establecimiento temprano) generaría información útil para el manejo de los bosques resultado de 

diferentes estrategias de restauración en BMM.  

Si bien la plantación mixta no mostró mayor densidad de árboles juveniles y plántulas que la 

restauración pasiva, la plantación sí favoreció mayor densidad del género Quercus, incluso 

alcanzando valores similares al bosque. Dado que no se tiene información sobre la producción de 

semillas, se desconoce la influencia de los árboles de la plantación sobre la regeneración, pero se 
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ha observado que algunos árboles de Quercus sapotifolia ya producen semillas. Por otro lado, los 

resultados sugieren que la plantación ha contribuido a generar las condiciones microambientales 

propicias para el establecimiento de este género.  

Referente a Palicourea padifolia, es una especie importante debido a su dominancia en el 

sotobosque de todas las condiciones de restauración, y a que proporciona alimento para colibrís, 

mariposas, abejas y abejorros (Contreras y Ornelas, 1999). Su alta dominancia se puede deber a 

su capacidad de rebrote. La alta densidad de tallos que rebrotan en relación a la cantidad de tallos 

establecidos por semillas, ha sido reportada en bosques secundarios tropicales de Paraguay 

(Kammesheidt, 1998, 1999). Cabe mencionar que la contribución en la estructura por tallos que 

rebrotan en la sucesión de los bosques ha sido poco estudiada (Guariguata y Ostertag 2001).  

Diversidad y composición de la regeneración (plántulas y juveniles) 

La riqueza de especies en todas las condiciones de restauración se puede deber a la existencia de 

diferentes fuentes de propágulos en el paisaje como cercas vivas y árboles remanentes, además de 

la presencia de fauna dispersora; en el bosque de referencia se han registrado 32 especies de aves 

(Tejada-Cruz y Gordon, 2008) y 35 especies de mamíferos de las cuales 12 son murciélagos 

(Gallina et al. 2008; Sosa et al. 2008); también, se han reportado 23 especies de aves frugívoras 

para sitios aledaños a la zona de estudio (Hernández-Ladrón et al., 2012). Además de los árboles 

sembrados, los árboles adultos que se han desarrollado por medio de la regeneración natural 

pueden estar atrayendo a la fauna dispersora. El análisis de la influencia de los elementos del 

paisaje en la recuperación de las diferentes condiciones de restauración sería de gran utilidad para 

una planificación integral de la restauración a escala de paisaje. Por otro lado, la mayor riqueza 

de árboles juveniles en las condiciones de la plantación mixta y en la pasiva adyacente al bosque 

se puede deber a que en ellas existe una cobertura del dosel intermedia entre los valores del 

bosque y la condición pasiva no adyacente al bosque, lo cual puede favorecer el establecimiento 

de una mayor gama de especies con diferentes requerimientos lumínicos. La rápida recuperación 

de la riqueza de la regeneración también ha sido encontrada en otros bosques tropicales 

secundarios respecto a bosques maduros en Colombia y Venezuela (30 a 40 años, árboles ≥ 1 cm 

DN; Saldarriaga et al. 1988), Costa Rica (16-18 años, vegetación leñosa < 10 cm DN, Guariguata 
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et al. 1997) y Panamá (20 años; vegetación leñosa 0.2- 1 m; Denslow y Guzmán, 2000) y en 

plantaciones en bosque húmedo de montaña en Kenya (50 años; árboles < 1 m; Thijs et al. 2014). 

Aunque en general la dominancia y equidad de especies de plántulas y juveniles fue similar entre 

todas las condiciones estudiadas, difieren en las especies más abundantes. En el bosque 

dominaron especies de la familia Lauraceae y Myrtaceae, familias características del sotobosque 

del BMM en el centro de Veracruz (Williams-Linera, 2002). En la plantación mixta en el estadio 

de plántulas dominaron especies de Rubiaceae y Fagaceae, mientras que en general en las 

condiciones con restauración pasiva dominaron Rubiaceae y Melastomataceae. Árboles pequeños 

de estas familias también han dominado en bosques secundarios subtropicales húmedos de menos 

de 25 años en Puerto Rico (Aide et al. 1995).  

Al igual que ocurrió con los árboles adultos, en la condición pasiva no adyacente al bosque se 

encontraron valores de riqueza y diversidad de especies de plántulas y juveniles similares al 

bosque, pero la similitud de especies respecto al bosque es baja. Esto puede estar asociado a la 

menor cobertura del dosel en esta condición, lo que favorece la presencia de especies heliófilas 

en comparación con el bosque, y como se ha mencionado antes, su mayor distancia al bosque 

puede estar limitando la llegada de semillas (Aide y Cavelier, 1994; Holl, 1999; Muñiz-Castro et 

al. 2006). La lenta recuperación en la composición de especies leñosas por medio de la 

regeneración natural en bosques tropicales ha sido ampliamente documentada (Aide et al. 1996; 

Aide et al. 2000; Pascarella et al. 2000; Marín-Spiotta et al. 2007). Nuestros resultados indican 

que en potreros abandonados de BMM se puede recuperar parcialmente la composición de 

especies por vía de la regeneración natural en las zonas más cercanas al ecosistema de referencia; 

la condición con restauración pasiva adyacente al bosque tuvo mayor similitud con el bosque que 

la pasiva no adyacente a este. No obstante, también se han reportado casos en los que la 

composición no logra recuperarse aun estando adyacentes o cercanos al ecosistema de referencia 

o bosque maduro (Aide y Cavelier, 1994; Zanne y Chapman, 2001). Una posible causa de la 

recuperación en este estudio comparada con otros, es la ausencia de otras fuentes de disturbio 

como la ocurrencia de fuego, lo que aumenta la probabilidad del establecimiento de la vegetación 

arbórea. Otros factores que pueden modificar la trayectoria de recuperación incluyen, alta 

degradación del suelo, perdida de la fauna dispersora, perdida de polinizadores, presencia de 
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especies invasoras y alta herbivoría (Holl et al. 2000; Guariguata y Ostertag, 2001; Aide et al. 

2010). 

La plantación mixta ha favorecido la recuperación de la composición de especies de plántulas y 

juveniles del ecosistema de referencia, en comparación con la restauración pasiva no adyacente al 

bosque. Los resultados sugieren que la plantación ha contribuido a generar las condiciones 

microambientales propicias para el establecimiento de algunas especies de sucesión tardía, por 

ejemplo, la sombra generada por el dosel de la plantación disminuye la radiación solar y permite 

el establecimiento de especies de tolerancia intermedia o tolerantes a la sombra. Otra posible 

causa es que las especies sembradas han favorecido la recuperación de las condiciones del suelo, 

Rocha-Loredo y Ramírez-Marcial (2009) han propuesto que Liquidambar styraciflua puede 

contribuir a la restauración por la incorporación de biomasa foliar a los suelos y que Quercus 

sapotifolia puede ayudar a disminuir la perdida de elementos en el sistema por lixiviación y 

aumenta las posibilidades de almacenar nutrientes por sus hojas lignificadas. Nuestros resultados 

coinciden con lo reportado en otros bosques tropicales, en donde encuentran que las plantaciones 

aceleran la recuperación de especies de sucesión tardía (Thijs et al. 2014; De la Peña-Domene et 

al. 2013; Wilson y Rhemtulla, 2016), a través de generar el microambiente para el 

establecimiento de especies características de los bosques maduros y albergar a la fauna 

dispersora.  

Dependiendo de los objetivos de la restauración, la matriz del paisaje, condiciones del 

microhábitat, factores socioeconómicos (Holl y Aide, 2011) en un mismo sistema se pueden 

aplicar distintas estrategias de restauración para el BMM; considerando además la alta 

heterogeneidad ambiental y biótica características de este sistema (Williams-Linera, 2002; 

Williams-Linera et al. 2013). Nuestros resultados muestran que en las zonas más distantes de las 

fuentes de propágulos la siembra de especies nativas es una buena estrategia para recuperar la 

estructura y algunas especies de BMM. Además, a través de esta estrategia se puede contribuir a 

recuperar funciones como la captura de carbono, regulación de ciclos hidrológicos, retención de 

suelo y provisión de alimento y refugio a la fauna. Por otro lado, en las zonas adyacentes a los 

bosques maduros la recuperación de algunas características estructurales y especies del 

ecosistema de referencia puede ocurrir con la sola exclusión del disturbio. Ambas estrategias de 

restauración requieren evaluaciones a mediano y largo plazo para determinar si se sigue la 
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trayectoria deseada y si existen barreras que limiten la sucesión. Por ejemplo, se ha reportado que 

las barreras para la dispersión de semillas en áreas restauradas de bosques tropicales se modifican 

con el tiempo (Reid et al. 2015). Por otro lado, mientras algunas características pueden mostrar 

mayor recuperación durante los primeros años (p. ej. cobertura del dosel), nuestros resultados 

indican que procesos como el establecimiento de la regeneración arbórea puede ser limitado, lo 

cual afectaría el automantenimiento del ecosistema a largo plazo. El monitoreo de los cambios en 

el sistema es necesario para diseñar o ajustar intervenciones adecuadas para asistir la 

recuperación de los procesos y funciones del sistema.  

Recomendaciones  

Considerando la baja densidad de plántulas y juveniles en todas las condiciones de restauración, a 

continuación, se mencionan algunas acciones que se podrían implementar, de forma individual o 

combinada, para incrementar la densidad y diversidad de la regeneración arbórea: 

1) Plantaciones de enriquecimiento con especies tolerantes a la sombra del BMM maduro. 

Dada la ausencia o baja densidad de las especies características del dosel del bosque de 

referencia (p. ej. Quercus paxtalensis, Quercus lancifolia, Quercus insignis, 

Beilschmiedia  mexicana, Zanthoxylum melanostictum) y del sotobosque (Eugenia 

mexicana y Ocotea psychotrioides), se sugiere la siembra directa de semillas (que puede 

ser menos costoso) o a partir de plántulas, en las áreas donde ya existe un dosel 

establecido (Cole et al. 2011, Muñiz et al. 2015, Atondo-Bueno 2015). Dada la 

abundancia de la regeneración de Beilschmiedia mexicana, Ocotea psychotrioides 

(Lauraceae) y Eugenia mexicana (Myrtaceae) en el bosque, algunas plantas podrían ser 

extraídas de éste para su trasplante en las condiciones de restauración. También se pueden 

propagar las especies en vivero.  

2) Eliminación o reducción de especies herbáceas o arbustivas. Es posible que las semillas 

de los árboles no encuentren las condiciones adecuadas para su germinación y 

establecimiento temprano, debido a la competencia con el estrato herbáceo y arbustivo 

(pastos, Pteridium, trepadoras, Selaginella y Piper) aun en zonas con un dosel 

establecido, por lo que la corta periódica y monitoreo de las áreas con mayor cobertura de 



49 
 

estos grupos es necesaria para lograr el establecimiento de las especies arbóreas 

deseables.  

3) Introducción de plántulas y/o de semillas de especies heliófilas. En las dos condiciones 

con restauración pasiva se detectaron áreas con dominancia de Pteridium, pastos y 

trepadoras y con ausencia de árboles. En estas zonas se sugiere sembrar árboles heliófilos 

y de rápido crecimiento (p. ej. Heliocarpus appendiculatus, Alchornea latifolia, y 

Liquidambar styraciflua) o una combinación de especies heliófilas y de tolerancia 

intermedia a la sombra, que provean de un dosel que inhiba el crecimiento de especies 

que forman parches monodominados por Pteridium, trepadoras y pastos.  

4) Mayor intervención en las áreas más distantes a las fuentes de propágulos. La condición 

con restauración pasiva no adyacente al bosque presentó menor recuperación en la 

estructura y composición de especies. Si bien, esta zona requerirá de mayor intervención y 

por tanto de una mayor inversión de costos y tiempo, la generación de núcleos de árboles 

(plantaciones en parches de  ̴100 m2; Zahawi et al. 2013) con especies clave podrían 

funcionar como fuentes de propágulos a largo plazo, beneficiando las áreas circundantes.  

Conclusiones  

La evaluación de estrategias de restauración del bosque mesófilo de montaña en un sistema con 

condiciones ambientales e históricas similares, muestra que el establecimiento de plantaciones 

mixtas (restauración activa) en potreros abandonados acelera la recuperación de la estructura de 

la vegetación en comparación con la regeneración natural (restauración pasiva). Si bien, la 

restauración activa y pasiva no difirieron en sus efectos sobre los valores de riqueza y diversidad; 

la plantación mixta ayudó a catalizar la similitud en la composición de especies de plántulas y 

juveniles del ecosistema de referencia, mientras que la restauración pasiva puede ser efectiva para 

recuperar parcialmente la composición de especies cuando está adyacente al ecosistema de 

referencia. Estos resultados muestran que si el objetivo de la restauración es recuperar la 

composición de especies del ecosistema de referencia, el valor de riqueza y diversidad no deben 

ser interpretados como indicadores de éxito por si solos. La plantación no fungió como 

aceleradora de la densidad de plántulas y juveniles considerando todas las especies de árboles, 

pero si contribuyó a acelerar el establecimiento temprano del género Quercus. La baja densidad 

de plántulas y juveniles en todas las condiciones de restauración podría deberse a la elevada 
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cobertura del estrato herbáceo y arbustivo. Sin embargo, se requiere de la evaluación 

experimental de los factores que limitan el establecimiento de la regeneración arbórea. Para 

contribuir a la restauración de los procesos y funciones del sistema se recomiendan nuevas 

intervenciones (p. ej. plantaciones de enriquecimiento a partir de semillas o plántulas y reducción 

de pioneras en el sotobosque) para fomentar una mayor densidad y similitud en la composición 

de especies arbóreas con el bosque de referencia.  
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Apéndices 

Apéndice A. Efecto de diferentes estrategias de restauración sobre características estructurales (promedio ± 1EE) del bosque mesófilo de 

montaña en Las Cañadas, Veracruz, México. Letras distintas denotan diferencias en contrastes (P ≤ 0.05). La variable densidad fue 

analizada con el número de individuos en 200 m2 para adultos (≥ 10 cm DN), 25 m2 para juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 cm DN) y 6.25 

m2 para plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m de altura). Las diferencias en cobertura del dosel están determinadas a partir de valores transformados 

con arcoseno. DN =diámetro a 1.3 m de altura. E-PP= Densidad excluyendo a la especie Palicourea padifolia. 

Variable Boque 

conservado 

Restauración activa 

plantación mixta  

Restauración pasiva 

adyacente al bosque 

Restauración pasiva no 

adyacente al bosque  

Área basal (m2/ha) 44.27a ± 4.73  19.70b ± 2.10 12.44c ± 1.47 11.83c ± 1.30 

Altura (m) 24.52a ± 1.15  18.97b ± 1.18 14.10c± 1.32 13.95c ± 1.22 

Densidad (No. adultos/ha) 614.7a ± 50.3  462.5b ± 31.8   350b ± 48.7    350b ± 38.1 

DN (cm) 24.65a ± 1.21  20.23b ± 0.89      17.96bc±0.79 17.02c ± 0.64 

Cobertura dosel (%)  77.97a± 1.28  70.91b ± 1.56       67.70b ± 1.86 57.40c ± 1.90 

Densidad (No. plántulas/m2)   1.68a ± 0.15   0.60b ± 0.10 0.80b ± 0.10 0.30c ±0.06 

Densidad E-PP (No. plántulas/m2)   1.62a ± 0.14    0.44b ± 0.09 0.56b ± 0.07 0.26c ±0.05 

Densidad (No. juveniles /m2)    0.59 ± 0.04     0.38 ± 0.04 0.44 ± 0.05  0.43 ± 0.05 

Densidad E-PP (No. juveniles /m2)   0.55a ± 0.04   0.23b ± 0.03 0.21b ± 0.03  0.28b ± 0.03 

Cobertura total pioneras (%)      8a ± 2.24 76.42b ± 4.34         5.15b ± 5.01        84.17b ± 4.22 

Pteridium (%) 0    1.15 ± 0.64  3.88 ± 2.19 13.77 ± 3.88 

Selaginella (%) 5.56 ± 1.94   22.23 ± 3.53        33.83 ± 5.37 29.20 ± 4.15 

Pastos (%) 0.36 ± 0.36 35.89 ± 3.78        19.33 ± 4.69 30.50 ± 2.59 

Piper (%) 2.20 ± 0.83  17.39 ± 3.42        10.27 ± 4.25   6.48 ± 2.41 

Trepadoras (%) 0  0  7.96 ± 3.81   4.37 ± 1.24 
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Apéndice B. Resultados de la prueba de contrastes para evaluar diferencias en la estructura entre diferentes condiciones de restauración y 

bosque mesófilo de montaña en Las Cañadas, Veracruz, México. BC= Bosque conservado, RAN= Restauración activa con plantación 

mixta de especies nativas, RP1= Restauración pasiva adyacente al bosque conservado y RP2= Restauración pasiva no adyacente al bosque 

conservado. Adultos ≥ 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura, juveniles > 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura y plántulas 

≥ 0.3 m a 1.5 m de altura. Las diferencias en cobertura del dosel están determinadas a partir de valores transformados con arcoseno. E-PP= 

Densidad excluyendo a la especie Palicourea padifolia. 

  BC - RAN BC - RP1 BC - RP2 RAN - RP1 RAN - RP2 RP1 - RP2 

Variable t P t P t P t P t P t P 

Área basal (m2/ha)  4.798 < 0.001 5.944 < 0.001 6.501 < 0.001 2.729 0.008 3.165 0.002 0.318 0.751 

Altura (m)  3.356 < 0.001 5.941 < 0.001 6.287 < 0.001 2.74 0.009 2.944 0.005 0.084 0.932 

Densidad                     

(No. adultos /200m2)  
2.36 0.021 4.005 < 0.001 4.205 < 0.001 1.868 0.066 1.95 0.056 1.02E-09 1 

DN (cm) 2.936 0.005 4.604 < 0.001 5.537 < 0.001 1.895 0.065 2.902 0.005 0.907 0.369 

  Z P Z P Z P Z P Z P Z P 

Densidad                    

(No. plántulas/6.25m2) 
5.42 < 0.001 3.65 < 0.001 7.81 < 0.001 1.52 0.34 2.86 0.01 4.17 < 0.001 

Densidad (E-PP)              

(No. plántulas/6.25m2) 
7.08 < 0.001 5.66 < 0.001 9.76 < 0.001 1.22 0.59 4.03 < 0.001 4.87 < 0.001 

Densidad (E-PP)               

(No. juveniles /25m2) 
4.59 < 0.001 4.68 < 0.001 3.75 < 0.001 0.37 0.97 0.76 0.81 1.08 0.61 

Cobertura dosel (%) 3.5 < 0.001 4.646 < 0.001 8.948 < 0.001 1.32 0.459 5.46 < 0.001 3.881 < 0.001 

Cobertura de plantas 

pioneras (%)  
8.508 < 0.001 7.762 < 0.001 9.642 < 0.001 0.291 0.987 1.491 0.365 1.698 0.258 
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Apéndice C. Diversidad de adultos (≥ 10 m de diámetro a 1.3 m de altura), plántulas (≥ 0.3 m a 1.5 m) y juveniles (> 1.5 m de altura y < 10 cm de 

diámetro a 1.3 m de altura) en condiciones con diferentes estrategias de restauración y bosque mesófilo de montaña en Las Cañadas, Veracruz, 

México. Los valores de 0D (riqueza) y 1D (exponencial del índice de Shannon) de plántulas y juveniles están dados a un 92% y 96% de cobertura 

de la muestra (método de interpolación y extrapolación) respectivamente. Entre paréntesis intervalos de confianza al 95%. Las letras denotan 

diferencias significativas de acuerdo a los intervalos de confianza.  

Variable Bosque conservado Restauración activa 

Plantación mixta 

Restauración pasiva 

adyacente al bosque  

Restauración pasiva no 

adyacente al bosque  

Adultos      

Cobertura de la muestra  95.7% 93.96% 88.03% 92.44% 

Riqueza observada 26 23 26 21 

Diversidad (0D) 18.90a(16.68-21.13) 20.09ab(16.61-23.57) 30.12b(23.30-36.93) 20.45ab(16.47-24.43) 

Diversidad (1D) 11.36a(9.88-12.83) 10.77a(8.68-12.87) 17.47b(14.01-21.93) 11a(8.54-13.45) 

Plántulas      

Cobertura de la muestra  97.14% 93.46% 92.40% 87.51% 

Riqueza observada 34 24 23 15 

Riqueza (0D) 22.53 (20.19-24.86) 22.45 (18.75-26.14) 20.45 (16.62-24.28) 17.05 (12.38-21.72) 

Diversidad (1D) 13.37 (11.91-14.83) 12.59 (9.80-15.38) 10.81 (8.11-13.50) 11.61 (8.26-14.97) 

Juveniles      

Cobertura de la muestra  98.23% 94.53% 95.46% 97.42% 

Riqueza observada 37 41 32 31 

Riqueza (0D) 30.51a(27.36-33.65) 48.68b(38.73-58.62) 36.87ab(28-45.75) 28.89a(25.40-32.38) 

Diversidad (1D) 13.33a(12-14.65) 13.27a(10.83-15.71) 8.34b(6.66-10.03) 10.48ab(8.93-12.02) 
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Apéndice D. Resultados de la prueba pareada para evaluar diferencias en la composición de especies entre diferentes condiciones de restauración y 

bosque mesófilo de montaña conservado en Las Cañadas, Veracruz, México. Árboles adultos (≥ 10 m de diámetro a 1.3 m de altura), Regeneración 

(plántulas ≥ 0.3 m a 1.5 m y juveniles > 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura). Los valores de probabilidad fueron ajustados con 

Bonferroni.  

Condiciones Adultos  Regeneración 

 t P t P 

Bosque-Plantación Mixta 4.31 < 0.001 4.28 < 0.001 

Bosque conservad-Pasiva adyacente al bosque  3.39 < 0. 001 4.22 < 0.001 

Bosque-Pasiva no adyacente al bosque 4.35 < 0. 001 4.81 < 0.001 

Plantación mixta-Pasiva adyacente al bosque 2.23 < 0. 001 1.69 0.009 

Plantación mixta- Pasiva no adyacente al bosque  2.40 < 0. 001 1.71 0.009 

Pasiva adyacente al bosque- Pasiva no adyacente al bosque  1.33 0.38 1.65 0.013 

 

 



 
 

Apéndice E. Valor de importancia relativa de las especies de árboles adultos (≥ 10 cm de diámetro a 1.3 

m de altura) diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las 

Cañadas, Veracruz, México.  

Especie  

Bosque 

conservado 

Restauración activa 

Plantación mixta 

Restauración pasiva 

Adyacente al bosque  

Restauración pasiva 

no adyacente al 

bosque  

Acacia angustissima   1.00 3.79 

Acacia pennatula   2.25 1.01  
Alchornea latifolia  4.44  4.52  
Annona cherimola     2.56 

Beilschmiedia mexicana  7.54  1.44  
Brunellia mexicana   2.13 3.78 7.25 

Bunchosia sp. 2.36  2.68  
Cestrum tomentosum   2.21  
Cinnamomum effusum  2.13 1.51  0.93 

Citharexylum sp.   5.63  
Clethra alcoceri  0.76   
Clethra sp. 3.46 3.72 9.93 8.78 

Cojoba arborea  3.37    
Eugenia mexicana 3.40    
Frangula capreifolia  1.48 4.64 2.92 

Fraxinus  uhdei  2.48   
Hampea integerrima   0.71 1.76  
Hedyosmum mexicanum    1.11 0.98 

Heliocarpus 

appendiculatus  0.61    
Ilex sp. 3.86    
Ilex tolucana 0.60    
Juglans pyriformis  8.00   
Lippia myriocephala   1.56 1.45 0.98 

Liquidambar styraciflua 0.57 18.98 1.79 3.09 

Lonchocarpus aff. 

Hydrophilus   1.01  
Lonchocarpus sp.     0.93 

Meliosma alba   0.76 1.37  
Myrsine coriacea   14.93 17.37 24.11 

Ocotea psychotrioides    0.94 

Persea longipes  0.52    
Platanus mexicana   2.04   
Quercus aff. xalapensis  0.77   
Quercus insignis  9.42 0.86 3.14  
Quercus lancifolia 11.34 5.76   
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Quercus paxtalensis 30.53  1.44  
Quercus sapotifolia  11.04  9.78 

Saurauia pedunculata   2.45 6.11 

Sideroxylon aff. 

contrerasii  0.57    
Siparuna sp. 0.72    
Solanum nigricans   1.47 6.27 0.99 

Styrax glabrescens  3.76    
Symplocos limoncillo 1.06   1.11 

Tapirira mexicana  0.56    
Telantophora 

grandifolia 0.50  1.26  
Toxicodendron striatum  0.55  4.10 2.66 

Trema micrantha 0.72 15.61 14.09 11.96 

Turpinia insignis  2.02 0.73   
Vernonanthura patens    4.87 

Vismia baccifera 1.42 0.73 1.08 2.03 

Zanthoxylum 

melanostictum  3.98 1.70 3.48 3.23 

 

Apéndice F. Lista de abundancias y especies de árboles adultos (A: ≥ 10 cm de diámetro a 1.3 m de 

altura), juveniles (J: > 1.5 m de altura y < 10 cm de diámetro a 1.3 m de altura) y plántulas (P: ≥ 0.3 m a 

1.5 m) en diferentes condiciones de restauración y bosque mesófilo de montaña conservado en Las 

Cañadas, Veracruz, México.  

Familia / Especie Bosque conservado Restauración activa 

Plantación mixta 

Restauración 

pasiva adyacente 

al bosque 

Restauración 

pasiva no 

adyacente al 

bosque 

  A J P A  Jj P A J P A J P 

Actinidiaceae 
            

Saurauia villosa 
  

1 
         

Saurauia pedunculata 
    

2 
 

2 
  

7 
  

Anacardiaceae 
            

Tapirira mexicana 1 5 1 
     

1 
   

Toxicodendron 

striatum 

1 1 1 
 

1 
 

3 4 1 2 5 1 

Annonaceae 
            

Annona cherimola 
    

1 
    

1 1 
 

Aquifoliaceae 
            

Ilex sp. 10 10 
          

Ilex tolucana 1 
           

Araliaceae 
            

J 
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Oreopanax echinops 
 

1 
          

Asteraceae 
            

Ageratina sp. 
 

16 3 
         

Telantophora 

grandifolia 

1 
   

1 
 

1 1 
  

3 
 

Vernonanthura patens 
         

6 4 
 

Cannabaceae 
            

Trema micrantha 1 
  

22 
  

12 
  

8 
  

Chloranthaceae 
            

Hedyosmum 

mexicanum 

      
1 

  
1 3 

 

Clethraceae 
            

Clethra alcoceri 
   

1 
        

Clethra sp. 6 
 

1 7 3 
 

8 3 
 

10 3 
 

Cornaceae 
            

Cornus florida 
 

1 
          

Euphorbiaceae 
            

Gymnanthes riparia 
    

5 3 
    

3 
 

Alchornea latifolia 9 1 
    

4 
   

1 
 

Cnidoscoulus sp. 
            

Fabaceae 
            

Cojoba arborea 7 5 9 
         

Inga jinicuil 
     

2 
      

Inga sp 
 

1 6 
         

Inga vera 
 

5 2 
         

Lonchocarpus aff. 

Hydrophilus 

 
3 1 

 
1 1 1 

     

Lonchocarpus sp. 
         

1 
  

Acacia pennatula 
   

3 
  

1 
     

Calliandra 
houstoniana 

    
1 2 

 
1 

  
32 1 

Acacia angustissima 
      

1 
  

4 
  

Fagaceae 
            

Quercus aff. 

xalapensis 

 
1 

 
1 9 1 

  
1 

 
1 

 

Quercus insignis 12 2 2 1 1 1 2 5 1 
 

2 
 

Quercus lancifolia 22 14 6 5 4 4 
 

1 1 
 

1 
 

Quercus sapotifolia 
   

17 18 20 
   

10 2 2 

Quercus paxtalensis 63 10 24 
  

1 1 2 
    

Hamamelidaceae 
            

Liquidambar 

styraciflua 

1 
  

29 5 
 

1 
  

2 3 
 

Hypericaceae 
            

Vismia baccifera 4 
  

1 
  

1 1 
 

2 2 
 

Juglandaceae 
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Juglans pyriformis 
   

9 4 1 
     

2 

Lauraceae 
            

Beilschmiedia 

mexicana 

23 123 68 
 

2 
 

1 6 8 
   

Cinnamomum effusum 4 18 10 2 12 8 
 

4 3 1 2 1 

Nectandra salicifolia 
 

2 
          

Ocotea psychotrioides 
 

58 40 
 

5 10 
 

9 4 1 
  

Persea cinerascens 1 
   

1 
     

1 4 

Persea longipes 
  

1 
 

2 
  

1 
    

Persea schiedeana 
            

Malpighiaceae 
            

Bunchosia sp. 7 5 19 
   

2 
     

Malvaceae 
            

Hampea integerrima 
 

2 2 1 2 2 1 1 2 
   

Heliocarpus 

appendiculatus 

1 1 
          

Melastomataceae 
            

Conostegia 

aff.icosandra 

    
1 

       

Conostegia arborea 
 

7 4 
         

Conostegia xalapensis 
    

1 
   

1 
 

2 
 

Miconia globulifera 
 

10 11 
 

1 1 
      

Miconia laevigata 
 

3 4 
 

28 7 
 

31 21 
 

46 4 

Miconia mexicana 
  

1 
 

10 
   

1 
 

16 1 

Monimiaceae 
            

Mollinedia sp. 
 

5 11 
         

Moraceae 
            

Moraceae sp. 
       

1 
    

Trophis sp. 
 

11 10 
         

Myrsinaceae 
            

Myrsine coriacea 
   

31 13 8 19 7 6 35 40 3 

Ardisia compressa 
 

7 2 
  

1 
    

4 1 

Myrtaceae 
            

Eugenia mexicana 8 95 64 
 

1 
   

2 
   

Eugenia oerstediana 
 

3 
          

Eugenia xalapensis 
    

1 2 
    

1 
 

Psidium guajava 
    

2 
  

1 
    

Oleaceae 
            

Fraxinus uhdei 
   

4 18 
       

Platanaceae 
            

Platanus mexicana 
   

1 
        

Pricamniaceae 
            

Picramnia antidesma 
ssp. fessonia 

       
1 1 
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Rhamnaceae 
            

Frangula capreifolia 
  

1 2 7 3 5 6 5 3 7 5 

Rosaceae 
            

Prunus sp. 
 

1 1 
         

Rubiaceae 
            

Palicourea padifolia 
 

39 13 
 

124 32 
 

146 40 
 

114 8 

Psychotria trichotoma 
 

26 26 
 

3 5 
 

13 15 
  

22 

Rutaceae 
            

Zanthoxylum 

melanostictum 

9 7 7 4 
  

3 4 
 

3 6 
 

Zanthoxylum sp. 
  

3 
         

Sabiaceae 
            

Meliosma alba 
   

1 
  

1 
     

Salicaceae 
            

Xylosma flexuosa 
       

2 4 
   

Sapotaceae 
            

Sideroxylon aff. 

contrerasii 

1 
 

2 
         

Siparunaceae 
            

Siparuna sp. 2 
         

1 
 

Solanaceae 
            

Cestrum elegans 
       

3 1 
   

Cestrum nocturnum 
    

1 
       

Solanum nigricans 
   

2 5 2 7 17 9 1 5 2 

Cestrum sp. 
    

1 3 
      

Cestrum tomentosum 
    

1 
 

2 2 
    

Solanum 

schlechtendalianum 

    
2 1 

 
1 

  
8 1 

Zinowiewia 
integerrima 

    
1 

       

Staphyleaceae 
            

Turpinia insignis 4 5 
 

1 8 
  

1 
  

1 
 

Brunellia mexicana 
   

1 
  

3 
  

5 
  

Styracaceae 
            

Styrax glabrescens 8 1 1 
    

1 1 
   

Symploacaceae 
            

Symplocos limoncillo 2 
      

5 
 

1 4 
 

Verbenaceae 
            

Citharexylon 

mocinnoi 

 
2 

  
1 

 
6 

 
2 

   

Citharexylum sp. 
       

4 
    

Lippia myriocephala 
   

2 
  

2 1 
 

1 
  

  


