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RESUMEN 

En los bosques de México y el mundo, se ha vuelto común encontrar paisajes compuestos 

por parcelas agropecuarias inmersas en matrices forestales. Los disturbios antropogénicos 

pueden cambiar drásticamente la composición florística y esta a su vez, llega a persistir por 

tiempos prolongados, cambiando así la trayectoria sucesional hacía nuevos estados 

alternativos estables. El impacto de la agricultura y la ganadería en este proceso aun es poco 

comprendido, dificultando el manejo, conservación y restauración de los bosques. En este 

trabajo se estudiaron los cambios en la vegetación dentro de un paisaje-mosaico dominado 

por encinares, que mantiene una heterogeneidad de usos de la tierra. Se investigó si el efecto 

del legado de las actividades agrícolas, en conjunto con el pastoreo y ramoneo ganadero 

dentro de este ecosistema, resulta en la transición a estados alternativos estables, con 

comunidades vegetales estadísticamente distinguibles. El área de estudio consta de una 

matriz de bosque de encino, con parches que fueron dedicados a diferentes actividades 

antrópicas: 1) sitios donde se realizaron actividades de agricultura y posteriormente 

ganadería, 2) sitios únicamente dedicadas a pastoreo de ganado (extensivo y continuo) y 3) 

sitios con poca o nula presencia de actividades antrópicas. Dentro de cada uno de los parches 

mencionados y tomando en cuenta las asociaciones vegetales contrastantes que se 

observaban, se trazaron 36 transectos de franja de 250 m2 cada uno para conocer la 

composición florística (árboles y arbustos), a su vez se registraron variables topográficas 

(altitud, exposición, pendiente), variables edáficas (contenido de carbono orgánico, nitrógeno 

total y fósforo total, pH, textura), así como variables derivadas de las actividades antrópicas 

(cantidad de heces y senderos de ganado, compactación del suelo). Un análisis NMDS 

(análisis de escalamiento multidimensional no-métrico) diferenció tres comunidades 

vegetales: bosque de encino, matorral secundario (dominada por Acacia-Dodonaea) y una 

comunidad transición (una mezcla de las primeras dos comunidades). Dos de las variables 

relacionadas con el disturbio (cantidad de heces y compactación del suelo) explicaron hasta 

el 14.46 % de la variación en la composición vegetal mientras que las variables ambientales 

explicaron el 19.26 % de la variación. Por ello, se propone un modelo de estado-transición, 

donde el pastoreo continuo y un legado de agricultura modifican las características del suelo 

y vegetación, tal que contribuyen a la transición de un bosque de encino a un matorral 

secundario. Éste último, está compuesto por especies dispersadas por el mismo ganado y 

tolerantes al ramoneo, a la compactación del suelo y alta exposición solar. Estos resultados 

representan los primeros datos empíricos que apuntan a considerar al matorral secundario 

como un estado alternativo para los encinares americanos. 

Palabras clave: Acacia, ensamblaje de comunidades, estados alternativos estables, 

transición, Quercus. 
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Abstract 

In the tropics, agricultural fields and cattle pastures are often immersed in a native forest 

matrix to form mosaic landscapes. These anthropogenic disturbances modify the native 

floristic composition and may drive ecosystems to new stable alternative states. The impact 

of agriculture and livestock in this process is poorly understood, hampering management, 

conservation and restoration efforts in forest ecosystems. In this work, we studied the changes 

in vegetation within a mosaic landscape dominated by oaks, which maintains a heterogeneity 

of land uses. We examined whether the legacy of agricultural activities, coupled with 

livestock grazing and browsing, triggers the transition to an alternative stable states with 

statistically distinguishable plant communities. The study area consists of an oak forest 

matrix, with patches that were dedicated to different anthropic activities: 1) sites where 

agriculture activities were carried out and subsequently livestock grazing, 2) sites dedicated 

to livestock grazing (where cattle freely move) and 3) sites with little or no presence of 

anthropic activities. Within each of the patches mentioned and considering contrasting plant 

associations that were observed, we established 36 transects of 250 m2 to evaluate floristic 

composition, topographic variables (altitude, exposure, slope), edaphic variables (content of 

organic carbon, total nitrogen and total phosphorus, pH, texture) and variables derived from 

anthropic activities (amount of cow dung and cattle paths, soil compaction). A NMDS 

analysis (Non-metric Multidimensional Scaling Analysis) differentiates three plant 

communities: oak forest, shrublands (dominated by Acacia-Dodonaea) and a transitional 

community (a mixture of the others two communities). Two of the disturbance variables 

(amount of cow dungs and soil compaction) explain 14.46 % of total variation in plant species 

composition, while environmental variables accounted for 19.26 %. Therefore, we suggest a 

state-and-transition model where continuous livestock grazing and the legacy of agriculture 

contributed to a successional regime shift from an oak forest to a secondary shrubland. The 

latter is dominated by livestock dispersed species that tolerate browsing, soil compaction and 

high solar incidence. Our results are the first empirical data that suggest the shrublands as an 

alternative state found in oak forests of Latin America. 

Keywords: Acacia, community assembly, alternative stable states, transition, Quercus.  
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1. INTRODUCCIÓN 

1.1 Bosques de encino 

El género Quercus se encuentra distribuido ampliamente alrededor del mundo, siendo el 

grupo vegetal dominante en muchos bosques templados, tropicales y subtropicales (Nixon, 

2006). México es considerado uno de los principales centros de diversificación de este género 

albergando alrededor de 161 a 165 especies de las 500 conocidas a nivel mundial, 

posicionándose como el país con mayor riqueza y endemismo de encinos (Nixon, 2006; 

Valencia, 2004).  

Los bosques de encino o encinares cubren alrededor del 4.9 % del territorio nacional 

(Challenger y Soberón, 2008; Flores-Mata et al., 1971) y juegan un rol fundamental en 

términos de diversidad y abundancia, así como por su relevancia ecológica debido a las 

complejas interacciones que se desarrollan dentro de ellos (Ostfeld et al., 1996). 

Aunado a esto, su provisión de servicios ecosistémicos (Nixon, 2006; Valencia, 

2004), de los cuales, se estima que dependen, de manera directa alrededor de 11 millones de 

personas (Arriaga-Cabrera et al., 2009; CONABIO, 2012; CONAFOR, 2013; Rzedowski, 

2006, 1991), los focalizan como ecosistemas clave y prioritarios para la conservación y 

restauración.  

De manera histórica, los encinares en México son las comunidades vegetales que más 

han sido impactadas por las actividades humanas debido, entre otros, a su amplia distribución 

dentro del país, encontrándose en todos los estados de la Republica a excepción de Yucatán 

y Quintana Roo. Además, estos bosques cubren regiones con climas atractivos para las 

poblaciones humanas (Rzedowski, 2006). 

La rapidez con la que se pierden estos bosques en México, coloca a nuestro país 

dentro los primeros lugares de deforestación a nivel mundial (CONAFOR, 2009). Esto se 

puede ver reflejado en cifras, donde de los 22 millones de hectáreas que se tenían 

originalmente, actualmente se mantienen menos de la mitad de ellas, siendo los bosques 

templados, el ecosistema que ha presentado la degradación más severa (INEGI, 2015; 

Sánchez-Colón et al., 2009). Generalmente estos bosques son transformados a áreas 
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dedicadas a agricultura y/o ganadería, siendo esta práctica común en varias regiones del 

mundo (Dahlgren et al., 1997; Dufour-Dror, 2007; González Hernández y Silva-Pando, 

1996; López-Sánchez et al., 2014; Papachristou et al., 2005), en México y países 

centroamericanos mantiene una tradición desde hace más de 200 años (Kappelle, 2006).  

 

1.2 Paisajes-mosaico en bosques 

Actualmente, el ser humano es considerado como una de las más importantes fuerzas 

modeladoras de los ecosistemas, marcando una nueva era dentro de la historia de la tierra: el 

Antropoceno (Steffen et al., 2007). La huella de la actividad humana sobre la superficie 

terrestre es visible a distintas escalas y ha generado biomas y paisajes antrópicos, debido a 

su uso de la tierra (Ellis, 2011; Malhi et al., 2014). 

La conversión de bosques para actividades productivas, como la agricultura y 

ganadería, generan un mosaico en el paisaje, es decir, un patrón de parches envueltos en una 

matriz de bosque (Bennett et al., 2006; Forman, 2014). Este paisaje mosaico (landcape 

mosaic en inglés) o paisaje agrícola (agricultural landscape en inglés), se ha vuelto un patrón 

espacial común en los sistemas forestales alrededor del mundo (DeClerck et al., 2010; 

Ribeiro-Palacios et al., 2013). 

La necesidad de proveer de bienes y servicios a la creciente población, actualmente 

de más de 7,000 millones de personas, ha sido uno de los principales conductores de esta 

transformación (Foley et al., 2005; ONU, 2015a). A nivel global, se espera que la tendencia 

de convertir bosques a áreas agropecuarias continúe o se intensifique, considerando el 

aumento exponencial de la población, problemática que tomará mayor relevancia dentro de 

los países en vías de desarrollo (FAO, 2012; Ramankutty et al., 2018). Para el año 2014, los 

campos de cultivos y sitios de pastoreo del ganado se habían convertido en uno de los biomas 

con mayor cobertura en la superficie terrestre, llegando a ocupar cerca del 40 % de la misma 

(FAO, 2014; Foley et al., 2005). 

El panorama en México se muestra muy similar, donde es posible observar como la 

extensión agrícola y pecuaria aumenta a costa de los bosques (INEGI, 2015; SEMARNAT, 

2011). A nivel nacional se destina alrededor del 26 % del territorio, es decir, cerca de 54 
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millones de hectáreas, a actividades agrícolas y pecuarias (SEMARNAT, 2011), ambas 

actividades son de las más rentables económicamente para países en desarrollo, 

contribuyendo con el 30 % del Producto Interno Bruto (PIB) de estos países (Ramankutty et 

al., 2018). Tan solo para el caso de la ganadería, se estima que alrededor de 1,000 millones 

de personas, dependen directamente de los ingresos de esta actividad (FAO, 2010). Por ello, 

a ambas actividades, se les confiere una relevancia económica, histórica, cultural y por 

supuesto ecológica, por lo que para algunos representa un dilema al momento de realizar 

prácticas de conservación (Guevara y Moreno-Casola, 2008). 

Ambas actividades, tanto agricultura como ganadería, han sido ligadas a la 

degradación de los bosques. La degradación se ha definido en términos de pérdida de 

productividad, complejidad, estructura y diversidad original, se considera que el bosque ha 

reducido su integridad ecológica, funcionalidad y su capacidad de proveer de bienes y 

servicios (Clewell y Aronson, 2013; Foley et al., 2005; Lamb y Gilmour, 2003; Rapport y 

Whitford, 1989). Actualmente, se estima que alrededor de 500 millones de hectáreas de 

bosque primario y secundario en el mundo, presentan algún grado de degradación a 

consecuencia de estas actividades (Kissinger et al., 2012; Lamb y Gilmour, 2003), sin 

embargo, el efecto sobre los bosques y la consecuente degradación, se genera de manera 

distinta dependiendo de la actividad productiva que se desarrolle en el sistema forestal. 

En el caso de la agricultura, se remueve completamente la cobertura vegetal de los 

bosques, por lo que puede ser considerado un disturbio directo y puntual. Este tipo de 

disturbio interrumpe abruptamente la estructura y funcionamiento del ecosistema, cambiando 

su composición, recursos y condiciones (Bazzaz, 1983; Pickett y White, 1985). De manera 

inmediata, algunos de los efecto pueden ser detectados de manera inmediata, como lo es: la 

erosión del suelo y cambios en su capacidad de retención de agua (Ramankutty et al., 2018). 

Sin embargo, otros efectos son más tardados, como la pérdida de biodiversidad (relacionado 

con el uso de pesticidas, fertilizantes, perdida de hábitat; Malhi et al., 2014; Ramankutty et 

al., 2018) y la alteración en la estructura de las cadenas tróficas (Tsiafouli et al., 2015) o 

efectos de la fragmentación del bosque (Lamb y Gilmour, 2003).  

Aunado a ello, el uso agrícola deja también un legado a mediano y largo plazo que 

pueden ir desde la modificación de atributos del suelo, como una menor contenido de materia 
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orgánica (Bizzari et al., 2015; Brudvig et al., 2013; Dupouey et al., 2002), modificación de 

la textura (Dupouey et al., 2002; Yesilonis et al., 2016), aumento en los valores de pH (Flinn 

y Vellend, 2005; Yesilonis et al., 2016), disminución de la fertilidad (Dupouey et al., 2002; 

Flinn y Marks, 2007), así como efectos en la composición del sotobosque (Brudvig et al., 

2013) y de las comunidades resultantes, una vez que se detiene la actividad que generó el 

disturbio (Flinn y Marks, 2007; Thompson et al., 2013). 

Por otro lado, la ganadería ha sido clasificada como un disturbio crónico, 

particularmente cuando este se lleva a cabo directamente sobre la vegetación natural. Esta 

actividad se presenta de manera prolongada, crónica, con una severidad baja, pero que 

impiden la recuperación del ecosistema (Clewell y Aronson, 2013). El impacto de los 

disturbios crónicos, también clasificados como estresores, no siempre resulta tan evidente y 

notorio, sin embargo resulta contundente sobre la funcionalidad de los ecosistemas debido a 

que desencadenan procesos de deterioro irreversibles (CONAFOR, 2009; SER, 2004; Singh 

y Barbier, 1996).  

Dentro de las principales consecuencias del pastoreo extensivo en los bosques se 

encuentran, la modificación a los ciclos hidrológicos y biogeoquímicos, alteración en la 

estructura y compactación del suelo y con ello, mayor escorrentía y erosión y menor retención 

de agua (Belsky y Blumenthal, 1997; Lutz, 1930; Savadogo et al., 2007). 

Por otro lado, también se le ha relacionado con cambios en la estructura y 

composición de las comunidades vegetales secundarias que se generan a partir de este 

disturbio (García-Barrios y González-Espinosa, 2004; Zahawi y Augspurger, 1999), debido 

a que disminuye la regeneración y funge como filtro ecológico para el establecimiento de 

algunas especies leñosas como los encinos (Blackhall et al., 2008; Griscom et al., 2009; 

Hernández-Vargas et al., 2000; Jordan et al., 2003; López-Sánchez et al., 2014; Wassie et 

al., 2009). Asimismo, puede favorecer la dispersión de ciertas especies pioneras, como 

leguminosas con frutos palatables para el ganado y/o invasoras exóticas (Holmgren, 2002; 

Miceli-Méndez et al., 2008) y muchas veces, son estas especies pioneras los que impiden el 

avance en el proceso sucesional (sucesión detenida; Acácio et al., 2009; Acácio y Holmgren, 

2014; Zahawi y Augspurger, 1999). 
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En algunos casos, cuando la intensidad del disturbio es mayor, estas comunidades 

secundarias llegan a sustituir los bosques y parecen mantenerse indefinidamente (Casas et 

al., 1995; González-Elizondo et al., 2005; Rzedowski, 2006). Por ejemplo, matorrales de 

Arctostaphylus y Dodonaea, dominan densas áreas anteriormente correspondientes a bosques 

de encino. Estos matorrales son mantenidos por distintos disturbios antrópico, como pastoreo 

extensivo, tala e incendios, ligados a procesos de deterioro (Casas et al., 1995). 

Dentro de los bosques mexicanos, es común combinar actividades agrícolas y 

pecuarias, dentro de una misma área, o que se mantengan parches con distintos usos (Castillo-

Lara, 2007; Sánchez-Colón et al., 2009). Es poca la literatura que aborda a ambas actividades 

y su efecto en conjunto dentro de los sistemas forestales, sin embargo, algunos autores las 

reportan como uno de los principales reductores de resiliencia en sistemas forestales 

(resiliencia es una propiedad emergente del sistema y se define como la capacidad del 

sistema de soportar el disturbio, manteniendo la funcionalidad, estructura e identidad del 

sistema; Folke et al., 2010), provocando cruce de umbrales ecológicos y finalmente la 

transición a nuevos estados con comunidades vegetales diferentes (Dublin et al., 1990; 

Holmgren, 2002; Lindig-Cisneros et al., 2007; Magnuszewski et al., 2015; Saccone et al., 

2014; Stromayer y Warren, 1997; van der Wai, 2006). 

Estos nuevos estados mantienen composiciones y características distintas a las del 

bosque original y en algunos casos, sostienen una menor diversidad y riqueza, dando lugar a 

un tipo de ecosistema que no es el esperado para cierta zona y clima (Thompson, 2011). Los 

cambios en la composición de las comunidades y las nuevas dinámicas han sido 

comprendidas bajo modelos de estado-transición o modelos de estados alternativos estables, 

los cuales, a su vez, mantienen importantes consideraciones en temas de manejo, 

conservación y restauración de los sistemas forestales (Suding et al., 2004). 
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1.3 Sucesión ecológica 

1.3.1 Modelo mono-climax  

La sucesión ecológica secundaria, se define como una serie de cambios en la estructura, 

composición y funcionamiento de una comunidad o ecosistema a través del tiempo (Chapin 

et al., 2002; González-Elizondo et al., 2005). Dentro de este proceso es fundamental 

considerar la intensidad, duración e historial de uso para poder relacionar los patrones de 

ensamblaje de las comunidades a ciertos usos o tipos de perturbación (Temperton et al., 

2004). 

A partir del disturbio se modifican las condiciones ambientales y recursos en el sitio. 

Con ello se favorece la colonización de especies oportunistas que se mantenían latentes en el 

banco de plántulas o aquellas especies que migran desde los remanentes de vegetación 

circundante (por ejemplo, a través de lluvia de semillas), estas especies reciben el nombre de 

pioneras o colonizadoras iniciales (Pickett et al., 2009; Whitmore, 1989). 

Durante las etapas tempranas de la sucesión secundaria, el sitio se encuentra 

dominado por estas especies pioneras, las cuales comparten características en común, como 

el rápido crecimiento, altas tasas fotosintéticas, copiosa producción de semillas pequeñas y 

capacidad de tolerar las nuevas condiciones generadas por el disturbio (Fetcher et al., 1985; 

Whitmore, 1989). Estas plantas brindan sombra, vuelven disponibles elementos limitantes en 

el suelo, enriquecen la cantidad de materia orgánica disponible o estimulan la actividad de la 

biota del suelo. Con ello, las condiciones ambientales van transformándose, lo que lleva a un 

paulatino reemplazo de las primeras especies colonizadoras y el avance a etapas subsecuentes 

de la sucesión, todo esto en ausencia de nuevos agentes de disturbio (Clewell y Aronson, 

2013; Whitmore, 1989).  

De acuerdo con la teoría clásica de la sucesión (modelo gradualista o del 

monoclímax), el reemplazamiento de las comunidades vegetales termina en un punto 

conocido como clímax, etapa en la que la comunidad alcanza un estado de equilibrio y 

domina completamente las condiciones ambientales locales. De acuerdo con Clements 

(1916), la sucesión asemeja al desarrollo de un organismo, donde se converge en un punto 
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culminante o de máximo desarrollo. Esta idea califica al proceso como lineal, continuo y 

determinista además, enfatiza la llegada a un estado de balance natural (Odum, 1969).  

Algunas investigaciones en función del paradigma del monoclímax se presentaron en 

bosques boreales y deciduos, clasificando las extensas áreas homogéneas como comunidades 

clímax, adaptadas al clima predominante, siendo este último, el factor el de mayor relevancia 

para determinar la comunidad que se desarrollará (Cain, 1935; Clements, 1936; Cooper, 

1913).  

A pesar de que durante varias décadas este marco conceptual dominó a la ecología, 

se comenzó a considerar a los ecosistemas como sistemas complejos y sumamente dinámicos, 

por lo que se criticó la idea de una sola comunidad clímax (Pulsford et al., 2016). Estas 

aseveraciones presentaban puntos en común de cuestionamientos a la teoría clementsiana: 1) 

en la sucesión se presentan fenómenos aparentemente estocásticos, lo que la vuelve poco 

predecible y ordenada (Connell y Slatyer, 1977; Gleason, 1939); 2) se puede presentar más 

de un punto o estado estable, en correspondencia a múltiples condiciones que dominan los 

sitios, no solo las condiciones climáticas como la teoría clásica afirmaba (Teoría del 

policlímax o multiequilibrio; van der Valk, 2014; Whittaker, 1953; Tansley,1935) y 3) se 

cuestiona la idea de que la sucesión llegue a un punto final (teoria del no-equilibrio; Figura 

1; Sousa, 1984; Veblen, 1992; Whittaker, 1953). 
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Figura 1. Ideas y teorías de sucesión, A) Teoría clásica clementsiana (modelo gradual), 

donde se propone la llegada del proceso de sucesión a un punto final o clímax, B) Teoría de 

multi-equilibrio y no equilibrio (modelo estado-transición), en ella se plantea que se puede 

llegar a varios puntos estables (estado 2-5) y la presencia de estados intermedios. 

 

Los bosques resultan ser un modelo de estudio para contrastar esta idea, acuñándose 

el término de dinámica de parches, para describir este “mosaico” de estados con 

composiciones, dominancias y diversidad irregular (Clewell y Aronson, 2013).  

Actualmente, se reconoce la importancia de las visiones de multi-equilibrio y de no-

equilibrio como parte de la ecología que rige la recuperación de los ecosistemas, por lo que 

la teoría clásica es reemplazada por un conjunto de hipótesis que podrían no ser excluyentes 

entre sí (Clewell y Aronson, 2013). Estas nuevas visiones pueden ser más realistas y útiles 

para entender las trayectorias de recuperación y con ello, empatar la sucesión teórica a su 

aplicación directa en la toma de decisiones sobre manejo y restauración de los ecosistemas, 

adentrándose en mayor medida en la complejidad y dinamismo de los sistemas naturales 

(Hobbs y Suding, 2007). 
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1.3.2 Modelo estado-transición 

La dinámica evidente de los ecosistemas y la huella general del ser humano dentro de gran 

parte de ese dinamismo (Ford, 2008; Malhi et al., 2014; Woods y McCann, 1999), generando 

trayectorias únicas de recuperación (Suding et al., 2004), difícilmente podía traducirse a una 

percepción de la sucesión como un proceso estático y lineal, resultando poco útil el concepto 

de comunidad en equilibrio.  

En los últimos años, se ha reconocido la existencia simultánea de más de un punto de 

equilibrio ecológico o diferentes estados alternativos estables en un ecosistema (Clewell y 

Aronson, 2013; Pulsford et al., 2016). Esta idea da paso al modelo de estado-transición, 

modelos conceptuales con mayor complejidad, no-linealidad, flexibilidad y 

multidireccionalidad, que ofrecen un mayor entendimiento sobre las dinámicas sucesionales 

y trayectorias de recuperación de las comunidades, en paisajes mosaico disturbados por el 

ser humano (Hobbs y Norton, 1996; May, 1977). 

A la luz de los modelos de estado-transición, la vegetación puede cambiar 

abruptamente a una variedad de estados alternativos cuando llega a un punto de inflexión y 

cruza cierto umbral ecológico, difícil de revertir (Clewell y Aronson, 2013; Westoby et al., 

1989). Estos nuevos estados pueden mantener una composición distinta y contrastante a la 

del estado original, a pesar de compartir las mismas condiciones ambientales (Beisner et al., 

2003; Thompson, 2011). Los cambios entre los estados pueden darse por disturbios naturales 

(ej. fenómenos climáticos, incendios) o antropogénicos (ej. sobrepastoreo o incremento de 

nutrientes) así como por los efectos sinérgicos de ambos (Milton et al., 1994; Milton y 

Hoffman, 1994). 

Un estado estable puede definirse como una comunidad o configuración vegetal 

persistente (Lindig-Cisneros et al., 2007), de acuerdo a la composición florística dominante 

y esperada (Thompson, 2011), que a su vez es reforzada por retroalimentaciones (feedbacks; 

Suding et al., 2004). Los mecanismos de retroalimentación aumentan la resiliencia e 

involucran efectos de las mismas especies (por ejemplo las plantas pirofitas favorecen la 

presencia del fuego, que a su vez beneficia su expansión), interacciones tróficas (p.ej. 

herbívoros manteniendo pastizales al ramonear selectivamente especies leñosas), así como 

cambios a largo plazo (p. ej. aumento de periodos de sequía que favorece a ciertas especies 
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resistentes, cambio climático; Scheffer et al., 2001; Suding et al., 2004). La resiliencia ha 

sido un término que ha cobrado gran relevancia dentro de los sistemas naturales, debido a su 

aplicación en ecosistemas degradados, donde la perdida de resiliencia, lleva a una mayor 

fragilidad del ecosistema y proporciona una mayor facilidad para que “brinque” a un estado 

alternativo degradado (Suding et al., 2004).  

Cada estado mantiene cierta resiliencia que dificulta la reversibilidad del cambio; 

algunos autores consideran que se encuentra relacionada con la intensidad y duración de la 

presión así como de las características propias de cada ecosistema (Ratajczak et al., 2017). 

De manera conjunta, se han propuesto conceptos como secuestro de la sucesión (por ejemplo, 

cuando un sitio es dominado completamente por alguna especie invasora de competencia 

agresiva que impide la entrada de otras especies; Mack et al., 2001), haciendo referencia a la 

capacidad del estado de mantenerse estable y evitar que se recupere después de un disturbio. 

La alta resiliencia de los estados alternativos degradados implica un reto para proyectos de 

restauración (Acácio et al., 2009). 

La relevancia que aporta esta visión para la ecología de la restauración es el 

reconocimiento de distintas dinámicas y trayectorias de recuperación (Histéresis, es decir 

trayectorias de degradación y recuperación distintas) en ecosistemas que han sido alterados. 

En ellos, una vez que se cruzan los umbrales, la eliminación de la presión o del disturbio que 

origino el colapso del sistema a un estado degradado, no necesariamente implica su 

recuperación de las condiciones previas. En contraste, se requiere la interpretación de las 

retroalimentaciones que se presentan y las características del nuevo estado (Suding et al., 

2004). Con ello, se vuelve evidente la necesidad de reconocer las particularidades del sistema 

con estados alternativos así como comprender el proceso que confiere resiliencia a los estados 

más deseables, para que de esa forma se pueda manipular e intervenir eficientemente la 

sucesión (Beisner et al., 2003; Bestelmeyer et al., 2007; Scheffer et al., 2001). 

El modelo de estados alternativos fue planteados por primera vez para agostaderos 

(rangelands) en zonas áridas y semiáridas, como un modelo alternativo a la teoría 

convencional clementsiana, con el fin de ofrecer un marco conceptual más adecuado para el 

manejo y la restauración de estos sistemas (May, 1977; Milton et al., 1994; Milton y 

Hoffman, 1994; Westoby et al., 1989). Dentro de los sistemas de agostadero, autores como 



  13 
 

Westoby et al. (1989), detectan dos estados estables, uno dominado por arbustos perennes 

(Atriplex vesicaria), y otro dominado por pastos (Danthonia spp.) y plantas de vida corta. En 

este tipo de ecosistemas se han centrado la mayoría de los estudios relacionados con estados 

alternativos estables, sin embargo, ha sido reconocido como un modelo aplicable para otros 

ecosistemas, como arrecifes de coral (Knowlton, 1992; Nyström et al., 2000; Scheffer et al., 

2001), humedales (Adema et al., 2002; Zweig y Kitchens, 2009), lagos (Carpenter et al., 

1999) y ríos (Phillips, 2011), matorrales (Dublin et al., 1990), bosques lluviosos (Warman y 

Moles, 2009; Wood y Bowman, 2012), bosques deciduos (Acácio et al., 2009; Acácio y 

Holmgren, 2014) y bosques de coníferas (Moris et al., 2017).  

Por ejemplo, se ha sugerido la transición de pastizales a matorrales secos (Dublin et 

al., 1990), de bosques dominados por el género Pinus a bosques dominados por Quercus  

(Torres et al., 2016) o de bosques de encinos a matorrales o chaparrales (Acácio et al., 2009; 

Acácio y Holmgren, 2014). Dentro de los principales factores que llevan a estos cambios, se 

ha reconocido la sequía o incendios, así como la presencia y pastoreo de herbívoros (p. ej. 

Acácio y Holmgren, 2014; Dublin et al., 1990; Odion et al., 2010; Saccone et al., 2014; 

Stromayer y Warren, 1997). Sin embargo, son pocos los estudios que abordan impactos 

acumulativos de múltiples disturbios antrópicos, aún cuando es una situación común dentro 

de los distintos ecosistemas (Bizzari et al., 2015). 

A pesar de que los modelos de estados estables han sido documentados en una amplia 

variedad de ecosistemas, es importante resaltar que las evidencias de la presencia de estos 

estados se ha centrado en observaciones en sistemas que responden rápidamente al cambio 

de condiciones. Sin embargo, pocos trabajos se han encargado de evidenciar la presencia, 

persistencia y transición (reversible o no) dentro de sistemas forestales de lento crecimiento, 

siendo aún más escasos los trabajos relacionados con bosques mexicanos. Es importante 

destacar que Lindig-Cisneros et al. (2007), realizaron un estudio dentro de un bosque de 

pino-encino, donde a través de observación en campo, propone este tipo de modelos para 

explicar mejor la recuperación del ecosistema, lo que sienta las bases para continuar dentro 

de esa línea.  

La complejidad para documentar la ocurrencia de estos cambios drásticos pero lentos 

es una de las principales limitantes; requiere monitoreo y experimentación en periodos de 
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tiempo muy largos (Odion et al., 2010; Seekell et al., 2013). Debido a su importante 

aplicación en la conservación y el manejo de los ecosistemas resulta imperante avanzar en la 

obtención de datos en campo que permita identificar señales de cambio o que lleve a un mejor 

entendimiento de los mecanismos responsables, que permitan prever transiciones a nuevos 

estados y a la construcción de un marco conceptual más realista y por consiguiente útil 

(Beisner et al., 2003; Scheffer y Carpenter, 2003).  

 

1.4 Implicaciones para la restauración forestal 

Internacionalmente se considera a la restauración forestal como una alternativa prioritaria y 

urgente para recuperar los bosques dañados, degradados o destruidos (Aronson y Alexander, 

2013; SER, 2004). Por ejemplo, dentro del Convenio sobre la Diversidad Biológica (CBD), 

en la Convención de las Naciones Unidas para la lucha contra la Desertificación (UNCCD), 

así como dentro de los objetivos de Aichi (Objetivo 15) propuestos por la ONU, se incluyen 

la restauración como un componente clave para cumplir estas metas y una herramienta para 

contribuir a la adaptación al cambio climático, favorecer el crecimiento económico y 

aumentar la seguridad alimentaria de las comunidades dependientes de los sistemas forestales 

(Institute World Resources, 2014; IPBES, 2018; IUCN, 2018, 2012; Murcia et al., 2015; 

ONU, 2018, 2015b; Tolvanen y Aronson, 2016).  

México se ha comprometido legalmente con estos convenios y acuerdos, 

integrándolos a su agenda nacional. Esto representa una valiosa oportunidad para la 

restauración y la investigación en torno a ella, pero a su vez, viene acompañada de grandes 

retos que se tienen para llegar a una implementación (Ceccon et al., 2015; Chazdon, 2017; 

López-Barrera et al., 2017). Por ejemplo, la poca exploración ecológica de los encinos, limita 

la capacidad del país de alcanzar estos objetivos, siendo uno de los ecosistemas que menor 

atención han recibido en comparación con otros tipos de ecosistemas (Badano et al., 2011, 

2009; Flores-Cano, 2007).  

A esto se puede sumar, el vacío en estudios dedicados a la sucesión, particularmente 

en bosques de encino en México, centrándose la mayoría de ellos a bosques de coníferas 

(Flores-Cano, 2007; González-Espinosa et al., 1991). El éxito de la restauración en la 
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práctica, depende fuertemente de un conocimiento profundo sobre cómo funciona la sucesión 

ecológica, para poder determinar de qué forma resulta adecuado llevar a cabo estrategias de 

intervención y manipulación de este proceso (Clewell y Aronson, 2013; Prach et al., 2007; 

Walker et al., 2007). 

Se pone en evidencia, además, algunas deficiencias de la teoría ecológica actual para 

el manejo y la restauración de los bosques. A pesar de las críticas recibidas a la teoría 

sucesional gradualista (clásica), la recuperación de los ecosistemas forestales sigue viéndose 

como un proceso predecible, donde las acciones de restauración asumen que una vez 

restablecidas las características abióticas históricas, el proceso de sucesión continuará hacia 

el restablecimiento de las condiciones bióticas originales, y por tanto finalmente alcanzar un 

estado de clímax predecible o semejante al ecosistema de referencia (Suding et al., 2004). 

Las diferentes estrategias de restauración propuestas asumen la sucesión como un proceso 

controlable, posible de acelerar, guiar hacia una trayectoria deseable (Hobbs y Norton, 1996). 

Con ello se entra fuertemente al debate de la comunidad científica sobre la pertinencia del 

uso de un ecosistema de referencia, como un objetivo final de la restauración. 

Es por ello que afondar en este tipo de aspectos puede brindar información sobre 

procesos menos conocidos, como la modificación de los mecanismos naturales de reemplazo 

de especies, invasión de especies, abrir nuevos panoramas sobre los ecosistemas de referencia 

además de detectar modelos que mejor se adapten a la dinámica de los bosques (Clewell y 

Aronson, 2013; González-Espinosa et al., 1991).  
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2. HIPÓTESIS 

Un legado de agricultura en conjunto con la presencia del ganado en bosques de encino, 

disminuirá la riqueza y abundancia de encinos y reducirá la materia orgánica, porosidad y 

nutrientes en el suelo, al mismo tiempo que aumentará la riqueza y abundancia de especies 

espinosas distintas a encinos, lo que genera la transición hacia un nuevo estado alternativo 

estable.   
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3. OBJETIVOS 

3.1 Objetivo general 

 Evaluar el efecto de la agricultura y la ganadería sobre la transición a estados 

alternativos estables a partir de un bosque de encino. 

3.2 Objetivos particulares 

 Contrastar la composición, diversidad y cobertura vegetal en parches con diferentes 

usos agrícolas y pecuarios en un bosque de encino. 

 Comparar la composición y estructura del suelo en parches con distintos usos 

agrícolas y pecuarios en un bosque de encino. 

 Evaluar el efecto de la agricultura y ganadería sobre la densidad y diversidad de 

plántulas en un bosque de encino, como un indicador de regeneración forestal. 
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4. MATERIALES Y MÉTODOS 

4.1 Área de estudio 

El presente estudio se realizó en un paisaje dominado por bosque de encino ubicado en el 

estado de San Luis Potosí. El sitio se localiza al suroeste del municipio de San Nicolás 

Tolentino, dentro de la localidad “El Pinal”, ubicado en las coordenadas 100° 34´9.78´O y 

22° 11´ 16.14´´N, en la sierra de Álvarez. Cuenta con un rango de altitud entre 1,702 y 1,874 

m s.n.m, una temperatura media anual de 19.2 °C y una precipitación media de 654.1 mm al 

año (Garcia-Sánchez y Aguirre-Rivera, 2011; SMN, 2010).  

La temporada de lluvias abarca los meses de mayo a octubre, mientras que la 

temporada de estiaje se concentra en los meses de noviembre a abril, correspondiéndole un 

clima de tipo BSh, es decir, clima semiárido cálido (CEDEM, 2000; Sánchez et al., 1999). 

De acuerdo con INEGI (2009), el área de estudio se encuentra dentro la región hidrológica 

Pánuco, en la cuenca Rio Tamuin y en la subcuenca Rio verde. 

El tipo de suelo que predomina se categoriza como leptosol, el cual es un suelo 

fuertemente relacionado con sistemas montañosos, considerados poco desarrollados, 

delgados y pedregosos. De manera complementaria se pueden encontrar vertisoles, 

phaeozem y luvisoles, alrededor del sitio de estudio (INEGI, 2007). Además, se presentan 

afloramientos de rocas ígneas extrusivas así como sedimentarias luticas-areniscas, de origen 

cenozoico y mesozoico, respectivamente (INEGI, 1988). 

Dentro de las principales actividades económicas que se practican en la zona se 

encuentra la agricultura de temporal para autoconsumo, sobresaliendo cultivos como el maíz, 

el frijol y el chile, así como la ganadería, principalmente de ganado bovino, ovino y porcino 

y la silvicultura, siendo las primeras dos las de mayor relevancia para las comunidades, 

considerando la extensión dedicada a tales fines (CEDEM, 2000).  

En relación a la tenencia de la tierra, el sitio de estudio corresponde a una pequeña 

propiedad (privada) de 85 ha, donde actualmente se practica el pastoreo de ganado bovino de 

manera continua (libre y extensivo), es decir, el ganado pastorea directamente sobre la 

vegetación (dentro del bosque de encino), sin embargo, también se mantienen legados de 
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actividades agrícolas en algunas zonas (sitios que fueron campos de cultivos y posteriormente 

fueron dedicadas a actividades pecuarias, sin pasar tiempo de recuperación entre una y otra). 

La combinación de ambas actividades productivas, es una práctica común alrededor del sitio 

de estudio y de manera general en los bosques de encino de sierra de Álvarez y México 

(Castillo-Lara, 2007). La heterogeneidad de usos de la tierra que se tiene en el lugar y las 

distintas asociaciones vegetales que se pueden observar (con composiciones contrastantes y 

poca similitud, a pesar de mantener una corta distancia entre ellas), lo convierte en un sitio 

adecuado para evaluar las causas de esas diferentes comunidades vegetales observadas y su 

relación con las actividades antrópicas que se han llevado a cabo. 

4.1.1 Historial de uso 

Para obtener la información que se presenta a continuación fue necesario realizar una 

entrevista compuesta de preguntas abiertas (Anexo 1), la cual fue contestada por dos personas 

(el propietario actual del sitio y su esposa), las cuales se encuentran directamente 

relacionadas con el manejo pasado y presente del lugar. 

El área de estudio ha sido manejada por dos personas distintas en diferentes periodos 

de tiempo, con impactos directos sobre el manejo de la vegetación del lugar. 

El primer dueño mantuvo en paralelo actividades de agricultura y ganadería, 

aproximadamente desde el año de 1920. Las partes del terreno dedicadas a los cultivos eran 

cercadas con alambre de púas, excluyendo el pastoreo del ganado, mientras que en el resto 

del área se mantenían alrededor de 50 bovinos, los cuales pastoreaban libremente y de manera 

directa sobre la vegetación (bosque de encino). Se sembraba principalmente maíz y frijol. De 

acuerdo con los pobladores, solamente se recurría a la yunta, por lo que no se hacía uso de 

maquinaria, ni de fertilizantes químicos. Se removía manualmente con machete las malezas, 

mas no se tienen registros de aplicación de fuego. 

La producción agrícola era utilizada para autoconsumo, mientras que el ganado se 

destinaba para la venta de carne. Para 1973, el dueño migró fuera del país y quedó a cargo 

del terreno un segundo dueño, el cual también había estado fuera de México y regresaba. Por 

17 años se mantiene un manejo muy similar al descrito anteriormente, pero para 1990 se deja 

de sembrar dentro de las parcelas de cultivo (sitios abiertos principalmente cercanos a 
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caminos, rodeados de una matriz de bosque). De acuerdo con el dueño, fue debido a la poca 

producción así como a la destrucción de cultivos por animales silvestres (jabalíes). No 

obstante, se mantiene el pastoreo de ganado, ahora también dentro de los sitios que eran 

destinados exclusivamente a agricultura, por lo que eliminan el cercado.  

A partir de esa fecha a la actualidad se mantienen un aproximado de 30 a 40 cabezas 

de ganado (dentro de las 85 ha), dedicadas a su comercialización, principalmente local. 

Dentro del sitio de estudio se mantienen al ganado de mayo a noviembre y si el agua escasea, 

es trasladado a otro sitio. De haber agua suficiente en los arroyos y pozos (se encuentran 

dos), el ganado permanece en el área durante todo el año. Su alimentación depende 

completamente de la vegetación que se presenta en el lugar. Algunas de las especies 

reconocidas por el dueño que son consumidas por el ganado son: Acacia farnesiana (fruto y 

follaje tierno), A. pennatula (fruto y follaje tierno), Ageratina areolaris (follaje), 

Amelanchier denticulata (follaje), Baccharis serratifolia (follaje), Buddleja cordata (follaje), 

Litsea schaffneri (follaje), Lysiloma acapulcense (follaje tierno), Mimosa aculeaticarpa 

(fruto y follaje tierno), Opuntia lasiacantha (cladodios y frutos), O. tomentosa (cladodios y 

frutos), Quercus spp. (sin diferenciar entre especies, follaje, semilla) y Rhus aromatica 

(follaje). 

Los animales prefieren sitios planos o con poca pendiente para descansar, así como 

aquellos que les ofrecen sombra; durante las noches se acercan a los sitios más abiertos y 

cercanos al camino. 

Otra actividad que se lleva a cabo dentro de esta área es la extracción de leña (de 

encinos principalmente), aunque se realiza de manera esporádica y únicamente para 

autoconsumo. No se han presentado incendios dentro del terreno, por lo menos en un periodo 

de 45 años. 

 

4.2 Diseño experimental 

El muestreo se realizó durante los últimos meses de la temporada de lluvias (octubre-

noviembre en 2017) así como en la temporada de estiaje (febrero-marzo 2018). El área de 

estudio consta de una matriz de bosque de encino, con parches (adyacentes entre ellos y 
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distribuidos de manera continua) que fueron dedicados a diferentes actividades antrópicas: 

1) agricultura y posteriormente ganadería (es decir, hubo inicialmente remoción de la cubierta 

vegetal y se dedicaron estas áreas para cultivos y posteriormente se abandonó esta actividad 

y se continuo con pastoreo de ganado directamente en la vegetación), 2) únicamente 

ganadería (pastoreo llevado a cabo directamente sobre la vegetación) y 3) poca o nula 

presencia de ganado u otra actividad de origen antrópico (como agricultura o tala). 

Considerando lo anterior, se trazaron 36 transectos de 250 m2 cada uno (10 x 25 m; 

modificado de Gentry, 1982; Trejo y Dirzo, 2002), procurando una separación mínima de 40 

m entre uno y otro, distribuidos dentro de parches con asociaciones vegetales que en 

apariencia, eran distintas. Para el proceso de selección de la ubicación de cada transecto: 1) 

se iniciaba con parches de vegetación que mantenían asociaciones vegetales contrastantes 

(generalmente se iniciaba con parches donde se había mantenido actividades agrícolas y 

posteriormente pastoreo de ganado), 2) dentro de ese parche, la ubicación de cada transecto 

se mantenía al azar siempre y cuando se trazaran de manera perpendicular a la pendiente y 

lo más paralelo al anterior que el terreno lo permitiera, 3) la cantidad de transectos trazados 

por parche dependía de su tamaño para poder abarcar la totalidad del parche correspondiente, 

4) una vez cubierto el parche se continuaba con el muestreo del parche de vegetación 

adyacente o lateral (de manera general estos parches siguientes correspondían a sitios donde 

únicamente se había llevado a cabo ganadería), hasta que se alcanzaban los parches que 

correspondían a aquellos sitios donde se mantenía poca o nula presencia de actividades 

antrópicas. Sin embargo, los parches no siempre mantienen una delimitación clara.  

Es importante aclarar que el largo de los transectos (25 m) y su distanciamiento se 

determinó de acuerdo a las observaciones hechas en campo del tamaño de los parches, 

considerando que se presentaban parches pequeños y angostos. Se evitó trazar los transectos 

cerca de arroyos, lo que correspondería a una vegetación de galería, buscando evitar incluir 

otros tipos de variaciones, además de buscar mantener la mayor homogeneidad posible dentro 

del transecto (Figura 2).  
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Figura 2. Ubicación del área de estudio y de los transecto establecidos para la caracterización 

de los diferentes asociaciones vegetales. Los circulos de distintos colores hacen referencia al 

uso histórico del parche, considerando las variables de distubio y el conocimiento local. La 

linea punteada representa la extención de las parcelas de cultivo originales ya abandonadas 

identificadas por el dueño actual, mientras que de acuerdo a lo observado en campo la 

extensión podria ser menor. Autor: Rubicel Trujillo Acatitla. 

 

4.3 Colecta de datos 

4.3.1 Composición vegetal 

Para determinar la diversidad y abundancia vegetal se contabilizó e identifico cada árbol y 

arbusto con diámetro a la altura del pecho (DAP) mayores a 1 cm y una altura mayor a 1.3 
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m, que se encontraban dentro del transecto principal de 10 x 25 m (Figura 3). De cada 

individuo se midió el perímetro a la altura del pecho (1.3 m desde el suelo), utilizando cinta 

métrica, para posteriormente calcular el DAP. Para la identificación taxonómica se recurrió 

a guías de campo, así como a la colecta de especímenes, procesados de acuerdo a las técnicas 

establecidas por Gaviño-De la Torre et al. (1980).  

Estos ejemplares fueron identificados a través de claves dicotómicas locales (Garcia-

Sánchez y Aguirre-Rivera, 2011) y de sitios con vegetación similar (La Flora del Bajío y 

zonas adyacentes) así como con listados florísticos de la zona (Castillo-Lara, 2007; 

Rzedowski, 1961; Sabás-Rosales et al., 2015; Sánchez et al., 1999). Las especies obtenidas 

fueron cotejadas en el herbario “Isidro Palacios”, del Instituto de Investigación de Zonas 

Desérticas (SLPM), perteneciente a la Universidad Autónoma de San Luis Potosí y con 

expertos del área de estudio que ahí laboran. 

4.3.2 Estructura vegetal  

La estructura de la vegetación se determinó de acuerdo a la altura promedio del dosel, a la 

cobertura del mismo y a la cobertura vegetal del suelo (por forma de vida). La medición de 

cada una de estas variables fue realizada en cuatro puntos equidistantes entre sí (cada 5 m), 

a lo largo del transecto (Figura 3). La altura promedio del dosel se estimó visualmente, 

considerando a los árboles y arbustos cercanos al punto de muestreo, mientras que la 

cobertura del dosel se realizó a través de fotografías de ángulo amplio y software 

especializado (CID Bioscience CI-110 Plant Canopy Imager®). 

Para la cobertura vegetal del suelo, se utilizaron cuadrantes de 1 x 1 m, igualmente 

espaciados en el transecto principal. El cuadrante estaba dividido por líneas de nylon que 

generan cuadriculas de 20 x 20 cm, lo que permite realizar un conteo rápido de los espacios 

ocupados por vegetación (arbustos, herbáceas, gramíneas, helechos, musgos, mantillo, heces 

y suelo desnudo) para finalmente calcular un porcentaje de cobertura por cada tipo. 
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Figura 3. Tamaño de transectos y cuadrantes utilizados para la determinación de la estructura 

y composición de la vegetación y el suelo. A: Transecto principal donde se contabilizó, midió 

e identificó todos los árboles y arbustos (DAP>1 cm y altura>1.3 m), B: Subtransecto para 

conteo e identificación de plántulas y juveniles de árboles y arbustos (altura>10 cm y <1.3 

m), cantidad de heces y senderos, C: Cuadrante de 1 x 1 m para cobertura vegetal del suelo, 

D: Punto de muestreo, cobertura y altura de dosel así como variables edáficas (carbono 

orgánico, nitrógeno total, fósforo total, textura, pH, biomasa seca de mantillo), topográficas 

(altitud, pendiente, exposición) y de disturbio (compactación de suelo). 

4.3.3 Fertilidad y estructura del suelo 

La fertilidad del suelo fue determinada a través del contenido de carbono orgánico, nitrógeno 

y fósforo total, así como pH, este último es incluido aquí debido a su relación con la 

disponibilidad de ciertos nutrientes (Binkley y Fisher, 2013). Además, se incluye en este 

apartado, la cantidad de biomasa seca de mantillo, por su relación con el ciclaje de nutrientes 

y sus efectos sobre la estructura del suelo. Por otro lado, la textura del suelo afecta procesos 

de retención de humedad y nutrientes, que a su vez pueden correlacionar con variaciones de 

vegetación a pequeña escala, por ello, es una parte relevante dentro de las variables edáficas 

(Binkley y Fisher, 2013; Chapin et al., 2002).  

Para ello, se extrajeron en cada transecto, cuatro submuestras (una por cada punto de 

muestreo; Figura 3) utilizando cilindros metálicos que alcanzaban una profundidad de 8 cm 

(con un volumen de 76 cm3). Estas submuestras fueron mezcladas para obtener una muestra 

compuesta por transecto. Cada una de ellas fue secada (en una estufa BINDER® a 60 °C) y 
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tamizada a través de una criba de 2 mm, para posteriormente ser procesadas con respecto a 

cada método de determinación. 

La determinación de carbono orgánico y nitrógeno total se realizó a través de un 

analizador elemental (COSTECH®), con muestras a las que previamente se les aplico un 

protocolo para eliminar carbonatos usando ácido clorhídrico. En el Cuadro 1, se resumen el 

método de análisis que se empleó para cada uno de los parámetros mencionados con 

anterioridad. 

Cuadro 1. Variables edáficas y método utilizado para su determinación en laboratorio 

Variable Método Referencia 

Nitrógeno total (NT) 

Analizador elemental de 

combustión (COSTECH® 

ECS4010) 

Jimenez y Ladha, 

1993  

Fósforo total (FT) 

Procedimiento de Bray y Kurtz 

(espectofotómetro de UV-visible 

Genesys 10uv, Thermo 

Scientific®) 

NOM-021-

SEMARNAT-2000 

Carbono orgánico (CO) 

Analizador elemental de 

combustión (COSTECH® 

ECS4010) 

Jimenez y Ladha, 

1993 

pH 

Método electrométrico 

(Potenciómetro Orion versaStar, 

Thermo Scientific®) 

NOM-021-

SEMARNAT-2000 

Textura  Procedimiento de Bouyoucos 
NOM-021-

SEMARNAT-2000 

 

Para estimar la biomasa seca de mantillo que cubre el suelo, se utilizó un cuadrante 

pequeño (0.5 x 0.5 m), el cual se colocó también, en cada punto de muestreo, donde se colectó 

y determinó el peso fresco (en campo) a través de una báscula granataria digital (Ohaus®; 

peso A). Para convertir el peso fresco a peso seco, se tomó por cada transecto una muestra 

de mantillo previamente pesada en campo (peso B) y se llevó al laboratorio, donde se secó 

en una estufa a 60 °C por cinco días, hasta alcanzar peso constante (peso C). Estos datos 
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fueron extrapolados a los pesajes realizados en campo del mantillo (peso A), a través de la 

siguiente ecuación, obteniendo una aproximación del peso seco correspondiente a cada punto 

en el transecto: 

𝐵𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑎 𝑠𝑒𝑐𝑎 𝑑𝑒 𝑚𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑒𝑐𝑡𝑜 𝑖

=  
𝑃𝑒𝑠𝑜 ℎú𝑚𝑒𝑑𝑜 𝐴𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑒𝑐𝑡𝑜 𝑖 (𝑔) × 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑠𝑒𝑐𝑜 𝐶𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑒𝑐𝑡𝑜 𝑖 (𝑔)

𝑃𝑒𝑠𝑜 ℎú𝑚𝑒𝑑𝑜 𝐵𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑒𝑐𝑡𝑜 𝑖 (𝑔)
 

4.3.4 Variables topográficas y de disturbio antropogénico  

Cada uno de los transectos fueron georreferenciados (GPS Garmin®), lo que permitió 

determinar su altitud al inicio y al final del transecto. En cada uno de los puntos de muestreo 

se registró la pendiente, utilizando una aplicación móvil (Gamma Play, Compass®) y la 

exposición se determinó usando una brújula (Figura 3). 

A pesar de que la densidad aparente es una variable relacionada con la estructura del 

suelo, en este trabajo, densidad aparente, junto con resistencia a la penetración, son utilizadas 

como una aproximación a la compactación del suelo, que puede ser causada por el pisoteo 

del ganado o la tala inicial (Belsky y Blumenthal, 1997; Savadogo et al., 2007), por lo que 

ambas fueron consideradas como variables de disturbio.  

Aunado a ello, se incluyó un conteo de la cantidad de heces y senderos que se 

encontraban a lo largo del subtransecto de 3 x 25 m (Figura 3). Con los cuales se estableció 

un indicador indirecto de la presencia/ausencia del ganado y la preferencia que tienen hacia 

ciertos sitios (Ramirez-Marcial et al., 2001). 

La densidad aparente se determinó a través del método del cilindro de volumen 

conocido, que consiste en extraer núcleos de suelo sin perturbar, con un cilindro metálico, en 

este caso alcanzando una profundidad de 8 cm, núcleos que finalmente eran guardados en 

bolsas herméticas, para posteriormente ser secados a 60 °C por un periodo de siete días, hasta 

alcanzar peso constante. Para el cálculo de la densidad aparente se utilizó la siguiente 

ecuación: 

𝑑𝑒𝑛𝑠𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑎𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒 =  
𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑠𝑒𝑐𝑜 𝑑𝑒𝑙 𝑠𝑢𝑒𝑙𝑜 (𝑔) − 𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑑𝑒 𝑟𝑜𝑐𝑎𝑠 (𝑔)

𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑖𝑙𝑖𝑛𝑑𝑟𝑜 (𝑐𝑚3) − 𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑑𝑒  𝑟𝑜𝑐𝑎𝑠 (𝑐𝑚3)
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De cada transecto fueron extraídos un total de cuatro núcleos (uno por cada punto de 

muestreo; Figura 3) usados para el cálculo de densidad aparente, mientras que en el caso de 

la resistencia a la penetración se llevó a cabo con cinco lecturas en cada punto de muestreo 

(es decir, un total de 20 lecturas por transecto), a través de un penetrómetro (Lang 

penetrómetro Modelo Generación Verde®; Flores y Alcalá, 2010). 

4.3.5 Estabilidad de las comunidades vegetales 

Como un indicativo de regeneración forestal así como de continuidad y permanencia en el 

tiempo de las comunidades vegetales, se evaluó el banco de plántulas y juveniles (haciendo 

referencia al conjunto de renuevos latentes, presentes en el suelo del bosque, potencialmente 

capaces de reemplazar a las plantas adultas; Chapin et al., 2002) a través de subtransectos de 

75 m2 (3 x 25 m), dentro del transecto principal (modificado de Olvera-Vargas et al., 1996; 

Ramirez-Marcial et al., 2001; Figura 4). 

En estos subtransectos se contabilizó e identifico cada plántula de árbol o arbusto, 

con una altura mayor a 10 cm y menor a 1.3 m (Olvera-Vargas et al., 1996). Al igual que con 

las plantas adultas, para la identificación taxonómica se recurrió a guías de campo, así como 

a la colecta de especímenes, que posteriormente fueron identificadas a través de claves 

dicotómicas o llevadas al herbario antes mencionado. Debido al reducido tamaño de las 

plántulas en algunos casos solo se logró la determinación hasta género o familia de los 

individuos.  

Es importante mencionar que dentro de este trabajo no se diferenció entre plántulas 

provenientes de semilla y aquellas procedentes de rebrotes (especialmente frecuente en 

encinos), por lo que los datos obtenidos se deben interpretar a reserva de ello. 
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4.4 Análisis estadísticos 

4.4.1 Variables florísticas 

Para evaluar el esfuerzo de muestreo de la riqueza vegetal se elaboraron curvas de 

acumulación de especies (con 100 permutaciones) utilizando el Jackknife de segundo orden, 

considerado como el estimador de menor sesgo y sobreestimación para plantas leñosas 

(López-Gómez y Williams-Linera, 2006; Palmer, 1990). 

Con el fin de identificar la divergencia entre la composición de las comunidades, es 

decir, considerando la abundancia y la identidad de las especies, se realizó un análisis de 

escalamiento multidimensional no-métrico (NMDS). La ordenación se basó en la distancia 

Bray-Curtis (con doble estandarización Wisconsin), debido a que es la que mejor se adapta 

a datos con varios ceros, como es en este caso, además que se muestra ampliamente reportado 

dentro de estudios ecológicos similares (Kindt y Coe, 2005; Saccone et al., 2014). La prueba 

de bondad de ajuste se estimó en función del stress, donde valores cercanos a cero indican 

un mejor ajuste. Esta técnica es estándar para detectar disimilitudes en ensamblaje de plantas  

(Loydi et al., 2014; Zuur et al., 2007).  

Para evaluar la separación de los datos de composición en diferentes comunidades, se 

corrió un análisis de varianza multivariante permutacional (PERMANOVA), basada en 999 

permutaciones aleatorias. Este análisis separa las disimilitudes en fuentes de variación y usa 

una serie de permutaciones para determinar la significancia de esa separación con cierto 

margen de confianza (expresado con un valor de p) entre los grupos clasificados por el 

análisis NMDS (Anderson, 2001). Antes de realizar la PERMANOVA, fue necesario aplicar 

un análisis multivariante de homogeneidad de varianzas (PERMDISP) que permitiera 

confirmar la equitatividad de varianzas entre los grupos, a partir de un valor de significancia 

obtenido después de 999 permutaciones y con ello validar los resultados obtenidos del 

PERMANOVA (Anderson, 2006; Oksanen et al., 2017).  

El análisis anterior implica la clasificación de cada uno de los transectos en tres 

asociaciones previamente acordadas en campo, considerando el aspecto del parche (es decir, 

la asociación vegetal característica y dominante). Si bien la PERMANOVA permite 
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confirmar diferencias significativas entre las composiciones de las asociaciones, este análisis 

no garantiza que no se presente otra clasificación que describa mejor los datos, sin depender 

de una categorización a priori. Por tal motivo, se realizó un análisis de clúster jerarquizado 

donde se utilizó de igual manera, la matriz de disimilitud calculada con la distancia Bray-

Curtis y aplicando el método de varianza mínima de Ward2 como algoritmo de agrupación, 

el cual maximiza la homogeneidad dentro de los grupos, es menos sensible a los valores 

extremos y más apta para estudios de comunidades vegetales (Chandler et al., 2017; Escudero 

et al., 1994). Así mismo, se calculó el Índice de Sørensen, con la finalidad de tener un valor 

claro del grado de similitud entre una y otra comunidad. 

Fueron utilizadas las funciones “metaMDS”, “adonis”, “betadisper” y “hclust”, en el 

paquete VEGAN de la plataforma R, para realizar el análisis NMDS, PERMANOVA, 

PERMDISP y análisis de Clúster, respectivamente (Oksanen et al., 2017). 

Antes de realizar los análisis antes descritos, los datos de abundancias fueron 

transformados con raíz cuarta, para que las especies más abundantes influyeran menos en el 

análisis y que las diferencias detectadas no fueran únicamente debido a la sensibilidad del 

método a valores extremos (Kindt y Coe, 2005). Además, para el caso de las comunidades 

de plántulas y juveniles, se eliminaron aquellos transectos donde solamente se había 

reportado una única especie. 

Las comunidades resultantes de los análisis anteriores fueron caracterizados mediante 

curvas de rango-abundancia, las cuales ordenan las especies según sus abundancias dentro 

de cada comunidad (Moreno, 2001). Asimismo, se calculó el índice de valor de importancia 

(IVI) para cada especie, el cual se utilizó para determinar la importancia ecológica de cada 

una y con ello, su contribución a la composición de la comunidad. Se calculó la diversidad 

dentro de cada comunidad vegetal a través del índice de Shannon-Wiener (H´). Para ello se 

utilizó el paquete Biodiversity.R (Kindt y Coe, 2005) de la plataforma R.  

Para comparar la diversidad y riqueza, se incluyó dentro de la base de datos una 

variable categórica referente a las comunidades vegetales detectadas previamente por los 

análisis NMDS y PERMANOVA. Esta variable fue utilizada como variable independiente 

de los modelos de regresión lineal (para el caso de diversidad) y modelos lineales 
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generalizados (GLM, por sus siglas en inglés) con distribución de errores Poisson (para 

contrastar riqueza). 

Con la finalidad de conocer cuales especies ejercían un mayor efecto sobre el patrón 

de agrupamiento que mostro el análisis NMDS, se realizó un análisis de porcentaje de 

similitud (SIMPER), basado en 999 permutaciones, el cual cuantifica la contribución de las 

especies en la di(similitud) entre los grupos (Clarke, 1993; Clarke y Warwick, 2001). Fue 

utilizada la función “with” y “simper”, también dentro del paquete VEGAN (Oksanen et al., 

2017). Es importante aclarar que en este caso, los datos también fueron transformados con 

raíz cuarta, antes de realizar el análisis antes mencionado. 

4.4.2 Variables ambientales y de disturbio antropogénico 

Se compararon las variables ambientales en función de las asociaciones vegetales detectadas 

en los análisis previos (NMDS y PERMANOVA), es decir, en cada uno de los modelos que 

se mencionan a continuación, se tomó como variable independiente la comunidad vegetal a 

la que pertenecía cada transecto (unidad experimental). 

En el caso de las variables edáficas, es decir, el contenido de carbono orgánico, 

nitrógeno total y fósforo total, así como de pH del suelo, se compararon las comunidades con 

modelos de regresión lineal. El análisis de la textura del suelo es un caso particular, ya que 

primero se utilizó un análisis PERMANOVA, considerando la matriz entera de porcentajes 

de arena, limo y arcilla, y después se realizaron modelos de regresión lineal para cada una de 

estas variables por separado (arcilla, limo, arena) y contrastándolas entre las comunidades 

vegetales. 

El contraste de variables topográficas, es decir, altitud y pendiente, se realizó a través 

de modelos de regresión lineal, mientras que para comparar el número de heces y senderos 

se utilizaron modelos lineales generalizados con distribución de errores Poisson (GLM). 

Para las variables que tuvieron varias mediciones por transecto (cobertura de dosel, 

altura del dosel, cobertura de suelo, biomasa seca de mantillo, densidad aparente y resistencia 

a la penetración), se aplicaron modelos lineales con efectos mixtos (con transecto o transecto 

anidado al parche como efecto aleatorio). Para la selección del mejor modelo fue utilizado el 
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valor AIC (Criterio de Información de Akaike) y la razón de verosimilitudes (Likelihood ratio 

test; Zuur et al., 2009). 

Además, con la finalidad de evaluar la similitud del patrón de separación observado 

entre las asociaciones de la vegetación aérea y las del sotobosque, se incluyó un análisis 

NMDS con los porcentajes de cobertura vegetal (árboles, arbustos, helechos, musgos, 

gramíneas, herbáceas). Complementando este análisis se aplicó una PERMANOVA para 

obtener un valor de significancia del patrón de diferenciación obtenido por la ordenación.  

Es importante aclarar que para poder realizar comparaciones de parejas de grupos 

(similares a las pruebas post-hoc), en todos los modelos mencionados (lineales con efectos 

mixtos, lineales generalizados y regresiones lineales) se utilizaron los valores de los 

coeficientes relativos al nivel de referencia. Para ello se fue modificando el orden de los 

niveles del factor, en este caso el tipo de comunidad vegetal, para que el modelo cambiará la 

referencia con la cual se calculan los coeficientes relativos (Zuur et al., 2009). 

Por otro lado, para determinar los factores ambientales y de disturbio que más 

contribuyen a la separación de los datos en las tres comunidades vegetales observados en el 

ordenamiento NMDS, fue ajustada tal ordenación a la matriz de variables explicativas, en 

este caso las variables topográficas (altitud y pendiente), de disturbio (cantidad de heces, 

cantidad de senderos, densidad aparente, resistencia a la penetración), edáficas (contenido de 

carbono orgánico, nitrógeno total, fósforo total, textura y pH) y de estructura de la vegetación 

(altura promedio y cobertura de dosel). La contribución de cada variable a la separación de 

las comunidades fue cuantificada a través del coeficiente Pearson de las variables que 

significativamente correlacionaron con el patrón de separación obtenido en el análisis 

NMDS. El valor de p de cada variable está basado en 999 permutaciones aleatorias de los 

datos. Esto se llevó a cabo con la función “envfit”, bajo el paquete VEGAN (Oksanen et al., 

2017). 

Para permitir la comparación directa de las distintas variables ambientales, las cuales 

mantenían diferentes escalas y unidades, éstas fueron estandarizadas y centradas, restando la 

media de cada una de ellas y dividiendo entre su desviación estándar, tanto en el caso de la 

vegetación adulta, como para plántulas y juveniles (Zuur et al., 2007). 
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La contribución del conjunto de variables ambientales (topográficas y edáficas) y de 

disturbio a la separación de comunidades, se comparó a través de la realización de un análisis 

de partición de la varianza. Este método se basa en análisis de redundancia (RDA) y utiliza 

R2 ajustadas para particionar la variación en composición de la comunidad explicadas por un 

conjunto de variables y sus combinaciones (Legendre, 2008; Oksanen et al., 2017). Se utilizó 

la matriz de variables estandarizadas que se mencionó anteriormente. 

Dentro de este análisis se incluyeron únicamente aquellas variables que tuvieron una 

correlación significativa dentro de la ordenación NMDS, sin embargo, no se incluyó a la 

variable pendiente, debido a que presentaba una estrecha relación con las actividades 

antrópicas (se habla de ella más adelante). Es importante aclarar que también fueron 

excluidas las variables de estructura de vegetación por no considerarlas “explicativas” de la 

variación observada, por el contrario en este estudio se consideran también como un efecto 

y no únicamente de causa debido a la existencia de retroalimentaciones. Para el análisis de 

partición de varianza fue usada la función “varpart” dentro del paquete “VEGAN” (Oksanen 

et al., 2017). 

Con la finalidad de contar con indicios de estabilidad y permanencia de las 

comunidades vegetales obtenidas, se realizó un NMDS considerando la composición del 

banco de plántulas y juveniles, esperando que los mismos patrones de similitud y disimilitud 

fueran claros también dentro de las plántulas. Siguiendo las mismas condiciones 

mencionadas para el NMDS aplicado a adultas. A su vez, esta ordenación fue ajustada a las 

variables explicativas (topográficas, de disturbio, edáficas y de estructura de vegetación), 

para conocer la importancia de cada una sobre la ordenación obtenida del banco de plántulas, 

lo lleva a explicar la relevancia de ciertas variables en las primeras etapas de ensamblaje de 

las comunidades. 

Asimismo, se compararon las especies dominantes de la comunidad de adultas y de 

la comunidad de juveniles a partir de sus curvas de rango-abundancia. A través de un test de 

Mantel se correlacionaron las matrices de composición de la comunidad del banco de 

plántulas y juveniles y la vegetación adulta (aérea; utilizando la distancia Bray-Curtis y datos 

transformados con raíz cuarta). Su significancia fue calculada a partir de 999 permutaciones 

aleatorias y fue utilizada la función “mantel”, dentro del mismo paquete VEGAN (Oksanen 
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et al., 2017). Este análisis ha sido principalmente utilizado para determinar el grado de 

relación de la vegetación aérea y el banco de semillas y la pertinencia de usarlo como 

predictor de la comunidad que se puede desarrollar a futuro (Abella et al., 2013; Olano et al., 

2005). En este trabajo se busca esto mismo, pero modificando el banco de semillas por un 

banco de plántulas y juveniles. 

Todos los análisis, antes mencionados, fueron realizados en el software libre R, 

versión 3.4.1 (R Core Team, 2017).  
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5. RESULTADOS 

5.1 Descripción general de la vegetación del área de estudio 

Un total de 21 familias, 42 géneros y 57 especies diferentes fueron registrados (Cuadro 2). 

De ellos, 25 géneros y 29 especies corresponden a arbustos, destacando por su abundancia 

especies como Dodonaea viscosa, Rhus aromatica y Stillingia zelayensis, mientras que 17 

géneros y 28 especies se identificaron como árboles, donde se puede mencionar a Acacia sp. 

(género Vachellia, Anexo 2), Rhus pachyrrhachis, Eysenhardtia polystachya, Acacia 

farnesiana y Litsea schaffneri, como aquellas con mayor abundancia. 

Cuadro 2. Familias más importantes con base en el número de especies registradas en la 

localidad “El Pinal”, dentro de Sierra de Álvarez. 

Familia 
Número de  

géneros 

Número de 

especies 

Fabaceae 10 13 

Fagaceae 1 7 

Asteraceae 4 6 

Euphorbiaceae 2 3 

Rosaceae 3 3 

Solanaceae 2 3 

 

De acuerdo con el estimador de riqueza Jackknife 2 (60 especies), se alcanzó un 

porcentaje de colecta del 95 % de la totalidad potencial de especies presentes (Figura 4). 



  35 
 

 

Figura 4. Curva de rarefacción para acumulación de especies de árboles y arbustos en 36 

transectos muestreados en la localidad de “El Pinal”, dentro de Sierra de Álvarez. Se 

emplearon un total de 100 permutaciones. Líneas grises verticales muestran desviación 

estándar. 

 

5.2 Diferencias entre las comunidades vegetales 

5.2.1 Separación de diferentes comunidades vegetales 

En base a su composición florística, los sitios muestreados se separan en la ordenación 

multivariada NMDS en tres grupos diferentes: la primera de ellas correspondiente a una 

comunidad propia de un matorral secundario (dominado por géneros como Acacia, 

Dodonaea, Mimosa, nombre de la comunidad que recibe de acuerdo con la clasificación de 

Rzedowski, 1961), la segunda, dominada por el género Quercus, característico de un bosque 

de encino, y la última, como una mezcla de ambas comunidades (transición; Figura 5a). De 

aquí en adelante, se usará los siguientes nombres para diferenciar las tres comunidades: 

matorral secundario (Rzedowski, 1961), bosque de encino y transición.  

De acuerdo con esta ordenación, ninguno de los sitios de matorral secundario se 

muestra cercano a los sitios de bosque de encino, resaltando su poca similitud en cuanto a 
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composición, mientras que los sitios de transición se mantienen cercanos a la comunidad de 

bosque y a la de matorral. 

Asimismo, el análisis PERMANOVA confirma una divergencia estadísticamente 

significativa entre las tres comunidades vegetales (p<0.05, F=6.67, r2=0.28) y este factor de 

agrupación explica un 28 % de la variación total en la composición florística registrada. 

Por otro lado, el dendrograma obtenido del análisis de clúster muestra una agrupación 

similar a lo expresado por la ordenación NMDS (Figura 5b). Sin embargo, en este análisis 

los sitios denominados transición, no se separan como una comunidad aparte y se encuentran 

mayormente dentro del clúster de bosque de encino. Con ello se sugiere una mayor similitud 

entre la comunidad transición y el bosque de encino, que con la correspondiente al matorral 

secundario. Esta aseveración también es comprobada con los índices de similitud de Sørensen 

(Cuadro 4). 

 

Figura 5. a) Análisis de escalamiento multidimensional no-métrico (NMDS) de la similitud 

de las comunidades de plantas, registradas en 36 transectos (14 de ellos pertenecientes a 

bosque, 12 a matorral secundario y 10 a comunidad transición) dentro de la localidad “El 

Pinal”, stress=0.19, k=2 (Cada uno de puntos, triángulos y cruces hacen referencia a un 

transecto individual). b) Análisis de Clúster basado en la composición de especies, 

encerrando en recuadros rojos los dos clúster principales. Bosque de encino (Be), Matorral 

secundario (Ms), Comunidad transición (Tr).  
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5.2.2 Descripción de las comunidades vegetales  

Además de las diferencias en composición florística, las comunidades vegetales se 

diferencian en otras variables (Cuadro 3). Altura y cobertura del dosel, así como la cobertura 

del suelo, muestran diferencias contrastantes entre el bosque de encino y el matorral 

secundario, mientras que la comunidad transición presenta una clara similitud con el bosque 

de encino (Cuadro 3). Por otro lado, la altitud y la orientación fueron de las únicas variables 

que no mostraron diferencias importantes entre las tres comunidades. 

Cuadro 3. Características principales de topografía, vegetación y de disturbio identificadas 

en cada una de las comunidades vegetales detectadas dentro de la localidad “El Pinal”, en 

Sierra de Álvarez. Se muestran las medias ± desviación estándar. 

 Comunidad vegetal 

 Bosque de encino Matorral secundario Transición 

Topografía   
    

Altitud (m s.n.m) 1,798.3 ± 46.93 NS 1,789.0 ± 30.53 NS 1,773 ± 39.99 NS 

Pendiente (°) 23.57 ± 10.25 a 13.36 ± 6.44 b 16.56 ± 7.67 b 

Orientación Norte-Noroeste Noroeste Noroeste 

Estructura de la vegetación    
   

Cobertura de dosel (%) 0.72 ± 0.12 a 0.38 ± 0.21 b 0.64 ± 0.16 a 

Altura promedio de dosel (m) 8.27  ± 3.76 a 3.37 ± 1.56 b 5.27 ± 2.27 c 

Densidad de árboles (ha-1) 905 ± 293.7 1,110 ± 550.6 1,520 ± 1,285.5 

Densidad de arbustos (ha-1) 1,528.5 ± 976.5  1,506.6 ± 1257.6 2,236 ± 1,251.1 

Cobertura de suelo   
    

Biomasa seca de mantillo (g m-2) 1,869.18 ± 724.01 a 97.22  ± 168.55 b 1,251.49 ± 436.09  c 

% de suelo desnudo 3.54 ± 5.29 a 11.79 ± 11.21 b 3.26 ± 4.80 a 

Disturbio    

Intensidad * Baja Severa Moderada 

Número de heces 1.57 ± 1.50 a 10.33 ± 7.36 b 5.0  ±  4.80 c 

Manejo y uso de suelo  Transito ocasional del 

ganado 

 Legado del  establecimiento 

y uso de parcelas de cultivo 

 Transito constante, 

alimentación, descanso del 

ganado 

 Transito frecuente, 

alimentación y descanso 

del ganado 

a Medias seguidas por letras no compartidas reflejan diferencias significativas (p<0.05) entre comunidades 

vegetales, determinadas a través de coeficientes relativos significativos obtenidos de los modelos lineales 

generalizados (GLM) con distribución de error Poisson (datos de conteo) y para otros datos, modelos lineales 

mixtos (con transecto o transecto anidado al parche como efecto aleatorio) y modelos de regresión lineal. NS, 

indica diferencias no significativas (p>0.05) entre comunidades. 
* Categoría asignada considerando la cantidad de heces, el número de senderos de ganado, así como el historial 

de uso del suelo. 
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5.2.2.1 Composición y estructura vegetal 

El matorral secundario muestra bajos valores en diversidad y riqueza, en comparación con 

las dos comunidades restantes (Cuadro 4). 

Cuadro 4. Media ± desviación estándar de índices de diversidad de las tres comunidades 

vegetales detectadas en la localidad “El Pinal”, dentro de Sierra de Álvarez. 

Comunidad vegetal Riqueza de  

especies *  

Índice de  

Shannon (H´)* 

Β-diversidad** 

Bosque de encino 14.5 ± 2.84 a 1.94 ± 0.26 a - 

Matorral secundario 9.7   ± 4.04 b 1.53 ± 0.56 b 0.32 

Transición 18.7 ± 5.52 c 2.04 ± 0.48 a 0.52 

* Indica diferencias significativas (p<0.05, g.l.=28) entre comunidades vegetales determinadas a través de GLM 

(distribución de Poisson) para la riqueza y modelos de regresión lineal para el índice de Shannon (p<0.05, 

F=4.23, g.l.=33). Letras no compartidas indican diferencias significativas entre grupos determinados a través 

de los coeficientes relativos estimados por los modelos 

** Índice de Sørensen, con respecto al bosque de encino como control.  

 

El alto grado de homogeneidad obtenido por el análisis PERMDISP (p>0.05, F=2.15) 

entre los transectos perteneciendo a una misma comunidad, es también reflejado por la 

dominancia de las especies más abundantes en cada una de las comunidades (Figura 6). En 

el bosque de encino, por ejemplo, especies como Rhus aromatica, Crataegus rosei, Ageratina 

sp. y Quercus polymorpha, aparecen como las especies de mayor abundancia relativa, 

mientras que, en la comunidad de matorral secundario, es clara la influencia de las especies 

Acacia sp., Mimosa aculeaticarpa y Dodonaea viscosa, que cobran gran relevancia dentro 

de esta comunidad, así como en las principales especies que contribuyen en la diferenciación 

entre las comunidades (Cuadro 5). 
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Figura 6. Curvas Rango-Abundancia de las diferentes comunidades vegetales reportadas en 

la localidad “El Pinal”. En el gráfico se muestran las tres especies más abundantes, dividas 

por forma de vida. 

 

Las especies que caracterizan a cada comunidad y que influyen de manera importante 

en su estructura, son diferentes entre las comunidades. Mientras que en el bosque de encino 

especies como Q. affinis, Q. laeta y Q. polymorpha mantienen los valores más altos de IVI, 

ninguna de estas especies aparece como principal dentro del matorral secundario o de la 

comunidad transición. Por otro lado, las especies Dodonaea viscosa y Rhus aromatica tienen 

una gran relevancia para las tres comunidades, teniendo una alta abundancia relativa (Figura 

6) e IVI, sin importar la comunidad de la que se trate (Cuadro 5). 
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Cuadro 5. Listado de las especies con valores del Índice de Valor de Importancia (IVI) más 

altos de acuerdo a las comunidades vegetales registradas en la localidad “El Pinal”, dentro 

de Sierra de Álvarez. 

Comunidad vegetal 

Bosque de encino  Matorral secundario  Transición 

 IVI   IVI   IVI 

Rhus aromatica 43.46  Acacia sp. 68.63  Rhus aromatica 29.32 

Quercus affinis 35.30  Dodonaea viscosa 64.35  Dodonaea viscosa 26.72 

Quercus 

polymorpha 
30.96  Acacia farnesiana 45.44  Rhus pachyrrhachis 22.08 

Quercus laeta 24.88  
Mimosa 

aculeaticarpa  
15.53  Stillingia zelayensis  19.23 

Ageratina sp. 12.86  Opuntia tomentosa 14.46  Quercus laeta 14.56 

 

Asimismo, las tres comunidades comparten un alto número de especies menos 

abundantes y mantienen pocas especies exclusivas (Figura 7). De entre estas especies únicas 

se pueden mencionar, por ejemplo, Q. obtusata, Q. resinosa, Buddleja cordata, Cornus 

excelsa, Vernonanthura liatroides y Berberis gracilis para la comunidad del bosque. 

Mientras que, Opuntia lasiacantha, Prunus rhamnoides, Desmodium orbiculare, Painteria 

elachistophylla y Croton cortesianus muestran preferencia por la comunidad transición y 

matorral secundario. 
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Figura 7. Diagrama de Venn con el número de especies únicas y compartidas entre las tres 

comunidades vegetales registradas dentro de la comunidad “El Pinal”. La lista de las especies 

se encuentra en Anexo 3 (Cuadros a-g), las letras indican el cuadro donde se muestran las 

especies a las que se hace referencia en la gráfica a-g. 

 

De acuerdo con el análisis SIMPER, especies como Acacia sp., Rhus aromatica y 

Quercus laeta, fueron especies que contribuyen de manera significativa (p<0.05) en la 

divergencia entre las tres comunidades detectadas por el análisis NMDS, siendo estas tres las 

que aparecen como las de mayor contribución tanto para diferenciar bosque de encino de 

matorral, como comunidad transición de matorral (Cuadro 6).  

En el caso de la diferenciación entre bosque y matorral secundario, las cuales son las 

comunidades más contrastantes, las especies más abundantes contribuyeron con casi el 40 % 

(Acacia sp., Rhus aromatica, Dodonaea viscosa, Acacia farnesiana, Mimosa aculeaticarpa, 

Ageratina sp. y Crataegus rosei), mientras que la contribución de una sola especie se 

mantiene más bajo (por ejemplo Q. laeta con 3.9 %), lo que sugiere que la abundancia de un 

grupo de especies, más que la presencia/ausencia de especies particulares fueron las 

responsables del patrón de separación observado. Esto a su vez explica, porque ambas 
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TransiciónMatorral 
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1d 15f 

21g 
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comunidades llegan a tener composiciones y estructuras tan contrastantes, y a su vez, 

mantener pocas especies únicas o particulares (Figura 7). 

Cuadro 6. Análisis SIMPER con las especies que contribuyen de manera significativa a la 

diferenciación entre cada par de comunidades vegetales (p<0.05), ordenadas de acuerdo a su 

porcentaje de contribución. 

Bosque de encino 

– Matorral 

secundario 

Porcentaje de 

contribución * 

Matorral 

secundario 

 – Transición 

Porcentaje de 

contribución * 

Bosque de encino 

– Transición 

Porcentaje de 

contribución * 

Acacia sp.  8.0 (Ms) Acacia sp. 5.9 (Ms) Karwinskia mollis  2.1 (Tr) 

Rhus aromatica  6.0 (Be) Rhus aromatica  5.8 (Tr) Quercus sp. 0.7 (Tr) 

Dodonaea viscosa  5.8 (Ms) Rhus pachyrrhachis  4.2 (Tr) 
  

Acacia farnesiana  5.2 (Ms) Quercus laeta 4.0 (Tr) 
  

Quercus laeta 3.9 (Be) Lysiloma 

acapulcense 

3.2 (Tr) 
  

Quercus affinis 3.9 (Be) Opuntia tomentosa  2.6 (Tr) 
  

Mimosa 

aculeaticarpa 

3.7 (Ms) Amelanchier 

denticulata 

2.1 (Tr) 
  

Ageratina sp. 3.6 (Be) Karwinskia mollis  2.0 (Tr) 
  

Crataegus rosei 3.3 (Be) Painteria 

elachistophylla  

1.8 (Tr) 
  

Ageratina 

areolaris 

3.2 (Be) Baccharis 

serratifolia 

0.7 (Tr) 
  

Quercus 

polymorpha 

3.1 (Be) Agave sp. 0.3 (Tr) 
  

Juniperus flaccida 3.0 (Ms) Croton 

ciliatoglandulifer 

0.3 (Tr) 
  

Vernonanthura 

liatroides 

2.0 (Be)     

Quercus obtusata 1.2 (Be) 
    

*Se utilizaron datos de abundancia transformados con raíz cuarta. Entre paréntesis aparece la abreviatura que 

hace referencia a la comunidad donde mostro mayor abundancia, bosque de encino (Be), matorral secundario 

(Ms) y comunidad transición (Tr) 
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5.2.2.2 Cobertura de suelo 

La disimilitud en cobertura del suelo difiere significativamente entre las tres comunidades 

vegetales (PERMANOVA, p<0.05, F=8.29). 

De acuerdo a los modelos lineales mixtos (con transecto o transecto anidado al parche 

como efecto aleatorio), el matorral secundario tiene significativamente mayor (p<0.05) 

cobertura de herbáceas, de gramíneas y suelo desnudo, comparado con el bosque y los sitios 

de transición. Caso contrario ocurre con la cobertura de mantillo, la cual es significativamente 

reducida en matorral secundario (p<0.05; Figura 8). 

Figura 8. Media ± desviación estándar del porcentaje de cobertura de suelo en cada 

comunidad vegetal, reportada en la localidad “El Pinal”. *Indica diferencias significativas 

(p<0.05), en modelos de efectos mixtos (con transecto o transecto anidado al parche como 

efecto aleatorio). Barras que no comparten letras son significativamente diferentes 

(determinados a través de los valores de los coeficientes estimados por los modelos).  
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A través de una ordenación NMDS basada en cobertura vegetal del suelo, se obtuvo 

un patrón similar de separación entre comunidades, al reportado anteriormente (Figura 5). 

Asimismo, en este ordenamiento se confirma una mayor afinidad de gramíneas y musgos en 

el matorral secundario. Por otro lado, a pesar de que árboles y arbustos cuentan con una baja 

representación dentro de las tres comunidades y no mostraron diferencias significativas 

dentro de los modelos lineales mixtos (con transecto como efecto aleatorio; Figura 8), estos 

asumen un papel relevante en el bosque de encino, centrándose casi exclusivamente en esta 

comunidad (Figura 9). 

 

Figura 9. Ordenación NMDS de similitud basado en la cobertura (por m2) de distintas formas 

de vida. Recuadros blancos con números hace referencia a centroides de Bosque de encino 

(Be), Matorral secundario (Ms), Comunidad transición (Tr), (stress=0.16, k=2). Las etiquetas 

que indican la comunidad vegetal se trazan en los centroides de cada grupo y las líneas que 

salen de él se dirigen a los transectos individuales (punto indicativo de su ubicación se omiten 

en el gráfico). 
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5.2.2.3 Fertilidad y estructura del suelo 

El contenido de nitrógeno y de fósforo total (modelo de regresión lineal, p>0.05, F=2.62, 

g.l.=33 y F=1.24, g.l.=33, respectivamente), así como la textura del suelo (PERMANOVA, 

p>0.05, F=2.4181) es similar en las tres comunidades vegetales.  

La comunidad transición muestra una composición vegetal compartida con las otras 

dos comunidades (Figura 5). Este mismo patrón es observado con algunas variables edáficas 

(Figura 10). Por ejemplo, densidad aparente y resistencia a la penetración, las cuales son 

variables indicativas de compactación del suelo, mostraron valores significativamente más 

elevados tanto en matorral secundario, como en la comunidad transición (modelos lineales 

mixtos con efectos con transecto y transecto anidado al parche como efecto aleatorio, 

p<0.05), ambas comunidades se encuentran en sitios donde el pastoreo del ganado es 

frecuente o constante. Sin embargo, en otras variables como carbono orgánico y pH del suelo, 

la comunidad transición, tiene mayor similitud con el bosque de encino, misma situación que 

se obtiene al comparar el porcentaje de arcilla en el suelo (Figura 10). 
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Figura 10. Grafica de cajas de variables edáficas en las tres comunidades vegetales 

identificadas en la localidad “El Pinal” (La caja está delimitada por el primer y tercer cuartil, 

la línea dentro de la caja es la mediana y los bigotes se extienden entre los valores máximos 

y mínimos, lo que da una medida de dispersión en los datos). Letras no compartidas indican 

diferencias significativas (p<0.05) entre comunidades, determinadas a través de los valores 

de los coeficientes relativos estimados por los modelos lineales mixtos (con transecto o 

transecto anidado al parche como efecto aleatorio) y modelos de regresión lineal. NS indica 

diferencias no significativas (p>0.05) entre comunidades. 

 

5.3 Relación de las variables topográficas, edáficas, de estructura de vegetación y de 

disturbio con las tres diferentes comunidades 

Para identificar las variables que más contribuyen a la observada diferencia en composición 

de especies, se ajustaron variables de disturbio, edáficas, topográficas y de estructura de 

vegetación en la ordenación previamente obtenida por el análisis NMDS. 
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Número de heces y densidad aparente fueron de las variables de disturbio que más 

correlacionaron con la ordenación NMDS que agrupa los transectos en las tres comunidades 

vegetales (Figura 5). Ambas variables se encuentran relacionadas directamente con la 

actividad ganadera (Belsky y Blumenthal, 1997; López-Sánchez et al., 2014; Cuadro 7).  

Otras variables como altura y cobertura de dosel (variables de estructura de 

vegetación), pH del suelo, carbono orgánico, fósforo total (variables edáficas), así como 

altitud y pendiente del sitio (variables topográficas) también correlacionaron de manera 

importante con los ejes de ordenación del NMDS (Cuadro 7). 

Sin embargo, de estas variables, exclusivamente número de heces, densidad aparente, 

pH del suelo, altura y cobertura de dosel, así como pendiente del sitio se relacionan 

mayormente con el primer eje de ordenación (NMDS1), sobre el cual se observa la 

diferenciación (horizontal) de las comunidades. Caso contrario lo presentan altitud, carbono 

y fósforo total en el suelo, las cuales se alinean a lo largo del segundo eje (NMDS2; Cuadro 

7). 
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Cuadro 7. Resultados del ajuste de las variables explicativas al ordenamiento NMDS (Figura 

5), el cual agrupa los transectos en diferentes comunidades vegetales 

Variable NMDS1 NMDS2 r2 p 

Disturbio     

Densidad aparente 0.85193  -0.52366 0.403 0.001 * 

Cantidad de heces 0.77482  0.63218 0.270 0.013 * 

Resistencia a la penetración 0.66650  0.74550 0.167 0.072 NS 

Cantidad de senderos 0.26589 0.96400 0.074 0.332 NS   

Edáficas     

pH 0.98469   0.17430 0.514 0.001 * 

Fósforo total -0.30158  -0.95344 0.281 0.014 * 

Carbono orgánico -0.58055   0.81423 0.217 0.031 * 

Nitrógeno total -0.67026   0.74213 0.128 0.142 NS  

Arena 0.01573  -0.99988 0.184 0.060 NS 

Arcilla 0.92620 0.37702 0.065 0.361 NS 

Limo -0.99855  -0.05377 0.004 0.942 NS 

Topografía     

Pendiente -0.79135  -0.61137 0.434 0.002 * 

Altitud -0.07715  -0.99702 0.307 0.011 * 

Estructura de vegetación     

Altura de dosel -0.90121  -0.43338 0.574 0.001 * 

Cobertura de dosel -0.94199   0.33563 0.477 0.001 * 

*Correlación significativa  
NS Correlación no significativa 

 

De acuerdo con el gráfico que se obtiene del ajuste de las variables explicativas a la 

ordenación NMDS, previamente mencionado, (Figura 11) se predicen valores más altos de 

número de heces, densidad aparente y pH del suelo, dentro del matorral secundario, y un 
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incremento en la altura y cobertura de dosel, así como de la pendiente en transectos del 

bosque de encino. 

 

Figura 11. Ordenamiento de escalamiento multidimensional no-métrico (NMDS) de la 

similitud de las comunidades de plantas asociado con las variables explicativas significativas 

(p<0.05). Altitud (metros sobre el nivel del mar.), FT (fósforo total), CO (carbono orgánico), 

Pendiente (Pendiente del sitio), Alt.dosel (altura promedio de dosel), Cober.dosel (cobertura 

de dosel), No.heces (número de heces), Den.aparente (densidad aparente del suelo), pH 

(potencial de hidrógeno del suelo). 

 

De manera complementaria, el método de partición de varianza, ajustado con las 

variables que fueron significativas dentro de la ordenación (Cuadro 7), muestra que las 

variables ambientales, es decir aquellas relacionadas con topografía y edáficas (altitud, 

carbono orgánico, fósforo total y pH del suelo) explican un 19.26 % de la variación total, 

mientras que las variables de disturbio (número de heces y densidad aparente) pueden 

explicar 14.46 % de variabilidad en composición de especies.  
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5.4 Estabilidad de las comunidades vegetales 

Las matrices de disimilitud del banco de plántulas y juveniles y la comunidad de adultas, 

muestra una correlación altamente significativa (rmantel=0.58, p<0.05) en términos de 

abundancia y composición. Aunado a ello, y cómo es posible observar en las curvas de rango-

abundancia, tanto la comunidad de adultas (Figura 6) como de plántulas y juveniles (Figura 

12), tienen especies dominantes en común.  

Figura 12. Curvas Rango-Abundancia de banco de plántulas y juveniles de las diferentes 

comunidades vegetales, reportadas dentro de la localidad “El Pinal”, en Sierra de Álvarez. 

Se muestran los nombres de las tres especies más abundantes, dividas por forma de vida. 

 

Es importante mencionar que dentro de la comunidad transición se encontró la mayor 

abundancia de plántulas de especies que caracterizan tanto el bosque de encino (Quercus 

spp.) como matorral secundario (Acacia spp.; Cuadro 8). Por lo que, el banco de plántulas y 

juveniles de la comunidad transición mantiene la “mezcla” de ambas comunidades 
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Cuadro 8. Media ± desviación estándar de densidad de plántulas y juveniles por hectárea 

perteneciendo al género Quercus y Acacia, que fueron reportadas en la localidad “El Pinal”. 

Comunidad vegetal 
Plántulas y juveniles (ha -1) 

Quercus spp. Acacia spp.* 

Bosque de encino 2,619.04 ± 2,591.0 514.28 ± 1,112.9 

Matorral secundario 278.78 ± 323.6 1,236.36 ± 1,075.1  

Transición 3,200 ± 3,001.8 2,040 ± 3,760.7  

*No se incluye a Acacia mammifera debido a su poca relevancia y abundancia dentro del  

matorral secundario. 

 

Un patrón similar de diferenciación al de las comunidades de adultos fue obtenido en 

el banco de plántulas y juveniles (Figura 13), donde se observa una separación de la 

composición florística en tres comunidades significativamente diferentes (PERMANOVA, 

p<0.05, F=5.15, r2=0.24). De acuerdo con el análisis NMDS, se puede observar un mayor 

sobrelapamiento entre los transectos del bosque de encino y los de la transición, a diferencia 

de la ordenación obtenida a partir de adultos (Figura 5), no obstante, en este caso, el 

aislamiento del matorral secundario se vuelve más evidente (Figura 13).  

En comparación con el NMDS con especies adultos, las variables edáficas (pH, 

carbono orgánico, fosforo total, nitrógeno total, limo y arcilla) cobraron mayor relevancia 

para la ordenación en la matriz de juveniles, obteniendo una correlación altamente 

significativa con la ordenación (p<0.05, r2=0.21, 0.31, 0.40, 0.36, 0.21, 0.45 respectivamente; 

Figura 13). Por otro lado, de las variables de disturbio, únicamente densidad aparente fue 

relevante (p<0.05, r2=0.55) para el patrón de agrupamiento observado en el NMDS, no 

obstante, la fuerza de tal correlación es superior a la que se expresa para los adultos (Cuadro 

7).  

Los vectores que corresponden a densidad aparente, arcilla y de pH se mantienen 

cercanos a los sitios de matorral secundario, esperando valores mayores de tales variables en 

estos sitios, mientras que el resto de las variables (altura y cobertura de dosel, limo, carbono, 

nitrógeno y fosforo total), mantienen un gradiente dirigido hacia el bosque de encino. 
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Figura 13. a) Ordenamiento de escalamiento multidimensional no-métrico (NMDS) de 

similitud del banco de plántulas y juveniles (stress=0.16, k=2), b) NMDS asociado con las 

variables explicativas significativas (p<0.05). FT (fósforo total), CO (carbono orgánico), NT 

(nitrógeno total), Pend (Pendiente del sitio), Alt.dosel (altura promedio de dosel), 

Cober.dosel (cobertura de dosel), Den.aparente (densidad aparente del suelo), pH (potencial 

de hidrógeno del suelo), Limo y Arcilla (referente a textura de suelo). 
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6. DISCUSIÓN 

6.1 Diferencias entre las comunidades vegetales 

Los resultados muestran una clara distinción de tres comunidades vegetales diferentes: 

bosque de encino, matorral secundario y una comunidad mezcla de ambas (transición), con 

diferencias significativas en fertilidad y estructura del suelo, así como en la cobertura que 

mantienen en el mismo.  

El bosque de encino, como era de esperar, se encuentra dominado por el género 

Quercus, además de otros árboles como Crataegus rosei, Cercis canadensis, mientras que en 

arbustos destacan por su abundancia Rhus aromatica, Ageratina sp., Dodonaea viscosa. Su 

composición ha sido reportada ampliamente como propia de bosques de encino de San Luis 

Potosí (Castillo-Lara, 2007; Garcia-Sánchez y Aguirre-Rivera, 2011; Rzedowski, 1961; 

Sánchez et al., 1999). Dentro de las especies con valor de importancia más elevado, destaca 

Q. affinis, la cual se considera una especie tardía, dentro del proceso de sucesión. También 

fueron registradas Q. obtusata, clasificada como especie intermedia y Q. laeta, como especie 

pionera (Castillo-Lara, 2007; Flores-Cano, 2007). 

En cuanto al banco de plántulas y juveniles, este se encuentra dominado por Q. 

affinis, ratificando su dominancia e importancia dentro de la fisonomía de la comunidad, 

además de Litsea schaffneri, Acacia mammifera y las especies de arbustos mencionadas 

previamente. De acuerdo con la literatura y las entrevistas realizadas a los propietarios del 

área, todas estas especies, a excepción de Dodonaea viscosa se categorizan como palatables; 

el ganado consume la semilla, el follaje y los renuevos (Garcia-Sánchez y Aguirre-Rivera, 

2011; Luna-Jose et al., 2003; Martínez y Díaz de Salas et al., 2017). 

En los sitios muestreados, el bosque de encino muestra una distribución más 

equitativa de abundancias, lo que también puede verse reflejado en una mayor diversidad. El 

bosque de encino cuenta con mayor cantidad de mantillo, característica destacable por los 

rasgos propios de los encinos, los cuales son latifoliados y semi-caducifolios (Köhler et al., 

2006). El abundante mantillo, en combinación con una alta cobertura del dosel (72 ± 12 %), 

reduce la luz a nivel de suelo y dificulta así la colonización de gramíneas y herbáceas 
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heliófilas (Rzedowski, 1961), lo que explica la menor cobertura de ambas en el bosque de 

encino. 

Del otro extremo del espectro, se encuentra la comunidad con menor riqueza y 

diversidad, que mantiene una composición típica de un matorral secundario (Rzedowski, 

2006, 1961; Sánchez et al., 1999). Se encuentra dominada por Acacia (A. farnesiana, A. 

pennatula), Dodonaea viscosa, Mimosa aculeaticarpa y Eysenhardtia polystachya, todas 

categorizadas como especies indicadoras de disturbio, altamente dominantes y algunas de 

ellas, “pioneras” de vida larga (especies capaces de establecerse bajo un estrato arbóreo, pero 

que requieren la apertura de claros para crecer; Andrade et al., 2007; Calderón et al., 2005; 

Ramos-Palacios et al., 2012). Su exitoso establecimiento se muestra asociado a su capacidad 

de soportar sequias, tolerar la compactación del suelo y poca fertilidad en el mismo, facilidad 

de dispersión (bovinocoria o anemocoria), defensas contra el ramoneo del ganado (espinas), 

además, algunas de ellas, como es el caso de Acacia pennatula y Dodonaea viscosa, tienen 

efectos alelopáticos, lo cual les permite competir eficientemente, disminuyendo el 

crecimiento de las plantas que crecen bajo su dosel (Flores-Cano, 2007; Peguero-Gutíerrez, 

2012). 

A diferencia de lo publicado por Sánchez et al. (1999), los cuales reportan una baja 

abundancia de estas especies en el área de estudio, en este trabajo se encontraron parches 

completamente dominados por ellas. De acuerdo a las entrevistas realizadas, esta asociación 

vegetal se estableció y ha dominado el área por alrededor de 34 años, sin cambios aparentes 

en su composición, situación que podría mantenerse, pues su banco de plántulas y juveniles 

es dominado por las mismas especies.  

Además, A. pennatula y A. farnesiana, se encuentran reportadas como especies 

dispersadas por el ganado, a través del consumo de su vaina (conteniendo la semilla) y 

favoreciendo su germinación al mantener condiciones adecuadas de humedad y acidez en las 

heces del ganado (Miceli-Méndez et al., 2008), lo que la lleva a dominar nuevos espacios 

abiertos (Rubio-Delgado et al., 2002). 

Otra característica relevante, es su menor cobertura del dosel (0.38 ± 0.21), lo que 

favorece el establecimiento de gramíneas, musgos y herbáceas. Además, las gramíneas son 

resistentes al pisoteo y al ramoneo ejercido por el ganado, lo que explica que su cobertura no 



  55 
 

se vea afectada por la actividad ganadera que se desarrolla dentro de estos sitios (Borrelli y 

Oliva, 2001; Briske, 1996). 

Desde hace algunos años, se han documentado que este tipo de matorrales 

secundarios son capaces de sustituir extensiones que originalmente eran ocupadas por 

bosques de encino de clima templado y semi-seco (Casas et al., 1995; González-Elizondo et 

al., 2005; Márquez-Linares et al., 2005). Rzedowski (2006), además las señala como 

“comunidades que se mantienen indefinidamente”. 

La última de las comunidades se muestra como una mezcla de las dos antes descritas: 

la comunidad transición. Esta comunidad generalmente se encuentra entre el matorral 

secundario y el bosque, lo que explica que mantenga esta combinación de especies. Su 

similitud a ambos grupos no solo permea a su composición florística, si no que mantiene 

semejanzas en variables de estructura de la vegetación, edáficas y de disturbio. Es la 

comunidad que mantiene una mayor diversidad y riqueza, además de contar con mayores 

abundancias de plántulas y juveniles de tanto Quercus como Acacia, géneros dominantes 

dentro de las dos comunidades contrastantes. Con ello se llega a pensar que tal comunidad 

mantiene un efecto de “disturbio intermedio”, donde se impide la dominancia de ciertas 

especies (como Acacia sp. por ejemplo), moldeando una comunidad más equitativa (Connell, 

1978).  

De acuerdo a los resultados, la comunidad transición muestra similitudes mayores 

con los sitios de bosque de encino, manteniendo una cobertura de dosel y suelo (en cuanto a 

herbáceas y suelo desnudo) similar al bosque. Por otro lado, el impacto de las actividades 

ganaderas se ve reflejado en un aumento en la densidad aparente, resistencia a la penetración 

(compactación del suelo) y una disminución de la cobertura y biomasa de mantillo, condición 

que la hacen asemejarse al matorral secundario.  

Si bien el establecimiento de encinos se ve favorecida por la presencia de mantillo en 

el suelo, la profundidad de esa capa cobra relevancia (Douterlungne et al., 2018; Guo et al., 

2011; Tripathi y Khan, 1990). Se ha reportado que para especies como Q. rugosa, una gruesa 

capa de mantillo puede limitar su germinación y su crecimiento inicial (Douterlungne et al., 

2018; López-Barrera y González-Espinosa, 2001; Shaw, 1968). Esto debido a que evita la 

elongación del tallo y provoca etiolación en las hojas, al impedir el paso de la luz y/o mayores 
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tasas de herbívora o incidencia patógena por organismos que habitan en el mantillo (Facelli, 

1994; Itoh, 1995). Por consiguiente, la elevada cantidad de plántulas de encino dentro de los 

sitios de transición podría deberse a una menor cantidad de mantillo que en el bosque de 

encino, pero manteniendo el contenido de carbono orgánico en el suelo, presentándose 

mejores condiciones para su establecimiento. 

Asimismo, un dosel semi-abierto permite un mayor ingreso de luz al sotobosque. 

Algunos autores reportan mayores probabilidades de emergencia y supervivencia de encinos 

en sitios con mayor disponibilidad de luz en el sotobosque (Li y Ma, 2003), pero sin llegar a 

ser sitios totalmente expuestos, como en el caso del matorral (Badano et al., 2011; Bonfil, 

2006; González-Salvatierra et al., 2013; Guo et al., 2011). 

Es importante señalar que aunque algunos autores reportan la compactación del suelo 

como principal factor limitante para el establecimiento de encino (Jordan et al., 2003; Zavala, 

2001), las variables relacionadas con tal condición (resistencia a la penetración y densidad 

aparente) no mostraron diferencias importantes entre los sitios de transición y los de matorral 

secundario. Esto sugiere que al mantenerse condiciones favorables en otras variables del 

suelo, como el carbono orgánico en el suelo, una cobertura semi-abierta del dosel, una capa 

de mantillo moderada o mantener una densidad alta de arbustos que puedan servir de nodrizas 

(Badano et al., 2009; Ramírez-Marcial et al., 1996), la compactación del suelo deja de ser 

una variable clave, para pasar a un segundo plano. No obstante, es necesaria más 

investigación para entender mejor la interacción conjunta de estas variables en el 

establecimiento de encinos. 

La marcada ausencia de plántulas y juveniles de encino dentro del matorral 

secundario, a pesar de ser parches inmersos en el bosque, podría estar relacionado con las 

preferencias de algunos dispersores, particularmente pequeños mamíferos, hacia sitios con 

mayor cobertura vegetal, lo cual los protege ante depredadores (García-Hernández et al., 

2016; Pérez-Ramos et al., 2008). El alto contraste entre los sitios de bosque de encino y el 

matorral ha sido reportado como un borde “duro”, los cuales pueden ser barreras poco 

permeables para el movimiento de semillas, disminuyendo la probabilidad de 

establecimiento de nuevas plántulas (López-Barrera et al., 2007, 2005). 
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El banco de plántulas del matorral secundario incluye algunas especies de típicas del 

bosque, no presentes en la vegetación adulta (como Q. polymorpha, Q. affinis, Berberis 

gracilis y Buddleja cordata), lo que indica que algunas semillas propias de los encinares 

pueden alcanzar sitios propicios para su germinación y emergencia dentro el matorral. Sin 

embargo, probablemente el pisoteo del ganado sumado a las características edáficas y de 

cobertura de dosel anteriormente descritas propias del matorral secundario, lleva al poco 

éxito en el establecimiento de las plántulas. La capacidad competitiva de las especies que 

dominan el dosel del matorral secundario (Acacia, Dodonaea, Mimosa) también dificulta que 

juveniles de estas especies de bosque alcancen etapas más avanzadas en su desarrollo 

(Connell, 1978). 

Por otro lado, sobresale el elevado pH (7.53 ± 0.41) en los sitios de matorral 

secundario, en contraste con el bosque de encino, el cual mantiene un pH más ácido (6.38 ± 

1.06), típico de este tipo de vegetación (Rzedowski, 1961). Algunos autores, han registrado 

valores más altos de pH en bosques que han sido transformados a sitios de agricultura o que 

han sido expuestos a pastoreo durante periodos largos de tiempo (Jiménez et al., 2008; 

Reiners et al., 1994; Yesilonis et al., 2016). El pH del suelo influye en la fertilidad del suelo, 

debido a su efecto sobre la disponibilidad de algunos nutrientes. Por ejemplo, el fósforo, se 

precipita más fácilmente bajo pH elevado, quedando poco disponible para las plantas (Chapin 

et al., 2002). De acuerdo con Rzedowski (2006), los bosques de encino en México, se 

desarrollan sobre suelos típicamente entre un rango de pH de 5.5 a 6.5, lo que podría sugerir 

una la relación entre el pH y la presencia de encinos. 

Contrario a lo reportado por Dahlgren et al. (1997), en este estudio, el contenido de 

nitrógeno y fósforo total en el suelo no presento cambios entre las comunidades, aun cuando 

mantienen composiciones vegetales distintas (abundante presencia de fabáceas dentro del 

matorral) y reciben ingresos constantes de nitrógeno y fósforo a través de las excretas de 

ganado, en el caso del matorral y la comunidad transición. Por otro lado, es importante 

mencionar que dentro del matorral secundario se encontró un incremento en el porcentaje de 

arcillas en el suelo, lo cual podría ser un producto de la intemperización (exposición al aire 

y al viento) que sufrió el suelo al ser expuesto como consecuencias de las actividades de 
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agricultura y ganadera, lo que favoreció la paulatina segregación y la generación de partículas 

más finas (Yesilonis et al., 2016). 

Este proceso también, se relaciona con la menor cantidad de carbono orgánico que se 

encuentra en el matorral. Primero, el desmonte original para generar campos de cultivo, 

puede acelerar la oxidación de la materia orgánica, lo que llevo a su perdida (Binkley y 

Fisher, 2013; Chapin et al., 2002). Segundo, las plantas agrícolas, así como las comunidades 

que se establecieron posteriormente, tienen una producción menor de mantillo, lo que impide 

que se recupere la materia orgánica perdida. En sitios con historial de uso de agricultura y 

ganadería, la disminución de materia orgánica se ha relacionado con efectos directos en la 

perdida de fertilidad, de capacidad de intercambio catiónico y su consecuente disponibilidad 

de nutrientes, así como retención de agua (Bizzari et al., 2015; Yesilonis et al., 2016). 

 

6.2 Factores conductores de las comunidades vegetales 

La composición de las comunidades vegetales locales en cierto lugar es el resultado de una 

serie de filtros ecológicos, tanto bióticos como abióticos, que pueden actuar a diferentes 

escalas espaciales; desde el nivel local hasta paisaje (Temperton et al., 2004).  

En los ecosistemas de montaña, como los bosques de encino, el clima y el relieve 

(altitud y orientación particularmente) son filtros abióticos claves en estructurar el 

ensamblaje de las comunidades vegetales (Chapin et al., 2002; Miranda y Hernández, 1963; 

Olson et al., 2001). Por ejemplo, Rzedowski (1961) establece que las condiciones propicias 

para el desarrollo de bosques de encino se encuentra con una temperatura media de entre 8 y 

21 °C, una precipitación entre 700 y 1,800 mm y  un rango altitudinal entre 600 y 2,800 m 

s.n.m, generalmente con una exposición norte y oeste. 

El sitio de estudio se mantiene dentro de estos rangos, por lo tanto se podría esperar 

la dominancia de este tipo de vegetación. Considerando el tamaño del sitio de estudio (85 

ha), la temperatura y precipitación actúan de una forma homogénea dentro de este terreno, 

por lo que por sí solas no podrían explicar la presencia de las composiciones vegetales de las 

comunidades tan contrastantes que se registraron.  
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Por otro lado, a pesar de que altitud resultara una variable significativa en la 

ordenación NMDS, el sentido del gradiente mostrado por los vectores (asociado al NMDS2), 

no representa un factor importante para la separación de las tres comunidades (la cual se da 

sobre el NMDS1). Con ello, se descarta completamente este factor como responsable de la 

variación obtenida. 

En cuanto a la exposición de la ladera, muchos estudios han confirmado que ésta 

determina la incidencia solar, humedad atmosférica y edáfica, lo que consecuentemente 

puede llevar a diferencias en composición y estructura de la vegetación (Auslander et al., 

2003; Cantlon, 1953; González-Hidalgo et al., 1996; Holland y Steyn, 1975). Sin embargo, 

en este estudio, no se presentaron exposiciones contrastantes, manteniendo exclusivamente 

orientación norte-noroeste, por lo que se concluye que la exposición no interfiere de manera 

directa sobre la diferenciación en composición o estructura de las comunidades detectadas. 

La pendiente del sitio también resultó ser una variable topográfica altamente 

significativa en la diferenciación de las comunidades. No obstante, esta variable puede ser 

relacionada con el disturbio, debido a que mostro valores significativamente menores (13.36 

± 6.44) en los sitios donde se llevó a cabo alguna actividad productiva, en comparación con 

los sitios dentro del bosque (23.57 ± 10.25). En una matriz agrícola, las parches de bosques 

remanentes suelen encontrarse más aledaños y con pendientes pronunciados, debido a la 

dificultad que estos sitios podrían ofrecer para el manejo de la siembra y su cosecha, así como 

el transitar del ganado y del cuidador (Acácio y Holmgren, 2014; Flinn et al., 2005; Malhi et 

al., 2014). Parte de los patrones espaciales de uso de suelo se encuentran relacionadas con 

las condiciones naturales del sitio y sus características, que finalmente determinan la forma 

en la que serán manejadas y a su vez, la huella de las actividades antrópicas produce cambios 

en la heterogeneidad dentro del paisaje, que finalmente afecta directamente la riqueza, 

distribución y abundancia de las especies.  

Con todo lo anterior, se evidencia que la presencia de diferentes comunidades 

vegetales se debe a factores a una escala local. Los bosques de encino, son ecosistemas donde 

la actividad humana ha sido parte de su historia (Rzedowski, 2006, 1961), por lo cual la 

presente estructura de las comunidades puede ser entendida a la luz del historial de uso de la 

tierra (Flinn y Vellend, 2005; Temperton et al., 2004). Los resultados obtenidos confirman 
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lo anterior, donde variables como densidad aparente (como indicativo de compactación del 

suelo) y cantidad de heces resultaron altamente correlacionadas con las diferencias en 

composición de las comunidades vegetales. Ambas variables se muestran estrechamente 

relacionadas con las actividades antrópicas y logran explicar un 14.4 % de la variación 

encontrada en la composición vegetal, un valor cercano a lo que permite explicar las variables 

ambientales (19.26 %). Esto pone en manifiesto como las variables ambientales no son 

suficientes para explicar en su totalidad los cambios en vegetación que se observan, siendo 

necesario incluir el disturbio como variables clave para entender la divergencia de las 

comunidades.  

Considerando lo anterior, la agricultura y la ganadería, se posicionan como factores 

conductores o drivers en inglés, que modifican y modulan la composición de las 

comunidades vegetales dentro del bosque. Estas aseveraciones han sido reportadas en 

muchos otros estudios, donde el disturbio antropogénico es el causante principal de cambios 

en la estructura vegetal y el micro-ambiente (Måren et al., 2015; Ramirez-Marcial et al., 

2001; Saccone et al., 2014; Torres et al., 2016; van der Wai, 2006). 

La tala inicial que permitió la apertura de espacios para el cultivo agrícola fue un 

detonante importante en las composiciones vegetales registradas en este estudio. De acuerdo 

con las entrevistas realizadas al dueño de la propiedad, los sitios sin desmonte inicial no son 

dominados por la comunidad de matorral secundario, lo que ratifica el efecto que tuvo la tala.  

El legado de la remoción total de la cobertura del bosque  y sus posteriores actividades 

de agricultura son sumamente importantes en las propiedades del suelo, efectos que pueden 

persistir por décadas (Bizzari et al., 2015; Brudvig et al., 2013) hasta por cientos de años 

(Dupouey et al., 2002). Por ejemplo, los bosques que tienen legados de uso de agricultura, 

mantienen una menor cantidad de materia orgánica en el suelo, aun a pesar del paso del 

tiempo (Bizzari et al., 2015). El contenido de carbono orgánico en el suelo en los sitios 

perturbados aquí reportados, también muestra esta tendencia y aparece como un factor 

conductor que predice la diferenciación entre las comunidades, relacionándose con las 

actividades antrópicas desarrolladas y el consecuente ensamblaje que se generó. Se ha 

comprobado que la composición de la comunidad a su vez influye sobre el contenido de 
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materia orgánica y por consiguiente en el contenido de carbono orgánico (Dahlgren et al., 

1997; Suding et al., 2004). 

La apertura inicial del dosel, además, propició una dominancia de especies heliófilas 

y pioneras (de vida larga) dentro de la comunidad del matorral secundario, lo que coincide 

con Holmgren (2002). Estas especies compiten agresivamente por los recursos disponibles y 

limitan el establecimiento de encinos (Plieninger et al., 2011) así como de otras especies 

leñosas (Ferguson et al., 2003; Zahawi y Augspurger, 1999), lo que finalmente lleva a una 

diferenciación completa en la composición de las comunidades a varios niveles (dosel, 

sotobosque).  

En un proceso de sucesión sin presencia de un disturbio crónico, como la ganadería, 

eventualmente las especies de árboles de etapas más avanzadas, podrían ir estableciéndose e 

ir cambiando las condiciones microambientales, sin embargo, de acuerdo con los resultados 

presentados, el pastoreo del ganado evita que este proceso se lleve a cabo, lo cual es posible 

de ver al encontrar especies como Q. polymorpha, Q. affinis, Berberis gracilis y Buddleja 

cordata dentro del banco de plántulas del matorral secundario, pero no llegan a ser parte de 

la vegetación adulta. 

La remoción selectiva de especies por el ganado, así como la compactación del suelo 

por el pisoteo (reflejado en una alta densidad aparente), favorece el establecimiento de ciertas 

especias por sobre otras. Los encinos son sensibles a la compactación de suelo  (Jordan et al., 

2003; Zavala, 2001), reduciendo el crecimiento radicular, y por ende su absorción de agua y 

nutrientes. Esto puede eventualmente reducir su crecimiento y aumentar su mortalidad 

durante las temporadas de sequía o estiaje, situación amplificada en doseles totalmente 

abiertos (Rivas-Rivas, comm. pers). López-Sánchez et al. (2014) y Plieninger et al. (2011) 

reportan una relación negativa entre la abundancia de heces con la abundancia de plántulas 

de Quercus, sugiriendo que el pastoreo es una barrera que imposibilita el establecimiento de 

encinos. 

Las variables estructurales de la vegetación (cobertura y altura de dosel), influyen 

directamente en la comunidad de juveniles, al modificar sus condiciones microclimáticas 

(Badano et al., 2015), lo que las convierte también en filtros ecológicos. El ganado a su vez, 
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favorece que estos espacios permanezcan con una mayor apertura (doseles con menor 

cobertura), debido a su tránsito. 

Es importante mencionar que es la interacción entre diversos factores 

(topográficos, edáficos y de disturbio, así también el pool regional de semillas) lo que 

finalmente dirige el recambio de especies. Acácio et al. (2009) han reportado que la 

conjunción entre periodos de sequía prolongados aunado al pastoreo puede llevar a acelerar 

el cambio de bosques de encino a matorrales secundario. Por ello, no se descarta que 

situaciones similares pudieran haberse llevado a cabo en el sitio de estudio, considerando que 

se mantiene un 77 % de la variación en las comunidades sin explicar.  

Son varios los estudios que abordan el impacto individual de algún tipo de disturbio, 

sin embargo, se presentan importantes lagunas de conocimiento para entender la interacción 

y los impactos acumulativos de múltiples disturbios (pasados y presentes; Bizzari et al., 

2015), más aun si se toma en cuenta que en los bosques mexicanos, es común convertir 

parcelas agrícolas a sitios de pastoreo. Por ello, es necesario comprender mejor la interacción 

entre factores de disturbio y ambientales sobre el “pool” regional y local de especies.  

 

6.3 Modelo teórico de estados alternativos estables 

Los modelos de estado-transición han sido ampliamente utilizados para explicar las 

dinámicas de la vegetación en matorrales y pastizales (Westoby et al., 1989), pero es más 

escaso su aplicación en sistemas forestales, siendo el fuego el mayor factor conductor dentro 

de estos pocos trabajos (Airey Lauvaux et al., 2016; Kindt y Coe, 2005; Lindig-Cisneros et 

al., 2007; Odion et al., 2010; Torres et al., 2016) y solo algunos de ellos se enfocan en las 

actividades agropecuarias como el principal actor (Acácio et al., 2009; Saccone et al., 2014; 

van der Wai, 2006). 

La dinámica sucesional de la vegetación descrita en este trabajo encaja mejor sobre 

un modelo de estado-transición que bajo un modelo de sucesión lineal (sensu Clemens; 

Figura 14) por diferentes razones. Primero, la presencia de estados alternativos estables, ha 

sido usado para explicar distintas asociaciones vegetales que se desarrollan bajo un mismo 



  63 
 

conjunto de condiciones ambientales (Schröder et al., 2005), como es el caso de lo que aquí 

se reporta. Segundo, las diferencias en la composición de suelo (textura, fertilidad), no 

permiten explicar por si mismas los patrones espaciales detectados (Dantas et al., 2016). Y 

tercero, las actividades humanas han generado cambios y contribuyen a mantener la 

composición actual de la vegetación a través de una dinámica de retroalimentaciones que 

conducen a la estabilidad y permanencia de los estados detectados (Suding et al., 2004).  

Figura 14. Representación esquemática del modelo de estados y transiciones a partir de un 

bosque de encino. Bosque de encino (1) y matorral secundario (2) representan estados 

estables, mientras que comunidad transición (3), es un estado intermedio. Las líneas solidas 

que representan las transiciones muestran los factores que conducen los cambios entre 

estados, mientras que las líneas punteadas sugieren transiciones causadas por intervención 

(restauración). Las retroalimentaciones se basan en los resultados obtenidos en este trabajo y 

en la información que provee la literatura. 
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6.3.1 Transiciones 

Dentro de los bosques templados mexicanos, el cambio de uso de suelo es principalmente 

relacionado con agricultura y ganadería (Céspedes-Flores y Moreno-Sánchez, 2010; 

CONAFOR, 2009; Rzedowski, 2006, 1961). En este trabajo, estas actividades antrópicas 

fueron factores clave en la transición entre estados alternativos. 

De bosque de encino a matorral secundario.  

El matorral secundario coloniza sitios abiertos, con un historial de uso de la tierra severo, 

donde se realizaron actividades de agricultura y ganadería en conjunto, propiciando suelos 

con bajo contenido de nutrientes y compactados, principalmente restringidos a áreas planas, 

lo que lo lleva a estar dominado por especies “pioneras” de vida larga. 

La apertura inicial donde se llevó a cabo una tala y la remoción de la cubierta vegetal, 

fue un detonante clave, trayendo consigo susceptibilidad a la colonización de otras especies 

(Holmgren, 2002). Considerando que en los bosques, uno de los recursos limitados es la luz, 

era de esperar que la apertura de espacios abiertos permitiera que aquellas especies latentes 

mantenidas debajo del dosel (ya sea a través de bancos de semillas o plántulas), aprovecharan 

y se establecieran (Chapin et al., 2002).  

No obstante, el constante manejo de la parcela (un periodo confirmado de 27 años), 

y un constante aclareo, seleccionando algunas especies por encima de otras, impidiera la 

presencia de una cubierta vegetal en el suelo y favorecer la intemperización del mismo (gran 

proporción de suelo desnudo), que podría resultar en partículas del suelo cada vez más 

pequeñas (como por ejemplo, arcillas; Binkley y Fisher, 2013; Bizzari et al., 2015; Yesilonis 

et al., 2016), así como a llevar una reducción de la fertilidad del suelo. Se tiene la hipótesis, 

que lo anteriormente descrito contribuyó en gran medida al cruce de umbrales ecológicos 

(del estado de bosque) y con ello, la llegada a otro estado (Hobbs y Suding, 2007; 

Magnuszewski et al., 2015; Suding et al., 2004). 

Inmediatamente después de terminar las actividades agrícolas, tales áreas se 

destinaron al pastoreo de ganado bovino. Es probable que las especies “pioneras” hayan 

comenzado a ser dispersadas y favorecidas por la presencia del ganado bovino, lo que 

finalmente las llevo a colonizar completamente el terreno abierto, donde encontraron las 
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condiciones necesarias para su establecimiento exitoso. Por ejemplo, la semilla se escarifica 

en su paso por el tracto digestivo del ganado o al mantener condiciones ácidas dentro de las 

excretas. Asimismo, la germinación de las semillas y el crecimiento inicial de la plántula es 

favorecido en ese micrositio, al mantener un alto contenido de nutrientes y mayor humedad 

(Miceli-Méndez et al., 2008; Rubio-Delgado et al., 2002), además de contar con defensas 

para el ramoneo una vez emergidas, como sus espinas (con observación en campo que varios 

juveniles ya tenían desarrolladas fuertes espinas), lo que impide que puedan ser consumidos 

o dañadas por los bovinos (Lucas et al., 2000; Scheffer et al., 2001). 

Se hipotetiza que otra posible causa de la llegada de estas especies “pioneras” es 

debido al manejo que realiza el dueño del sitio, donde transporta su ganado hacia una 

propiedad distinta si las condiciones de agua y alimento no son suficientes (ver sección de 

historial de uso). Este nuevo lugar podría ser la fuente de semillas que finalmente terminarían 

en el área de estudio y podría comenzar el proceso de dominancia, tomando en cuenta las 

características de estas especies, previamente mencionadas, sin embargo, no se tiene la 

certeza de las condiciones de estos distintos lugares. 

Los bovinos parecen pasar mayor cantidad de tiempo en los parches de matorral y 

transición (mayor promedio de cantidad de heces y senderos), lo cual resulta evidente, debido 

a que gran parte de sus alimentos se encuentran en estos lugares, mostrándose como áreas 

con las mayores coberturas de gramíneas, herbáceas y de árboles preferidos por sus vainas 

(como Acacia spp. o Mimosa sp.). 

La presión combinada de la tala inicial y la presencia de ganado pudo haber llevado, 

a que el efecto del disturbio se intensificara y finalmente llevó al sistema a cruzar umbrales, 

cambiando a un nuevo estado (Ratajczak et al., 2017; Scheffer y Carpenter, 2003). En otros 

trabajos se ha llegado a conclusiones similares para bosques pastoreados durante periodos de 

tiempo largos o donde las actividades antrópicas interactúan entre sí, lo que desencadena el 

remplazamiento de los bosques, por comunidades nuevas, con composición, diversidad, 

características (edáficas, de cobertura de suelo, de cobertura y altura de dosel) y dinámicas 

diferentes (ver apartado más adelante de retroalimentaciones; Segerström y Emanuelsson, 

2002; Van de Wouw et al., 2011). Estas nuevas dinámicas le confieren estabilidad al estado 

que dificultan o impiden que avance a estados distintos (sucesión detenida o arrested 
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succession en inglés) o su regreso al estado anterior (en este caso al bosque de encino; Acácio 

y Holmgren, 2014; Lindig-Cisneros et al., 2007; Suding et al., 2004). 

De bosque de encino a comunidad transición. 

La comunidad transición mantiene una composición mezclada de los dos estados 

contrastantes, tanto en su vegetación aérea como en su banco de plántulas y juveniles. A su 

vez, las características de estructura de vegetación así como del suelo, muestran mayor 

semejanza con uno o con otro. Es por ello que dentro de nuestro modelo teórico se nombra 

como un estado intermedio. La diferencia más marcada con los sitios de bosque, es la mayor 

presencia de pastoreo. Es decir, en estos sitios, el ganado pasa mayor cantidad de tiempo 

(5.00 ± 4.80 vs. 1.57 ± 1.50 en cantidad de heces), probablemente debido a una mayor 

disponibilidad de alimento (como herbáceas, gramíneas), en contraste con el bosque, así 

como pendientes menos pronunciadas (16.56 ± 7.67 vs 23.57 ± 10.25).  

Es por ello, que se ha planteado la hipótesis que en estas áreas se mantiene un 

disturbio intermedio (Connell y Slatyer, 1977), pero sin un cruce de umbrales (como en el 

caso del matorral). Un estado intermedio similar fue reportado por Acácio y Holmgren 

(2014), correspondiendo a bosques más abiertos (cork oak savanna), cuya transición era 

mediada por el manejo del sotobosque y su interacción con incendios, encontrándose como 

intermedio entre los dos estados críticos, siendo uno de ellos un matorral similar al reportado 

en este trabajo. 

La cantidad de plántulas de encino en estos sitios es mayor que dentro del matorral 

secundario, por lo que el reclutamiento de estos árboles parece estarse llevando a cabo, 

considerando que se tienen encinos tanto adultos como juveniles. Tal proceso se presenta 

debido a que se mantienen varias características: 1) un dosel semi-abierto, que favorece a una 

mayor entrada de luz, pero no totalmente expuesto, protegiendo a las plántulas de desecación 

por una elevada incidencia solar (Badano et al., 2011; Bonfil, 2006; González-Salvatierra et 

al., 2013; Rivas-Rivas, comm. pers), 2) una capa de mantillo con un menor grosor que en el 

bosque, lo que evita problemas de etiolación, elongación y reduce la posibilidad de daño de 

la semilla y la plántula por patógenos (como hongos) o insectos (herbivoría) que se ven 

favorecidos por el mantillo (Facelli, 1994; Guo et al., 2011; Itoh, 1995), 3) la comunidad 

transición se vuelve probablemente un borde permeable para los dispersores, capaces de 
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transitar del bosque a estos sitios (López-Barrera et al., 2007), 4) gran abundancia de arbustos 

que fungen de plantas nodrizas y protegen contra el pisoteo y ramoneo en etapas críticas 

(Badano et al., 2009; Ramírez-Marcial et al., 1996), 5) estas características probablemente 

mitigan otras barreras, como la compactación del suelo (presentando valores semejantes a 

los sitios de matorral) y evita que condicionen el establecimiento de encinos. 

De la misma forma, plántulas del género Acacia, se encuentran presentes en un gran 

número, sin embargo, estas plantas no cuentan con el micro-hábitat ideal para dominar dentro 

del dosel (vegetación adulta), como lo hacen en el matorral secundario. Por ejemplo, dentro 

de los sitios de transición, se mantiene un dosel semi-abierto, menos favorable para el 

crecimiento de estas especies “pioneras” (Holmgren, 2002). 

Es por ello, que los sitios donde se encuentra la comunidad transición, podrá haber 

mayor probabilidad de transitar hacia un estado de bosque de encino, auxiliándose de algunas 

técnicas de restauración (como la protección a las plántulas o plantación), que puedan llevar 

a que los encinos dominen nuevamente el dosel. 

De comunidad transición a matorral secundario 

Según las entrevistas con el propietario, una de las diferencias entre el matorral secundario y 

los sitios de transición, es la apertura inicial de claros agrícolas y una mayor presencia del 

ganado. Como ya se ha discutido, estas actividades probablemente favorecieron la entrada 

de las especies que ahora dominan la dinámica dentro del matorral (Acácio y Holmgren, 

2014; Holmgren, 2002). 

Por consiguiente, es posible que la transición del estado intermedio hacia un matorral 

secundario dependa de mantener sitios sin cubierta arbórea y aumentar la presión del ganado 

sobre estas áreas. Es decir mayor presión hacia las plántulas de las especies arbóreas (por 

ejemplo hacia los encinos) a través del pisoteo y ramoneo del ganado, podría llevar a que las 

actuales especies que dominan el dosel, no pudieran ser reemplazadas por sus juveniles y por 

consiguiente, se generarían doseles con menor cobertura, que terminaría beneficiando al 

avance del matorral. 

El banco de plánulas y juveniles de la comunidad transición incluye las especies más 

dominantes del matorral, en consecuencia, las hipotéticas aperturas del dosel podrían llevar 
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a que estas especies tengan mayor luz disponible y puedan comenzar a crecer, además. En 

adición, en los sitios frecuentados por el ganado, teóricamente se tendrían a los dispersores 

y facilitadores necesarios para el establecimiento exitoso de estas especies (Holmgren, 2002; 

Miceli-Méndez et al., 2008). Durante la temporada de lluvias, una mayor disponibilidad de 

alimento (como las herbáceas que abundan durante esta temporada) en la comunidad 

transición, favorece un flujo de semillas de los sitios de matorral secundario (donde sus 

especies dominantes tienen una fructificación elevada en esta temporada), hacia estos 

lugares, por lo que con las condiciones adecuadas de luz, probablemente se daría el cambio. 

Con todo lo anterior, en este caso hipotético, el establecimiento de encinos 

comenzaría a tener barreras suficientes para restringirse a los parches de bosque remanentes, 

de igual manera, los dispersores de los encinos, se mantendrían en sitios más seguros, donde 

no se muestren expuestos a depredadores (López-Barrera et al., 2007, 2005), lo que 

eventualmente disminuiría la presencia de encinos dentro de estos sitios. 

Es importante mencionar que en muchos de los trabajos aquí citados se incluye el 

efecto de factores climáticos, como sequias o historiales de severidad, evaluándose como una 

interacción entre varios factores (Acácio et al., 2009; Lindig-Cisneros et al., 2007; Saccone 

et al., 2014; Yesilonis et al., 2016), por lo que no habría que descartar que otros factores 

podrían o pudieron haber influido de manera directa o indirecta la transición entre estados en 

nuestros sitios. Es por ello que se requiere más investigación al respecto tomando en cuenta 

la relevancia en temas de conservación y restauración de bosques. 

6.3.2 Retroalimentaciones 

Retroalimentaciones provocadas por interacciones tróficas 

 Dispersión 

Una de las retroalimentaciones más importantes que recibe el matorral secundario es la 

dispersión que lleva a cabo el ganado de las especies dominantes del mismo estado (Acacia, 

Mimosa), aunado a la mejora de ciertas condiciones micro-ambientales que favorecen su 

establecimiento y permanencia (germinar en heces del mismo y escarificación de una semilla 

con testa dura en el tracto digestivo del ganado; Miceli-Méndez et al., 2008).  
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En el caso de los encinos, la poca o nula presencia del proceso de dispersión, dentro 

del matorral secundario, también resulta en una retroalimentación, al ser altamente 

dependientes de la dispersión de sus semillas. La dispersión es llevada a cabo principalmente 

por ratones, ardillas y aves, sin embargo, estos animales evitan sitios abiertos, como lo es el 

matorral, debido a una mayor susceptibilidad a la depredación (López-Barrera et al., 2007, 

2005). Por lo cual, se limita que las semillas de encino lleguen más allá de los límites del 

bosque o de los sitios transición, aun cuando la distancia entre el bosque y de matorral es 

pequeña. Esto es contrario a lo reportado por Acácio y Holmgren (2014) y Van de Wouw et 

al. (2011), los cuales le atribuyen gran parte de la problemática de reclutamiento entre dos 

estados contrastantes, a las grandes distancias que hay entre ellos. 

 Herbívora 

Los patrones de herbívora por parte del ganado, crea importantes retroalimentaciones dentro 

de cada uno de los estados (Suding et al., 2004). Por ejemplo, una mayor cobertura de 

herbáceas y gramíneas dentro de los sitios de matorral, también favorece que el ganado pase 

más tiempo en él, encontrando alimento disponible. Así mismo, estas plantas se muestran 

resistentes al pisoteo (como en el caso de las gramíneas) y colonizan fácilmente espacios 

abiertos, típicos de esta comunidad, por lo que el ganado sigue prefiriendo estos sitios.  

A su vez, dentro del matorral secundario, en las plantas dominantes, como Acacia, 

Mimosa, la presencia de espinas desde etapas tempranas, dificultan que los herbívoros las 

dañen una vez establecidas (Lucas et al., 2000). Con ello se logra que permanezcan en estos 

sitios y alcances con éxito etapas de reproducción. 

Caso contrario ocurre con especies particulares del bosque de encino. La herbívora 

selectiva del ganado, elimina los renuevos de aquellas especies palatables (como Quercus 

spp., Berberis gracilis, Buddleja cordata) que pueden alcanzar algunos sitios propicios 

dentro del matorral secundario. A ello se le puede sumar, como en el caso de los encinos, la 

depredación de sus semillas por parte del ganado, así como la menor resistencia que muestran 

estas especies al pisoteo. Todas estas condiciones fungen como importantes barreras 

impidiendo que estas especies lleguen a adultas y se vuelve menos probable que lleguen a 

dominar el dosel (Garcia-Sánchez y Aguirre-Rivera, 2011; Zavala, 2001).  
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Con todo lo anterior, es claro que mientras que la herbivoría parece no tener un efecto 

negativo sobre las especies del matorral secundario, si dificulta, aún más, el establecimiento 

de otras especies dentro de esta comunidad, lo que previene un posible recambio de especies. 

 Preferencia de sitios de alimentación y descanso 

Las grandes pendientes son evitadas por el ganado, tanto para transitar como para descansar, 

así mismo, tienen menor probabilidad a ser dedicadas a actividades agrícolas. En 

consecuencia estos sitios tienen una menor influencia del ganado, que aquellos lugares planos 

(Acácio y Holmgren, 2014; Flinn et al., 2005; Malhi et al., 2014). Por este motivo, en este 

trabajo, este proceso, podría disminuir la depredación de las semillas (por ejemplo, de 

encinos) y la herbívora de los renuevos (de especies palatables) por parte del ganado bovino, 

así como el daño por pisoteo, lo que resultaría en una mayor probabilidad de reclutamiento 

de encinos y especies con afinidad al estado de bosque. 

En el caso contrario, en los sitios con pendientes menos elevadas, el ganado suele 

pasar mayor cantidad de tiempo, lo que provoca una mayor compactación del suelo y ello 

conlleva a todas las barreras severas para el establecimiento de encinos y especies asociadas 

al bosque que ya se han mencionado. Es probable que, durante la temporada de estiaje, el 

ganado se centre en estos sitios por la disposición de alimento, principalmente las vainas de 

algunas especies de Acacia, y la disminución de herbáceas dentro de los otros estados. Esto 

provoca un mayor número de animales en áreas de menor tamaño, pues el ganado ya no se 

dispersa dentro de todo el sitio, lo que eventualmente acrecienta las barreras que deben 

superar los encinos u otras leñosas, pero a su vez favorece la continua dominancia de las 

especies de matorral (consumo, facilitación por escarificación y dispersión). 

Retroalimentaciones provocadas por la modificación del micro-hábitat y efectos de las 

especies 

 Intensidad de luz 

La menor cobertura de dosel en los sitios de matorral y transición beneficia a las especies 

dominantes demandantes de luz (Acacia, Dodonaea, Mimosa), algunas de ellas categorizadas 

como “pioneras”. En adición, su capacidad de fijación de nitrógeno requiere una incidencia 
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solar elevada, proceso que puede ser favorecido en estos espacios abiertos (Chapin et al., 

2002). En consecuencia, aquellos sitios donde se presentó algún disturbio puede ser 

fácilmente colonizado por estas especies (Calderón et al., 2005; Garcia-Sánchez y Aguirre-

Rivera, 2011; Ramos-Palacios et al., 2012).  

Por el otro lado, las especies de encinos aquí reportados son categorizadas como 

especies tardías o intermedias (como Q. affinis o Q. obtusata; Flores-Cano, 2007), por lo que 

requieren condiciones de sombra o sombra intermedia, siendo desventajoso un dosel con 

poca cobertura, como los sitios de matorral (Douterlungne et al., 2018; Kappelle, 2006). 

Además, si a ello le agregamos, nuevamente, una densidad menor de arbustos que puedan 

servir para aminorar estas condiciones en las etapas de plántulas de los encinos (Badano et 

al., 2011; Ramírez-Marcial et al., 1996), se vuelve evidente que dentro de estos sitios la 

regeneración es menos probable y con ello se genera una retroalimentación que desfavorece 

el establecimiento de los encinos. 

 Interacción suelo-planta 

Las interacciones locales de suelo y planta cobran relevancia dentro de la estabilidad de la 

cobertura arbórea, siendo capaces de afectar las características abióticas (Scheffer et al., 

2001; van de Koppel et al., 1997). En este caso, especies como Acacia, Mimosa o Dodonaea 

con hojas pequeñas y perennes generan poco mantillo, contribuyendo en menor medida (en 

contraste con los encinos) a la recuperación del contenido de materia orgánica en el suelo.  

Este poco contenido de carbono, sumado a una elevada compactación del suelo, 

disminuye el nitrógeno y fósforo, así como aumenta el pH, lo cual disminuye a su vez, la 

capacidad de intercambio catiónico en el suelo y mantiene así varios compuestos fosfatados 

menos disponibles para las plantas (Bizzari et al., 2015; Chapin et al., 2002; Jiménez et al., 

2008; Yesilonis et al., 2016). De esta manera, se mantiene un suelo menos fértil y en 

consecuencia, por un lado, especies leñosas del estado bosque son menos competitivas en 

estos sitios, y por otro lado, se favorece la dominancia de especies características de sitios 

disturbados, como Acacia, Mimosa o Dodonaea.  
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Estas plantas mantienen una alta capacidad competitiva, ya que suelen desarrollar 

sistemas radiculares extensos en suelos disturbados, lo que les confiere resistencia en 

periodos de sequía (Calderón et al., 2005; Sistema Nacional de Información Forestal, 2012). 

A su vez, su simbiosis con bacterias fijadores de nitrógeno les hace menos sensible al déficit 

de este elemento, que suele ser limitada en bosques de clima templado (Chapin et al., 2002). 

Estas interacciones planta-suelo probablemente contribuyen a la reducida presencia de 

encinos dentro del banco de plántulas del matorral.  

De la misma forma, en el bosque, se presentan retroalimentaciones que mantienen a 

su actual composición y que le brindan estabilidad. Por ejemplo, dentro del bosque se 

mantiene un reclutamiento exitoso de encinos, registrándose un rango de 2,600 a 5,000 

plántulas por hectárea (se debe de tener en cuenta que no hizo distinción entre plántulas de 

rebrote y plántulas de semilla, por lo que este número debe tomarse con consideraciones). 

Esto debido a que los encinos prefieren menor incidencia solar y suelos con mayor contenido 

de humedad, lo que se relaciona con la protección que le confiere la capa de mantillo, a lo 

cual los encinos contribuyen de manera importante, por sus características propias 

(latifoliados y semi-caducifolios). Este número de plántulas es considerado suficiente para 

mantener un bosque de encino a largo plazo (Acácio y Holmgren, 2014). 

 Interacción planta-planta 

Otra de las barreras para el establecimiento de encinos que se encuentran en el matorral se 

relaciona con la competencia que realizan las abundantes herbáceas y gramíneas sobre estas 

especies y otras leñosas (Ferguson et al., 2003; Plieninger et al., 2011). En contraste, en el 

bosque tanto herbáceas como gramíneas son menos abundantes, debido a que los doseles 

cerrados y la capa de mantillo en el suelo del bosque dificultan su establecimiento, por lo que 

en el bosque, se cuenta con las condiciones ideales para el éxito de las plántulas de encino 

(Holmgren, 2002; Rzedowski, 1961).  

Además, plantas como Acacia pennatula y Dodonaea viscosa pueden tener efectos 

alelopáticos sobre especies arbóreas, lo que limita su crecimiento (alelopatía; Flores-Cano, 

2007; Peguero-Gutíerrez, 2012). A pesar de ello, otros autores proponen las mismas especies 

como plantas nodrizas (Ramírez-Marcial et al., 1996). 



  73 
 

6.3.3 Indicativos de estabilidad de los estados a mediano plazo 

La estabilidad de un estado implica la conservación de su identidad a largo plazo, incluso 

cuando deja de recibir el efecto del disturbio inicial (Scheffer y Carpenter, 2003). En este 

estudio, es difícil observar y comprobar tal proceso, considerando el corto periodo de 

monitoreo y la lentitud del desarrollo de los encinares, sin embargo, existen indicios de 

estabilidad y permanencia de mediano plazo del estado.  

El estrato arbóreo y el banco de plántulas y juveniles comparten patrones similares 

de separación entre comunidades vegetales, así como, las especies de mayor dominancia. 

Aunado a lo antes descrito y en conjunto con el análisis de test de Mantel, se establece una 

fuerte relación entre la composición del banco de plántulas y la composición de adultas, lo 

que la vuelve un predictor de la vegetación aérea en un futuro cercano (Olano et al., 2005). 

Por lo tanto, se espera, que aún cuando pudiera cesar la actividad ganadera, el banco de 

plántulas y juveniles es el suficiente para reponer a las adultas y mantenerse en el tiempo.  

La composición que conforma la comunidad del matorral secundario ha dominado el 

lugar por aproximadamente 30 años. Estudios similares han comprobado que estas especies 

“pioneras” (de vida larga) pueden mantenerse por periodos largos de tiempo, como estados 

estables, lo que les ha valido para ser consideradas las principales especies que pueden 

consolidar el estado alternativo (Acácio et al., 2009; Acácio y Holmgren, 2014; Van de 

Wouw et al., 2011). En consecuencia puede llevar al desplazamiento de los bosque de encino 

en sitios asociados a procesos de tala, sobrepastoreo e incendios (González-Elizondo et al., 

2005; Márquez-Linares et al., 2005). 

 

6.4 Implicaciones para la conservación, restauración y manejo de bosques de encino 

En el modelo aquí presentado, el matorral secundario es un estado alternativo estable, con 

un dinamismo propio y características particulares re-forzadas por la presencia del ganado. 

De acuerdo con la literatura, la llegada a un nuevo estado implica cruzar ciertos umbrales del 

sistema, en este caso a través del disturbio que generó la agricultura y la ganadería, lo que 

provocó un cambio hacia un estado nuevo (Lindig-Cisneros et al., 2007; Suding et al., 2004; 

Temperton et al., 2004). 
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En el caso del matorral secundario, la eliminación del factor de disturbio que se tiene 

actualmente (el pastoreo de ganado), probablemente no sea suficiente para regresar a su 

estado anterior (considerando el legado de las actividades pasadas y la estabilidad que 

muestra actualmente). Particularmente, este estado, cuenta con una resiliencia propia, nuevos 

umbrales, conferida por la presencia de retroalimentaciones estabilizadoras, lo que 

dificultaría las estrategias de restauración que se propongan (Suding et al., 2004). 

La restauración (o conversión de este matorral a un encinar), requeriría interrumpir 

las retroalimentaciones de las que ya se hablaron, lo que podría implicar una inversión 

importante de recursos monetarios y esfuerzo de recurso humano. En estos casos, la 

restauración implicaría ir “contra corriente”, necesitando mayor manipulación y con mayor 

similitud a técnicas de ingeniería ecológica (SER, 2004), por lo que habría que determinar el 

costo-beneficio de estas acciones. 

Con ello, se contrasta fuertemente con técnicas de restauración más tradicionales, 

como eliminación de las plantas dominantes, aumentar la densidad de arbustos nodrizas que 

faciliten el reclutamiento de los encinos, así como recurrir a la plantación de juveniles de 

encinos (Acácio y Holmgren, 2014). Estas estrategias pueden ser deficientes al no tomar en 

cuenta la factibilidad de realizar estas acciones, así como la reportada resistencia que 

muestran algunos estados para avanzar o transitar a otros (Lindig-Cisneros et al., 2007) en 

adición de la probabilidad que el sistema adapte rutas desconocidas y poco predecibles 

(Suding et al., 2004). 

Por consiguiente, la presencia de nuevos estados alternativos, supone un reto a la hora 

de determinar un estado de referencia, pues en este caso, el estado inicial correspondiente a 

un bosque de encino, deja de ser una alternativa factible y real para dirigir el proyecto de 

restauración, debido a lo anteriormente descrito (Hobbs, 2007). Dentro de estos lugares 

podría ser necesario proponer estrategias de manejo novedosas y basadas en experimentos 

(por ejemplo, el efecto de un cambio de tipo de ganado), que busquen mantener o recuperar 

cierta funcionalidad, posiblemente centrándose en este objetivo más que en estado de 

referencia. 

El dinamismo que puede tener el matorral secundario es aún desconocido, no se tiene 

certidumbre sobre la trayectoria sucesional que podría tomar este estado, es decir, si este 
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estado puede llevar a otros o si avanza hacia un recambio de especies con mayor afinidad a 

matorrales o si de lo contrario esta comunidad puede mantenerse sin cambios y permanecer 

inmutable, como se ha reportado en bosques similares (Acácio et al., 2009; Van de Wouw et 

al., 2011). Esto podría representar nuevas líneas de investigación, con la finalidad de afondar 

en la dinámica que pueden alcanzar los bosques antrópicos como es el caso de los bosques 

de encino, la cual no parece restringirse a una configuración única de la comunidad. 

Conocer las dinámicas a las cuales están sujetas las comunidades vegetales, los 

legados de uso que han tenido y la intensidad del mismo, se vuelve fundamental antes de 

aplicar y realizar un proyecto de restauración. Algunos autores por ejemplo, sugieren el uso 

del ganado para dispersar y favorecer la regeneración del bosque (Adams, 1975; Miceli-

Méndez et al., 2008; Posada et al., 2000), mientras que otros proponen ciertas especies de 

plantas pioneras como piezas clave para iniciar el proceso de recuperación (Rubio-Delgado 

et al., 2002). De acuerdo con los resultados de este trabajo, queda claro, que tales estrategias 

deben ser tomadas con precaución, evitando su generalización, más aún si se considera que 

en muchos lugares se desconoce el efecto de ellas en las dinámicas regionales, locales o si 

ciertas acciones puedan llevar a la entrada de nuevas especies que conduzcan a la transición 

a nuevos estados (Hobbs, 2007).  

La poca predictibilidad y linealidad que han mostrado tener los sistemas con 

legados y efectos acumulados de actividades antrópicas, aunado a un evidente cambio 

climático, con desconocidos efectos sobre el ensamblaje de especies (Acácio y Holmgren, 

2014; Hobbs y Suding, 2007; Suding et al., 2004), podría implicar que la sucesión no pueda 

ser tan fácilmente manipulada, ni interpretada como un “retorno espontaneo” al “estado 

original”, en consecuencia, muchas estrategias tradicionales de manejo o restauración 

tendrían que replantearse, adoptándose un modelo que permita ir evaluando y monitoreando 

los avances e ir integrando el conocimiento obtenido a las mismas estrategias aplicadas 

("restauración adaptativa"; Lindig-Cisneros et al., 2007), donde un modelo de estado-

transición, como el que aquí se propone, parece tener mayores ventajas. 

Los bosques de encino en México, mantienen una estrecha relación con el ser 

humano, siendo la agricultura y la ganadería parte de su historia, por ello, es típico encontrar 

dentro del paisaje un mosaico compuesto de parches con diferentes usos y actividades 
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productivas (Castillo-Lara, 2007; Kappelle, 2006; Rzedowski, 2006; Sánchez-Colón et al., 

2009). Un adecuado marco conceptual sobre los procesos que desencadenan cambios 

sucesionales, así como una visión sobre la dinámica de los bosques menos lineal y predecible 

puede llevar a una detección adecuada de problemas, así como un eficiente método de 

recuperación (ya sea recuperación de funcionalidad o algún servicio ambiental en particular), 

pero además, con un conocimiento más profundo de esta dinámica y un monitoreo a largo 

plazo, se pueden detectar señales de alerta antes del cruce de umbrales (Magnuszewski et al., 

2015; Prach y Walker, 2011) y con ello evitar cambios irreversibles. En este estudio, el 

matorral secundario, es un estado con menor diversidad y con una menor aptitud para ser 

utilizados con otros fines, como el ecoturismo, pago por servicios ambientales o como 

sumideros de carbono, actividades que podría contribuir a una diversificación de las 

actividades productivas en beneficio de los pobladores, así como a mitigar los efectos del 

cambio climático. 

De acuerdo con las opiniones recabadas de los pobladores, el estado de bosque es el 

estado deseable para ellos por su estética y capacidad de ofrecer forraje para el ganado. Es 

por ello, que para llevar a cabo estrategias de restauración o de manejo que puedan llevar a 

recuperar sitios de bosque de encino, la comunidad transición se presenta como una buena 

alternativa. Al ser un estado intermedio aunado a sus características (gran densidad de 

arbustos, protección de plántulas al pisoteo, capa de mantillo menor a la del bosque, dosel 

semi-abierto, cantidad de nutrientes en el suelo, así como pH similar al bosque) y a la elevada 

cantidad de plántulas de encino, se considera que su restauración hacía encinares podría ser 

más factible y exitosa. Estrategias como protección de sitios hot-spots de regeneración (es 

decir, donde se concentra grandes cantidades de plántulas, sensu Hampe et al., 2008) del 

pisoteo y depredación (de semillas y renuevos), principalmente durante la temporada de 

estiaje, donde el ganado podría frecuentar más estas áreas por su cercanía a las fuentes de 

agua, así como aumentar la herbivoría al contar con menos opciones de alimento en resto del 

área de estudio, podría ser una alternativa ventajosa para aplicar.  

Estas acciones reducirían la presión del ganado sobre las plántulas, además de que 

pueden resultar ser económicamente viable y no implicar tanto esfuerzo humano, asimismo 

no se requiere eliminar el pastoreo del ganado, la actividad económica de la que dependen 
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los pobladores. En algunos trabajos se ha reportado mayor éxito del reclutamiento de encinos, 

en sitios pastoreados si se protege las plántulas contra la herbivoría durante las primeras 

etapas críticas para estas especies (Dufour-Dror, 2007; López-Sánchez et al., 2014; Ramírez-

Marcial et al., 1996). Sin embargo, tal y como lo sugieren los autores, es necesario revisar la 

carga animal a la que están sujetos estos bosques, tomando en cuenta que son sitios poco 

aptos para la ganadería. Es preciso realizar experimentos, afondar dentro de la condición 

actual del reclutamiento de encinos, determinando si las plántulas aquí reportadas provienen 

de semilla o son rebrotes de raíz y continuar con esta línea de investigación para determinar 

la pertinencia, así como un análisis costo-beneficio de lo que aquí se propone.  
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7. CONCLUSIONES 

Diferencias entre comunidades: Es posible diferenciar tres comunidades vegetales 

contrastantes: una dominada por Quercus (Bosque de encino), otra dominada por Acacia-

Dodonaea (Matorral secundario), siendo estas dos comunidades estables y la última como 

una mezcla de ambas (Transición). De manera teórica, cada una de estos estados parece 

mantener fuertes retroalimentaciones internas (principalmente controladas por la presencia 

de ganado) que lo mantienen en el tiempo. 

Modelo de estado-transición: Los datos sugieren que el uso y manejo de la tierra, como el 

pastoreo de ganado en terrenos agrícolas abandonados, en interacción con diferentes niveles 

de filtros ambientales, son los factores que conducen la estructura y composición de las 

comunidades vegetales. La dispersión y la compactación del suelo por parte del ganado, la 

disminución del contenido de materia orgánica y el poco éxito regenerativo de especies 

sensibles a tales condiciones, así como la apertura inicial de parcelas de cultivo llevan a la 

permanencia y dominancia de especies “pioneras” que finalmente conduce a una dinámica 

de estados alternativos. 

Implicaciones para manejo y restauración: Detectar y prever la transición a nuevos estados 

presenta un desafío que debe ser considerado dentro de la investigación, así como en las 

estrategias de restauración, manejo y conservación de los ecosistemas forestales, 

incorporando el disturbio como una fuerza modeladora en las comunidades vegetales, no solo 

de manera directa, si no como una fuerza que persiste en el tiempo. Con ello se plantea la 

adopción de nuevos modelos que permitan describir y estudiar mejor las condiciones 

presentes y futuras de los bosques. 
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ANEXOS 

Anexo 1. Entrevista realizada a personas relacionadas con el manejo actual y pasado del sitio 

de estudio. 

INSTITUTO POTOSINO DE INVESTIGACIÓN CIENTÍFICA Y 

TECNOLÓGICA, A. C.  

 TESIS “CAMBIO DE VEGETACIÓN EN ENCINARES DE CLIMA 

TEMPLADO POR EL IMPACTO DE LA ACTIVIDAD AGRICOLA Y 

GANADERA” 

 

La razón por la que queremos aplicar esta encuesta es para conocer cómo es que se llevan a cabo las 

distintas actividades dentro de las parcelas muestreadas tanto en la actualidad como años atrás. Esta 

investigación pretende conocer de una manera más amplia los procesos que favorecen a que se 

presenten cambios de vegetación abruptos dentro de la propiedad. 

Nombre del dueño: 

1. ¿Ha tenido dueños anteriores el lugar? 

2. ¿Es propiedad privada o ejidal? 

3. ¿Cuántas vacas (o caballo, burros, borregos, cabras) tiene en ese sitio pastando? 

4. ¿Desde hace cuánto tiempo tiene que se dedica el área al pastoreo? 

5. ¿Siempre han sido la misma cantidad de vacas (o borregos, cabras, caballos) las que se han tenido 

en el sitio pastando o a veces menos o a veces más? 

6. ¿Cuántos burros, caballos, borregos, cabras pastan junto con las vacas? 

7. ¿En qué temporada del año pastan en el sitio las vacas? 

8. ¿Cuánta extensión tiene más o menos el lugar donde pastorean las vacas? 

9. ¿El ganado es para autoconsumo o lo venden? 

10. ¿El lugar solo lo usa actualmente para el ganado o tiene alguna otra actividad? 

11. ¿Desde hace cuánto más o menos que el lugar se usa para el ganado? 

12. ¿Antes de usarse para el ganado para que se usaba el sitio? 

13. ¿Cuánto tiempo se dedicó a ello (milpa)? 

14. ¿Qué manejo llevaba la milpa (uso de maquinaria, uso de herbicidas, uso de insecticidas)? 

15. ¿Qué recuerda usted que había en ese lugar antes de introducir ganado? 
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16. ¿Qué recuerda usted que había en ese lugar antes de que se presentará el matorral? 

 

17. ¿Hace cuánto más o menos notaron que comenzó a formarse el matorral? 

18. ¿A raíz de que evento usted cree que se inició a formar el matorral? 

19. ¿Ha habido incendios en el sitio? 

20. ¿Le prenden fuego ocasionalmente? ¿Cada cuándo? 

21. ¿Cuál ha sido la frecuencia de incendios (cuantos y cada cuándo)? 

22. ¿Qué uso le están dando al matorral? ¿Les sirve para leña? 

23. ¿Podría describir el manejo que usted da a su parcela? 

24. ¿Han intentado hacer “aclareos” para quitar los arbustos espinosos? 

25. ¿Hace cuánto o cada cuando lo hacen? 

26. ¿Qué es lo que le da de comer a sus vacas? ¿O comen lo que hay en el lugar? 

27. De acuerdo a su experiencia, ¿Cuáles plantas son las que más les gusta comer al ganado? 

28. De acuerdo a su experiencia, ¿Cuáles plantas son las que nunca son comidas por el ganado? 

29. ¿Debajo de cuales árboles les gusta descansar al ganado?  

30. De acuerdo a lo que usted ve, ¿Las vacas o los otros animales se comen las bellotas? ¿Qué otras 

semillas ha visto usted que consuman? 

31. ¿Cuáles plantas emergen de los heces de las vacas 

32. ¿Le gustaría tener más bosque/transición/matorral en su parcela? 

Matorral secundario 

 



  99 
 

 

Bosque de encino 
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Transición 
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Anexo 2. Explicación de cambios en taxonomía del género Acacia. 

Dentro de la taxonomía se reportaron cambios en el género Acacia, por lo que actualmente 

las especies de este género han sido agrupadas en uno nuevo: el género Vachellia (Dyer, 

2014). No obstante Acacia, sigue siendo una sinonimia reconocida. En este trabajo se 

mantuvo el género Acacia por ser el que se utiliza de manera generalizada, sin embargo, se 

reconoce los cambios en taxonomía que se han presentado, por lo que en el siguiente cuadro 

se resumen los nombres científicos nuevos, que le corresponderían a las especies registradas. 

 

Nombre científico original Nombre científico corregido 

Acacia sp. Vachellia sp. 

Acacia farnesiana Vachellia farnesiana 

Acacia mammifera Vachellia mammifera 

Acacia pennatula Vachellia pennatula 

 

Anexo 3. Listado de especies únicas y compartidas por las tres comunidades vegetales 

detectadas dentro del sitio de estudio. 

a Especies únicas de bosque de encino 

Árboles Arbustos 

Quercus resinosa Ageratina ligustrina 

Quercus obtusata Berberis gracilis 

Cornus excelsa Buddleja cordata 

 Cestrum oblongifolium 

 

b Especies únicas de matorral secundario 

Árboles Arbustos 

 Solanum erianthum 
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c Especies únicas de la comunidad transición 

Árboles Arbustos 

 Baccharis serratifolia  

 Croton ciliatoglandulifer 

 Agave sp. 

 

d Especies compartidas por matorral secundario y bosque de encino 

Árboles Arbustos 

Crataegus rosei  Rhus aromatica 

Acacia farnesiana Ageratina areolaris 

Acacia sp. Dodonaea viscosa 

Acacia pennatula Ageratina sp. 

Cercis canadensis Dalea lutea 

Litsea schaffneri Bauhinia sp. 

Opuntia tomentosa Amelanchier denticulata 

Eysenhardtia polystachya Vernonanthura liatroides 

Senna septemtrionalis Salvia sp. 

Rhus pachyrrhachis Stillingia zelayensis 

Juniperus flaccida Mimosa aculeaticarpa 

 

e Especies compartidas por matorral secundario y comunidad transición 

Árboles Arbustos 

Crataegus rosei  Rhus aromatica 

Acacia farnesiana Ageratina areolaris 

Acacia sp. Dodonaea viscosa 

Acacia pennatula Ageratina sp. 

Cercis canadensis Dalea lutea 

Litsea schaffneri Bauhinia sp. 

Opuntia tomentosa Amelanchier denticulata 

Eysenhardtia polystachya Salvia sp. 

Senna septemtrionalis Stillingia zelayensis 

Rhus pachyrrhachis Mimosa aculeaticarpa 

Juniperus flaccida  
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f Especies compartidas por bosque de encino y comunidad transición 

Árboles Arbustos 

Quercus affinis Rhus aromatica 

Cinnamomum salicifolium Ageratina areolaris 

Cornus disciflora Dodonaea viscosa 

Acacia pennatula Ageratina sp. 

Cercis canadensis Dalea lutea 

Litsea schaffneri Bauhinia sp. 

Opuntia tomentosa Amelanchier denticulata 

Eysenhardtia polystachya Salvia sp. 

Senna septemtrionalis Stillingia zelayensis 

Rhus pachyrrhachis Mimosa aculeaticarpa 

Juniperus flaccida Roldana aschenborniana 

Quercus ariifolia Karwinskia mollis 

Quercus polymorpha Cestrum sp. 

Crataegus rosei Forestiera reticulata 

Quercus laeta  

Acacia sp.  

Acacia farnesiana  

Acacia mammifera  

Juglans mollis  

Lysiloma acapulcense  

Celtis laevigata . 

Yucca sp.  

 

g Especies compartidas por bosque de encino, matorral secundario y comunidad transición 

Árboles Arbustos 

Crataegus rosei  Rhus aromatica 

Acacia farnesiana Ageratina areolaris 

Acacia sp. Dodonaea viscosa 

Acacia pennatula Ageratina sp. 

Cercis canadensis Dalea lutea 

Litsea schaffneri Bauhinia sp. 

Opuntia tomentosa Amelanchier denticulata 

Eysenhardtia polystachya Salvia sp. 
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Senna septemtrionalis Stillingia zelayensis 

Rhus pachyrrhachis Mimosa aculeaticarpa 

Juniperus flaccida Vernonanthura liatroides 

 

 


