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Resumen general

A pesar de la relevancia que tienen los bosques tropicales himedos como proveedores de numerosos
servicios ambientales, estos ecosistemas han sido objeto de una degradacién severa debido a
practicas de aprovechamiento no sustentables. La regeneracién natural en los pastizales ganaderos
abandonados es afectada principalmente por (a) el grado de disponibilidad de propagulos (i.e, banco
y lluvia de semillas) y (b) el grado de calidad de sitio (i.e., condiciones bibticas y abidticas encontradas
en el campo abierto). Las caracteristicas de estos atributos al momento del abandono determinaran la
trayectoria sucesional de la comunidad en regeneracion, la tasa de recambio de especies y la comunidad
resultante (ver el anexo final). Sin embargo, diversos procesos (o “batreras”) pueden impedir la
regeneracion natural (e.g., baja disponibilidad de propagulos, competencia entre las especies nativas y
la vegetacion forrajera y arvense, y alta depredacion de semillas, entre otras; capitulo I). Los arboles
aislados en campos abandonados son elementos clave del paisaje durante la sucesion secundaria, ya
que diversas barreras pueden disminuir o ausentarse bajo la copa y en la vecindad de dichos arboles.
Esta investigacion estudié los mecanismos de regeneracion natural del bosque tropical perennifolio

bajo y fuera de la copa de cuatro arboles aislados en pastizales ganaderos abandonados en la region
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de la Selva Lacandona, Chiapas, México.

En el capitulo 1I se estudia el efecto de los arboles aislados y la vegetacion del pastizal
sobre la regeneracion natural en pastizales abandonados, a lo largo de 21 meses. Se definieron
dos areas de muestreo (bajo la copa y fuera de la copa del arbol focal) y se aplicaron cuatro
tratamientos que alteraron la vegetacién del pastizal: a) control, no se alterd la vegetacion, b)
eliminacién de la biomasa aérea por corte con machete, ¢) eliminacién de la biomasa aérea y
subterranea por medio de la aplicacién de un herbicida, y d) eliminacion de la biomasa aérea y
subterranea por medio de un azadén. El mayor reclutamiento de especies nativas se registro
bajo la copa de los arboles aislados, en particular de los sitios con arboles del género Ficus
sp. Los tratamientos del pasto no tuvieron un efecto sobre el reclutamiento, pero si en el
crecimiento de los reclutas. La comunidad en regeneracién estuvo compuesta principalmente
por especies de arbustos colonizadores.

En el capitulo 111 se describe la abundancia y composiciéon de las fuentes de semillas y
comunidades de sucesion temprana (i.e., lluvia de semillas, banco de semillas, plantulas de una
afio de edad y juveniles de dos afios de edad) bajo la copa y en la vecindad de los arboles aislados,
asi como la abundancia y composicién de los fragmentos de selva adyacentes a los campos
ganaderos. La probabilidad de que una semilla llegue a encontrarse como juvenil de dos afios
de edad fue de menos de 3 en 1000. La abundancia y riqueza del banco y la lluvia de semillas
en el pastizal abierto fueron altamente limitadas en cuanto a especies de arboles y arbustos
nativos en compatacion con el area bajo la copa de los arboles aislados. La composicion de los
fragmentos de selva adyacentes a los pastizales no se asemej6 a la composicion de la lluvia de
semillas o a la comunidad de sucesion temprana. Las diferencias de abundancia y composicion
entre las comunidades de sucesién temprana y los fragmentos de selva adyacentes se deben a
diversos filtros bidticos y abiéticos que operan en los campos ganaderos. El limitado grupo de
especies que se establece en el campo abierto indica que las comunidades sucesionales pueden
mostrar trayectorias propiedades de composicién y abundancia que difieran consistentemente
de las fuentes de propagulos adyacentes y el bosque tropical original.

En el capitulo IV se evalta el desempefio (sobrevivencia y crecimiento) de individuos
juveniles de una especie pionera nativa (Irema micrantha, Ulmaceae) trasplantados al pastizal
abandonado bajo la copa de arboles aislados y fuera de ésta, en combinacién con los
tratamientos del pasto descritos en el capitulo II. En este experimento también se midieron
diversas variables microclimaticas bajo la copa de los arboles y fuera de ésta, y en cada uno

de los tratamientos del pasto. La presencia de los arboles aislados no afecto la sobrevivencia
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de los trasplantes (53% tanto para dentro como para fuera de la copa). Después de 1 afio, la mayor
supervivencia se observé en los trasplantes ubicados en el tratamiento del pasto de azadon, mientras
que la presencia del arbol aislado afecto el crecimiento. Los trasplantes con mayor cobertura y cociente
altura/cobertura se observaron bajo la copa del arbol aislado. Las condiciones microclimaticas
fueron mas estresantes fuera de la copa del arbol aislado, lo que pudo restringir el crecimiento de los
trasplantes en esa zona.

En el capitulo V se examind una importante barrera que impide la regeneracion natural en campos
abandonados: la remocién de semillas por vertebrados e invertebrados. Se exploré la remocién de
especies pioneras (Cecropia obtusifolia y Ochroma pyramidale) y primarias (Brosinum costaricanum y Dialium
guianense) en pastizales ganaderos. Se utilizaron exclusiones que impidieron a insectos y roedores
acceder los diferentes grupos de semillas y se aplicé el enterramiento como posible estimulador de la
germinacién y reductor de la remocién. Las especies pioneras fueron removidas por insectos durante
los primeros 8 dias, inicamente O. pyramidale germiné en un 12%. Las especies primarias germinaron
unicamente en el tratamiento de enterramiento (ca. 20%, a los 16 dias) y sélo D. guianense presentd
semillas no removidas después de 64 dias. El enterramiento favoreci6 la supervivencia y germinacién
de las semillas.

Finalmente, n el capitulo VI se discuten las variables que permiten a los arboles aislados operar
como nucleos de regeneracion en los pastizales abandonados, de acuerdo con los resultados de este
estudio. En conclusion, la regeneracion natural en campos ganaderos abandonados esta fuertemente
afectada por (a) la presencia de arboles aislados, (b) las caracteristicas fenoldgicas y morfologicas de
los arboles, (c) la presencia de pastos forrajeros y (c) la composicion de la comunidad de depredadores
de semillas, entre otras. Cada una de las variables anteriores se combina de una manera particular
para generar una condicién que a su vez tiene mayor o menor potencial de regeneraciéon en el campo
abierto. En general, la abundancia y composicién de las comunidades de sucesiéon temprana nos
hablan de un limitado grupo de especies que logran establecerse en el campo abierto, y sugieren
que es necesario considerar la implementacién de practicas de manejo que aumenten la diversidad
disponible en los pastizales abandonados. Comprender los procesos e interacciones que afectan la
regeneracion natural en campos abandonados es fundamental para generar recomendaciones que

permitan recuperar las diversas propiedades originales del ecosistema.
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General summary

Despite of the relevance of humid tropical forests as providers of several environmental services,
these ecosystems have been reduced severely due to unsustainable management practices over
the past decades. Natural regeneration in abandoned pastures is affected mainly by (a) propagule
availability (i.e., seed rain and seed bank) and (b) site quality (i.e., biotic and environmental conditions
found in the open field). The characteristics of these attributes at the moment of abandonment
will determine the successional trajectory followed by the regenerative community, the rate of
species replenishment, and the resulting community (see final annex). However, several processes
or regeneration barriers can impede plant colonization (e.g, low propagule availability, competition
with exotic species, and high seed removal, among others; chapter I). Isolated trees in pastures are
key elements in the landscape during secondary succession, given that several regeneration barriers
are diminished or absent under their canopy and in their vicinity. This research studied the natural
regeneration mechanisms of the tropical forest under the canopy and in the vicinity of isolated trees
in abandoned pastures of the Selva Lacandona region, Chiapas, Mexico.

In chapter II the effect of isolated trees and grass vegetation on natural regeneration is
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studied, throughout a period of 21 months. Two sampling areas were defined: under the canopy of
isolated trees and in the open pasture, and four grass treatments were applied with the aim to alter
grass-native species interactions. Grass treatments were (a) control (no alteration whatsoever), (b)
aerial biomass elimination through grass cut with a machete, (c) herbicide application, and (d) above-
and belowground biomass removal with a gardening hoe. The highest recruitment was observed
under the canopy of isolated trees, in particular in those sites with Fieus sp. trees. Grass treatments
did not have on recruitment, but they did have an effect on seedling growth. The regenerative
community was mainly composed of colonizing shrub species.

Chapter III describes the abundance and composition of the seed sources and eatly succession
communities (i.e., seed rain, seed bank, one-year-old seedlings, and two-year-old saplings) under the
canopy and in the vicinity of isolated trees in pastures, as well as the abundance and composition of
the adjacent forest fragments. The probability of one seed in the seed rain to be found as a two-year-
old sapling is of less than 3 in 1000. Abundance and richness of the seed rain and seed bank is highly
limited in the open pasture, when compared to the area under the canopy of isolated trees. The
composition of the adjacent forest fragments did not resemble any of the regenerative communities.
Differences in abundance and composition among regenerative communities and adjacent forest
fragments are most likely due to strong barriers against regeneration in the open field. Such barriers
act as filters on the propagules that reach the open field, possibly deviating the successional trajectories
towards other communities which do not resemble the original forest.

Chapter IV addresses the performance (survival and growth) of saplings of a pioneer native
species (Trema micrantha, Ulmaceae) which were transplanted to abandoned pastures under the canopy
of isolated trees and in the open pasture, in combination with the grass treatments described in
chapter II. In this experiment we also recorded several microclimatic variables in the canopy/open
pasture and grass treatments. The presence of isolated trees did not affect sapling survival (53% for
both areas). After 1 year, the highest survival was recorded in the hoe treatment, while the presence
of isolated trees enhanced sapling growth. Microclimatic conditions were more stressful in the open
pasture and possibly had a detrimental effect on sapling growth in areas far from the canopy shade.

Chapter V examined an important barrier against regeneration: seed removal by vertebrates
and invertebrates. Seed removal of two pioneer (Cecropia obtusifolia y Ochroma pyramidale) and two
tolerant (Brosimum costaricanum y Dialium gnianense) species was explored in the open pasture. Seed
exclusions were used to avoid predation by insects and rodents, and burial was applied as a possible
stimulator of germination and protection against removal. Pioneer species were removed by insects

in the first 8 days, only O. pyramidale germinated (12%). Tolerant species germinated only in the burial
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treatment (ca. 20%, at 16 days) and only D. guianense showed remaining seeds after 64 days. Burial
favored seed survival and germination.

Finally, the variables that allow isolated trees to operate as regeneration nuclei in the open field
are discussed in chapter VI. In conclusion, natural regeneration in abandoned pastures is strongly
affected by (a) the presence of isolated trees, (b) the phenology and morphologic characteristics
of the trees, (c) the presence of forage grasses and (d) the composition of the community of seed
removal vectors, among others. Each of the mentioned variables is combined in a particular way in
order to result in a condition that in turn has high or low regeneration potential in the open field.
In general, the abundance and composition of the eatly succession communities speaks of a limited
group of species establishing in the open field, and suggest the necessity to implement management
practices which aim to increase diversity in abandoned pastures. To understand the processes and
interactions that affect natural regeneration in abandoned pasture fields is fundamental in order to

generate recommendations which aim to recuperate several ecosystem original properties.
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Barreras que impiden la regeneracion natural

Resumen

A pesar de la gran relevancia que tienen los bosques tropicales humedos o selvas
como proveedores de servicios ambientales, éstos han sido objeto de degradacién
severa debido al ejercicio de practicas no sustentables de aprovechamiento. Por
multiples razones, los pastizales ganaderos establecidos en areas que fueron selva
pueden abandonarse, permitiendo que inicie un proceso de regeneracion natural del
ecosistema original. Sin embargo, los mecanismos que permiten la recuperacién de
la selva después de perturbaciones naturales (e.g., caida de arboles) pueden no operar
en los pastizales abandonados. La regeneracién natural en los pastizales abandonados
estara determinada por dos propiedades generales que resultan de la historia de uso de
suelo: (a) la disponibilidad de propagulos y (b) la calidad de sitio. Se han identificado
barreras bidticas y abidticas que impiden la regeneracion natural en campos abandonados
y que pueden agruparse en categorias como referentes a (a) 6 a (b). Una busqueda
bibliografica extensa revela que las barreras mas estudiadas son: (i) limitada dispersién
de semillas, (i) competencia de las especies nativas con la vegetacion del pastizal, (iii)
microclima estresante, (iv) baja fertilidad del suelo, (v) alta depredacion de semillas, y
(vi) baja germinacion, entre otras. Se describen los procesos que permiten que dichas
barreras ocurran en el pastizal abandonado. Ademas, se describe brevemente el papel de
los arboles aislados en los pastizales ganaderos y como los primeros pueden modificar
la intensidad y frecuencia de las barreras, durante la regeneracién natural de selvas.
Finalmente, se describe la relevancia de los arboles aislados durante los procesos de
regeneracion natural y se introducen las incognitas que aborda el estudio presentado en

esta tesis.

Palabras clave: banco de semillas, competencia con pastos, depredacién de semillas,

lluvia de semillas, microclima estresante, sucesion secundaria.
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Barreras que impiden la regeneracion natural

Summary

Despite the major relevance of rainforests as service-providing ecosystems, these
habitats have been object of severe degradation due to unsustainable land use practices
widely spread throughout the tropics. After certain period of intense management,
tropical lands may turn unproductive for agricultural practices and be abandoned, for
multiple reasons. The mechanisms which allow rainforest natural regeneration after
natural disturbances (e.g, treefall gaps) may not hold for anthropogenic open fields.
Rainforest regeneration in abandoned agricultural lands will be determined by two
broad main aspects which result of land-use history: (a) propagule availability and
(b) site quality. Under each of these aspects, several barriers which impede natural
regeneration in open fields can be grouped. An broad bibliographical search reveals 121
published papers which most commonly address the following barriers against natural
regeneration: (i) low seed dispersal, (ii) competition with pasture vegetation, (iii) harsh
open-field microclimatic conditions, (iv) low soil nutrients, (v) high seed predation, and
(vi) low seed germination, among others. The processes that allow such barriers to
exist in abandoned pastures are described. Also, the role of isolated trees is described
briefly, since these modify the frequency and intensity of the barriers against natural
regeneration. Finally, the relevance of isolated trees during successional processes is

highlighted, as an insight to the questions addressed in this thesis document.

Keywords: competition with grasses, harsh microenvironment, secondary succession,

seed predation, seed rain, seed bank.
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Introduccién

Los bosques tropicales himedos o selvas han evolucionado y se han adaptado a condiciones climaticas
cambiantes por mas de 90 millones de afios (Raven y Axelrod 1974). Sostienen cerca del 40% de la
biodiversidad conocida en el planeta (Prance 1977), y participan en ciclos naturales fundamentales
a escala local, regional y global (i.e., ciclos hidrolégicos, de nutrientes y atmosféricos; Fearnside
1999). Los servicios ambientales provistos por estos ecosistemas a través de la captura de carbono, la
conservacion de cuerpos de agua, la conservacion del suelo, y el ciclaje de nutrientes, entre otros, son
fundamentales para el equilibrio ecolégico mundial ITTO 2002). Ahora aprovechamos las amplias
ventajas econémicas provenientes de las selvas: los productos forestales maderables y no-maderables,
la obtencién de combustibles, actividades relacionadas con el turismo y esparcimiento, e investigacion
(Leslie 1987, Whitmore 1993, Southgate 1998). Por lo tanto, el valor de estos ecosistemas para la
sociedad es desconocido con exactitud, pero sin duda considerable.

El cambio gradual del uso de suelo a nivel mundial ha puesto a las selvas tropicales en estado de
amenaza, cierto grado de degradacion, o casi pérdida total (Achard et al. 2002), como fue previsto por

estudios anteriores (Goémez-Pompa et al. 1972). Los estimados mas recientes indican que ca. 60% de
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las selvas del mundo sufre algin grado de degradacion, debido al dinamico cambio de uso de
suelo en los trépicos y a practicas agropecuarias no sustentables (ITTO 2002). Amplias areas
alguna vez ocupadas por estos ecosistemas hoy estan constituidas por matrices complejas y
cambiantes donde el paisaje esta compuesto por parches remanentes de bosque maduro, parches
de bosque secundario de diversas edades, tierras agricolas, y campos para la cria y pastoreo
del ganado (de Jong et al. 2000, Grau et al. 2003). El abandono de tierras en los trépicos es
comun y gradualmente aumenta debido al cambio en las actividades socio-econémicas a nivel
mundial (Grau et al. 2003), permitiendo que se activen procesos de regeneracion natural en
los pastizales abandonados. Sin embargo, la trayectoria sucesional que resulta de este proceso
de regeneracién no necesariamente conduce a comunidades con caracteristicas similares al
bosque original (Chazdon 2003). Tales alteraciones sucesionales son el resultado de la historia
de uso de suelo y los componentes remanentes del paisaje (Uhl 1987).

La regeneracién en las comunidades de bosque maduro sucede como parte de un ciclo
en donde las perturbaciones naturales (e.g., formacion de claros debido a la caida de arboles)
activan los subsecuentes procesos de regeneracién. Tanto el concepto de perturbacién como
el proceso de regeneracién estan intimamente relacionados y han sido definidos de maltiples
maneras (Tabla 1). Estos dos procesos permiten la persistencia de los bosques tropicales a lo

largo del tiempo y el espacio, con una estructura y composicion vegetales relativamente estables

Tabla 1. Algunas definiciones de regeneracion natural en selvas tropicales himedas.

Autor y afio Definicion de regeneracién natural
. Sinénimo de rejuvenecimiento. Un proceso similar al crecimiento continuo de las células de
Van Steenis (1957) g g : ; .
un organismo que reemplazan células més viejas, cuando ya han terminado su ciclo de vida.
Grime (1977) Un proceso que ocurre después de una perturbacion la cual destruye total o parcialmente la
biomasa vegetal. La perturbacién puede tener un origen natural o antropogénico.
Los procesos de regeneracion se activan después de que ocurre una perturbacién. La
Grubb (1985) perturbacion es una fuerza externa que modifica la dindmica de la comunidad (e.g.,

huracanes, erupciones, termemotos), excluyendo todos los procesos naturales que ocurren
debido a fuerzas intemas (e.g., herbivoria, patdgenos, caida de arboles).

Una serie de procesos que activan la sucesién secundaria, permitiendo cambios posteriores
Goémez-Pompa y Ludlow (1983)  en la composicion de espcies, y finalmente alcanzan una etapa de climax cuando las
especies primarias son dominantes.

Define a la regeneracion en funcion de dos escalas espaciales diferentes: (a) la
Whitmore (1991) recuperacion de biomasa y nutrientes disponibles para las plantas que estan cerca de los
claros y (b) un conjunto floristico y estructural similar a aquél del estado maduro.

Un reemplazamiento de especies a lo largo del tiempo, incluyendo fases inicial, intermedia y

Martinez-Ramos {1994) madura, a nivel individual y de comunidad.
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(Van Steenis 1958, Webb et al. 1972, Horn 1974, Connell y Slatyer 1977, Bazzaz 1984, Guevara et al.
1986, Brokaw 1987, Pickett et al. 1987 y Whitmore 1991, entre otros). En el caso del conjunto de
perturbaciones antropogénicas —también conocidas como historia de uso de suelo- las propiedades del
disturbio generalmente superan en magnitud, intensidad y frecuencia a los “puntos criticos naturales”
(en inglés, natural thresholds), donde las comunidades pueden regenerarse por si mismas (Uhl 1987;
Grau et al. 2003), posiblemente resultando en comunidades diferentes a las originales (Marcano-Vega
etal. 2002, Mesquita et al. 2001; Fig. 1). Al momento del abandono, las especies presentes en la matriz
de paisaje, ya sea en patches remanentes, en el borde de arroyos, o en grandes extensiones de bosque
maduro cercanas a zonas de manejo, colonizan las areas abiertas que han quedado disponibles. Este
proceso de colonizacién —o regeneracion natural- es diferente en los claros de las selvas y en los
grandes pastizales abandonados (e.g.,, mayores a 1 ha). A continuacién se describen las caracteristicas
de la regeneracion natural en los pastizales abandonados extensivos.

En el caso de los pastizales ganaderos de grandes extensiones, la regeneracion natural estara

determinada por dos ejes o aspectos principales propios de cada localidad: a) Ia disponibilidad de

Bosque Extracciéon Desmonte y Siembra Introduccion de Ausencia de Maquinaria
maduro selectiva fuego de cultivos pastos arboles pesada
remanentes
Tiempo de
) retorno a la
‘ comunidad
FITREWNLRE G gl
Banco de semillas| -
AETTTA T
H Comunidad
1 en sucesion
1
| |
% % i
i
5 1 ] sk / f,
FE[TTH TRl fw 1 Posible arresto:
Pteridium aquilinui
i
! +
i v
Establecimiento de especies ¥ -

dispersadas por aves/viento

Figura 1. Diagrama que ejemplifica el efecto del uso del suelo en la recuperacion de la vegetacion original. A medida que
el uso de suelo se intensifica, el establecimiento de especies nativas se reduce, y el tiempo necesario para recuperar la comu-
nidad original aumenta. En casos de uso en extremo intensivo (e.g, con maquinaria pesada) es posible que la comunidad
original sea irrecuperable, en cuyo caso la puede reemplazar una comunidad con atributos desconocidos.
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propagulos (i.c., banco de semillas, lluvia de semillas, y banco de plantulas) y b) la calidad del sitio
(i.e., condiciones bidticas y abidticas en el pastizal; Connell y Slatyer 1977, Martinez-Ramos y Garcia-
Orth 2007). El status quo de (a) y (b) se combina para resultar en determinada condicién ambiental.
La trayectoria sucesional que ocurre en el sitio estard directamente afectada por dicha condicién.
Por lo tanto, la(s) comunidad(es) sucesional(es) que existan durante las etapas de regeneracion
natural tendran propiedades particulares estructurales y de composicién de especies, asi como cierta
velocidad de recambio de especies, y finalmente resultaran en una comunidad final con caracteristicas
particulares (Fig. 1; Mesquita et al. 2001). Notese que, atn cuando (a) y/o (b) sean relativamente
favorables para la colonizacién por especies nativas, diversos mecanismos que operan # situ pueden
impedir o modificar la regeneracién natural. Es comun referirse a estos procesos como “barreras”
que impiden la regeneracién natural en pastizales abandonados (Tabla 2).

Desde la publicacién de la primera investigacién sobre este tema en 1984, 121 articulos cientificos
abordan de diferente manera a las barreras que impiden la regeneracion natural en tierras que fueron
utilizadas para fines productivos en los trépicos (Figs. 2y 3). Entre estos estudios, la baja disponibilidad
de semillas es la barrera mas frecuentemente estudiada (28%), seguida por la competencia de la
vegetacion nativa con la vegetacion del pastizal (21%), las condiciones microclimaticas estresantes
y la baja fertilidad del suelo (21 y 12%, respectivamente), la depredacion de semillas (9%), y la baja
germinacién (3%), entre otras (Tabla 1). Estos procesos pueden ocurrir de forma simultinea y
su relevancia particular y/o intensidad es vatiable en el tiempo y el espacio (e.g,, depredacién de
semillas; Holl y Lulow 1997, Jones et al. 2003). En algunos casos, un elemento que puede impedir
clerto proceso de regeneracion en un sitio, puede encontrarse en otro sitio, pero no representar
un obstaculo particular para la regeneracién. Las caracterfsticas bidticas y abidticas de cada sitio
interactuan de manera particular permitiendo o impidiendo el establecimiento de especies nativas. Es
por ello que algunas barreras pueden no ser concebidas como tales en ciertas localidades (i.e., Aide y
Cavelier 1994).

Con fundamento en la informacién publicada, a continuacion se describen los mecanismos que
contribuyen a crear las barreras mas comunes que impiden la regeneracion en pastizales abandonados,
sus caracteristicas y posibles variantes. De forma relacionada a uno de los temas centrales del presente
documento de tesis, hacia el final del escrito se sefiala cémo la presencia y/o intensidad de algunas
barreras disminuye en presencia de los arboles aislados en el campo abierto, resaltando el papel de

éstos organismos durante los procesos de regeneracion natural en los pastizales abandonados.

10
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Figura 2. Propotcién de estudios de investigacién publicados que
abordan las barreras que impiden la regeneracion natural en habitats
tropicales después de perturbaciones antropogénicas.
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Barreras que impiden la regeneracion natural
en los pastizales abandonados

Baja disponibilidad de semillas

Se les conoce como propagulos a las estructuras vegetales necesarias para el desarrollo de una
planta adulta (e.g, semillas, plantulas, tocones, o raices). Las fuentes de propagulos pueden ser
las comunidades vegetales maduras donde se producen las semillas, o la presencia de numerosos
propagulos en el campo abierto que no han sido eliminados por las practicas de manejo (e.g., banco
de plantulas, presencia de tocones). Las fuentes de propagulos a partir de las cuales se regenera la
selva tropical madura son la lluvia de semillas, el banco de semillas, el banco de plantulas, y el rebrote
de raices y tocones del suelo. En los pastizales ganaderos, los bancos de plantulas, tocones y raices
estan generalmente ausentes o son inconspicuos, debido a aplicacién de las practicas de manejo

relacionadas con el establecimiento de estos sistemas en los trépicos (e.g., uso del fuego previo al
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establecimiento de pastos exoticos y pisoteo del ganado, entre otras; Uhl 1987). En los pastizales
abandonados, la regeneracion depende de las semillas que lleguen al sitio contenidas en la lluvia de
semillas, o que se encuentren almacenadas en el banco de semillas. A continuacién se describen las

caracteristicas de la lluvia y banco de semillas en los pastizales tropicales.

Lluvia de semillas

Numerosos estudios reportan que la abundancia de la lluvia de semillas disminuye a medida que la
fuente de semillas se encuentra a mayor distancia del campo abierto (Cubifia y Aide 2001, Cardoso
da Silva et al. 2002, Holl 2002, Camargo et al. 2002, entre otros; v 4). Asi, el numero de semillas
contenidas en la lluvia disminuird a medida que el bosque maduro o secundario se encuentre a
mayor distancia del punto de muestreo (Aide y Cavelier 1994). La lluvia de semillas puede reducirse
drasticamente a pocos metros (ca. 4 m) del borde de selva (Cubifia y Aide 1994) o alcanzar mayores
distancias (>100 m) si existen estructuras que atraigan a dispersores hacia el campo abierto (Cardoso
da Silva et al. 2002). La lluvia de semillas se considera “local” si proviene de drboles aislados en el
pastizal o de remanentes de selva cercanos, y “foranea” si proviene de fuentes mds lejanas, como
remanentes de bosque o grandes extensiones de selva madura que no sean adyacentes al campo
abierto (Pickett et al. 1987).

La fragmentacion del continuo boscoso y la reduccion en el area de bosque maduro se reflejan
en la abundancia de la lluvia de semillas, debido a la disminucién de arboles maduros que produzcan
semillas y a la limitacién de mecanismos de dispersion de las especies de la selva (Holl 1999). Mientras
los arboles adultos se encuentren mas lejos del area abierta, la llegada de semillas en la lluvia sera
menor que en el bosque maduro (Galindo-Gonzalez et al. 2000). De forma similar, el movimiento de
los dispersores se limitara a las areas con disponibilidad de alimento y refugio, por lo que su presencia
en areas ablertas serd menos probable que en la selva remanente (Cardoso da Silva et al. 2002). Por lo
tanto, la abundancia de la lluvia de semillas es afectada principalmente por la magnitud del disturbio.
Conforme la magnitud del disturbio sea mayor, es decir, la extensién de area desprovista de un dosel
vegetal, menor serd la probabilidad de que una semilla llegue al campo abierto.

La composicion, diversidad y riqueza de la lluvia de semillas en el campo abierto puede ser
reflejo de la comunidad adyacente de bosque maduro, a medida que las especies presentes en los
remanentes cuenten con mecanismos para ser dispersadas a grandes distancias (Martinez-Garza
y Gonzalez-Montagut 1999). La lluvia de semillas en pastizales tropicales se caracteriza por ser
considerablemente limitada en riqueza y diversidad, pues la mayoria de las especies de la selva, en especial

las conocidas como maduras, tolerantes, primarias o tardias, pueden no estar adaptadas a dispersatrse a
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grandes distancias y menos aun hacia 4
areas abiertas (Martinez-Gatza y
Gonzalez-Montagut 1999, Wijdeven
y Kuzee 2000, Cubifia y Aide
2001). Las especies pioneras, helidfilas,
colonizadoras o tempranas  tendran

mayores probabilidades de llegar al

Densidad de semillas
(semillas m?)

campo abierto, gracias a los diversos

mecanismos de dispersion que les

v

permiten llegar a mayores distancias

(Whitmore 1991). Aunado a lo Distancia a la fuente de
anterior, la distancia a la que las prepapulos
semillas son dispersadas dependeré Figura 4. Efecto de la distancia a la fuente de propagulos (e.g., bosque

. - maduro o secundario, drboles aislados en pastizales) en la disponibilidad
de varios componentes del paisaje,

de semillas dispersadas al campo abierto.

incluyendo la  composicién y

abundancia de la comunidad de arboles aislados, y de la composicién y abundancia de los remanentes
de bosque de diferentes tamafios (Martinez-Garza y Gonzalez-Montagut 1999, Guevara et al.
2004).

La fragmentacién también afectard a las comunidades de animales que dispersan las semillas,
tanto en abundancia, como en habitos de vuelo (Cardoso da Silva et al. 2002). Como resultado, el
grupo de especies vegetales que alcanzan el campo abierto estara limitado por las caracteristicas de
las especies de aves que las dispersan y se aventuren a las dreas abiertas (i.e., tamafio del ave, patrones
de vuelo, capacidad y habitos de alimentacién, entre otros; Galindo-Gonzalez et al. 2000, Cardoso da
Silva et al. 2002). A pesar de que algunos estudios reportan la visita de aves y murciélagos a perchas
establecidas en areas abiertas (Cardoso da Silva et al. 2002, Holl 1998), la abundancia y riqueza de
la lluvia de semillas es atin muy limitada en areas abiertas extensas, ya sean pastizales u otro tipo
de usos agropecuarios (Chapman y Chapman 1999, Duncan y Chapman 1999). Las corrientes de
viento y topografia del area también pueden afectar la trayectoria que sufran las semillas dispersadas
por viento (Janzen 2002). Debido a lo anterior, es fundamental considerar que las propiedades del
disturbio afectaran las relaciones de los grupos de organismos entre si y con el ambiente, modificando
las caracteristicas de los propagulos que se encontraran en el campo abierto (Mesquita et al. 2001).

Se han realizado diversos esfuerzos para aumentar la lluvia de semillas en pastizales tropicales. El

uso de perchas puede ser util para aumentar la lluvia de semillas en el campo abierto, particularmente
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si las perchas cuentan con algin atractor (e.g, frutos carnosos) para las aves (McClanahan y Wolfe
1993, Holl 1998). Otra alternativa es la siembra directa de semillas en el campo abierto. En
programas de restauracién de selvas de gran escala en la Amazonia, las semillas son encapsuladas en
agar y diseminadas por avionetas que sobrevuelan las areas degradadas. Sin embargo, hasta ahora este
método es exclusivo de especies con semillas de Z3mm de didmetro (Governo do Stado de Sao Paulo
1990). Finalmente, atin cuando las semillas lleguen al campo abierto, otros factores subsecuentes
pueden impedir la germinacion y el establecimiento (Holl 1998), lo que nos lleva a otras barreras que

impiden la regeneracion en campos abandonados, como se explica mas adelante.

Banco de semillas

Las practicas de manejo afectan en gran medida los mecanismos de regeneracion natural 7z situ, como
es la germinacion del banco de semillas y el establecimiento de la comunidad de plantulas resultante
(Uhl1987). Laabundancia, diversidad y viabilidad del banco de semillas son afectadas por la intensidad
y frecuencia del disturbio, resultando en bancos de semillas considerablemente diferentes entre la
selva madura y los lugatres que han sido objeto de manejo a diferentes intensidades (Fig. 5; Quintana-
Ascencio et al. 1996). El uso periddico del fuego y las pricticas de manejo de diversas intensidades
(i.e., silvicultura, agricultura, pastoreo, etc.) tienden a cambiar la composicién del banco de semillas
de la selva por un nuevo conjunto de especies (Quintana-Ascencio et al. 1999, Lopez-Toledo 2002),
frecuentemente resultando en un banco de semillas pobre o muy limitado (Uhl 1987, Holl 1999,
Benitez-Malvido et al. 2001). El uso del fuego puede eliminar a las semillas que se encuentran en el
suelo, particularmente a aquellas de especies que no toleran choques de altas temperaturas (Holl 1999,
Quintana-Ascencio et al. 1996), pero en cambio puede estimular la germinacién de aquellas especies
secundarias que se encuentran frecuentemente en campos que han sido quemados recientemente
(e.g., Trema micrantha, Ochroma pyramidale, y Trichospermum mexicanum, entre otras; Martinez-Ramos,
en prep.) La alteracion de los horizontes superficiales del suelo (e.g:, por uso de maquinaria pesada)
puede impedir la regeneracién definitivamente (Nepstad et al. 1996; Parrotta et al. 1997). Algunos
estudios sugieren que un periodo de 10 afios puede ser necesario para recuperar el banco de semillas
después de que un sitio es deforestado (Saulei y Swaine 1988). Sin embargo, silas practicas de manejo
son relativamente bajas en intensidad y frecuencia (i.e., no involucran el uso de fuego, la alteracion de
la estructura del suelo por uso de maquinatia pesada y/o la introduccién de especies exéticas, entre
otras), por un el banco de semillas puede permanecer relativamente viable, y por otro, la estructura
y nutrientes del suelo pueden mantenerse de forma que la semillas entrantes en la lluvia de semillas

puedan germinar (Uhletal. 1988). Ambos escenarios contemplan la activacién de procesos de sucesion
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temprana, como la emergencia de
plantulas de especies nativas, cuando
las practicas de manejo agropecuario
son interrumpidas (Mesquita et al.
2001, Guevara et al. 2004).

Debido a que las semillas
de algunas especies tropicales no
permanecen en estado viable en

el banco de semillas por perfodos

Abundancia de semillas
contenidas en el banco

largos, la emergencia de plantulas

provenientes de semillas del banco

dependera de las fuentes de semillas : ;
Intensidad y frecuencia del
circundantes 'y la  renovacién disturbio
periddica de las semillas del banco
(Dalling et al. 1998). La cantidad

de semillas viables contenidas en

Figura 5. Efecto de la intensidad y frecuencia del distutbio en la
abundancia de semillas contenidas en el banco.

el banco es el resultado de diversas interacciones biolégicas y ambientales (Garwood 1989). Por
ejemplo, las caracteristicas morfoldgicas y fisiologicas de las especies (e.g., mecanismos de latencia y
germinacion), los factores bidticos encontrados en el campo abierto (e.g;, presencia de consumidores
potenciales de semillas), y el microclima (e.g., humedad del suelo y niveles de radiacién necesarios
para inhibir o activar la germinacién), entre otros factores, determinarian cuanto tiempo pueden las
semillas permanecer en el suelo antes de germinar o morir (Connel y Slatyer 1977, Vazquez-Yanes
y Orozco-Segovia 1993, Dalling et al. 1997, Wenny 2000). Los bancos de semillas de los pastizales
tropicales estan conformados principalmente por semillas con didmetro menor a tres milimetros, y
de especies dispersadas por viento (Guevara y Laborde 1993). Las semillas de mayor tamafio son
poco frecuentes debido a las limitaciones de dispersién. Ya sean semillas pequefias o relativamente
grandes, la estrategia de latencia de la especie puede determinar el tiempo que las semillas sobrevivan
en el suelo (Camargo et al. 2002).

Dependiendo del contenido de humedad de las semillas, éstas pueden permanecer viables por
cierto tiempo en el banco, antes de germinar (Ellis et al. 1990). Las semillas recaleitrantes —con mayor
contenido de humedad, entre otras caracteristicas- pueden permanecer por periodos cortos en el
suelo antes de sufrir deshidratacion o ser consumidas por hongos (Vieira y Scatiot 2000). Por otro

lado, las semillas orfodoxas —con testa dura y bajo contenido de humedad, entre otras propiedades-
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pueden permanecer viables en el banco por periodos relativamente mas largos (Guevara y Laborde
1993, Quintana-Ascencio et al. 1996, Baskin y Baskin 1998, Corzo-Dominguez 2007). En cuanto al
tamafio de la semilla, las semillas relativamente grandes pueden contar con recursos maternos tanto
para defenderse de los depredadores (e.g., metabolitos secundarios), como para proveer a la plantula
de energfa. Por otro lado, las semillas pequefias pueden permanecer latentes en el banco de semillas,
o germinar rapidamente para escapar a la depredacién por insectos, algunas veces sin necesidad de
enterramiento (Pefia-Claros 2001, Corzo-Dominguez 2007, Garcia-Orth y Martinez-Ramos 2008).
Se trate de especies dispersadas por animales o por viento, una vez que las semillas se encuentran
en el suelo son posibles diversos escenarios, como se ha explicado anteriormente. Ambos tipos
de semillas enfrentaran en el pastizal condiciones diferentes a las que las especies estan adaptadas
cuando se encuentran en la selva madura, por lo que la abundancia y composicion de las comunidades
sucesionales no seran necesariamente similares a las de la selva madura (Zimmerman et al. 2001). Sin
embargo, a medida que la semilla permanezca en el suelo por mas tiempo, la probabilidad de que sea
consumida por insectos, roedores u hongos aumenta (Pefia-Claros y de Boo 2002, Woods y Elliot
2004, Garcia-Orth y Martinez-Ramos 2008). Debido a las caracteristicas ambientales del pastizal,
los escenarios anteriores son frecuentes, mermando consistentemente la permanencia de semillas
contenidas en el banco. Es por ello que la depredacién de semillas es una barrera importante que

impide la regeneracién en pastizales, como se describe mas adelante.

Competencia con la vegetacion del pastizal
Al hablar de “calidad de sitio” me refiero a las condiciones bidticas y abidticas predominantes en el
pastizal (sensu Martinez-Ramos y Garcia-Orth 2007"). La comunidad de pastos y especies herbaceas
que existan en el campo abierto, asi como la comunidad de depredadores de semillas, son dos
componentes importantes de las condiciones bidticas del campo abierto (Martinez-Ramos y Garcfa-
Orth 2007). Asi mismo, el microclima (e.g., humedad relativa y temperatura del suelo y del aire, y
radiacién luminica) y las propiedades fisicas y quimicas del suelo son componentes de las condiciones
abidticas del campo abierto. Como se mencioné anteriormente, la calidad de sitio y la disponibilidad
de propagulos determinaran las caracteristicas del proceso de regeneracioén natural en los pastizales
abandonados.

El establecimiento de pastizales ganaderos frecuentemente involucra la introduccién de pastos
forrajeros exoticos para el pastoreo del ganado y la quema periddica del terreno para eliminar plagas

y fortalecer el crecimiento del forraje (Uhl 1987, De Jong et al. 2000). Gracias a su efecto sobre

Ver el anexo del presente documento de tesis: Sucesion secundaria y restauracion de las selvas humedas.
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la estructura del suelo y el contenido de especies nativas en el banco de semillas, dichas practicas
permiten que se establezcan especies invasoras arvenses, posiblemente impidiendo usos agricolas
o la regeneracion de la selva, aun en el largo plazo (e.g., Peridium aquilinuns; Aide et al. 1995, Den
Ouden 2000). Las perturbaciones pueden alterar de tal modo las condiciones del sitio que su efecto
sea visible cientos de afios después de que ocurrieron (Gomez-Pompa et al. 1991). Por ello, es
posible considerar que algunas practicas de manejo modifican irreversiblemente las propiedades del
sitio. Esto dependera de la frecuencia e intensidad de las practicas de manejo que se hayan aplicado
en particular (Fig. 1). Algunas practicas de manejo, en especial aquellas que alteran la estructura
y fertilidad del suelo consistentemente, pueden favorecer el establecimiento de especies herbaceas
exéticas con propiedades invasoras (e.g., pasto “cola de zorra”, Echinochloa polystachia, X. Garcia-Orth,
obs. per., Pefialoza-Guerrero 2008). Es importante considerar a las areas de pastizal abandonadas
como comunidades mas diversas y heterogéneas que un pastizal activo, donde las especies herbaceas
e invasoras son relativamente eliminadas por las practicas de manejo. Sin embargo, al momento del
abandono, las especies ruderales inician procesos de colonizacién, al igual que las especies nativas.
Con el paso del tiempo, el pastizal cambia en estructura y composicion, y es posible observar el
establecimiento de diversos grupos de especies ruderales, con variaciones espacio-temporales.

La vegetacién nativa interactiia con la vegetacion del pastizal de formas diferentes. La presencia
de especies exodticas o invasoras puede afectar la reproduccion, crecimiento o sobrevivencia de las
especies nativas, debido a relaciones de competencia interespecifica (Fig, 6; Connell y Slatyer 1977).
Por otro lado, la presencia de especies exdticas puede facilitar el establecimiento de las especies
nativas, en comparacién con la ausencia total de las primeras (Connell y Slatyer 1977). El papel de
la vegetacion del pastizal es controvertido de acuerdo a lo observado por diversos estudios, lo cual
indica que la presencia de los pastos puede favorecer el establecimiento de algunas especies nativas
en ciertas etapas del establecimiento, pero impedir el desarrollo de los individuos en etapas donde
la competencia se incrementa, como es el caso de las plantulas (Gonzalez-Montagut 1996, Benitez-
Malvido et al. 2001). La interaccién entre las especies nativas de la selva y las especies exdticas del
pastizal puede ser de diversa indole de acuerdo con la especie de la que se trate y con la etapa de vida
en la que se encuentre un propagulo (e.g., semilla, plantula, juvenil o adulto; Benitez-Malvido et al.
2001).

En el caso de un propagulo que llega al campo abierto, los pastos pueden interactuar de diferente
manera con éste. Por un lado, pueden facilitar a una semilla escapar de la depredacion, ya que ésta
puede ser menos evidente para los depredadores, al permanecer oculta entre la biomasa de los pastos

(Blate et al. 1998). Por otro lado, los pastos pueden inhibir la colonizacién al cubrir densamente
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el suelo, compitiendo por el espacio y haciendo que sea poco probable que la semilla atraviese su
cobertura, llegue al suelo y germine (Benitez-Malvido et al. 2001), de manera similar al efecto de una
capa gruesa de hojarasca en el suelo del bosque maduro (Facelli y Pickett 1991).

Una plantula puede beneficiarse de las condiciones microclimaticas que los pastos mantienen
(e.g., humedad, temperatura y radiacién) en etapas inmediatamente posteriores a la germinacién
(Gonzalez-Montagut 1996, Zimmerman et al. 2001). Sin embargo, cuando la plantula se haya
establecido y requiera niveles de radiacion mayores, es posible que tenga que competir con los pastos
para alcanzar la superficie de la cobertura vegetal (Holl 2002). En el caso de un individuo juvenil
(mayor a 1 m de alto para especies tropicales, por ejemplo), los pastos pueden competir por el espacio,
humedad y nutrientes a nivel subterraneo, impidiendo el desarrollo del sistema radicular del individuo
(Hau y Cotlett 2003). Por los efectos mencionados anteriormente, la vegetacion del pastizal puede
facilitar o impedir el establecimiento de las especies nativas, afectando la persistencia de los individuos
adultos a través del tiempo y espacio. Esto dependera tanto de las caracteristicas de la comunidad
de pastos como de las caracteristicas de las especies nativas (ver, por ejemplo: Blate et al. 1998, Holl

1998, Benitez-Malvido et al. 2001, Holl 2002, Hau y Cotlett 2003; pero ver Chapman et al. 2002).

Condiciones microclimiticas estresantes y baja fertilidad del suelo

Una vez que se ha eliminado la cobertura vegetal original, el microclima en el pastizal sera
consistentemente diferente a aquél que ocurre bajo el dosel de la selva madura o bosques secundarios
(Reiners et al. 1994, Holl 2002). El microclima es un componente muy importante de la calidad de
sitio, junto con las caracterfsticas del suelo, tanto originales, como las que son producto del manejo
que se le da al sitio durante el uso agropecuario (Uhl 1987).

Comparados con otros ecosistemas, los bosques tropicales tienen suelos de baja fertilidad, con
un ciclaje de nutrientes dindmico (Whitmore 1993). La biomasa del bosque (ya sea en pie o en la
hojarasca) es el principal almacén de nutrientes, mientras que el contenido de nutrientes en el suelo
es relativamente menor, debido a altos niveles de precipitacién y lixiviacién, aunados a otros procesos
pedogenéticos (Vitousek y Sanford 1986).

El establecimiento de pastizales ganaderos involucra diversos cambios en las propiedades
quimicas y fisicas del suelo del bosque, particularmente si el uso del fuego es recurrente (Reiners et al.
1994). Algunas propiedades del suelo como el contenido de materia organica, sin embargo, pueden ser
mayores en el pastizal cuando se le compara con el bosque maduro, debido a la liberacién de biomasa
posterior al uso del fuego (Reiners et al. 1994, Nepstad et al. 1996). En general, la fertilidad del suelo

puede ser mayor en los pastizales ganaderos cuando se le compara con el bosque maduro, debido
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a un aumento en la acidez A
y en el contenido de bases
intercambiables, pero bajo
en concentracion de nitratos
(Reiners et al. 1994). Los
ciclos de carbono y nitrégeno
pueden estar afectados por
las propiedades fisicas del

suelo como la capacidad

Probabilidad de establecimiento
de especies nativas

de infiltracién, percolacion,

aireacién, y otras, que estin

v

directamente afectadas por Densidad de pastos y especies
el transito del ganado y la herbaceas ruderales

generacién  de  desechos Figura 6. Efecto de la densidad de pastos/herbéceas ruderales en la proba-

otganicos por el mismo bilidad de establecimiento de especies nativas en pastizales ganaderos aban-
donados.

(Reiners et al. 1994).

Las variables microclimaticas como la radiacion, temperatura y humedad son significativamente
diferentes entre la selva y el pastizal (Gonzalez-Montagut 1996, Holl 1999, Holl et al. 2000). Los niveles
de radiacion solar y de temperatura del aire y suelo en el pastizal pueden superar consistentemente
(5°C) a los valores registrados bajo el dosel del bosque maduro (Gonzalez-Montagut 1996, Holl
1999). La humedad relativa atmosférica y la humedad del suelo pueden ser menores en el pastizal que
en el sotobosque, y mas atn si la vegetacion del pastizal es eliminada, especialmente en temporada de
sequia (Gonzalez-Montagut 1996, Holl 1999). Estas alteraciones de las condiciones microclimaticas
afectan la comunidad regenerativa a diversos niveles.

Las condiciones microclimaticas a nivel del suelo afectan el perfodo durante el cual las semillas
permanecen viables en banco, asi como la germinacién y la sobrevivencia de las plantulas (Vazquez-
Yanes y Orozco-Segovia 1993, Holl 1999). La etapa entre el estadio de plantula y juvenil también puede
ser afectada por las propiedades quimicas y fisicas del suelo (Hau y Cotlett 2003). La compactacion
del suelo puede ser un obstaculo consistente que impida el establecimiento de las plantulas, debido
a la incapacidad de las raices de penetrar los agregados de suelo (Nepstad et al. 1996). Por lo tanto,
las propiedades del suelo y las condiciones microclimaticas en el campo abierto limitaran el conjunto
de especies que alcanzaran la edad adulta, después de superar diversos filtros, resultando en baja

regeneracion natural en pastizales ganaderos (Aide y Cavelier 1994).
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Si las plantulas llegan a establecerse, por ejemplo, bajo la proteccion de algin arbusto u arbol
aislado que amortigiie el microclima en etapas tempranas (Vieira et al. 1994), éstas pueden superar
la altura del arbol protector y encontrarse desprovistas de dosel. En ese caso, los juveniles pueden
suftir deshidratacién y/o saturacion luminica que a su vez les impida sobrevivir en dichas condiciones
(Du et al. 2008). Algunas especies pueden sufrir limitaciones fotosintéticas debido a condiciones
ambientales estresantes (e.g., alta radiacién y temperatura atmosférica, baja humedad del suelo y aire,
y baja disponibilidad de agua y nutrientes), caracteristicas de los pastizales ganaderos (Loik y Holl
1999). Audn en temporada de lluvias, es posible que las plantas que no se encuentren bajo el dosel sean
incapaces de aprovechar el agua disponible en el suelo, debido a la alta radiacién y cargas caléricas,
que resultan en el aumento de la transpiracién y la saturacién de los aparatos fotosintéticos, limitando
la actividad fotosintética (Loik y Holl 1999).

Como se menciona mas adelante, en lugares donde las condiciones ambientales son
amortiguadas por elementos como islas o parches de vegetaciéon remanente o arboles y arbustos
aislados, el microclima se modifica consistentemente y esto permite el establecimiento de otras

especies nativas (Williams-Linera et al. 1998).

Alta depredacién de semillas

Finalmente, menciono aquf a la depredacion de semillas como uno de los componentes de la calidad de
sitio y una importante barrera que impide la regeneracién de selvas en pastizales abandonados (Howe
et al. 1985, Schupp 1988, Chapman 1989). La remocién de semillas por animales puede impedir la
germinacion y el establecimiento de plantulas, por lo tanto afectando la densidad y composicién de
la comunidad sucesional (Guariguata y Pinard 1998). En los pastizales ganaderos, la remocién de
semillas puede variar considerablemente dependiendo de multiples variables, pero sin duda es una
importante barrera que impide el establecimiento de especies nativas (Nepstad et al. 1990, Holl y
Lulow 1997). De acuerdo con la hipétesis de escape de Janzen y Connell, los animales herbivoros
se concentraran en los lugares donde la disponibilidad de recursos sea mayor, es decir, cerca de los
arboles que producen semillas y bajo cuyo dosel se forman los bancos de plantulas (Janzen 1970,
Connell 1971). Los propagulos que se encuentren lejos del arbol parental tendran entonces mayores
probabilidades de escapar a la depredacién. De acuerdo con esta hipétesis, es posible suponer que
las semillas que sean dispersadas a los pastizales ganaderos tendran mayores probabilidades de no
ser depredadas comparadas con aquellas que se dispersan bajo los arboles madre. Sin embargo,

numerosos estudios reportan que las tasas de depredacién de semillas en pastizales abandonados y
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sitios de sucesion temprana son incluso mayores que en el bosque maduro o cerca de éste (Camargo
et al. 2002, Pefia-Claros y de Boo 2002, Jones et al. 2003, Corzo-Dominguez 2007).

Lo anterior se explica si se describe la abundancia y composiciéon de las comunidades de
depredadores en el pastizal abandonado; éstas son distintas de las comunidades de depredadores del
bosque maduro (Jones et al. 2003, Dunn 2004). La abundancia y composicién de las comunidades
de los consumidores de semillas son generalmente alteradas con la deforestacion, y tal es el caso de
las especies de hormigas y roedores, y con ello las correspondientes tasas de remocion (Pefia-Claros
y de Boo 2002, Fornara y Dalling 2005). Se ha reportado que la comunidad de hormigas es un
vector importante en la remocién de semillas en el campo abierto (Woods y Elliot 2004, Garcfa-Orth
y Martinez-Ramos 2007), en algunas ocasiones asociada a arboles aislados u otros elementos de la
vegetacion en el paisaje (Mull y MacMahon 1997). Tanto roedores como hormigas pueden modificar
consistentemente las especies que llegan a establecerse en el campo abierto (Blate et al. 1998).

La depredacion de semillas en pastizales es altamente variable a lo largo del paisaje (Jones et
al. 2003), y no todas las especies son preferidas en igual grado por los depredadores (Holl y Lulow
1997, Pefia-Claros y de Boo 2002). Algunas propiedades de las semillas como tamafio (o facilidad
de transportacién), color, presencia de pulpa, contenido de nutrientes, y/o presencia de metabolitos
secundarios, entre otros, puede hacer que algunas especies parezcan mas atractivas que otras para
los depredadores (Blate et al. 1998). En algunos casos, las semillas pequefias pueden sufrir mayor
depredacion que las semillas de mayor tamafio (Pena-Claros 2001, Garcfa-Orth y Martinez-Ramos
2008), sin embargo, no se han determinado patrones especificos relacionados con el tamafio de la
semilla y la depredacion post-dispersion (Moles et al. 2003). Pueden existir diferencias considerables
en la depredacién de semillas dependiendo del sitio (incluso a muy pequefia escala o micro-sitio), la
distancia a los remanentes de selva, o la densidad de semillas encontradas en el campo abierto (Hulme
1994, Jones et al. 2003, Myster 2003). Sin embargo, en algunos sitios en particular, la remocion de
semillas puede ser baja y no ser considerada una barrera contra la regeneracion natural (Holl 2002,

Aide y Cavelier 1994).
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Introduccién al problema de estudio que aborda
esta tesis:

¢Cémo se modifican las barreras que impiden la regeneracién natural
en presencia de los drboles aislados en pastizales?

Las barreras que se han descrito anteriormente varfan en intensidad y frecuencia de acuerdo al pasado
y presente del pastizal abandonado. Las caracteristicas de la historia de uso del suelo resultan en una
condicion particular para cada sitio, de acuerdo con las practicas de manejo, perfodos de abandono y
otros usos que se le haya dado al sitio. A partir de que el pastizal es abandonado, los elementos que
se encuentren presentes en el sitio seran determinantes en los patrones sucesionales que ocurran en
el sitio, tanto a nivel de distribucién en el espacio, como con respecto a la abundancia y composicién
de la comunidad sucesional.

En los tropicos es comun observar arboles aislados en los campos abandonados, debido a
multiples motivos que pueden resultar en su conservacion (Manning et al. 2006). Los arboles aislados
en los pastizales ganaderos abandonados tienen un papel fundamental en los patrones de regeneracion
del bosque tropical, a diversas escalas (Guevara 1986, Harvey y Haber 1999, Toh et al. 1999, Slocum
y Horvitz 2000, Carriere et al. 2002, Manning et al. 20006, entre otros). Definidos como #wicleos de
regeneracion, los arboles aislados permiten que ocurran diversos procesos sucesionales bajo su copa

y en la vecindad de ésta (Otero-Arnaiz et al. 1999, Slocum y Horvitz 2000, Guevara et al. 2004),

A
?le - 7T+ | ¢ — ?8@??%??%?8?

Figura 7. Esquema del proceso de sucesion secundatia siguiendo un modelo de sucesion nucleada (modificado de Yarran-

ton & Morrison 1974). La sucesion nucleada se inicia gracias a la presencia de un arbol aislado que modifica la condiciones
ambientales bajo su copa (A). Esto permite que se establezcan otros individuos de otras especies (B). La llegada de dichos
individuos modifica el ambiente a su vez, lo que permite la colonizacién de otras especies. A medida que las condiciones
ambientales son modificadas, el area que es colonizada por nuevos individuos aumenta (C).
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siguiendo un patrén de sucesion nucleada en el campo abierto (Fig. 7; sensu Yarranton y Morrisson
1974).

Los procesos descritos en los apartados anteriores como barreras que impiden la regeneracion
en pastizales abandonados se modifican en la presencia de los arboles aislados. Los arboles aislados
interactian tanto con factores biolégicos como abidticos, modificando la disponibilidad de propagulos
y la calidad de sitio en los pastizales abandonados. :Cémo se modifican las barreras que impiden la
regeneracion natural en presencia de los arboles aislados? ¢Cual es el potencial regenerativo de los
arboles aislados en cuanto a las fronteras espaciales de colonizacién a su alrededor, de acuerdo con las
caracteristicas del arbol asi como con las caracteristicas del sitio? ¢Coémo puede aplicarse la ecologia
de la regeneracién natural, en particular la relacionada a los arboles aislados, para proponer técnicas
de manejo de regeneraciéon de selvas? Estas son algunas incognitas que se mantienen presentes en la
investigacion sobre la ecologia de regeneracion de selvas y la restauracién ecoldgica.

Dada la creciente fragmentacion de los ecosistemas, el conocer los mecanismos que imperan en
los paisajes fragmentados, respecto a las limitantes de la regeneracién natural, asi como a los posibles
elementos catalizadores de la misma, resulta fundamental para comprender la dinimica sucesional de
estos paisajes alterados. Dicha informacién enriquece nuestro conocimiento acerca del funcionamiento
de los ecosistemas ante los escenarios actuales, ademas de ser fundamental para generar propuestas
de manejo de estos paisajes compuestos de matrices dinamicas de uso de suelo. La importancia de
los arboles aislados en los pastizales ganaderos abandonados se incrementa conforme la investigacion
cientifica aporta nueva informacién sobre como estas estructuras modifican consistentemente las
trayectorias sucesionales que pueden ocurrir en su presencia.

La presente investigacioén pretende enriquecer el conocimiento acerca del papel de los arboles
aislados en la regeneracién natural de la selva tropical en los pastizales abandonados. En particular,
este estudio aborda el efecto de los arboles aislados en la intensidad de las barreras que impiden
la regeneracién natural en los pastizales (e.g. dispersion de semillas, establecimiento de plantulas,
competencia con pastos y depredacién de semillas, entre otras; Fig, 8), asi como las interacciones
bidticas y abiticas que ocurren entre el arbol aislado, el pastizal abandonado, y otros componentes del
paisaje. Finalmente, esta investigacion propone técnicas y lineamientos para aprovechar la presencia

de los arboles aislados durante el proceso de regeneracion de selvas en pastizales abandonados.
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Abstract

Isolated trees play a key role in favoring rainforest regeneration in abandoned pastures,
therefore they have been considered as recruitment foci. Several intrinsic (e.g., height,
phenology, architecture, and crown structure) and extrinsic (e.g, microenvironment)
factors related to isolated trees may influence forest regeneration in pastures, but these
effects are still to be understood. We studied the single and interactive effects of isolated
tree identity, distance to isolated tree, and presence of exotic grasses on the structure
(abundance, species diversity, and composition) and dynamics (recruitment, mortality,
and growth) of regenerating woody (tree, shrub, and liana) communities during the first
21 months after pasture abandonment in Marqués de Comillas, southeast Mexico. The
effect of two groups of ecologically contrasting isolated trees (Fieus sp. and Inga sp.),
two distance categories (‘canopy’, 0 to 10 m, and ‘open pasture’, 15 to 48 m from the
isolated tree’s trunk), and four grass treatments on seedling recruitment was studied.
Grass treatments were: (a) control (no alteration), (b) above ground biomass was cut
with a machete, (c) herbicide application, and (d) removal of above- and below-ground
biomass using a garden hoe. Density and diversity of the regeneration community was
mainly affected by the identity of the isolated tree and distance to focal tree. Fieus sites
showed significantly higher recruitment density and diversity when compared to Inga
sites. Recruitment rate was higher under the canopy when compared to the open pasture
in both types of trees. Grass removal treatments had a significant effect on growth, the
tallest seedlings were observed in the hoe treatment. Overall, 21 tree, 21 shrub, and six
liana species were recorded. The most abundant genera were Inga, Solanum, Vernonia,
and Cordia. We conclude rainforest regeneration in abandoned pastures in Marqués de
Comillas is affected by the presence and identity of isolated trees, and to grass presence to
a lesser extent. The limited set of species that establishes in the vicinity of isolated trees
suggests that methods for establishing a more varied array of species will be required
during rainforest restoration practices.

Keywords: grass competition, land-use history, secondary succession, seedling

recruitment, rainforest regeneration.
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Resumen

Los arboles aislados en pastizales ganaderos abandonados tienen un papel fundamental
durante la regeneracién de la selva, por lo que han sido definidos como nucleos de
reclutamiento. Diversos factores intrinsecos (e.g., altura, fenologfa, arquitectura y
estructura de la copa) y extrinsecos (e.g., microambiente) con relacién al arbol pueden
afectar la regeneracion en los pastizales, pero estos efectos no han sido esclarecidos del
todo. Estudiamos los efectos aislados e interactivos de la identidad de los arboles aislados,
la distancia a éstos, y la presencia de los pastos exdticos en la estructura (abundancia,
diversidad de especies y composicion) y dindmica (reclutamiento, mortalidad y
crecimiento) de la comunidad de plantulas de especies lefiosas (arbustos, arboles y lianas)
durante los primeros 21 meses después del abandono en cuatro pastizales en Marqués de
Comillas, en el sureste de México. Estudiamos el efecto en el reclutamiento de plantulas
de dos géneros contrastantes de arboles aislados (Ficus sp. e Inga sp.), dos distancias al
arbol aislado (de 0 a 10 m y de 15 a 48 m del tronco), y cuatro tratamientos de aplicados
alos pastos. Los tratamientos fueron: (a) control (sin alteracion), (b) corte de la biomasa
aérea con machete, (c) aplicaciéon de un herbicida, y (d) eliminacién de la biomasa superior
y subterranea con un azadén. La densidad y diversidad de la comunidad regenerativa
fue afectada principalmente por la identidad de los arboles aislados y la distancia a éstos.
Los sitios con Ficus mostraron una densidad y diversidad de reclutamiento mayor que los
sitios con Inga. La tasa de reclutamiento fue mayor bajo la copa que en el pastizal abierto
para ambos géneros de arboles aislados. Los tratamientos del pasto tuvieron un efecto
significativo en el crecimiento de las plantulas, los individuos mas altos se observaron en
el tratamiento de azadén. En total, 21 especies de arboles, 21 de arbustos y seis de lianas
fueron reclutadas. Los géneros mds abundantes fueron Inga, Solanum, 1V ernonia y Cordia.
Concluimos que la regeneracién de selvas en pastizales abandonados de Marqués de
Comillas esta afectada por la presencia e identidad de los arboles aislados, y en un menor
grado por la presencia de los pastos. El conjunto limitado de especies reclutadas sugiere
que sera necesario desarrollar métodos para establecer un grupo de especies mas variado

durante las practicas de restauracién de selvas.

Palabras clave: sucesion secundatia, reclutamiento de plintulas, competencia con

pastos, regeneracion de la selva, historia de uso del suelo
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Introduction

Rainforest area has decreased worldwide over the past decades under the pressure of agricultural
activities (Laurance 2008), undergoing ca. 50% reduction of its original extent (FAO 2003). In the
Neotropics, most of the deforested area is converted to livestock-raising pastures, and often abandoned
after productivity decline (Grau et al. 2003). Abandoned lands may not undergo successional
processes leading to secondary forests that resemble the original old-growth forest, but to plant
communities that differ in structure, composition, and ecosystem properties (Ehrlich & Mooney
1983, Mesquita et al. 2001). Gradually, rainforest deforestation and land use change compromise
biodiversity conservation, and affect the human societies that benefited from the environmental
services provided by those ecosystems (Foley et al. 2005). Therefore, ways of enhancing rainforest
recovery have been studied through active scientific research for the past decades (Chazdon 2003).
In tropical fragmented landscapes, isolated trees are an important vegetation element and
have been addressed as “keystone ecological structures” during forest regeneration processes in

abandoned fields (Guevara 1986, Manning et al. 2006). Isolated trees allow propagule exchange
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Table 1. Some biotic and environmental barriers that impede rainforest regeneration in tropical pastures.

Main factor that Barrier against Modified properties in Characteristics in the open Example studies
affects regeneration  rainforest fragmented landscapes field
in abandoned regeneration
pastures
Propagule Poor soil seed Low density, richness, If any, composed by pioneer, Uhlecal _1987’ Orozea-Segovia
availability bank diversity, and viability shrub specics & Vazquez-Yanes 1993,
! Quintana-Ascencio et al. 1999
Poor seed Low density, richness, and Seeds of <3mm diameter, bird alde &.f'ﬂ_“e"e;( 1994'.[ lozl(l‘m
rain diversity and/or wind- dispersed 1795, Slocum & Hocviez 4
Guevara et al. 2004b
Absent seedling  If any, low density due to If any, mainly colonizing non- Vieira et al. 1994, Nepstad et
bank livestock consumption palatable species al. 1996
Scarce trunk If any, scarce due to pasture  Ifany, from remaining trunks Uhl et al. 1988, Sampaio et al.
resprouting+ maintenance practices of non-palatable species 1993
High
Site quali grass/invasive Grass / invasive species Possible succession arrest due  Toh et al. 1999, Baer &
Guitity vegetation presence to invasive habit Groninger 2004
density*
High seed and g i ;
seedling Modified faunistic ;{ilgl‘r::: :::1 it:‘r::;“s'f}" Holl & Quiroz-Nietzen 1999,
predation by communities o Pena-Claros & De Boo 2002

animal vectors

Soil compaction

Higher compaction and

mature forest

High compaction due to
livestock trampling, high

Reiners et al. 1994, Holl 1999

fertili ility than in fi soil
and fecclicg feceilieychanin iorese ol fertility due to burning
= Sy £ Higher radiaion, low ait a0 s e e al. 1997,
micro- microenvironment from s0il humidity, higher air and Holl 1999
environment mature forest soil temperature

+Not in the case of dry forests.

*Not always considered a barrier against natural regeneration (e.g..Chapman et al. 2002).

**The listed study presents evidence to support both alternatives.

between forest fragments by serving as perches for dispersal vectors in between flights (Galindo-
Gonzalez et al. 2000, Guevara et al. 2004a). Native plant recruitment is higher under their canopies,
where the microenvironment may reduce several regeneration barriers (Table 1), and dispersers
provide a continuous seed input, even in dry fruit isolated tree species (Guevara 1986, Guevara &
Laborde 1993). However, the abundance, diversity, dynamics, and composition of the regenerating
community may change depending on intrinsic (related to the tree traits) and extrinsic (related to
site quality) factors associated to isolated trees. For example, the microenvironment at ground level
may vary with the height (e.g.,, Slocum & Horvitz 2000), foliage density, and canopy shape of the
isolated tree (e.g., Slocum 2001). Seed rain under isolated trees with fleshy fruits (attractive for
potential seed dispersal vectors) may be more abundant and diverse than under those producing dry
fruits (Slocum & Horvitz 2000, but see Otero-Arnaiz et al. 1999). Soil quality under isolated trees
may depend on mutualistic interactions between the trees and soil microbes, such as the case of
some isolated legume trees with nitrogen-fixing bacteria (e.g., Rhoades et al. 1998). TFurthermore,

forest regeneration depends on extrinsic factors such as the competition with pasture grasses and the
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seed predation pressures imposed by insects and small mammals (Blate et al. 1998, Garcfa-Orth &
Martinez-Ramos 2008).

Most studies that assess the influence of isolated trees on rainforest regeneration in pastures
have focused on the immediate influence of the tree’s canopy (10 -12 m radius from the tree’s trunk),
whereas only a few studies (e.g., Slocum 2001) have explored the effect in areas beyond such influence.
The boundary of this effect could depend on the interaction of the trees properties and site quality
factors. Defining the spatial recruitment frontier of isolated trees, given the intrinsic and extrinsic
factors associated to each tree is fundamental for estimating the facilitation role of isolated trees
during successional processes in the open field, as described in Yarranton and Morrison’s nucleated
succession hypotheses (1974) for beach dunes.

In this paper we explored if isolated trees have an effect on the structure (abundance, diversity
and composition) and dynamics (recruitment, survival, and growth rates) of the regenerating woody
community (trees, shrubs, and lianas). We studied such effect under their canopy and in their vicinity
(up to 48 m from the trunk of the tree). We also studied the interaction between the isolated tree and
pasture grasses, one of the main regeneration barriers. Finally, we analyzed if nitrogen-fixing isolated
trees (Inga sp.) would affect recruitment when compared to non nitrogen-fixing isolated tress (Fieus
sp). In particular, we approached the following questions: how do isolated tree traits (such as fruit
type, and canopy structure) interact with dispersers to generate particular regeneration communities?
What is the spatial frontier in which an isolated tree influences the natural regeneration processes?
What are the single and combined effects of the identity of isolated trees and competition with exotic

grasses on the structure and dynamics of the regeneration community?

Materials and methods

Study site

The study took place in tropical pastures of the Marqués de Comillas region, in Chiapas, southeast
Mexico (lat 16°01” N, long 90°55’ W). The tegion comprises an atea of approximately 204,402 ha.
Like many rainforest areas in the tropics, this region is considerably fragmented and degraded due
to human colonization and later agricultural expansion, particularly in the past four decades (De Vos
2000). By 1996, ca. 31% of total forest area had been converted to pastures and 43% of the original
rainforest area was left in a fragmented condition (De Jong et al. 2000). At present, the landscape in

Marqués de Comillas consists of a dynamic matrix of rainforest fragments, secondary forests, extensive
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pastures, and agricultural fields,

Gulf of
Mexico (4

temporarily left to fallow due to land

L.Sta.Clara

rotation practices or permanently

n

4-z] abandoned due to human migration,

among other reasons (De Jong et al.
2000, Grau et al. 2003). The region
- is surrounded by the Lacantin River

in the W, E and N sides, and by the

Guatemalan border in the S (Fig.
1). The Montes Azules Biosphere
Reserve (ca. 300,000 ha of mature

rainforest) is located to the north of

L
MEXICO als

1.J. March, 1992

91°|30" GUATEMALA 81°|oo’ 80°|30

Figure 1. Study site. Stars indicate the location of the studied pastures. the study sites, across the Lacantin
River.

The climate of the region is humid and warm, with minimal mean monthly temperatures during
January-February (18°C), and maximum during April-May (31.8°C); the mean annual temperature
is 25°C. Mean annual rainfall is 3,000 mm, with a dry season with less than 60 mm month™ duting
February-April, and a long rainy season between June and November (Siebe et al. 1995).

Vegetation varies across the region. Natural vegetation in the area is tropical rainforest, with
different canopy height depending on soil characteristics. In alluvial soils canopy reaches up to 50 m,
while in lutite hilly sites, sandy soils, and limestone-based soils canopy reaches up to 30 m in height
(Siebe et al. 1995; Ibarra-Manriquez & Martinez-Ramos 2002). Productive activities include extensive
livestock grazing, agriculture (maize, bean, and pepper, mainly), and, to a lesser extent, non-woody

forest products (Zermefio-Hernandez 2008).

Pasture sites

Four trees isolated in pastures were located in the region. Sites were separated by at least 4 km.
Due to limited isolated tree availability for the experiment, two trees were of the genus Fious and
two were from Inga. Land use history related to each of the sites differed in some aspects (Table 2).
While both Inga sites had been actively used as herding pastures previous to the experiment, the Ficus
sites were submitted to less intense management. The Inga sites were subject to intense fire use and
livestock density. Resistant varieties of pasture grasses were sown for fodder. The Fieus sites had not

been under intensive fire use or livestock density, and the assemblage of low vegetation found at the
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Table 2. Focal tree and site propetties.

Ficus A Ficus B Inga A Inga B
Focal tree attributes:
Speci Ficus maxima Ficus obtusifolia Inga pavoniana Inga punctata
PECiES (Moraceae) (Moraceae) (Fabaceae) (Fabaceae)

Height (m) 15 10 8 10

Dbh (m) 0.96 0.45 0.22 0.28

o Fleshy, drupe-like,  Fleshy, drupe-like,  Lu€ Pod: 2z poid,

Fruit type ettt indstiscent indehiscent, indehiscent,
fleshy aril fleshy aril

Fruiting period Year-round Year-round October-April October-April

Dispersal vector Bird and bat Bird and bat Bird and mammal Bird and mammal

Distance to closest rainforest 150 250 150 140

remnant (m)

Distance to living fence® (m) 50 100 50 50

Site attributes:

Closest rainforest remnant Selectively logged Selectively logged Secondary forest Selectively logged

properties mature forest mature forest (17 y old) mature forest

Closest rainforest canopy height <30 <25 <20 < 40

(m)

Initial forest cut and first burn 1985 1983 1990 1989

Grass introduction 1991 1992 2000 1997

Pasture use prior o L"Xp(.'l"ilTlL‘l'll 2 12 7 11

[44]

Burns prior to experiment 2 10 4 14

Last burn prior to experiment 1991 2001 2003 2003

Livestock density Livestock cacely 1.25 LSU ha'! 2.5 LSU ha! 1LSU ha'*

introduced
Slope oe 0° o° ca. 37°

* Living fences in all sites made with Gliricidia sepium (Fabaceae).

beginning of the expetiment resulted from relatively irregular management practices (i.e., absence
of high density grass varieties, presence of weedy species commonly considered as “invasive” of
pastures). The four isolated trees will be further addressed as “Ficus A”, “Ficus B”, “Inga A”, and
“Inga B”. One hectare with the isolated tree in the center of the area was fenced off in each pasture
in July 2004, in order to avoid livestock intervention and mimic pasture abandonment.

To evaluate the effect of “distance to focal tree” on regeneration, two distance categories were
defined around each isolated tree: the first ranged from O to 10 m from the tree’s trunk (hereafter
referred to as “canopy”), and the second ranged from 15 to 48 m from the tree’s trunk (hereafter
referred to as “open pasture”). To evaluate the effect of pasture grasses on regeneration, four grass

treatments, with eight replicates each, were randomly assigned to each distance category, and applied

1
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to one 1 X 2 m plot: (a) control (no alteration), (b) cut, grass vegetation was cut with machete, (c) berbicide,
a glyphosate-based herbicide (10%) was applied and dry biomass was left lying on the ground, and
(d) hoe, vegetation was completely removed with a traditional gardening hoe, leaving the soil exposed.
We assumed that each treatment altered the interaction between native vegetation and grasses as
follows: the control treatment represented no alteration of the interaction, the cut treatment reduced
aboveground interaction, the herbicide treatment reduced belowground interactions and —to a lesser
extent- the aboveground interaction, and the hoe treatment reduced both above- and belowground
interaction. All treatments were applied in October 2004 and re-applied every six months, except for
the herbicide treatment, which was only applied in July 2004. Grass barely resprouted in the herbicide

and hoe treatments throughout the experiment.

Microclimate and grass biomass

To characterize on-site microenvironment, we measured air temperature, photosynthetic active
radiation (PAR), and soil relative humidity in each of the applied grass treatments, under the canopy
and in the open pasture, in the four studied pasture sites. All measurements were made during the
dry season, in April 2005, and conducted between 1300 and 1500 h. In each study site, readings of
each variable were recorded at each of the four grass treatments (in the 2 X 1 plots) under the canopy
and in the open pasture area. PAR measurements (n = 200) were recorded with a photon flux density
sensor (Campbell quantometer LI 1905B, Campbell Scientific Inc., Cambridge, UK) held ¢a. 15 cm
above the ground. We scaled PAR values in respect to the maximum value obtained in the grass
removal treatments in the open pasture of each site. Air temperature (n = 160) was recorded with a
thermistor (Campbell thermistor T108 C_2, Campbell Scientific Inc., Cambridge, UK) that registered
temperature during one minute. Values were averaged to a single measurement per sampling point.
Soil relative humidity (n = 160) was recorded at a depth of 10 cm using a soil moisture meter
(Aquaterr EC-200, Jae Sung International Co., South Korea). Further detail about the record of the
microenvironment can be found in Garcia-Orth and Martinez-Ramos (in press').

Aboveground biomass of grass vegetation was determined as fresh plant weight (kg m?) at the
beginning of the experiment (July 2004) and after two years. To this end, we cut and collected the
biomass enclosed in a 1 m?* area delimited on the ground. Fresh biomass was tied up in bundles
and weighted with a mechanic balance. Because other experimental treatments (see below) were
established under the canopy of the isolated tree, the available area for sampling the grass biomass

under the canopy (n = 10) was less than in the open pasture (n = 15).

! Ver el capitulo IV del presente documento de tesis: Trema performance in pastures.

12



1 TNEEE @® | BT | [

Isolated trees as regeneration nuclei

Sampling of the regenerating community

Survival, height, and crown cover area of recruited seedlings were recorded every three months from
October 2004 to July 2006 (21 mo). Ficus B was accidentally burned in March 20006, and therefore
data from that site correspond to the last census made (15 mo after the start of the study). As non-
native woody species accounted for negligible numbers, only native rainforest tree, shrub, and liana
seedlings were recorded. For each plant we measured height (to the nearest millimeter, from the base
of the stem to the tallest apex) and the major and minor two diameters of plant crown. The major
diameter (D, ) was determined as the distance from the tip of the longest branch towards the tip of
the opposite longest branch. The minor diameter (D_) was determined as the distance from the tip
of the shortest branch towards the tip of the opposite shortest branch. These diameters were used to
estimate the crown cover area (CC) of each seedling, represented by an ellipse of the projected crown
area: CC =1 (D,,/2) (D, /2). A local parataxonomist helped with plant identification to species level

when possible. Nomenclature followed the listing by Martinez et al. (1994).

Data analyses

To test the effect of identity of isolated tree, distance category, and grass treatments on the total
number of recruited individuals, we used analysis of deviance (GLM models) considering a Poisson
error and a logarithmic link function as indicated for count variables (Crawley 1993). Recruitment
rate (R) was determined as the number of recruits recorded at a given period (R) over the time
elapsed since the start of the experiment (t). Recruitment rate was expressed as R=R / t. Mortality
rate (M) was determined as the number of dead recruits recorded at a given period (Mt) relative to the
total of recorded recruits (TR) over the time elapsed since the start of the experiment (t). Mortality
rate was expressed as M = (M /TR)"". To test effects of isolated tree species, distance to isolated
tree, and grass removal treatments we used analysis of deviance (GLM) with a normal error and an
identity link function for R, and a binomial error and a logistic link function for M (Crawley 1993). To
assess differences in seedling density and species richness according to isolated tree identity, distance
to focal tree and grass treatments throughout the experiment we used repeated measures nested
analyses of variance with seedling density and species richness as dependent variables. The repeated
subjects (isolated tree identities, distance-to-focal tree categories, and grass treatments) were fixed.
Seedling density and species richness values were log-transformed before statistical analyses to meet
homoscedasticity criteria. Repeated measures analyses were carried out with the software Systat ver.
11 (Systat Software Inc., California).

Growth was analyzed through relative growth rates, both for height (RGR,)) and crown cover

13
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area (RGR). Relative growth rate (RGR) was defined as RGR = ((log G)/(log G,))/t, where G,
= seedling height or crown cover at time t, G, = average initial seedling height or crown cover, and
t = period of time between G and G, measurements. RGR was averaged for each grass treatment
quadrant using all individual plant values. Differences in RGR between isolated tree identities,
distances to focal tree, and grass treatments were identified with an F-test, considering a normal error
and the identity link function (Crawley 1993).

To assess the contribution of tree, shrub, and liana species to the regenerating community
abundance we applied contingency table analysis using GLM with a Poisson error and a logarithmic
link function. In the binomial and Poisson errors the deviance explained by independent vatiables
can be consideted to be an approximated x> value (Crawley 1993). We rescaled the model when
overdispersal was detected (Crawley 1993). These analyses were made with the statistical program
GLIM 3.77 (Royal Statistical Society, Nottingham, UK). Diversity parameters of the regeneration
community were determined for isolated tree identity, distance category, and grass removal treatments
after 21 mo of study. Average values and their corresponding standard errors were obtained for
each parameter. Species richness indexes (i.e., Mao Tau), diversity indexes (i.e., Shannon (H’), and

Simpson (S) were calculated with the software Estimates (Colwell 1997).

Results

Microclimate

Air temperature changed significantly (F = 243, p = 0.04) between canopy and open pasture

15, 16
zones, particularly in the Inga sites (Fig. 2). Overall, under the canopy of isolated trees, air temperature
(mean * SE: 30.3 * 0.8°C) was almost five degrees lower than in the open pasture (34.9 £ 1.2).

Percentage of PAR changed significantly (F . . = 15.6, p < 0.0001) between canopy and open pasture

15,16
zones, particularly in the Fieus sites where average light availability in the canopy zone was less than
15% of full radiation (Fig, 2). In the open pasture, grass presence (control treatment) filtered light in
a similar way to the levels recorded under the canopies of the isolated trees. The effect of the canopy
was less strong in the Inga sites, where light availability levels were not different amongst treatments
in the canopy or open pasture (Fig, 2). Soil relative humidity differed significantly only between
=2.54, p=0.05). The canopy was less humid (33.8 + 0.8%) when

compared to the open pasture (44.3 = 3.4%).

pasture zones in the Inga sites (F |

Grass density

14
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Figure 2. Prevailing micro-environmental conditions ac-
cording to isolated tree identity, distance to focal tree, and
grass treatment in four pasture fields of Marqués de Comillas,
southeast Mexico. Legend as follows: PAR = photosynthetic
active radiation, Control = control treatment, Cut = cut with

machete treatment, Herb = herbicide treatment, and Hoe =
hoe treatment. Different letters stand for significant differ-

ences (p < 0.05).

(1.3 seedling m™) after 21 mo in the four studied
pastures. Sixty five percent of the recruits were
recorded in the canopy and 35% in the open
pasture. More recruits were recorded in Ficus
sites when compared to the Inga sites (Fig. 4).
Isolated tree identity (x> = 11.78,df = 1,p <
0.01) and distance category (x> = 3.83,df =1,
p<0.05) significantly affected total recruitment
density; no interaction effects were observed
among these factors. Lumping isolated trees
and distance categories, final recruitment was

significantly different among grass treatments

Fresh biomass weight (kg mi°)
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Fresh biomass weight (kg m°)
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Isolated trees as regeneration nuclei

Grass density changed significantly between
the canopy and open pasture areas when
sampled at the beginning of the experiment (F,
o~ 19.8, p < 0.0001) and two years later (F, 4
= 59.6, p < 0.0001). At the beginning of the
experiment, grass density was ca. 50% lower
under the canopy of the isolated trees when
compared to the open pasture, for Fius and
Inga sites (Fig. 3). At the end of the experiment
in the Ficus sites, grass density was 70% lower
under the canopy when compared to the open
pasture. In the case of Inga sites, grass density
was approximately four times lower under the
canopy than in the open pasture. Overall, grass
density was ¢a. 2.5 times higher after two years
under the canopy of isolated trees, and ca. 4
times higher in the open pasture when initial

and final values were compared.

Seedling recruitment

A total of 665 recruits were recorded in 512 m?

A @ Canopy
O Pasture

Figure 3. Grass density
expressed as fresh bio-
mass weight (kg m?) as-
sociated to isolated tree
species and distance to
focal tree at the begin-
ning of the experiment
(A), and two years later
(B), in four pastures at
Marqués de Comillas,
southeast Mexico. Bars

correspond to mean +
SE. Different letters
stand for significant
differences (p < 0.001).

Ficus
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22 2o cut with machete treatment
s 2

(28.8%, 1.6 seedling m™?), while
the lowest was observed in the
Fevs " herbicide treatment (19.6%, 1.3

seedling m?). The control and

a

B

H

hoe treatments accounted for

26.5 and 25% of the recruits,

Richness (species m )
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Richness (species m)
i
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Months after abandanment
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seedling m?).
Figure 4. Effect of focal tree identity and distance category on obsetrved seed-
ling and species density, along a 21 mo period in pastures of Marqués de Comil-
las, southeast Mexico. Bars correspond to mean £ SE. See text for significant faster recruitment rate when
differences.

Ficus sites showed

compared to the Inga sites (F
=6.7,p = 0.015). Recruitment rate under the canopy of isolated trees (mean * SE; 1.9 + 0.5 seedling
mo™') was not different from the open pasture (1.2 £ 0.9; F1,30 = 2.53, p = 0.12). In the Ficus sites,
recruitment rate did not differ between canopy (2.4 £ 0.6) and open pasture (2.1 £ 0.7). Though
we found a trend of faster recruitment under the canopy of isolated trees, the Inga sites recruitment
under the canopy (1.4 * 0.5) was not different when compared to the open pasture (0.3 £ 0.1; F,
= 1.12, p = 0.3) (Fig. 5a, b). Grass treatments did not have a significant effect on recruitment rate
(F, ,, = 0.27,p = 0.84).

Seedling mortality

A total of 158 seedlings died after 15 mo of study (overall average mortality rate = SE; 0.27 £ 0.05
seedling seedling’ mo™). The factors that affected seedling mortality were tree identity (x> = 7.59,
df =1, p < 0.05) and overall grass treatment (x> = 5.07, df = 3, p < 0.05). When grass treatments
were nested into category of distance to focal tree or focal tree identity, differences among grass
treatments were not significant. In Ficus sites, 24% of the recorded recruits died during the study,
while 22% died in Inga sites. Of the total of recorded dead seedlings, the cut treatment showed
higher seedling mortality (45%). The lowest mortality was recorded in the herbicide treatment (12%).
The control and hoe treatments showed mortality values of 19% and 23%, respectively. Mortality

rate was not significantly affected by any of the experimental factors (Fig. 5c, d).
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Seedling density

After 21 mo, the average seedling " =

w
)

density recorded across all sites an

and treatments was 1.48 £ 0.24 ?;Z

seedling m?.  Isolated tree identity g::

F, 5 = 54, p = 0.02) and distance I‘:’I Ezz H ]—I—‘ |’I‘|

to focal trees (F, ,9 = 7.4, p = 0.01) P Patas e M A M

affected seedling density. Fieus sites ®) @

outnumbered  approximately two a5,

times the values observed in Inga sites %z: ? g::

29£1.0and 1.2 £ 0.9, respectively). 220 | $20

Higher density was recorded under %:: ? g::

the canopy (2.1 £ 0.3), while less than g = : 3 051 D lj,
o t—L—— - oot —————

half was recorded in the open pasture

(0.9 £ 0.3). The interaction between Figure 5. Recruitment rate (a, b) and mortality rate (c, d) observed in the
one-year-old seedling community along a 21 mo period in four pastures of
Marqués de Comillas, southeast Mexico. Bars correspond to mean + one
category was not signiﬁcant (p > SE. Different letters stand for significant differences (p < 0.05).

isolated tree identity and distance

0.05). The repeated measures analysis
showed that seedling density was significantly different between Fiexs and Inga sites (F, == 4.92, p
= 4.44, p < 0.001), but not within

= 0.34, p > 0.05) throughout the experiment (Fig

< 0.001), and between the canopy and open pasture area (F_,

grass treatments nested within other factors (F,,,
4). Same wise, grass treatments did not have a significant effect on final seedling density (p > 0.05),
when considered overall or nested within other factors. The highest density was recorded in the cut

treatment (1.6 £ 0.7), closely followed by the control, hoe, and herbicide treatments.

Seedling growth
=4, p = 0.017; Fig. 6A). Recruits in the hoe

treatment showed the fastest rate (0.24 + 0.05 cm cm™ mo™) followed by the herbicide treatment

Grass treatment had a significant effect on RGR, (F, ,,
(0.17 = 0.06). Recruits in the cut and control treatments showed the slowest rate (0.08 + 0.3 and 0.07
T 0.01, respectively). RGR, was not affected by isolated tree identity or distance category.

Grass treatment had a significant effect on RGR_ . (F, ,, = 3.91, p = 0.018; Fig. 6B). Recruits

3,28
in the hoe treatment showed the fastest rate (0.38 = 0.08 cm? cm? mo™) followed by the herbicide
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Figure 6. Scedling relative growth rate in height (A) and ground cover area (B) according to applied
grass treatments along a 21 mo period in pastures of Marques de Comillas, Mexico. Bars correspond to
mean + 1 SE. Different letters stand for significant differences (p < 0.05).

treatment (0.25 = 0.10). Recruits in the control and cut treatments showed the slowest rate (0.13

T 0.06 and 0.06 * 0.01, respectively). RGR_ . was not affected by isolated tree identity or distance

category.

Species density and diversity

In total, 48 woody species (21 tree, 21 shrub, and six liana species) were recorded during 21 mo

of study. Overall, an average species density of 0.10 species m™ was recorded in the regeneration

community. Final species density in Fieus sites was of 0.49 £ 0.14 and of 0.26 £ 0.06 in Inga sites
(x* = 3.43,df =1, p <0.10; Table 3). Final species density did not differ (x> = 1.75,df =1, p >
0.05) between the canopy (0.07 * 0.02) and the open pasture (0.05 = 0.02). Species density was

significantly higher under the canopy of Fius (x* = 25, df = 2, p = 0.04) when compated to Inga

Table 3. Diverse attributes of the seedling community recorded throughout a 21 mo study in four pastures of
Marqués de Comillas, southeast Mexico. Legend as follows: C = canopy, P = open pasture. Values correspond

to mean * SE.

Ficus Inga
Response variable c P Overall c P Overall
Recorded individuals (seedlings) 12837 57+ 47 92.5+31.88 66255 1Mz7 38.5+27.65
Recruitment density (ind m2) 41116 178 £1.47 289+ 1 206+ 1.72 0.34 £ 0.22 1.2+0.86
Ground cover area (m?) 0.08 +0.03 0.11£0.03 0.1£0.02 0.28+0.26 0.38+0.35 0.33+0.18
Ground cover per seedling (cm?)  6.1£0.35 75.3 £67.1 40.7 £33.9 2477 +245.8 2449+ 1624 246.3 +120.3
Species density (spp m?) 0.61£0.2 0.38 £ 0.22 0.49+0.14 0.3%0.08 0.22+0.13 0.26+ 0.08
Species richness (Mao Tau) 195+65 127 15.75 £ 4.46 95+25 T4 8.25+2.06
Shannon Index (H') 235042 1.89 £ 0.66 212£0.34 1.5+ 0.35 161057 1.5640.27
Simpson Index (S) 92238 6.74+3.74 7.98+2.29 6.42+4.59 8.47+2.47 7.44 4221
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canopy. The repeated measures analysis showed that overall species density was significantly higher

throughout the experiment in the Fieus sites when compared to the Inga sites (F,,, = 8.5, p < 0.001),

,120
but not between canopy and pasture within site or grass treatment within distance to focal tree (Fig.
4). Final species density in the pasture of Fieus sites was higher when compared to both the canopy
and pasture areas of the Inga sites (Table 3). Grass removal treatments did not have a significant
effect on species density throughout the experiment (F = 0.68, p > 0.05) or at the end of the

study (x> = 1.82, df = 3, p > 0.05).

30, 120

Diversity values for each isolated tree and zone are shown in Table 3. From the total number
of recruits recorded in the Inga sites, 81.4% belonged to seedlings produced by one isolated tree (Inga
punctata). This site presented lower diversity in the canopy when compared to the open pasture (Table
3), unlike the other sites. Diversity (H’) was higher below the canopy of Fius sites when compared
to the canopy in Inga sites. Diversity values for the pasture zone of Fieus sites were higher when

compared to the canopy and pasture areas in Inga sites (Table 3).

Plant growth forms

From the total number of recruited plants, 050
045+
38% were trees, 53% were shrubs, and “; o] o Cancpy
9% were lianas. Isolated tree identity and 8 ** G
£ o
distance category had significant effects on g ]
@
. . =
the proportion of total number of recruits £ **
£ d
classified by growth form (x> = 189, df = § oo 7T
. L . | bo
11, p < 0.001; Fig, 7). Fiens sites recruited :: B _ s B
significantly more lianas (11.5%) than Inga . e T e i O
Tree species Shrub species Liana species

sites (0.3%; x> = 53.7,df =5, p < 0.001).

Figure 7. Final seedling density of tree, shrub, and liana species,
after a 21 mo period, in four pastures of Marqués de Comillas,
southeast Mexico. Bars correspond to mean * SE. Different let-
ters stand for significant differences (p < 0.05).

Sixty five percent of the recruits in Ficus
sites were from shrub species, while 23%
were from tree species.

The highest density of shrub recruits was recorded in the canopy area of Ficus sites (0.32 £ 0.04
seedling m?), followed by the open pasture in the same sites (0.12 £ 0.04). The canopy of Inga trees
showed half the density of shrub recruits (0.06 £ 0.02) when compared to the open pasture of Fieus
sites. The highest density of tree recruits occurred under the canopy of Ficus trees (0.09 £ 0.01), nine
times higher when compared to the open pasture of Inga sites (0.01 £ 0.002). Grass treatments did

not have a significant effect on density of recruits according to plant growth forms (p > 0.05).
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Community composition

Thirty four (71%) of the 48 recorded species were animal-dispersed and the rest were wind-dispersed.
Animal-dispersed species accounted for 558 (84%) recruits, while 120 (18%) were from wind-
dispersed species. In Fius sites the percentage of recruits from animal-dispersed species (79.2%)
was significantly lower (x> = 11.92, df = 1, p < 0.01) when compared to Inga sites (93.3%). From
the total number of recruited seedlings, 62% were animal-dispersed and recruited under the canopy.
Twenty two percent were animal-dispersed and recruited in the open pasture. The proportion of
recruits from wind-dispersed species recruited under the canopy was of 9%, and the final 7% of the
recruits consisted in wind-dispersed species recorded in the open pasture area. Overall, recruits from
animal-dispersed species were significantly more abundant under the canopy when compared to the
open pasture (x* = 6.4, df =1, p = 0.03). Grass treatments did not have an effect on the proportion
of recruited species regarding different dispersal modes.

After 21 mo each studied isolated tree harbored a distinctive species composition with very little
overlap between them. The most abundant genera were Inga, Solanum, Vernonia, and Cordia, although
these were not evenly distributed across all sites (Table 4). Most species were encountered in less than
tour sites: only Cordia spinescens and Vernonia patens had at least one individual recorded in every site.
A second group of relatively less abundant species was observed across three sites: Bursera simarnba,
Cecropia peltata, Piper auritum, Piper hispidum, Solanum globifernm, Solanum rudepanum, Thevetia ahonai, and
Tabernamontana alba. Other species were represented in two sites: Acacia spp., Byrsonima crassifolia,
Ceiba pentandra, Conostegia xalapensis, Dalechampia heteromorpha, Neurolaena lobata, Psidium guajava, Senna
spp., Letracera aspera, and Vismia camparagney. The remaining 30 species were only recorded in one
of the four sites, and 14 of them recruited one single individual throughout the 21 mo of study
(Appendix 1.

Discussion

Our study shows that the presence and properties of isolated trees in pastures have a determinant
effect on the biotic and environmental factors that interact with or are a result of the presence of
the trees. This effect is revealed in the abundance and composition of the seedling community that
is related to the isolated tree, which varies according to the focal tree properties. Other studies have

also identified differential effects of isolated trees on forest regeneration depending on differences in
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their intrinsic attributes (Duncan & Chapman 1999, Slocum & Horvitz 2000, Slocum 2001). Overall,
given the higher recruitment recorded under the canopies of isolated trees when compared to the
open pasture, the colonization process related to isolated trees in open fields follows the nucleated
succession concept described by Yarranton and Morrisson (1974).

Regarding distance to the isolated tree, our study shows that recruitment is concentrated under
the canopy of the isolated tree, but the frontier of plant regeneration still operates beyond the area
directly covered by the projected shadow of the canopy, enriching the information provided by
previous studies which addressed the immediate area of the isolated tree (Guevara & Laborde 1993,
Guevara et al. 20042). The spatial frontier of such regenerative influence depends on the identity
of the isolated tree. In the case of Ficus trees, recruitment of woody plants goes further than the
area restricted to the tree canopy. In contrast, in the Inga trees recruitment was mostly restricted to
the area below the canopy. These differences could be due to the frequency of bird and bat visits
received by each type of isolated tree (Galindo-Gonzalez et al. 2000). The seed rain under different
species of isolated trees has been observed to vary according to the potential attraction of the tree to
birds and bats, regarding fruit type, among other attributes (Cartiere et al. 2002, Slocum & Horvitz
2001). In the case of the studied trees, seed rain was more abundant and diverse in Ficus sites when
compared to the Inga sites. Such results are desctibed in depth elsewhere®. This could also partially
explain why abundance and diversity of regeneration in the open pasture of Ficus trees were higher
than under the canopy of Inga trees.

Ficus trees have been recognized to be attractive to an abundant and diverse assemblage of bird
and bat seed dispersal vectors, even outside fruiting periods (Guevara et al. 2004b, Eshiamwata et al.
20006). In the case of Inga trees, less frequent visits could translate into lower probabilities of seeds
being deposited beyond the canopy of the isolated tree. Guevara and co-workers (1992) showed that
recruitment sharply decreased beyond 25 m from the Nectandra ambigens (Lauraceae) isolated tree’s
trunk. Nectandra and Inga produce large seeds, which are consumed by specialized relatively large
animals, and most seeds fall by gravity close to the mother tree (Cérdova 1985). Furthermore, seeds
of Inga have been recorded to be eaten by birds of the Psittacidae family (Galetti 1993; Norconk
et al. 1998, Francisco et al. 2002), which usually triturate the seed while eating the pulp. However,
some seeds are likely to escape predation and fall to the ground, germinate, and eventually establish,
even more when seed predators are absent. This was possibly the cause of the high proportion of

conspecific seedlings recorded in one Inga site.

2 Ver el capitulo ITI del presente documento de tesis: Seed sources and seedling recruitment.
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Other characteristics of the isolated tree like height (Duncan & Chapman 1999, Slocum &
Horvitz 1999), and canopy shape (Slocum 2001) have an effect on the density, richness, and diversity
of the regenerating community (Otero-Arnaiz et al. 1999). In the case of our studied trees, one of
the Ficus individuals (Ficus A) was considerably taller and wider than the rest, and this could have
influenced the regeneration community under its canopy, as taller trees have been observed to be
stronger regeneration nuclei (Duncan & Chapman 1999). A tree with a taller and bigger crown will
offer more perching spots for dispersal vectors, attract more birds and bats, and therefore receive
higher seed rain under its canopy. The microenvironment may change as the shape of the canopy and
foliage density varies (Slocum & Horvitz 2000). Under wide canopies with dense foliage, a consistent
amount of light can be intercepted and the microenvironment may resemble the one prevailing in
the understory of secondary forests (Williams-Linera et al. 1998), favoring shade-tolerant species
establishment. In our Frus sites, solar radiation under the canopy was significantly lower when
compared to the open pasture, and possibly this buffered air and soil temperature, favoring seed
germination and seedling establishment. In contrast, in the Inga sites, solar radiation levels between
the canopy and the open pasture were not different in the dry season possibly resulting in stressful
microenvironmental conditions under the tree canopy for recently established seedlings.

Though recruitment was higher under the canopy of Fieus trees, we did not find differences in
mortality rate between Fieus and Inga sites, particularly under the canopy of the trees. Seed and seedling
predators may concentrate under the canopy of isolated trees due to higher resource availability in
those areas. Furthermore, due to the microclimatic conditions under the canopy of the trees, fungus
and other pathogens may affect seedling establishment, hence the lower mortality rate observed
in the open pasture. These issues have still to be explored in the case of isolated trees in pastures.
Since no differences were observed between mortality rates for both types of focal trees, higher
recruitment under Fieus trees is a result of a higher amount of incoming propagules when compared
to the Inga sites.

In our experiment grass removal treatments did not have an effect on seedling recruitment
or mortality when considered nested within distance to focal tree or focal tree identity. However,
when grass treatments were considered overall, the highest seedling density was recorded in the hoe
treatment, where the soil was free of grass biomass to a high extent, both above and below-ground.
The lowest recruitment was observed in the herbicide treatment, possibly due to the presence of the
herbicide in the soil superficial layers, due to the compound’s poor lixiviation properties (Cicoplafest
1998). Our results suggest the removal of grasses with machete (cut treatment) eliminating the

above-ground competition may enhance seedling recruitment but not survival, since grass quickly
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recuperates from the cut treatment. Given that the effect of grass treatments on recruitment was
only noticeable when the other factors were not considered, the effect of grass removal was less
important than the effect of the tree per se. This may be explained by the lower grass density under
the canopy of isolated trees, where competition with grasses is already diminished considerably due
to the tree’s projected shade.

On the other hand, in the open pasture, grasses thrived throughout the experiment and possibly
outgrew the seedlings that may have established in the first months of monitoring. In the grass
treatments were grass was present (control and cut), grass biomass may have been a strong filter
against establishment (Holl 2002). In the grass treatments where both above- and belowground
biomass was reduced, stressful microclimatic conditions may have limited seed germination and
seedling establishment (Gonzalez-Montagut 1996). Pasture grasses have been observed to influence
seedling recruitment depending on the life history traits of the recruited species (see for example:
Aide et al. 1995, Holl 1998, Benitez-Malvido et al. 2001, Holl 2002, Hau & Cotlett 2003, but see
Chapman et al. 2002).

Regarding seedling growth, pasture grasses did have an effect on seedling height and crown
cover relative growth rates. Since the hoe treatment proved to have the fastest growing recruits,
both in height and crown area, the absence of grasses may allow the seedlings that get to establish
under the canopy or in the open pasture to increase their size faster. In the case of pioneer species,
the absence of grasses may be beneficial for seedling development, given that such species can stand
stressful microclimatic conditions (Duncan & Chapman 1999). For other species (e.g., non pioneet,
shade-tolerant species), grass presence may not be detrimental in early stages of germination and
establishment (Camargo et al. 2002, Benitez-Malvido et al. 2001). However, non pioneer species are
less likely to reach open spaces, due to dispersal limitations (Duncan & Chapman 1999, Guevara et al.
2004a). If the seed provides the seedling with abundant maternal resources, the seedling may survive
despite the competition with grass biomass. While small-seeded species may be negatively affected by
grass presence, species with relatively larger seeds may establish successfully (Camargo et al. 2002),
but this is not necessatily true for all studied species (Benitez-Malvido et al. 2001, Ganade & Brown
2002, Guevara et al. 2004b).

We hypothesized that —due to its nitrogen fixing properties- Inga sites would show a faster seedling
growth than Ficus sites. However, we did not find differences in relative growth rates between Fious and
Inga sites. Seedling growth could be affected in greater proportion by the overall microenvironment
generated by the focal tree canopy, instead of being determined by the nutrients available in the soil.

Furthermore, Ficus sites had relatively less intense management than Inga sites, which were intensively
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used for livestock herding just before the start of the experiment. Intense management can deplete
soil nutrients and therefore counteract the possible effect of nitrogen fixation by the isolated Inga
trees (Reiners et al. 1994). However, competition with grasses did have an effect on seedling growth,
disregard of the isolated tree species or distance to focal tree. Grass vegetation competition may be
more important for seedling establishment than other variables such as soil fertility or compaction.
For instance, soil compaction in our sites was not significantly different from the adjacent rainforest
remnants to each pasture (data shown in depth elsewhere?), and therefore we think soil structure was
not a factor that particularly affected seedling recruitment or survival.

The composition of genera recruited in our studied sites had common elements with other
studies in Neotropical pastures (Guevara et al. 1994, Duncan & Chapman 1999, Mesquita et al. 2001).
Some of the frequently recorded genera are Piper, Cecropia, Solanum, and Ficus (Galindo-Gonzalez
et al. 2000, Slocum & Horvitz 2000), which usually include typical colonizers or species which are
widely consumed by animal dispersers. Although several studies report thousands of seeds arriving
under isolated trees, the proportion of seeds of tree species in the seed rain can be very low, close
to 1% (Toh et al. 1999, Guevara et al. 2004). In the case of our sites, seed rain under Ficus trees (ca.
3500 seed m™) is considerably higher than under Inga trees (ca. 280 seed m? data shown in depth
elsewhere®). However, the proportion of those seeds that germinates and establishes is very low, and
probably restricted to species with abundant seed rain and with high germination rates (i.e., pioneer
species). Seed banks in pastures have been observed to be low in density and species (Quintana-
Ascencio et al. 1996), most likely due to high seed removal by animals or seed death due to stressful
microenvironment (e.g., Pefia-Claros & De Boo 2002). Therefore, though seeds arrived abundantly
to our sites, seedling emergence was restrained by other factors which operate between seed arrival
and seedling establishment (Duncan & Chapman 1999).

Shrub species were particularly abundant under the canopy of Fious trees, unlike Inga sites.
However, we did not find differences between the canopy and open pasture or among grass treatments
on the recruitment of a particular life form. This may be a result of the identity of the community
dispersed to the open field (e.g., pioneer species with copious seed production, dispersed by birds
and bats), which is characteristic of open field succession in tropical pastures (Guevara et al. 1994,
Zimmerman et al. 2000), and therefore efficient in surmounting some barriers against establishment.
The species that establish successfully in pastures may be restricted to genera with fast-growth and
weedy habit (Pascarella et al. 2000, Howe & Miriti 2004).

® Ver capitulo IV del presente documento de tesis: Trema performance in pastures.
* Ver capitulo 111 del presente documento de tesis: Seed sources and seedling recruitment.
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Land use history may also be considered as a variable which can affect rainforest regeneration
in open areas, particularly due to the location of potential seed soutces and the characteristics of the
introduced exotic species (Uhl 1987, Mesquita et al. 2001). In sites where a more intense management
is applied (i.e., large pasture extension, high fire use frequency, grass introduction, livestock density,
among others), the possibility of propagules to establish may be reduced compared to sites with
less intensive management (Uhl et al. 1988). In our Fieus sites, management had been less intense
than in our Inga sites. At the latter, livestock had being intensively herded for years and just before
the experiment. Both Inga sites had dense pasture grasses established for livestock herding, unlike
the Ficus sites, where the grass community was more a result of lack of pasture maintenance. Such
difference in land use history may translate into different recruitment capacity at each site. This was
also confirmed when grass density was compared at the beginning and end of the experiment. After
two years of fencing the sites for experimentation, the grass vegetation in the Inga sites increased in
density significantly more than in the Fieus sites, possibly a result of a more robust grass community
present before the start of the experiment. This factor may have influenced the low regeneration
observed in the Inga sites, particulatly for the pasture areas. Nevertheless, the recruitment potential
of an isolated tree will be in greater proportion due to the tree attributes, and to a lesser extent due

to site quality, which in turn is affected by land-use history.

Concluding remarks

Overall, our results show that isolated trees vary in their potential role as recruitment foci, as well as
the physical frontier at which the tree has an effect on regeneration. This leads to the consideration
of isolated trees as regeneration nuclei with differential recruitment capacity and effect on natural
regeneration in abandoned pastures. Only if numerous trees are found in pastures and their attributes
enhance attraction to seed dispersers and seedling establishment, rainforest regeneration will occur
in vast open areas. Expanding such regeneration capacity is still a challenge to be met. Forage
grasses may affect seedling growth, but not recruitment, which is basically related to the focal tree’s
attributes. Since grass removal may result in stressful radiation conditions, other ways to shade out
grasses in order to reduce their density must be developed. The set of species that establishes under
the canopy and in the vicinity of isolated trees can be limited in density and diversity. The species
that do not arrive to the open field by natural mechanisms should be sown or transplanted, with the

corresponding consideration of method feasibility and production costs.
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Appendix I. Number of seedlings recorded duting a 21-mo study in four pastures of Marqués de
Comillas, southeast Mexico. Legend as follows: Cont. = control, Herb. = herbicide, Total = total
number of recruited seedlings during the study.

Isolated tree: Ficus

Distance category: Canopy Grass Treatments
Species Family Cont. Cut Herb. Hoe Total

Acaciaspp. Fabaceae 2 2
Alchornea latifolia Euphorbiaceae 1 1 2
Bursera simaruba Burseraceae 1 2 3
Byrsonima crassifolia Malphighiaceae 6 6
Casearia nitida Flacourtiaceae 1 1
Cecropia spp. Cecropiaceae 6 2 1 9
Clidemia hirta Melastomataceae 1 3 4
Conostegia xalapensis Melastomataceae 5 1 1 7
Cordia latifdlia Boraginaceae 1
Cordia spinescens Boraginaceae 17 5 8 20 50
Cupania dentata Sapindaceae 2
Dalechampia heteromorpha Euphorbiaceae 3 3 10 5 21
Doliocarpus dentatus Dilleniaceae 5 5
Ficus maxima Moraceae 1 1
Gouania mexicana Rhamnaceae 1 1 2
Inga spp. Fabaceae 3 4 2 2 11
Inga vera Fabaceae 1 1
Justicia aromata Acanthaceae 1 1 2
Lonchocarpus belizense Fabaceae 1 1
Nectandra spp. Lauraceae 1 1
Piper aduncum Piperaceae 1 1 2
Piper auritum Piperaceae 1 1
Piper hispidum Piperaceae 8 12 5 4 29
Psidium gugjava Myrtaceae 3 4 5 14 26
Senna spp. Fabaceae 4 6 2 1 13
Solanum globiferum Solanaceae 10 8 1 6 25
Solanum rudepanum Solanaceae 3 2 24 10 39
Solanum umb ellatum Solanaceae 2 1 3 6
Tabernamontana alba Apocynaceae 1 1 2
Tetracera aspera Dilleniaceae 5 3 15 9 32
Thevetia ahouai Apocynaceae 2 3 5
Trema micrantha Umaceae 1 1 1 3
Trichospermum galeottii Tiliaceae 3 3
Vernonia patens Asteraceae 5 18 2 10 35
Vismia camparaguey Clusiaceae 4 1 12 17
Vochysia guatemalensis Vochysiaceae 3 1 4
Total 89 89 90 106 374
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Isolated tree: Ficus

Distance category: Open pasture

Grass Treatments

Isolated trees as regeneration nuclei
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Species Family Cont. Cut Herb. Hoe Total
Bursera simaruba Burseraceae 2 2
Cecropia spp. Cecropiaceae 1 4 5
Clidemia hirta Melastomataceae 2 2
Conostegia xalapensis Melastomataceae 1 1
Cordia spinescens Boraginaceae 6 11 1 2 20
Cupania dentata Sapindaceae 10 10
Dalechampia heteromorpha Euphorbiaceae 4 3 3 2 12
Eugenia nigrita Mirtaceae 1 1
Eupatorium pascuarensis Asteraceae 1 3 1 5
Gouania estipitata Rhamnaceae 1 1
Gouania mexicana Rhamnaceae 2 2 4
Lonchocarpus belizense Fabaceae 2 2
Oecopetalum greenmanii lcaciaceae 1 1
Otopapus scaber Asteraceae 1 1
Piper hispidum Piperaceae 1 1
Psidium gugjava Mirtaceae 3 1 3 7
Senna spp. Fabaceae 1 1 2
Solanum globiferum Solanaceae 1 11 1 5 18
Solanum rudepanum Solanaceae 2 12 2 21 37
Solanum umb ellatum Solanaceae 1 4 5
Thevetia ahouai Apocynaceae 1 2 3
Trema micrantha Uimaceae 2 1 1 4
Trichospermum galeottii Tiliaceae 5 4 1 10
Vernonia patens Asteraceae 6 7 2 5 20
Vismia camparaguey Clusiaceae 13 24 37
Total 60 78 20 53 211
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Isolated tree: Inga
Distance category: Canopy

Grass Treatments

Species Family Cont. Cut Herb. Hoe Total
Acaciaspp. Fabaceae 1 1
Castilla elastica Moraceae 1 1
Cecropia spp. Cecropiaceae 5 5
Clidemia hirta Melastomataceae 2 2 4
Cordia alliodora Boraginaceae 1 1
Cordia diversifolia Boraginaceae 1 1
Cordia spinescens Boraginaceae 1 1 2 4
Eugenia nigrita Mirtaceae 1 1 2
Ficus spp. Moraceae 2 2
Inga pavoniana Fabaceae 1 6 1 1 9
Inga punctata Fabaceae 56 32 46 15 149
Piper auritum Piperaceae 3 3
Piper hispidum Piperaceae 2 2
Senna spp. Fabaceae 1 1 2
Solanum globiferum Solanaceae 1 4 8 13
Solanum rudepanum Solanaceae 1 1
Tabernamontana alba Apocynaceae 1 1 1 3
Vernonia patens Asteraceae 1 1 1 1 4
Total 63 54 57 34 208
Isolated tree: Inga
Distance category: Open pasture Grass Treatments

Species Family Cont. Cut  Herb. Hoe Total
Acaciaspp. Fabaceae 1 1
Bursera simaruba Burseraceae 1 1
Cecropiaspp. Cecropiaceae 1 1
Ceiba pentandra Bombacaceae 1 1 2
Cordia spinescens Boraginaceae 1 1
Dalechampia heteromorpha Euphorbiaceae 1 1
Inga punctata Fabaceae 1 1 2
Malphigiaceae Malpighiaceae 1 1
Mikania spp. Asteraceae 1 1
Piper auritum Piperaceae 2 1 3
Solanum globiferum Solanaceae 1 4 4 9
Solanum rudepanum Solanaceae 1 1 2
Thevetia ahouai Apocynaceae 1 1
Vernonia patens Asteraceae 2 4 1 7
Total 2 7 13 11 33




«Caminante, no hay
camino. Se hace
camino al andar. »

-Joan Manuel Serrat
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Abstract

The abundance and composition of seed communities (e.g., seed rain and seed bank)
can determine the composition and structure of early successional communities (e.g,,
seedlings and saplings), thus influencing the path followed by a secondary forest.
Isolated trees in abandoned pastures modify the plant communities that establish under
their canopies and in their vicinity, according to their attraction to seed dispersers and
effect on the microenvironment. This study describes the abundance and composition
of native species (trees, shrubs, and lianas) found in the seed rain, seed bank, seedlings
(1y), and saplings (2 y) in four abandoned pastures of southeast Mexico. The pastutes
had one isolated tree each (two of Ficus sp. and two of Inga sp.), and communities were
studied under the canopy and in the open pasture. On average, seed rain was ca. 34
times more abundant under the canopy of isolated trees than in open pasture. Seed
rain in Fieus trees was 6.7 times more abundant and 10% more diverse when compared
to Inga trees. The difference between canopy and open pasture seed rain was four
times higher for Ficus sites compared to Inga sites. Overall, seed rain density (seed m’
%) outnumbetred at least 60 times seedlings emerged from the seed bank, at least 100
times seedling recruitment (1 y), and at least 353 times sapling recruitment (2 y). Seed
rain in Fiens and Inga sites shared 8.3% and 5.8% species with their respective adjacent
forest fragments. No species were observed across all communities, the most abundant
genus was Solanum spp. Results show that seed sources and successional communities
differ consistently in species abundance and composition. At early successional stages,
regenerative communities do not resemble the array of species found in adjacent
potential seed sources and therefore their future structure and composition may differ

from the original community.

Key words: colonization, isolated trees, rainforest regeneration barriers, secondary
succession, seedling recruitment, tropical pastures.
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Resumen

La abundancia y composicién de las comunidades de semillas (e.g;, lluvia y banco de
semillas) pueden determinar la composicién y la estructura de las comunidades de
sucesioén temprana (e.g, plantulas y juveniles), afectando asf la trayectoria del bosque
secundario. Los arboles aislados en los pastizales modifican las caracteristicas de las
comunidades de plantas que se establecen bajo la copa y en la vecindad de éstos, segun
su atraccion a dispersores de semillas y efecto sobre el microambiente. Este estudio
describe la abundancia y composicion de las especies nativas (arboles, arbustos y lianas)
en la lluvia de semillas, el banco de semillas, las plantulas (1 afio) y los juveniles (2 afios)
en cuatro pastizales abandonados del sureste de México. Los pastizales tenfan un arbol
aislado (dos del género Ficus sp. y dos de Inga sp.), y las comunidades se estudiaron bajo
la copa del arbol y fuera de ésta. En promedio, la lluvia de semillas fue ca. 34 veces mas
abundante bajo la copa de los arboles que en el pastizal abierto. ILa lluvia de semillas
en los sitios de Fieus fue 6.7 veces mas abundante y 10% mas diversa que en los sitios
de Inga. La densidad de la lluvia de semillas fue 60 veces mayor que la densidad de la
comunidad de plantulas emergidas del banco, 100 veces mayor que las plantulas (1y),
y 353 veces mayor que los juveniles (2y). La lluvia de semillas compartié 8.3% (Ficus)
y 5.8% (Inga) de las especies con la selva adyacente. Ninguna especie se observé en
todas las comunidades estudiadas; el género mas abundantemente fue Solanum sp. Los
resultados muestran que las fuentes de semillas y las comunidades de sucesion temprana
son consistentemente diferentes en abundancia y composicién. En etapas tempranas
de sucesion, las comunidades no reflejan el grupo de especies que se encuentra en los
parches adyacentes y por lo tanto la estructura y composicion del bosque secundario

puede ser diferente de la comunidad original.

Palabras clave: arboles aislados, barreras que impiden la regeneracion, colonizacion,

reclutamiento, sucesion secundatia, pastizal.
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Introduction

The theories which explain species coexistence are still a controverted topic in tropical forest
ecology (Hubbell 2001, Wright 2002). According to the niche-based theory, the attributes of some
species allow them to establish under certain biotic and abiotic conditions which other species
cannot take advantage of due to adaptative traits (Kraft et al. 2008). In corcondance with the above,
rainforest tree communities maintain their composition and structure throughout space and time due
to a continuous replacement of species through gap-phase regeneration (Brokaw 1987, Whitmore
1991). Some processes that allow this tree species replacement are seed production and dispersal,
germination, seedling emergence, and seedling establishment, as well as sapling survival and growth
(White & Pickett 1985). Each process involves a set of individuals or “regenerative communities”
that may pass to the subsequent stage. These regenerative communities differ between each other
in abundance, composition and the array of dominant species (Watt 1947, Martinez-Ramos & Soto-
Castro 1997, Wenny 2000). The assemblage of species found in the mature tree community is,

therefore, a result of shifts in the abundance, diversity, and composition as individuals pass from one
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stage to the next in their life cycles (Brokaw & Scheiner 1989).

In areas where rainforest is dismounted and replaced by agricultural fields, seed dispersal, germination,
and seedling establishment may be modified in intensity and frequency. Consequently, the abundance
and composition of reproductive individuals (i.e., propagule sources), the species contained in the
seed rain and seed bank, those that germinate, and those that eventually establish may differ from
those that occur in natural tree-fall forest gaps (Zahawi & Augspurger 1999, Boucher et al. 2001).
The resulting successional communities in open areas may be different from those occurring in
building phases within the old-growth forest, such that new “successional trajectories” may be
identified (Mesquita et al. 2001). These new trajectories could lead to assemblages of species that do
not resemble the ones of the original community, regarding composition and/or structure (Marcano-
Vega et al. 2002, De Walt et al. 2003).

Several factors modify the abundance and composition of the species present in each stage of
succession in open areas. Such factors act as filters that operate differentially on the probability of
different species to transit from one life stage to the next, and on the probability that a given species
will be represented in the established successional community (Zimmerman et al. 2000, Hooper
et al. 2005). For instance, the distance to which a propagule can be dispersed will limit the species
that colonize open areas (Holl & Lulow 1997, Dalling et al. 1998). Seed predators may change the
abundance and composition of the seed bank community, as different pioneer and non-pioneer
species suffer different seed removal rates (Pefia-Claros & de Boo 2002, Garcia-Orth & Martinez-
Ramos 2008). Germination of surviving seeds and establishment of seedlings will depend on site
quality, mainly determined by the conditions of the microenvironment (Vazquez-Yanes & Orozco-
Segovia 1993). The presence of exotic plant species (e.g, pasture grasses) can slow down or deplete
germination, survival, and growth of seedlings (Benitez-Malvido et al. 2001, Chapman et al. 2002).
Furthermore, seedling predators may halt their development, reducing the set of species that attained
the sapling stage (Holl et al. 2000).

Isolated trees also have an effect on the regeneration patterns in open pastures (Guevara et
al.1986, Manning et al. 2006). Isolated trees allow germoplasm exchange between forest fragments,
serving as perches for dispersal vectors in-between flights (Galindo-Gonzalez et al. 2000, Guevara et
al. 2004). Native plant recruitment is higher under their canopies, where the microenvironment may
reduce several regeneration battiers (e.g., reduced grass density and/or height), and perching birds
and bats provide continuous seed input (Guevara et al. 1986, Guevara & Laborde 1993). However,
the abundance, diversity, and composition of the regenerating community may change depending on

the ecological traits of isolated trees. For example, the microenvironment at ground level may vary
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with the height, foliage density, and canopy shape of the isolated tree (Duncan & Chapman 1999,
Slocum 2001). Seed rain under isolated trees that produce fleshy fruits is denser and diverse when
compared to dry-fruited trees (Slocum & Horvitz 2000). Soil quality under isolated trees may depend
on the mutualistic interactions of these trees with soil microbes, such as some legume tree species
with nitrogen-fixing bacteria (Rhoades et al. 1998), as well as associated mycorrhiza (McGuire et al.
2008). The role of isolated trees in open landscapes is therefore fundamental for the attributes of
open-field succession (Manning et al. 20006).

In this study, I assessed changes in abundance, diversity, species richness, and composition
among the regenerative communities (seed rain, seed bank, one-year-old seedlings, and two-year-old
saplings) in open pastures and the respective adjacent forest fragments to each pasture. I hypothesized
the regenerative communities would be similar in diversity and composition to the adjacent forest
fragments, which I considered as potential seed sources. I also hypothesized seed rain, seedling
recruitment, and seedling establishment would be differential between both genus of isolated trees
(Fiens sp. and Inga sp.), due to their attraction to seed dispersers and effect on microclimate. Finally,
I explored the probability of a propagule from certain species to survive from one stage to the next

in the early regeneration process in the open field.

Materials and methods

Study site

The study took place in tropical pastures of the Marqués de Comillas region southeast Mexico (lat
16°01" N, long 90°55” W). The region of Marqués de Comillas (204,402 ha of communal lands;
De Jong et al. 2000) is delimited by the Lacantin River in the W and N sides, by the Guatemalan
border in the S, and by the Usumacinta River in the E. The Montes Azules Biosphere Reserve (ca.
300,000 ha) is located across the Lacantin River to the N side of the region (map shown elsewhere).
The climate of the region is humid and warm, with minimal temperatures during January-February
(18°C), and maximum temperatures during April-May (31.8°C); the mean annual temperature is 25°C.
Mean annual rainfall is 3,000 mm, with a dry season having less than 60 mm mo™ during February-
April, and a long rainy season between June and November (Siebe et al. 1995). Descriptions on the

rainforest vegetation, soil, and geomorphology in the area can be found in Garcia-Gil & Lugo (1992),

! Para el mapa de la zona, ver la figura 1 de los capitulos II 6 IV del presente documento de tesis.
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Siebe etal. (1995), and Ibarra-Mariquez & Martinez-Ramos (2002). Productive activities in the region
include extensive livestock herding, agriculture (maize, bean, and pepper), and to a lesser extent non-

woody forest products (Zermefio-Hernandez 2008).

Experimental pastures

The experiment was established in four pastures located at least 4 km apart. An area of 1-ha was
fenced off in each site in July 2004, in order to avoid livestock damage and mimic abandonment.
According to the isolated tree located in the center of the fenced area, sites were defined as Ficus
A, Ficus B, Inga A, and Inga B. Throughout this papet, values corresponding to Ficus A and B are
addressed as “Fiens” sites, and those corresponding to Inga A and B are addressed as “Inga” sites
(seed the Data Analyses section for details). In order to evaluate the effect of “distance to focal tree”
as a factor on the sampled communities, two sampling areas were defined around each isolated tree:
the first category ranged from 0 to 10 m from the tree’s trunk (henceforth referred to as “canopy”),
and the second category ranged from 15 to 48 m from the tree’s tunk (henceforth referred to as

“pasture”). A detailed description of the study sites is shown elsewhere?.

Seed rain

Seeds were collected with litter traps made with fine plastic mesh. Due to space availability, traps
placed in the canopy area were 30 cm in diameter (n = 15) and traps placed in the open pasture area
were 70 cm in diameter (n = 30). A total of 1.06 m* were sampled in the canopy area (1.35% of the
canopy), and 11.5 m? were sampled in the pastutre area (0.16% of the pasture). Seed collection was
done considering a two month period for each sample of seed capture: July-August (2004), September-
October (2004), December-January (2005) and April-May (2005). After collection, seeds were counted
and separated by morpho-species. In all studied communities (see below) a local parataxonomist
helped with seed and plant identification to species level when possible. Nomenclature followed the

listing by Martinez et al. (1994).

Seed bank

Seed bank was recorded as the emerged seedlings from collected soil samples. Twenty four samples
were collected from each study site: 12 samples in the canopy area and 12 samples in the pasture area.

Soil samples were collected using a metal cylinder (6.9 cm-diameter x 8 cm-depth) which penetrated

2 Ver la tabla 1 del capitulo II del presente documento de tesis: solated trees as regeneration nuclei.
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the ground surface, and its content emptied into a plastic bag. Each sample consisted of 299.14 cm?
of soil. Samples were taken to a nearby rustic nursery that consisted in a fine cloth tent (40% shading),
to avoid interference from other seed sources while seedlings emerged from the samples. Samples
were placed in round plastic containers (22 cm-diameter x 5 cm-depth) which allowed drainage,
and watered regularly. Emerged seedlings were recorded throughout three months. Seedlings were
identified to genus level when possible by a local taxonomist. After emerged and recorded, seedlings
were removed by hand and discarded, in order to avoid redundant counting. Only tree, shrub, and

liana species were considered.

Seedling recruitment (1 y)

To evaluate seedling recruitment after one year, eight 1 x 2 m sampling plots (atea of 2 m* plot”) were
randomly defined in the canopy and pasture areas. Plots were established in October 2004. Seedlings
were sampled every three months until October 2005. All individuals taller than 10 cm were recorded
as recruits. Only tree and shrub species were considered. A local expert helped with identification

to the species level whenever possible.

Sapling recruitment (2 y)

Sapling recruitment after 2 years was recorded in October 2006. Since all sites were relatively active
pastures at the start of the experiment, I considered all individuals taller than 1.5 m had been recruited
at the beginning of the experiment and could be considered as two-year-old recruited saplings. In
Inga sites, all tree and shrub individuals 2 1.5 m in height were recorded throughout the fenced area (1
ha), including canopy and pasture areas. One of the Fieus sites was accidentally burned in April 2006,
and therefore I was unable to record the sapling community. For the other Fieus site, since saplings
were consistently abundant, a faster method for sampling the sapling community was applied. Due to
space availability, in the canopy area one 5 x 5 m plot was established and all saplings inside it recorded
as described above (total area sampled: 25 m? 12% of total canopy area). Five 5 x 5 m plots (25 m?
plot?) were established in the open pastutre area and all saplings inside them recorded as described
above (total area sampled: 125 m?, 1.7% of total pasture area). Values were used to estimate the total
canopy and pasture areas. Sapling stems were carefully observed in order to know whether they were

recruits or resprouts. Resprouts were not considered as recruited individuals.

3 Ver la tabla 2 del capitulo II del presente documento de tesis: Isolated trees as recruitment nuclet.

1
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Species composition of adjacent forest fragments

The closest forest remnant to each studied pasture was identified. The land-use history, distance
to focal trees, and other attributes of the sampled forest fragments are desctibed elsewhere’. In
each forest fragment (four fragments in total), five 2 x 50 m (total area sampled: 500 m* fragment”)
transects were established (following the Gentry transect method as described in Gentry 1974) and
all individuals >10 cm dbh (potentially reproductive) of tree and shrub species were recorded and

identified to species level when possible.

Data analyses

Density (individuals per unit area), Shannon-Wiener diversity index (H’), Simpson diversity index,
Serensen similarity index (S), and estimated species richness (Mao Tau) of all studied communities
were obtained for each treatment (canopy and pasture). Canopy and pasture values were averaged
to obtain values per site, and finally values for Ficus A and Ficus B sites were averaged for the Fieus
value, while Inga A and Inga B sites were averaged for the Inga value. Values indicated as “overall” are
the result of considering abundance and composition of the four sites as one single sample. Density
and diversity values for each studied community were obtained with the software Estimates (Version
6.8.5), randomized to 100 samples. Shannon-Wiener index (H’), Serensen index, and Simpson mean
for each community, with the corresponding standard error, were obtained with the program Ecosim,
randomized to 100 samples. To assess the differences in density and richness between communities,
contingence table analysis was applied using GLM, with a Poisson error and a logarithmic link
function. In the binomial and Poisson errors the deviance explained by independent variables were
approximated with a * value (Crawley 1993). These analyses were made with the statistical program
GLIM 3.77 (Royal Statistical Society, Nottingham, UK). The probability of transition (P) from one
stage to latter stages was estimated through the relative abundance of a particular species in each of
the studied communities. The probability was estimated with the number of individuals of a species
found in the regenerative community in stage P (e.g., seed rain), and the number of individuals of
that species found in further life stage C (e.g,, one-year-old seedlings). The probability was obtained
as follows P = (D_/ D )*100 where D _is the density of the species in the regenerative community in

stage C and D, is the density of the same species recorded in the community in stage P.

12



Results

Seed rain

A total of 248,496 seeds were collected in all sites during 12
months, of which we could identify 90.7%. Almost half of
all seeds collected corresponded to the liana genus Mikania
spp. with a total of 114,991 collected seeds (46.3%). A
total of 59,644 seeds (24%) were from the Poaceae family,
representing mainly forage grasses grown at the sites. Herb
species accounted for 20,793 seeds (0.4%). A total of
5,416 seeds (2.2%) were shrub species, while tree species
accounted for 24,540 seeds (9.8%). Almost 97% of tree
seeds were produced by the focal isolated trees (“local seed
rain”; 23,678 seeds), particularly by Fieus trees (99.7%), while
0.2% was produced by Inga trees. The remaining seeds, from
tree species “foreign seed rain”, were 862 seeds (3.5%).
The following results describe the foreign seed rain of tree
and shrub species solely.

Regarding seed rain density (seed m?), in the Fius sites
(406.6 seed m™) we recorded 6.7 times more seeds than Inga
sites (60.9 seed m™). Seed rain under canopies of Ficus trees

was 12 times more abundant than under canopies of Inga

Seed sources and early succession
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Figure 1. Species-individual-based accumu-
lation curves (mean * 2 SE) for seeds of
tree and shrub species recorded in the seed
rain of Fieus (A) and Inga (B) isolated trees,
under the canopy (full symbols) and in the
open pasture (open symbols). Confidence
intervals (95%) are expressed as straight lines
(for canopy values) and dotted lines (for open
pasture values). The vertical dotted line rep-
resents species richness with similar number
of individuals (ca. 250) within canopy and
open pasture areas.

trees (Table 1). Seed rain under the canopy of Ficus and Inga sites was 30 and 7 times more abundant
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Figure 2. Dispersal syndrome of recorded tree
species in the seed rain community in pastures of
Marqués de Comillas, southeast Mexico. Notice the
y-axis is in logarithmic scale. Bars represent mean
+ SE.

than in the open pasture area, respectively.

Seed rain in Ficus sites was less rich (ca. 2.5 species)
than in Inga sites (ca. 9 species) considering the first 250
recorded seeds (Fig. 1). No significant differences in
the cumulative species-individual relationship were
recorded among canopy or pastute areas in both Fieus
and Inga sites, however, canopy areas accounted for
more species than pasture areas when considering the
same amount of recorded seeds (Fig. 1).

Seed rain was dominated by animal dispersed seeds,

13
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which outnumbered wind dispersed seeds in all treatments (Fig. 2). No seeds dispersed by wind
were recorded under the canopy of Inga sites. The highest densities of both animal- and wind-
dispersed seeds were recorded below the canopy of Fieus sites. All the recorded shrub species in the

seed rain were dispersed by animals.

Canopy area Pasture area

_— Considering seeds from tree species,

g e seeds dispersed by animals were 216
‘f:i' 100 times more abundant than seeds
% 0.10 dispersed by wind. Only three tree
001 species dispersed by wind were
1 2 3 4 5 6 7 8 9 1wWmn 1 2 3 4 5 6 7 & 9 10
Species rank Species rank

recorded in the seed rain: Cordia

Figure 3. Relative abundance of tree species recorded in the seed rain . . .
1 S i alliodora, Terminalia —amazonia, and
community. Legend as follows: Inga sp. trees (straight line), Ficus sp. trees
(dotted line), shrub species (open circles), pioneer tree species (dark cir- Tﬂ[bo&l)er;ﬂﬂm galeottii. These species
cles), mature tree species (dark squares). Species keys as follows: Cecsp
(Cecropia sp.), Cordia (Cordia alliodora), Ficsp (Ficus sp.), Term (Lerminalia

amazonia), Trema (Trema micrantha), and Tricho (Trichospernmum galleottii). The most abundant species in

accounted for 42 seeds in total.

Ficus sites was  Psychotria  costivenia,
which dominated the seed rain community (55.1%). This species was recorded in the canopy and
open pasture areas of Fieus, and in the open pasture of Inga. In the case of Inga sites, Solanum sp.
dominated the seed rain in the canopy area (75.8% of the total seeds recorded), and Cecropia sp. in
the open pasture with 405 seeds recorded in total (86% of the total seeds recorded). Wind dispersed
species (e.g., Trichospermum galeottii) were more abundant in Inga sites when compared to Ficus sites,
where animal-dispersed species were dominant (Appendix 1). Relative dominance of shrub and tree

species is shown in Fig, 3.

Seed bank

A total of 61 seedlings (ca. 8 seedling m?) of tree and shrub species emerged from the sampled seed
bank. Most seedlings (15.5 seedling m?) were found under the canopy of Fieus trees (85%), while the
rest were recorded in the canopy of the Inga trees (2.4 seedling m?). One single seedling was recorded
in the open pasture of the Fieus sites, while no seedlings were recorded in the open pasture of the Inga
sites. Overall, seedling density was 6.62 times more abundant in Fieus sites than in Inga sites (Table 1).
Cecropia sp. accounted for 40% of the total seedlings emerged from the seed bank for both Ficus and
Inga sites. Solanum sp. accounted for 23% of the seedlings emerged from the bank. The rest of the

seedlings belonged to other six species (Appendix 2).
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Seedling recruitment (ly)

A total of 124 seedlings (ca. 4 seedling m™) from 24 species and 16 families were recorded after
one year of study (Table 1). Sixteen Inga sp. seedlings were recorded under the canopies of Inga
trees, presumably coming from local seed rain. Aside from those seedlings, Inga sites recruited three
seedlings under the canopy (0.19 seedling m?) and one in the open pasture atea (0.06 seedling m™).
In Fieus sites we recorded 68 seedlings under the canopy (4.25 seedling m?) and 52 seedlings in the
open pasture (3.25 seedling m?). Fious sites showed 30% more seedlings under the canopy than in
the open pasture, while in Izga sites the seedlings under the canopy were 3 times more abundant than
in the open pasture. Overall, Ficus sites recruited ca. 30 times more seedlings than Irga sites (120 and
four seedlings, respectively). The canopy recruited 16% more seedlings than the open pasture (Table
1). The most abundant species were Cordia spinescens and Vismia camparaguey (together accounting for
¢a. 40% of all recorded seedlings). Several species accounted for less than 5 seedlings each (Appendix
3).

Table 1. Abundance, richness, and diversity values for tree and shrub species recorded in the seed rain,

seed bank, one-year-old seedlings, two-year-old saplings, and adjacent forest fragments to four pastures
of Marqués de Comillas, southeast Mexico.

Observed  Species

Isolated  Sampled area Described Recorded Sampled  Density species (Mao  Density

tree (m to tree’s trunk) community individuals area (m2) (inds/m2)

Shannon  Simpson
Index (H') Mean

Tau) (sp/m2)
Ficus sp. Canopy (0-10m) Seed rain 3748.00 1.06 3534.89 10.00 9.43 1.19 233
Seed bank 52.00 3.36 15.48 7.00 2.08 1.41 325
Recruitment (1y) 68.00 16.00 425 22,00 1.38 279 1499
Recruitment (2y) 83.00 25.00 288 21.00 0.84 263 1202
Pasture (12-48m) Seed rain 1382.00 1155  119.70 10.00 0.87 1.43 2.86
Seed bank 1.00 4.48 0.22 1.00 0.22 0.00
Recruitment (1y) 52.00 16.00 325 15.00 0.94 2.38 9.82
Recruitment (2y) 15800  175.00 0.90 18.00 0.10 218 599
Overall Seed rain 5130.00 12.61 406.96 12.00 0.95 1.37 3.05
Seed bank 53.00 7.84 6.76 7.00 0.89 1.42 3.34
Recruitment (1y) 120.00 32.00 375 23.00 0.72 285 1578
Recruitment (2y) 241.00  200.00 1.21 31.00 0.16 272 1027
Adjacent forest fragment 198,00  500.00 0.40 27.00 0.054 252 8.34
Inga sp.  Canopy (0-10m) Seed rain 297.00 1.06  280.11 10.00 9.43 1.21 235
Seed bank 8.00 3.36 238 3.00 0.89 0.90 255
Recruitment (1y) 3.00 16.00 0.19 3.00 0.19 1.10 -
Recruitment (2y) 15.00 78.54 0.10 9.00 0.1 1.35 5.50
Pasture (12-48m) Seed rain 471.00 11.55 40.80 10.00 0.87 064 1.35
Seed bank 0.00 4.48 0.00 0.00 0.00 0.00 0.00
Recruitment (1y) 1.00 16.00 0.08 1.00 0.06 0.00 -
Recruitment (2y) 533.00 9921.46 0.03 52.00 0.01 27 7.97
Overall Seed rain 768.00 12.61 60.93 15.00 1.19 1.23 241
Seed bank 8.00 7.84 1.02 3.00 0.38 0.90 255
Recruitment (1y) 4.00 32.00 0.13 4.00 0.13 1.39 o
Recruitment (2y) 548,00 10000.00 0.05 53.00 0.01 274 8.14
Adjacent forest fragment 144.00 500.00 0.29 29.00 0.058 1.75 10.93
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Sapling recruitment (2y)
After two years of study, a total of 868 saplings (1.3 sapling m?) were recorded across the four sites.
Overall, Ficus sites recruited a total of 241 individuals per hectare (1.2 sapling m™?), while the Inga sites
recorded 548 individuals per hectare (0.05 sapling m?). In Ficus sites, sapling density in the canopy
was 3.2 times higher than in the open pasture, while in Inga sites it was 3 times higher (Table 1).

A total of 66 species of 21 families were recorded. Shrub species accounted for 78% of the recorded
individuals, while the rest were tree species. In the Ficus sites, shrubs were 6 times more abundant
than trees, while in Inga sites they were 80% more abundant. The top three species were recorded in
the open pasture of Inga sites (I'ernonia patens, Blepharidium mexicanum, and Acalypha sp.). Piper hispidum
was dominant in the canopy area for both Fieus and
Inga sites (Appendix 4). 1000050

1000.00 1

Adjacent forest fragments 10000

10.00 4

All forest fragments were similar regarding abundance 1001

(0.3—-0.4 individual m™) and species richness (0.05 - 0.06 .
Seed rain Seedbank  Recruitment  Recruitment

species m?) attributes (Table 1). A total of 36 species () @)

Density (individuals/rf)

0,10 4

0.01

from 19 families were recorded. The most common B
10.00

species was Trichospermum galeottiz, which accounted for

g

ca. 20% of total individuals. Cordia bicolor and Xylopia

[frutescens followed in abundance, accounting for 12 and

Species density (species/nf)
e
2

11% of recorded individuals, respectively (Appendix

e
=]

5) . Seed rain Seedbank  Recrutment  Recruitment
(1y) 2y)

- - Figure 4. Recotded individual density (A) and spe-
Comp arison between r cgencera tive cies density (B) for the seed rain, seed bank, commu-
communities nity of 1-year-old seedlings, and community of 2-

year-old seedlings for Ficus and Inga sites, in pastures
Density of individuals was highest in the seed rain, and  of Marqués de Comillas, southeast Mexico. Values
correspond to the average of two sites £ SE. Notice
the y-axis is in logarithmic scales. Significant differ-

the sapling communities (Fig. 4-A). Higher densities ences are indicated with an *.

decreased throughout the seed bank, the seedling, and

of propagules were recorded in the Fious sites for all
studied communities, than those observed in the Inga sites. Seed rain and seed bank densities were
not significantly different between Fieus and Inga sites (p > 0.05). Significant differences in density

were recorded between sites for the seedling community after one year (y*> = 38.07,df =1, p =
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Table 2. Total observed species in the four studied pastures, percentage of shared species between Fieus and Inga sites,
and Serensen Index values comparing Fiens and Inga sites observed for the seed rain, seed bank, one-year-old seedling,
and two-year-old sapling communities, and adjacent forest fragments to the studied sites.

Total
Observed Sh'areado Sorensen
: Species (%) Index
Species
Seed Rain 27 33.3 0.667
Seed Bank 9 222 0.444
Recruits (1y) 25 16.0 0.320
Recruits (2y) 80 225 0.450
Forest 54 37.0 0.741

Table 3. Percentage of shared species (above gray area) and Serensen Index values (below gray area) observed when
comparing the seed rain, seed bank, one-year-old seedling, and two-year-old sapling communities, and adjacent forest
fragments to sites with Ficus (A), and Inga (B) focal trees.

A Seed Rain __ Seed Bank__ Recruits (1y) Recruits (2y) Forest
Seed Rain 3.0 22.0 148 8.3
Seed Bank 0.061 7.7 14.6 14.0
Recruits (1y) 0.444 0.154 16.2 9.5
Recruits (2y) 0.296 0.292 0.303 29.4
Forest 0.167 0.281 0.190 0.588

B Seed Rain Seed Bank  Recruits (1y) Recruits (2y) Forest
Seed Rain 3.3 16.7 0.0 5.8
Seed Bank 0.067 7.1 0.0 11.8
Recruits (1y) 0.333 0.143 0.0 6.3
Recruits (2y) 0.000 0.000 0.000 7.5
Forest 0.115 0.237 0.125 0.151

0.0001), and after two years (x> = 17.42, df = 1, p = 0.0001; Fig, 4-A).

Species density gradually decreased from the values observed in the seed rain through the seed
bank, recruitment after one year, and recruitment after two years (Fig. 4-B). Ficus and Inga sites
shared less than 40% of the observed species in all studied communities (Table 2). The one-year-old
seedling community showed the least species in both Fieus and Inga sites (16%). Seed rain showed the
highest number of species observed in both Fieus and Inga sites, with 33% of the recorded species
shared by both.

In the case of Fieus sites, 3% of the observed species were shared by the seed rain and seed bank,
the least similar communities. The two-year-old sapling community shared the most species with the
mature forest (ca. 30%). In the case of Inga sites, no species were shared between the two-year-old
recruits and the seed rain, seed bank, and one-yeat-old recruits. However, the two-year-old recruits

shared 7.5% of the observed species with the adjacent mature forest (Table 3).
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Figure 5. Shannon diversity Index values (H) for the studied communities in pastures (A) and adjacent forest frag-
ments (B) in Marqués de Comillas, Chiapas. Values correspond to mean * one standard error. Legend as follows: in
(A) Rain = seed rain, 1y = one-year-old seedlings, 2y = two-year-old seedlings, Bank = seed bank, FicCan = canopy
area of Ficus sites, FicPas = pasture area of Ficus sites, IngCan = canopy area of Inga sites, and IngPas = pasture area
of Inga sites, in (B) Ficus Forest = diversity values for adjacent forest fragments to Ficus sites, Inga Forest = diversity
values for adjacent forest fragments to Izga sites, and Total Forest = diversity value for all forest fragments studied.

Refer to text for significant differences.

Species diversity (H) was highest for the two-year-old seedlings (mean & SE: 2.15 £ 0.2), followed

by the adjacent forest fragments (2.89 £ 0.3). The other communities studied showed lower diversity

values than the adjacent forest areas (Fig, 5). No significant differences were recorded among studied

communities (y°= 2.81, df = 3, p = 0.09). For each studied community, Fieus sites showed higher

values than Inga sites, although diversity varied across canopy and pasture areas (Fig. 5-A).

Probability of an
individual to be found
in the subsequent
community

In the case of Fius sites, the
probability of a seed of the pioneer
species Cecropia sp. found in the seed
rain to germinate and emerge as
a seedling in the seed bank was of
12%. The probability for a seedling
of this species to be found as a one-
year-old recruited individual was
of 16%. 1 did not record any two-
yeat-old saplings of Cecropia in Ficus

sites. In the case of the Inga sites, the
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probability of a seed of Cecropia sp. to emerge from the seed bank was of 5%. There were no one-
year-old recruits of this species. However, two-year-old saplings were three times more abundant
than seedlings emerged from the seed bank.

In Ficus sites, the probability of a seed of the common colonizing shrub Solanum sp. to be found
in the emerged seed bank was of 1%. The emerged seedling had a probability of 50% to be found
as a one-year-old seedling, and this seedling had a probability of 20% to be found as a two-year-old
sapling. In the case of Inga sites, a seed arriving in the seed rain had a probability of 5% to emerge
from the seed bank. No one-year-old seedlings of Solanun sp. were recorded. Two-year-old saplings
from this species were six times more abundant than seedlings emerged from the seed bank.

Conostegia xalapensis a colonizing species with invasive habit, was only recorded in Fius sites,
and had a 1% probability to emerge in the seed bank after seeds arrived through the seed rain. The
emerged seedling had a probability of 100% to be found as a one-year-old seedling. Furthermore,
the two-year-old saplings were almost nine times more abundant than the one-year-old seedlings for
this species.

The total abundance of each studied community and the relative abundance in-between

communities for all recorded species are shown in Fig,. 6.

Discussion

The results of the study show that abundance and composition of regenerative communities change
considerably throughout the life cycle stages of trees and shrubs, from the potential seed sources
to the recruitment of saplings after two years of pasture abandonment. The amount of individuals
recorded in the seed rain decreases throughout the seed bank community, the recruited seedling
community after one year, and the recruited sapling community established after two years. According
to the observed results, less than three individuals in 1000 seeds recorded in the seed rain will be
found after two years as recruited saplings. It is important to consider, however, that seed rain varies
in time and space, therefore not necessarily reflecting the composition of subsequent successional
communities (Loiselle et al. 1996). Several barriers may impede that seeds contained in the seed rain
attain adultness, as indicated by other studies (Aide & Cavelier 1994, Chapman & Chapman 1999).
Furthermore, the species found in the seed rain are a subset of the species found in the potential
seed production communities (e.g., adjacent secondary or mature forest), as not all species found
in nearby remnant forest disperse effectively to open areas (Martinez-Garza & Gonzalez-Montagut

1999, Cubifia & Aide 2001), due to dispersal limitations (i.e., dispersal mechanisms and distance to
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open areas) plus spatial and temporal variations in seed rain within forest canopy and open areas
(Loiselle et al. 1996).

Once seeds have reached the open areas, their distribution will not be even in space, but higher
concentrations of seeds will be found in places were animal dispersers perch (Dunn 2000, Manning et
al. 2006). Hence the higher density and richness found below the canopy of isolated trees. The seeds
dispersed into open areas can reach the soil and germinate, or such process be halted by invertebrate
and vertebrate vectors that consume seeds (Holl & Lulow 1997). Seed removal in open pastures
can be intense and drastically reduce the probability of establishment of deposited seeds (Camargo
et al. 2002, Pefia-Claros & De Boo 2002, Garcia-Orth & Martinez-Ramos 2008). Even if seeds are
buried or hidden among the low-stand vegetation or litter, seed removal agents can unbury seeds
and predate or remove them (Corzo-Dominguez 2007). In such case, a small fraction of the seeds
contained in the seed rain will be found in the seed bank. Results show that less than two seeds in
every 100 seeds from the seed rain will be later found in the seed bank.

Once a seed is part of the seed bank, the probability of survival decreases as the seed remains
in the open field. The seed may be removed or lose viability due to the microenvironment (i.e.,
predation by fungi, rot by excessive moisture, or drying up due to high radiation; Vazquez-Yanes
& Orozco-Segovia 1993), which all result in the loss of viability in the seed. On the other hand,
if the seed is found in a favorable microenvironment, it may germinate and establish as a seedling.
Environmental conditions under isolated trees are more similar to those of secondary or mature
forest, unlike open spaces with no canopy, where radiation and temperatures are high and possibly
stressing for seeds and seedlings (Guevara et al. 2004). In the studied Fieus sites, the probability of a
seed in the seed bank to be found as a one-year-old seedling was higher in the open pasture than in
the canopy area. This could be explained by the extremely poor or even absent seed bank recorded
in open areas, as recorded by other studies (Quintana-Ascencio et al. 1996), and could indicate that
seeds do not remain viable for considerable periods of time in the seed bank. Seedlings may be
predated or germinate, and therefore be more likely to be found as seedlings than seeds. Due to
the factors mentioned above (i.e., seed predators, harsh microenvironment), the seed bank may be
considered poor in disturbed areas such as pastures (Benitez-Malvido et al. 2001).

Following the nucleation model (Yarranton & Morrison 1974), one-year-old seedlings in Ficus
sites were more likely to prevail in time and grow into saplings below the canopy of isolated trees
than in the open pasture. 1 would have expected that Inga trees enhanced survival of seedlings due
to their nitrogen fixing properties (Rhoades et al. 1998). Nevertheless, land use history plays an

important role in site quality, and therefore in the probability of seeds to be recruited and survive as
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seedlings (Uhl 1987). Both Inga sites had more intense management (i.e., burning regime, livestock
density, period under pasture use) than the Fius sites, where livestock herding was done rarely (a
detailed description of land use-history per site is available elsewhere®). The grasses in the Inga
sites were denser and homogenous when compared to the Fieus sites. This may have affected the
establishment of seedlings and their survival up to two years in more extent than the possible higher
levels of nitrogen available in the soil. However, it is important to notice that Fious sites received
much higher densities of seeds in the seed rain than Inga sites, and therefore propagule availability was
restricted in the Inga sites since early stages of the colonization process.

Several filters operate on seedling survival in the open field (DeSteven 1991, Benitez-Malvido
et al. 2001). Seedlings can be predated by herbivorous insects and small mammals (Holl & Quiroz-
Nietzen 1999, Hewitt & Kellman 2004). Competition with pasture grasses is another common barrier
which halters survival and growth for some rainforest species, while others are able to compete and
survive (Chapman et al. 2002). As the projected shade of isolated trees has a diminishing effect on
grasses, this suggests competition between seedlings and grasses is less intense below the canopy
of isolated trees. In the open pasture where grasses thrive, competition is higher and therefore
seedling survival would be lower. The microenvironment can be stressful in the open pasture and
decrease seedling survival. Other studies show that as full radiation reaches the emergent seedlings,
several species thrive under parental shade (Bonfil & Soberén 1999). Furthermore, both Fieus and
Inga sites showed higher density of two-year-old seedlings below the canopy of isolated trees than
in the open pasture. This could be the beginning of a nucleated succession process, as described
by other studies (Guevara et al. 1986). Once the vulnerable stages are surpassed under the buffered
microenvironment of isolated trees, saplings may grow taller and stronger and tolerate more open
conditions, as has been studied in plantations of pioneer and tolerant species which can be thinned
when transplants are established saplings to enhance growth (Wishnie et al. 2007).

Given that no species was shared by all the studied communities, species replacement occurs
dynamically throughout the dispersal and colonization processes. The potential seed sources in this
study were the adjacent forest fragments to each of the studied pastures; however, other studies
have demonstrated seed rain can be local or foreign, in the latter case when seeds come from further
potential seed sources (Duncan & Chapman 1999, Martinez-Garza & Gonzalez-Montagut 1999).
Several factors affect the probability of a seed reaching an open area (e.g,, topography, wind currents,

dispersal vector routes), which may explain why the array of species found in the adjacent forest

* Ver el capitulo II del presente documento de tesis: Isolated trees as regeneration nuclei.
® Ver el capitulo IT del presente documento de tesis: Isolated trees as regeneration nuclei.
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fragments and in the recorded seed rain were not particularly similar. Distance between the isolated
trees and forest fragments is described in detail elsewhere®.

The community that most closely resembled the adjacent forest fragments was the two-year-old
seedling cohort. This appears to indicate that the array of species found in the seed rain, seed bank or
one-year-old seedling cohort does not necessarily reflect the assemblage of species that will be found
in further stages of succession, at least with the sampling effort made in this experiment and the year
when communities were sampled. Species replacement throughout successional processes may lead
to a different result than the original community, as has been showed by previous studies (Zahawi &
Augspurger 1999). The species found in the adjacent forest fragments which were also recorded in
the two-year-old seedling community are species which produce copious amounts of orthodox seeds,
which can be dispersed to great distances by birds or wind (Bursera simaruba, Casearia nitida, Cordia
alliodora, Cordia spinescens, Lonchocarpus belizense, Piper bispidum, and Tabernamontana alba). However,
the mentioned species were not the most abundant in the two-year-old seedling community, where
other species dominated, mainly pioneers. This may indicate that other filters operate between the
potential seed producers (i.e., adjacent mature trees in fragments) and the sapling community after
two years of abandonment (Ferguson et al. 2003).

The dominant species in the two-year-old sapling community are characteristic of arrested
succession or deviated successional pathways (Izsmia camparagney, Conostegia xalapensis, and 1 ernonia
patens, among others), where species from the mature forest are less likely to eventually establish
(Marcano-Vega et al. 2002, Martinez-Garza & Howe 2003). Due to the absence of tolerant species
recruited after two years both under the canopy and in the open pasture, it is important to consider
these species may have to be actively transplanted to secondary forests in the future (Marcano-Vega
et al. 2002). Otherwise, the resulting secondary forests may resemble the original ones in structure,
but not in composition (Zahawi & Augspurger 1999, Boucher et al. 2001). In the long term, the
lack of tolerant species in secondary forests may translate into gradual species loss, hence the need
to actively introduce species that cannot disperse easily to secondary forest areas (Martinez-Garza &
Howe 2003, van Breugel et al. 2007).

This study shows that propagule availability —as an attribute of a site— interacts with site quality
—related to land use-history— and results in the establishment of a particular set of species, which
may surpass establishment filters throughout successional stages. Given that rainforest species are
adapted to certain variation in environmental and biological conditions, once such variation upper and
lower limits are exceeded by disturbance, the set of species which will cope with the new conditions

will be restricted (Martinez-Garza & Howe 2003). Due to the numerous mechanisms which operate
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in the open field, the array of species which establishes successfully in late successional stages may

not have the structural and composition attributes of the original forest. Even more if old-growth

forest is distant and separated from the sites by a physical barrier, in this case the Lacantun River,

which separates de Montes Azules Reserve and the study sites. This may lead to further stages where

a new successional pathway is identified (Mesquita et al. 2001). The resulting community may lack

the biodiversity characteristics of the original community, and therefore operate differently regarding

environmental services provided by the original rainforest. Land use is continuously changing due to

economical, political, social, and environmental drivers, resulting in modified ecosystems which have

different properties from the original ones (Geist & Lambin 2002). It is a challenge still to be met

by research to clarify if the services provided by the new successional communities will be similar to

those once produced by the original ecosystems.
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Isolated trees and grass removal improve
performance of transplanted Trema
micrantha (L.) Blume (Ulmaceae)
saplings in tropical pastures*®
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Abstract

Cattle pastures established in areas previously covered by tropical rainforest are frequently
abandoned in unproductive and degraded conditions. Transplanting native tree species
to pastures is one common practice among rainforest restoration techniques, but
several environmental barriers compromise transplant success. We assessed whether the
presence of isolated trees and the removal of pasture grasses affects survival, growth,
and allometry of transplanted saplings of the pioneer tree Trema micrantha (L.) Blume
(Ulmaceae) into abandoned pastures in southeast Mexico. An isolated tree was found
in the center of each of the four pasture sites of one hectare, and grass treatments were
applied under the tree’s canopy (0-10 m from the trunk) and in open pasture (15-48 m
from the trunk). Grass removal treatments were control (grass present), cut with machete,
herbicide application, and total grass removal with a gardening hoe. After one yeat,
sapling survival was not different between the canopy and pasture areas (53%). Saplings
showed higher survival probability (p < 0.05) in the hoe treatment (63 = 9%) than in the
control treatment (38 £ 9%). Height and crown cover growth rates were faster under the
canopy of isolated trees compared with the open pasture. Saplings showed significantly
greater crown/height ratio under the canopy of isolated trees. Stressful environmental
conditions restricted sapling growth in the open pasture. We conclude that complete
removal of grasses and transplanting T. micrantha saplings in the vicinity of isolated trees

can improve transplant success.

Key words: grass competition, Mexico, native species, rainforest restoration, sapling

performance.
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Resumen

Los pastizales ganaderos establecidos en dreas que fueron selva tropical son
frecuentemente abandonados en condiciones improductivas y degradadas. El trasplante
de especies nativas a los pastizales es una practica comun entre las técnicas de restauracion
de selvas, pero diversas barreras pueden afectar negativamente el establecimiento del
trasplante. Evaluamos si la presencia de arboles aislados y la eliminacién de pastos afectd
la supervivencia, crecimiento y alometrfa de trasplantes juveniles del arbol nativo pionero
Trema micrantha (L.) Blume (Ulmaceac), plantados en pastizales abandonados del sureste
de México. Aplicamos los tratamientos de eliminaciéon del pasto bajo el dosel (0-10
m del tronco) y en el pastizal abierto (15-48 m del tronco) de un arbol aislado que se
encontraba en el centro de cada una de las cuatro hectareas de pastizal donde se realizé
el experimento. Los tratamientos del pasto fueron: control (no se alter6 el pasto), corte
de biomasa aérea con machete, aplicaciéon de un herbicida, y eliminacién del pasto por
completo con un azadén. Después de un afio, la supervivencia de los juveniles no fue
diferente entre la zona de dosel y el pastizal abierto (53%). Los trasplantes mostraron
mayor probabilidad de supervivencia (p < 0.05) en el tratamiento de azadén (63 £ 9%y,
comparado con el tratamiento control (38 = 9%). Las tasas de crecimiento en altura y
cobertura fueron mds rdpidas bajo la copa del arbol aislado, comparadas con el pastizal
abierto. Los trasplantes mostraron una relacién alométrica copa/altura mayor bajo el
dosel que en el pastizal abierto. El microambiente estresante restringio el crecimiento de
los trasplantes en el pastizal abierto. Concluimos que la eliminacién de los pastos y el
trasplantar los juveniles de T. micrantha bajo el dosel de los arboles aislados en pastizales

puede aumentar el éxito de los trasplantes.

Palabras clave: competencia con pastos, desempefio de trasplantes, especie nativa,

México, restauracion de selvas.
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Introduction

D eforestation and land-use change have lead to a severe reduction in rainforest area during the past
several decades. Through the 1990s, 0.38% of rainforest area was deforested every year in Latin
America (2.5 = 1.4 million ha; Achard et al. 2002). In the Selva Lacandona region (southeast Mexico)
rainforest was reduced 31% during the 1990s mainly because of land conversion to agriculture
(De Jong et al. 2000). Frequent burning of pasture grass depletes soil nutrients and productivity,
resulting in weed invasion and land abandonment (Grau et al. 2003). Under such conditions, natural
regeneration of rainforest vegetation is poor or absent (Garcfa-Romero et al. 2005), due to several
environmental barriers (e.g, scarce propagule availability and stressful environmental conditions)
which affect survival, growth and/or reproduction of regenerating plants. These bartiers may impede
or lessen secondary forest succession (Zimmerman et al. 2000).

A promising practice for overcoming such barriers is the transplanting of saplings of native tree
species to the open field. Sapling transplants avoid the high risk of mortality that seeds and seedlings

of rainforest trees suffer in abandoned pastures (Nepstad et al. 1996, Parrotta & Knowles 1999;
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Hooper et al. 2002, Martinez-Garza et al. 2005). Furthermore, transplants provide several ecological
benefits such as: (1) perch availability for dispersal vectors, therefore increasing seed rain in the open
field (Holl 2002), (i) shade that can suppress exotic grasses and weeds, enhancing native seedling
establishment, similar to the effect of isolated trees (Guevara et al. 1980), (iii) litter production, which
can in turn activate soil nutrient cycles and create suitable microclimatic conditions (i.e., higher soil
relative humidity, plus lower temperature and radiation at ground level) for seed bank establishment
and seed germination (Vazquez-Yanes & Orozco-Segovia 1993), and (iv) facilitation of successional
processes (Aide et al. 1995, Nepstad et al. 1996; Parrotta & Knowles 1999).

However, transplants must cope with several obstacles to establish successfully. Forage grasses
and weeds can negatively affect transplant fitness due to high above and belowground competition
(Nepstad et al. 1996, Hooper et al. 2002; but see Chapman et al. 2002). Thus, removing grass around
saplings can improve the performance of transplants (Hooper et al. 2002). However, species respond
differently when they interact with low story vegetation (Wishnie et al. 2007, Benitez-Malvido et al.
2005, Martinez-Garza et al. 2005). Some species may suffer photosynthetic limitation due to stressful
environmental conditions (e.g., high radiation and air temperature, low soil/air humidity, and low
nutrient and water availability) which characterize pastures (Loik & Holl 1999). Moreover, rodents
in open fields can consume leaves, stems, roots, and other parts of transplanted seedlings (Holl
& Quiros-Nietzen 1999). Overall, such ecological factors can negatively affect transplant survival,
growth, and/or reproduction (Reiners et al. 1994, Holl 1999; Loik & Holl 1999).

Frequently, isolated rainforest trees (which provide shade, shelter, or food to cattle) are found
in tropical pastures (Guevara et al. 2004). Tree recruitment below isolated trees can be higher than
in the open pasture, due to higher rate of seed arrival, higher rate of seedling survival, lower grass
density, and a microclimate similar to that of young secondary forest understory (Otero-Arnaiz et al.
1999, Guevara et al. 2004).

Besides survival and growth, allometric patterns can be used as an indicator of the transplanted
sapling success. Tree allometry is sensitive to changes in environmental factors such as amount of
solar radiation, soil fertility, and density of neighboring plants (King 1990). Crown cover-height
relationships express a tradeoff between resource investment in reaching higher vertical light levels
and exposing wider leaf area surface (Kohyama & Motta 1990). Tree saplings with different allometric
patterns undergo different survivorship and growth rates under contrasting light and soil environments
(e.g.,, Davis et al. 1998, Sterck et al. 2003). From the rainforest restoration perspective, allometric
designs which maximize crown cover-height ratios could be of particular interest, as trees with same
height but bigger crowns could provide higher shading, litter production, and more perching spots

for animal seed dispersets.
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Although other studies have assessed seedling or sapling performance when transplanted to old-
growth or secondary forest habitats (e.g,, Benitez-Malvido et al. 2005), to the open field (e.g.,, Holl
et al. 2000), and below shrub patches (Vieira et al. 1994), to our knowledge no previous studies have
evaluated the effect of isolated trees on the performance of transplanted saplings in tropical pastures.
In this paper, we evaluated performance (survival, growth, and allometry) of saplings of the pioneer
tree Trema micrantha (L.) Blume (Ulmaceae) transplanted into recently abandoned pasture fields in
southeast Mexico. First, we assessed the performance of T. wicrantha saplings under and outside
the canopy of isolated trees after one year since planting date. Secondly, we assessed the effect
of different grass removal treatments (which altered above and/or belowground transplant-grass
interactions) on performance of transplanted saplings. Because 1. micrantha is an eatly, short-lived,
light-demanding tree species, we predicted that performance would be better in areas away from the
canopies of isolated trees. We also predicted that sapling performance would be better in treatments
which eliminated above and belowground pasture vegetation, as we expected this would reduce grass

competition or interference.

Materials and methods

Study site
The study was done in the Marqués de Comillas region (200,970 ha), Chiapas, southeast Mexico (lat
16°01°N, long 90°55” W, 110-200 m.a.s.1.).

......

Gulf of
Mexico

Once completely covered by rainforest,

the landscape of this region now consists | . NG >N [ Toutobes]

of a matrix of forest remnants, secondary
forests, and agricultural fields, adjacent to
the Montes Azules Biosphere Reserve sl [ n i _
(Fig. 1). From 1976 to 1996, pasture :

fields in the region increased from 1,401

ha to 30,693 ha, with a reduction in [** A

mature forest cover from 95% to 56% | Tmmchmmminn A
. mExco x eI A P §

(De Jong et al. 2000). avlao  ouATEMAL e sy

The climate in Marqués de Comillas Figure 1. Study site. Stars indicate the location of studied pastures.

is humid and warm, with a mean annual
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temperature of 24.8°C and an average annual rainfall of approximately 3,000 mm. A short dry
season, with less than 60 mm rainfall per month, occurs from February to April (Siebe et al. 1995).
Tropical rainforest is the predominant vegetation type. It varies in structure and composition across
the geomorphologic landscape units, which differ in edaphic and topographic properties (Ibarra-
Manriquez & Martinez-Ramos 2002). Economical activities include agriculture (e.g, maize, bean,

and pepper) and extensive livestock herding.

Studied pasture fields

Four pasture fields separated by at least 4 km were chosen for study (Table 1). At each study site,
an area of one hectare was fenced in July 2004 to exclude cattle, and left undisturbed. One single
isolated tree was located in the center of the fenced area (see below). All sites shared some broadly

similar land-use history: original vegetation consisted in mature rainforest, which was cut and the

Table 1. Focal tree characteristics and land use-history per study site

Site-1 Site-2 Site-3 Site-4
;i o Ficus Inga
Focal tree species f;::‘s m‘;‘z“;’ el obtusifolia pavoniana :’;‘f; apc z;::)mm
{(Moraceae) (Fabaceae)

Focal tree height (m) 15 10 8 10
Focal tree dbh (em) 96 45 22 28
Focal tree crown cover area (m°) 254.5 78.5 78.5 78.5
Nitrogen-fixing bacteria nodulest Absent Absent Abundant Abundant
Initial forest cut and first burn 1985 1983 1990 1989
Burning events while in pasture 2 10 4 14
use
Last burn prior to experiment 1991 2001 2003 2003
Pasture use prior to experiment (y) 2 12 7 11
Livestock density (LSU ha™") Rarely introduced 1.25 25 1
Grass introduction 1991 1992 2000 1997

Seleria spp., E('I;m;ccg.’m Brachiaria Brachiaria
Domi t herb 9 Kyllinga LR & u;’a 5 decumbens, decumbens,

NAnE grass OrerSpecies monocephala, P P nP P-, Desmodium spp., Axonopus spp.,
Sida rhombifolia b:'mn;is 8 Axonopus spp. Desmodium spp.
g 2 ’
Haxbispecles ot experinseat 107 * 1.2 5+06 55+06 75%08
beginning
Initial average pasture vegetation
; 1.04 + 0.12 0.88 = 0.1 1.16 = 0.10 0.76 = 0.

fresh biomass (kg m™) 7 7 e
Slope o° o° 0° ca. 37°

T Confirmed through direct observation of the focal tree roots and conspecific seedlings established below

the canopy.
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land burned for the first time between 1985 and 1990. Maize was grown for 2-3 years, after which
livestock forage grasses were introduced, with the subsequent establishment of an array of weed

species (Table 1).

Experimental treatments

Distance-to-focal tree was partitioned into two categories: “canopy”’, which included an area of a
circle projected around the isolated tree, with a 10 m radius, and the tree’s trunk as center, and “open
pasture”, which included the area from 15 to 48 m radius from the tree’s trunk. Four different grass
treatments were randomly established in the canopy and pasture areas, with four repetitions each,
for a total of sixteen 2 X 1 m experimental plots in each area. Grass treatments were (1) control, grass
vegetation received no alteration; (2) cu#, grass was cut with a machete at a 10 cm height and the
cut biomass was left lying on the ground; (3) berbicide, a broad spectrum glyphosate-based herbicide
(Faena) was applied in commercial concentration (10%) and the dead biomass left on the ground, and
(4) hoe, both above and belowground biomass was mechanically removed with a traditional gardening
hoe and withdrawn from the plot, leaving the soil completely clear of vegetation and exposed. Grass
treatments were applied initially in October 2004 (except for the herbicide treatment, which was
applied in July 2004), and then re-applied as needed on two occasions during the next year. Herbicide
was not re-applied. We assumed that the control treatment retained above and belowground grass
competition effects on transplanted saplings, c## treatment altered mainly aboveground competition,
and herbicide and hoe treatments affected both above and belowground competition. Throughout the
expetiment, we observed grass resprouting in the herbicide treatment, but null or little resprouts in
the hoe treatment. One individual of T micrantha was transplanted to each of the experimental plots

in each pasture, for a total of 32 transplants per site and 128 transplants for all sites.

Characteristics of Trema micrantha

Abundant throughout tropical and subtropical regions, Trema micrantha is a colonizing pioneer species
usually found in forest gaps (>375 m? Brokaw 1987), forest edges, and open areas. After rainforest
vegetation is cleared and the area is burned prior to maize planting, numerous seedlings of I wicrantha
establish, due to an abundant seed bank and high tolerance to stressful conditions (Vazquez-Yanes
et al. 1999). However, the abundance of this tree can be very low or null in abandoned pastures.
In Marqués de Comillas, I. wicrantha 1s among the three dominant species in secondary vegetation
growing in abandoned maize fields (van Breugel et al. 2007) but it is considerably less abundant in

secondary vegetation growing in abandoned livestock-raising fields (Martinez-Ramos, unpublished

1
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data). Maximum height is usually 8 — 13 m, but may reach up to 30 m. Individuals have umbrella-
shaped crowns, under which microclimatic conditions are less severe than in open areas, facilitating
the establishment of other species (Slocum & Horvitz 2000). Fleshy fruits are produced as soon as 9
months after transplant (year-round) and seeds are dispersed by several bird species which increases
local seed rain (Vazquez-Yanes et al. 1999). Based on these ecological attributes, this species has
been considered a promising candidate in rainforest restoration efforts (Vazquez-Yanes 1998);
furthermore, its potential economic uses include wood for furniture, fiber, medicine, and fodder.
T. micrantha has been divided into two morphotypes based on several attributes. The types differ in
their endocarp characteristics and local distribution, respond differently to light, show different water
uptake efficiency, soil nutrient requirements, and have different seed size and dispersal characteristics
(Silvera et al. 2003). Given the characteristics of our saplings, we presumably used the small-seeded

morphotype, which is usually found in landslides and other open areas.

Raising and transplanting of Trema micrantha saplings

In April 2004, seedlings (¢ca. 20 cm high) of Trema micrantha were hand-plucked from a recently burned
maize field and planted in pots (20-cm diameter and 15-cm height) using soil from the burned plot.
Pots were placed below a 60% shade cloth, as recommended by Valio (2001). Seedlings were watered
regularly until June 2004 (beginning of the rainy season), when they were placed in the open air.
Individuals were transplanted to the open field in October 2004. Initial sapling height was 32 + 1.03
cm (mean * 1 SE) at transplanting date. Each of the 32 experimental plots in each study site had
one T. micrantha planted in a 20 cm diameter X 20 cm deep hole. Root damage was avoided during
transplant. Ten milligrams of commercial solid fertilizer (NPK, 20-5-10), were supplied 20 cm away
from the stem of each individual at the moment of transplanting, as recommended by Vazquez-
Yanes (1998).

For each sapling, we measured height from the base of the stem to the tallest apex and the major
and minor diameters of the sapling crown. The major diameter (D, ) was determined as the distance
from the tip of the longest branch towards the tip of the opposite longest branch. The minor
diameter (D_) was determined as the distance from the tip of the shortest branch towards the tip of
the opposite shortest branch. These diameters were used to calculate the crown cover area (CC) of
each sapling, as an ellipse: CC = (D,,/2) (D_/2). Survival and growth in height and crown cover

area were measured every three months throughout the following year.

12
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Site microenvironment

To characterize the treatment-level microenvironment, we measured photosynthetic active radiation
(PAR), air and soil temperature, soil relative humidity, and soil compaction (bulk density) in each
experimental sapling spot, within the four studied pasture sites (January 2005). Radiation measurements
were measured with a photon flux density (PFD) sensor (Campbell quantometer LI 1905B, Campbell
Scientific Inc., Cambridge, UK) held at the sapling first pair of leaves (cz. 15 cm above the ground).
All measurements were conducted between 1300 and 1500 h. We scaled PAR wvalues in relation to
the recorded value for the hoe treatment in the open pasture (100% PAR). Air temperature was
measured at the same sampling points with a thermistor (Campbell thermistor T108 C_2, Campbell
Scientific Inc., Cambridge, UK). Air temperature was recorded during one minute and the recorded
values were averaged per sampling point.

Between 1300 and 1500 h, soil temperature and relative humidity were measured at 10 cm soil
depth using a moisture and temperature meter (Aquaterr EC-200, Jae Sung International Co., South
Korea). Soil relative humidity was defined as the percentage of water content per soil volume. Two
to five readings were taken at each of the four grass removal treatments (at the center of the 2 X 1
plots) under the canopy and in the pasture. Soil bulk density was measured as the dry soil weight in a
fixed volume and expressed as grams per cubic centimeter. Soil samples were collected with the aid
of a metallic cylinder (6.9 cm diameter X 8 cm depth). Three samples were collected at random points
below and outside the canopy of the isolated trees in each of the four study sites. Additionally, as a
reference, three soil samples were randomly collected in the nearby remnant forest fragment to each

study site. Soil was dried in a stove at 105°C for 72 h and weighted to obtain dry weight values.

Statistical analyses
To assess differences in microenvironment among treatments, where applicable, we obtained a single
average value per site for combinations of distance-to-focal tree categories and four grass treatments.
We had four replicates for each of the eight combinations. In the case of soil bulk density, we
included forest fragment as another treatment. Where needed, variables were angular (proportional
variables) or log (continuous variables) transformed to meet homoscedasticity and normality criteria.
We used ANOVA and post-hoc multiple Bonferroni comparisons to test differences among these
treatments.

Our sapling transplanting experiment consisted of a nested design. The factor “grass treatment”
was nested into the main factor “distance-to-focal tree”, with four repetitions of the whole design. To

test the effect of the main and nested factor on survival probability, individuals were considered as a

13
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binary variable (dead or alive after one year) in a nested analysis of deviance with binomial distribution
error and a logistic link function. In this error type, the deviance explained by independent vatiables
can be considered to be an approximated y? value (Crawley 1993).

To assess differences in growth between distance-to-focal tree categories and grass treatments
throughout the experiment we used repeated measures nested analysis of variance with height
and crown cover as dependent variables. The repeated subjects (distance-to-focal tree categories
and grass treatments) were fixed. Height and crown cover values of individual saplings were log-
transformed before statistical analyses to meet homoscedasticity criteria. Mauchly’s criterion test
for the compound symmetry of the variance-covariance matrix was obtained automatically, together
with corrected significance levels in case of the rejection of the symmetry assumption (Greenhouse-
Geisser and Huynh-Feldt corrections). Relative growth rates in height (RGR,) and crown cover
area (RGR ) were obtained for each surviving sapling as RGR = [In (initial size) — In (final size)]/12
months. Mean and standard error values were calculated for the distance to focal tree and grass
treatments. One year after planting, the crown cover/height ratio (CHR) was obtained for each
surviving sapling and the effects of distance to focal tree and grass treatments on CHR were assessed
using a nested analysis of variance. CHR inter-individual variation behaved as a normal distributed

variable and variances were homogeneous among treatments.

Results

Microenvironment

Air temperature differed significantly (F,, = 2.43, p = 0.04) between canopy and open pasture zones

15,16
(Table 2). Overall, under the canopy of isolated trees, air temperature (mean = 1 SE: 30.3 £ 0.8°C)
was almost five degrees lower than in the open pasture (34.9 + 1.2°C).

Soil temperature was higher in the open pasture (35.4 = 1.1°C) in all grass treatments, when
compared to the canopy of isolated trees (32.7 = 1.5°C). The herbicide and hoe treatments
experienced significantly higher soil temperatures in the open pasture when compared to the canopy

zone (F , = 41.92, p > 0.001). The highest soil temperature was recorded in the hoe treatment in

1,24
the open pasture. Under the canopy of isolated trees soil temperature remained similar among grass
removal treatments (Table 2).

Soil relative humidity was higher in the open pasture (44.5 & 2.9%) when compared to the canopy

of isolated trees (38.5 £ 2.3%), but not significantly (F, , = 0.86, p = 0.4). Only the control treatment

1,21

14
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o _ _ _ showed higher soil relative humidity
Table 2. Prevailing microenvironment in the experimental system used to
study the effects of distance to isolated trees and grass removal treatments under the canopy of isolated trees
on tran/splanted sz}phngs of Trema mzt.mnt/m into abandoned pasture fields at when compared to the open pasture
Marqués de Comillas, southeast Mexico.

(Table 2), though differences between

Canopy _ * SE fastare)  :=iSE grass removal treatments within
Air temperature (°C)
Control 30.76 0.99 34.97 095 ¢ distance-to-isolated tree categories
Cut 30.14 0.84 34.78 141 *
Herbicide 30.23 0.85 3533 167 ¢ wetre not signiﬁcant (FG = 1.3,]) =
Hoe 30.08 0.81 34.68 125 * ’
Overall 30.30 0.87 34.94 132+ 0.31).

Soil temperature (°C) Percentage of photosynthetlc

Control 32.80 1.64 35.06 0.94 ) e )

o s i s s active  radiation  did  change
Herbicide 32.63 1.46 35.61 153 o St niﬁcantl F 15.6 <
Hoe 3258 147 35.63 105 * & v Es > P
Overall 32.72 148 3536 118 0.0001) between canopy and open
Soil relative humidity (%) pasture zones. With the exception
Control 40.88 4.35 37.47 4.91 .

Cut 3141 11 45.75 5.00 of the herbicide grass treatment, all
Herbicide 38.86 413 49.46 663 L

Hoe 43.80 5.50 45.79 7.09 treatments resulted in significantly
Overall 38.74 452 44.62 591

higher radiation levels in the open

Photon flux density (%
e pasture when compared to the canopy

Control 7.62 3.09 21.09 592

Cut 2177 693 7125 932 of isolated trees. The hoe treatment
Herbicide 37.36 18.07 50.75 9.61

Hoe 16.88 3.95 10000 000 * showed the highest difference in
Overall 2091 8.01 60.77 601 *

= significant differences between canopy and pasture values (p < 0.05), hght between the canopy and open

pasture zones, as the ground in this

treatment remained exposed and barely any grass resprouted throughout the experiment (Table 2).
Soil bulk density did not change significantly between canopy and open pasture zones. Though
mean soil bulk density in pasture sites (1.27 + 0.02 g cm™) was higher than at the forest remnant sites

(1.11 £ 0.10 g cm™), the difference was not significant.

Performance of transplanted saplings

Survival. Overall, 53% (SE = 4%) of all expetimental saplings (n = 128) sutrvived one year after
planting. No differences between distance-to-focal tree categories were observed on annual survival
rate (53% for both categories). Grass treatments enhanced sapling survival compared to the control,
particulatly under the canopy of focal trees (Fig. 2a). Saplings in the cut and herbicide treatments
tend to show higher survival in the open pasture when compared to the canopy, but these differences

were not significant (x> = 1.07, df = 1, p > 0.05). Overall, survival probability was higher (x> = 4.1,

15



1 TNEEE @® | BT | [

Capitulo IV

df =1, p < 0.05) in the hoe treatment (62 £ 8%)

when compared to the control treatment (37 £ 8%; . A sy

Fig. 2b). 2 e

Growth. Category of distance-to-focal tree had an € |

ffect on sapling final height (F, =83, = 0.006) £ ,

and crown cover area (F, = 40.9, p < 0.001) (Fig. g 55

3a, b). Saplings under the canopy of isolated trees & o , , ,

increased their height and crown cover faster than Control  Cut  Herbicide  Hoe

the ones in the open pasture (Table 3). After one 2

year of study, saplings planted under the canopy of  z ']

isolated trees were taller (1.28 + 0.09 m) and had § 08 - ab 8

greater crown cover (1.34 + 0.22 m? than those %OG 1 =

planted in the open pasture (0.87 £ 0.07 m and 0.30 § o4

+ 0.08 m? respectively). At the end of the study, & B

the biggest sapling was 2.2 m high and had 4.5 m? ° " Conrol  Cut  Herbicide  Hoe
Grass treatments

of crown cover and was found under the canopy

of an isolated tree. Grass removal treatments did
p Figure 2. Effects of grass removal treatments with-
not affect final height or crown cover growth (Table & _ &
8 & (T in distance to isolated trees (A), and overall effect of
3). Relative growth rates were also faster under the grass removal treatments (B) on annual survivorship
probability of one-year-old transplanted saplings of

canopy of isolated trees when compared to the open Trema micrantha in pasture fields in Marqués de Co-

pasture (Fig. 3¢, d). Overall, RGRH was 40% faster millas, southeast Mexico. In all cases vertical lines
F indicate one binomial standard error. Different let-

1,17 = 5'2:10 = 0'06) under the canopies of isolated ters stand for significant differences (p < 0.05).

trees (0.14 + 0.01 cm cm™ month™) when compared

to the open pasture (0.10 * 0.01). RGR . was 50% faster (F
(0.42 + 0.03 cm® cm™ month™) than in the open pasture (0.28 £ 0.2). Grass treatments did not have
an effect on RGR, (F |, = 0.95,p = 0.5) or RGR . (F |, = 1.5,p = 0.24).

= 8.2, p = 0.03) under the tree canopy

1,17

6,17

Crown cover-height ratio. CHR was significantly different between canopy and pasture areas (F, .
= 8.88, p = 0.02). Overall, CHR was three times higher under the canopies of isolated trees (83.6
14.3) than in the open pasture (26.5 & 4.5), meaning that saplings invested in higher foliage biomass
when transplanted under the canopies of isolated trees, when compared to the open pasture (Fig. 4a).
Considering the canopy and open pasture areas altogether, grass treatments did not have an effect on

CHR of transplanted saplings (F, ., = 0.088, p = 0.9; Fig. 4b). However, grass treatments did have

3,12
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Figure 3. Effect of the presence of isolated trees on growth of one-year-old transplanted saplings of Trema micrantha
in pasture fields in Marqués de Comillas, southeast Mexico. Legend as follows: (a) trajectories of growth of height (b)
trajectories of growth of crown cover; (c) effect of isolated trees on relative growth rate of sapling height (RGR,),
and (d) effect of isolated trees on relative growth rate of sapling crown cover (RGR_). In (2) and (b) points represent
mean values and vertical lines represent one standard error of four sites (sapling heights were averaged to have a single
value per site); exponential fitted curves are indicated with corresponding model parameters (H = height, C = canopy,
OP = open pasture, and T = time in months). In (c) and (d) bars represent mean values, vertical lines represent one
standard error of four sites (sapling heights were averaged to have a single value per site). Different letters stand for
significant differences (p < 0.05).
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Figure 4. Effect of focal trees (a), grass treatments (b), and grass treatments within distance to focal trees (c) on crown
cover-height ratio of transplanted saplings (1y) in pastures of Marqués de Comillas, southeast Mexico. Grass treatments
indicate: Cont = control, Cut = cut with machete, Herb = herbicide application, and Hoe = grass removal with hoe.
Vertical lines indicate one SE. Different letters stand for significant differences (p < 0.05).

an effect on CHR when separated by canopy and open pasture areas. Saplings under the canopy of

isolated trees showed higher CHR in all grass treatments when compared to the open pasture (F,

=2.92, p = 0.04), except in the hoe treatment, where CHR did not vary between distance-to-focal

tree categories (Fig, 4c).

Table 3. Results of repeated measures nested analyses of vatiance to assess effects of distance to focal trees (D'T: canopy
and pasture) and grass treatments (Trat: control, cut, herbicide, and hoe) on height (A) and crown cover (B) growth of
transplanted Trema micrantha saplings to four sites (S, blocked) along the first year since planting date. In the analyses, height
and crown cover were log transformed. G-G = corrected P Greenhouse-Geisser, and H-H = corrected P Huynh-Feldt.

A. Height

Berween Subjects
Source of variation SS df MS F P
S 19.204 3 6.401 9.938 0.000
DT 5.306 1 5.306 8.237 0.006
DT/Trat 4.298 6 0.716 1112 0.367
Error 36.716 57 0.644
Within Subjects
Source of variation SS df MS F P G-G H-F
Time 67.392 4 16.848 164.082 0.000 0.000 0.000
Time*$ 10.647 12 0.887 8.641 0.000 0.000 0.000
Time*DT 1.670 4 0.418 4.067 0.003 0.013 0.008
Time*(DT/Trat) 2,578 24 0.107 1.046 0.409 0.413 0.412
Error 23.411 228 0.103

B. Ground Cover

Berween Subjects

Source of variation SS df MS F P

S 107.536 fo} 35.845 10.046 0.000

DT 145.888 1 145.888 40.888 0.000

DT/Trat 40.166 6 6.694 1.876 0.101

Error 199.807 56 3.568

Within Subjects

Source of variation N df Ms F P G-G H-F
Time 537.649 4 134.412 181.822 0.000 0.000 0.000
Time*S 47.342 12 3.945 5.337 0.000 0.000 0.000
Time*DT 38.866 4 9.717 13.144 0.000 0.000 0.000
Time*(DT/Trat) 20.936 24 0.872 1.180 0.262 0.277 0.262
Error 165592 224 0.739
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Discussion

Isolated tree effects

Overall, transplant performance was better under the canopy of isolated trees than in the open
pasture. Similatly, in savannas, a study reported successful transplant performance under isolated
trees and shrubs (Kellman 1985). The higher growth of transplanted saplings of Trema micrantha
under the canopies was probably due to the lower solar radiation regime and less stressful conditions
(lower air and soil temperature and better soil environment) produced by the tree’s foliage and root
biomass (Vieira et al. 1994). In natural rainforest canopy gaps, saplings of pioneer tree species
(including T. micrantha) tend to orient their crowns to maximize capture of diffuse light rather than
direct sun light, a mechanism that may enhance carbon gain and sapling survival, while reducing the
risk of over passing photosynthetic saturating radiation levels and caloric loads (Chiarello et al. 1987,
Acketly & Bazzaz 1995). Soil relative humidity was higher in the open pasture, possibly due to less
evaporative demand by pasture grasses compared to isolated trees. However, available water may not
be fully usable by transplants under stress conditions (e.g,, high solar irradiation and caloric loads)
which may increase transpiration, limiting photosynthetic activity (Loik & Holl 1999).

Transplants were higher and showed bigger crowns under the canopy of isolated trees, enhanced
by the combination with grass treatments. The reduced competition with grasses, plus the buffered
microclimate, produced the best saplings growth-wise. As a consequence of the faster growth,
latger dimensions, and higher crown cover/height ratio of T. micrantha saplings under the canopy of
isolated trees, a stronger effect of transplants on future microclimatic conditions and litter production
can be expected compared to the open pasture (Rhoades et al. 1998), possibly starting a nucleated
successional process (Yarranton & Morrison 1974). Furthermore, because T. micrantha has been
shown to attract birds and bats, seed rain is likely to be increased below the canopy of fruiting

individuals with high crown cover-height ratios.

Grass removal effects

In addition to the effects of isolated trees, pasture vegetation also influenced transplant performance.
Removal of grasses was a major determinant in T. wicrantha survival. In a similar way, at Los Tuxtlas
tropical rainforest (Mexico), Gonzalez-Montagut (1996) showed that the removal of pasture grasses
strongly improved the survivorship of transplanted seedlings of pioneer tree species. The positive
effect of grass removal on transplant survivorship has been also documented for non pioneer tree

species in tropical pastures (Holl et al. 2000). The highest survival of transplanted 1. wicrantha
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saplings was observed in the hoe grass removal treatment. In the hoe treatment, grass aerial biomass
was completely eliminated and below ground structures damaged, presumably diminishing above-
and below-ground competition. Grass resprouting was weak throughout the experiment in plots
where hoe treatment was applied, unlike the other treatments. The herbicide also enhanced survival
compared to control and cut treatments, but in lower proportion than the hoe treatment. When
the terrain is completely free of vegetation, two important resources increase in availability: light
and water. Light resources increase with the removal of vigorous grasses that normally intercept a
high proportion of light at the transplanted sapling height level (less than 1 m aboveground, Reiners
et al. 1994). In fact, six months after transplanting date, light availability was five-fold higher for
saplings in the hoe treatment than for saplings in presence of grass. In addition, when grasses
are removed, transpiration demand is decreased and soil water availability is increased, particularly
during the dry season, which could result in increased sapling survival. Because the cut and control
treatments showed no differences in survival, we believe below-ground competition had a stronger
effect on sapling survival than above-ground competition, as has been observed for saplings and
lianas competing in secondary forests (Schnitzer et al. 2005). However, because transplant growth
was not affected by grass treatments, we conclude that grass competition operates as a strong filter
for survival, but other factors, such as nutrient availability and solar radiation regime (see above),
influence sapling growth. Some studies of transplanted seedlings indicate that grass removal by
hand or herbicide may enhance seedling recruitment (Holl et al. 2000; Sweeney et al. 2002), which is

consistent with our sapling survival results.

Implications for Practice

Other effects

The species identity of the isolated tree may

* Using saplings for rainforest restoration in pastures can allow
a shortcut past vulnerable plant life stages (i.e., seed germination
and seedling establishment), improving probability of transplant

have also affected transplant performance.
survival
In a troplcal mountain area, Rhoades et al. » Trema micrantha is an abundant pioneer rainforest species

(1998) found that nitrification was five times with ecological and physiological properties which make it a

. . . d didate for t lanting to th field tart f
h1gher under canopies of isolated Iﬂgﬂ spp. good candidate for transplanting to the open field, as a start for
rainforest restoration practices

trees than in open pastures; however, such * Transplant survival and growth can be enhanced if:

nitrification did not occur under canopies
of isolated non-nitrogen fixing Psidium
guajava trees. In the case of our experiment,
T. micrantha saplings grew 30% taller and

showed 4.2 times bigger crowns when
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transplanted under the canopies of the two Inga trees (which have abundant fixing-bacteria nodules)
when compared to those under the canopy of Ficus trees (data not shown). Nichols and Carpenter
(20006) found that Terminalia amazonia trees planted in eroded pastures grew significantly less in
monoculture than when intermixed with Inga edulis trees. Similarly, Eucalptus globulus in monoculture
gained less biomass than in mixtures with the nitrogen-fixing legume Acacia mearnsii (Forrester et
al. 2000). Whether the nitrogen fertilization possible effect is the cause of the bigger T. micrantha
transplanted saplings observed under the canopy of Inga trees is unknown, but higher nitrogen levels
may enable saplings to fix more carbon and produce more leaf biomass per unit in height (Letcher
2001). Furthermore, microclimate under isolated trees may have differential effect on transplant
performance. In our experiment, photosynthetic light radiation under Inga trees was on average 3.4
times higher than under Ficus trees (data not shown), which could result more appropriate for a early
pioneer tree species.

Finally, prior land use is an important factor that can affect transplant performance (Hewitt
& Kellman 2004). Abiotic conditions -directly affected by the vegetation assemblage established
after abandonment- can be detrimental for transplant fitness and may cause high mortality (95%)
as documented with Sapium discolor individuals growing in degraded grasslands in Hong Kong (Hau
& Corlett 2003). High livestock density might increase soil compression, reducing soil aeration and
water retention capacity (Reiners et al. 1994). Also, fire frequency affects soil structure and fertility
and may reduce mineral nutrient availability for survival and growth (Jordan 1985). Surprisingly, in
our study, sites with higher livestock density and/or higher fire frequency (¢ Table 1) had the best
sapling performance; however, these were also the sites in which the isolated trees were Inga species.
It is therefore possible that the potential fertilizing role of nitrogen-fixing trees, discussed above, may

ameliorate the negative effects of land use.

Concluding remarks

Our results show that T. wicrantha performance in abandoned pasture fields is affected by a combination
of factors including the presence and identity of isolated trees and competition with pasture grasses.
The effects of isolated trees on transplant performance suggest that a nucleated succession process
may be enhanced by transplanting saplings in the vicinity of isolated trees. Overall, competition
with pasture grasses and weeds must be reduced as much as possible and stressful conditions at the

microsite-level must be minimized for transplant success.
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Seed Dynamics of Early and Late Successional Tree
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as a Way of Evading Predation
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Abstract

We explored different treatments to enhance the prob-
ability of sowed seeds of two early successional (ES,
Cecropia obtusifolia and Ochroma pyramidale) and two
late successional (LS, Brosimum costaricanum and Dia-
lium guianense) species to escape predation and germi-
nate in abandoned cattle-raising pasture fields in
Southeastern Mexico. ES species were sown in groups of
50 seeds under three treatments: invertebrate exclusion,
burial, and exposition to seedeaters. LS species were
sown in groups of 10 seeds under three treatments: verte-
brate exclusion, burial, and exposition to seedeaters. We
registered seed predation and germination 2, 4, 8, 16, 32,
and 64 days after the initial sowing. Overall, ES showed
higher predation rates (mean £ SE = (L45 % .07 seed
seed™! dny-l; n = 3) than LS species (0.09 x 0.02 seed
seed™" day™'). Cecropia obtusifolia was completely
predated in all treatments after 8 days. Buorial and exclu-

sion treatments reduced final predation in circa 6% for
0. pyramidale, relative to that of exposed seeds (85%
after 8 days); most germination occurred in buried
seeds (3.7%). In B. costaricanum, burial enabled germi-
nation by 10%; exposed and excluded seeds were
removed 100%. Dialium guianense showed 12% germi-
nation in buried seeds and circa 20% of the seeds were
not removed after 64 days. Direct sowing would be a rec-
ommended rainforest restoration practice for species with
relatively large seeds if deposited in groups and buried.
Studies which address variation across numerous sites are
necessary in order to generate more consistent seed pre-
dation patterns and rainforest restoration principles in
tropical pastures.

Key words: abandoned pasture ficlds, direct sowing, carly
and late successional species, germination, Mexico, rain-
forest restoration, seed predation.

Introduction

Tropical rainforest regeneration can be delayed or im-
peded by ecological barriers related to propagule scarcity
(i.c., sced dispersal limitation, depleted sced and seedlings
banks, and the lack of resprouts), habitat degradation, or
a combination of both (Holl 1999). In gencral, sced preda-
tion is a strong barrier against natural regeneration in
abandoned tropical humid pastures (Nepstad ct al. 1996;
Notman & Gorchov 2001; but see Aide & Cavelier 1994),
as well as tropical dry (e.g., Hammond 1995) and temper-
ate (e.g., Ostfeld et al. 1997) old-field systems. Protecting
sceds against predation, permitting them to reach the
seedling stage, is an important goal of tropical restoration
programs (Camargo ct al. 2002; Woods & Elliott 2004).
The probability of seed predation depends on seed
characteristics, such as animal preferences, energetic and
chemical content, seed mass, pulp presence, and color
(Holl & Lulow 1997; Camargo et al. 2002; Peia-Claros &
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De Boo 2002). Abundance and identity of potential seed-
eaters, such as rodents, beetles, and ants (Nepstad et al.
1996; Vasconcelos 1999; Notman & Gorchov 2001; Dunn
2004), also influence predation probabilities. Both suits of
variables combine and generate particular seed-animal
interactions that may strongly change in space and time
(Janzen 1971; Holl & Lulow 1997; Guariguata & Pinard
1998).

Few studies have explored the potential implications
of predator exclusion as a way ol increasing seedling
establishment. To our best knowledge, only a few studies
have tested exclusion treatments to reduce seed preda-
tion in tropical cattle pastures. In these systems, Holl and
Lulow (1997) observed significantly lower predation
rates in excluded seeds (average 0.006 seeds day ') than
in exposed seeds (0.1529 sceds day ") for a variety of
tropical tree and shrub species. Notman and Gorchov
(2001) registered 90% predation by rodents in exposed
seeds and less than 10% predation in exclusion treat-
ments, caused mainly by insects. Woods and Elliott
(2004) observed no effect of exclusion against rodents,
due to heavy predation by ants, but did observe germina-
tion enhancement due to seed burial. Thus, in two of
three studies, exclusion scems Lo increase seed survival
substantially.
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With the aim of favoring new productive systems that
maintain biodiversity and ecosystem services, the Mexican
Government has recently launched programs that eco-
nomically support alternative sustainable land uses. Local
people are now interested in ways of establishing pro-
ductive sccondary forests, preferably at low costs and
through simple technology methods (Comision Nacional
Forestal 2006; X. Garcia-Orth, personal observations).
The purpose of this study is to provide useful knowledge
for restoration practitioners working in degraded tropical
ecosystems where seed predation may be a strong regen-
eration barrier. We studied the dynamics of sown seeds of
four rainforest tree species with contrasting life histories
(two pioncer and two mature forest specics) in recently
tropical abandoned pastures. We included exclusion and
burial treatments for all species to enhance the probability
of seed survival and germination, and test alternative res-
toration practices. Because small seeds of pioneer species
are adapted to forest gap colonization, have low maternal
resources and low secondary metabolite content (Vazquez-
Yanes & Orozco-Segovia 1993), we hypothesized that
these seeds would suffer high removal by invertebrates,
but faster germination rates in the exclusion and burial
treatments. On the other hand, we hypothesized that the
large-seeded mature forest species would suffer high
removal rates when exposed (mainly due to vertebrate
presence), but very low removal rates when excluded or
buried, showing lower removal rates overall. The high
energetic seed content of large-seeded species would
mean high antiherbivore defenses (Janzen 1969), and
therefore lower predation rates (Camargo et al. 2002
Moles et al. 2003).

Methods

Study Site

The study was carried out al the Marqués de Comillas
region, Chiapas, Southeast Mexico (lat 16°01'N, long
90°55'"W). The region covers an area of 200970 ha,
delimited by the Lacantin River in the West and North,

by the Guatemalan border in the South, and by the Salinas
River in the East and North (Arrcola 1996). Once com-
pletely covered with rainforest, now the landscape at this
region is constituted by a matrix of forest remnants, sec-
ondary forests, and agricultural lands. The original rain-
forest cover arca has been reduced to less than half in the
past three decades (De Jong et al. 2000).

The climate of the region is humid and warm, with
a mean annual temperature of 24.8°C, and a mean tem-
perature of 18°C during the coldest month (February).
Mean annual rainfall is circa 3,000 mm, with the highest
precipitation occurring between June and September. A
short dry season, with less than 60 mm per month, occurs
between February and April (Garcia 1987; Sicbe ct al.
1995). Different kinds of soils have been identified in the
arca according to the parent material where they have
developed (i.e.. recent alluvium from the Lacantin River,
sandstone, luthite, and limestone: FAQO 1988). Tropical
rainforest is the predominant vegetation type and it varies
in structure and composition across geomorphologic land-
scape units differing in soil and topography (Garcia-Gil &
Lugo 1992; Ibarra-Manriquez & Martinez-Ramos 2002).
Land tenure is mainly communal, and economical activi-
ties include agriculture (such as maize, beans, and pep-
pers) and extensive livestock herding, mainly cattle
(Lazcano-Barrero et al. 1992; Arreola 1996).

Studied Pasture Fields

Three active cattle pasture fields, circa 6 ha in extension
cach, were sclected for this study. Hereafter, these will be
addressed as site-1, site-2, and site-3. All sites were located
in low-hill, poor sandy soil arcas (Siebe et al. 1995) and sepa-
rated by at least 4 km. Sites had similar land-use history:
original vegetation consisted of rainforest, which was cut and
burned for the first time between 1985 and 1990. Maize was
grown for 2-3 years, after which forage grasses were estab-
lished. The sites were burned every 1 or 2 years although
used as cattle pasture (Table1). In July 2004, an area of
1.4 ha in each pasture was fenced to exclude cattle and left
undisturbed. The experiment was initiated in July 2005.

Table 1. Characteristics of the three pasture sites where the experiment took place at Marqués de Comillas, Southeast Mexico,

Average Dominant

Proportional

Average Number  Distance to

Ciraund Cover Herb andior Ciround Cover per  of Herh Species Closest Forest Closest

Site (All Species) (%) Grass Species Family Species per m” (%) perm’ Remnant (m)  Remnant Age

Site-1 100 FPanicum spp. Poaceae 70-90 4.1 100 Mature (>80 yr)
Desmodium spp.  Mimosaceae T0-50
Axonopus spp. Poaccae 60-80

Site-2 78 Seleria spp. Cyperaceae 40-90 9 100 20 yr
Panicum spp. Poaceae 3540
Sida rhombifolia  Malvaceae 10-30

Site-3 82 Andropogon spp.  Poaceae 80100 a7 200 Mature (=80 yr)
Axonopus spp. Poaceae 70-100
Echinochloa spp.  Poaceae 40-60
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Seed Collection and Treatment

In each study pasture, we established five plots of 5 X 5 m
which were cleared of grass with machete to sct sced con-
tainers on the ground, and make seed finding and counting
possible (see details below). The plots were separated by
5 m along a 50-m transect which was established 70 m
from any isolated tree located inside the fenced arca.

Seeds of four abundant forest tree species were used:
two small-seeded, carly successional specics (ES, Cecropia
obtusifolia and QOchroma pyramidale), and two large-
sceded, late successional species (LS, Brosimum costarica-
num and Dialium guianense) (Table 2). We will refer to
species by genus name hereafter. Our species selection
included species that would usually reach pastures by ani-
mal (Cecropia) and wind dispersal (Ochroma), and species
with limited dispersal into pastures (Brosimum and Dia-
fitm). Except Cecropia, the rest of the species are useful
for local resource management, that is, wood production
and/or nutritional value for cattle and people (Table 2:
Viazquez-Yanes et al. 1999).

Except Ochroma (collected in March 2005), all seeds
were collected 2 days before the start of the experiment.
Cecropia seeds were collected from two mature trees
located less than 4 km from experimental sites. Seeds were
rinsed with water to remove fruit tissue and dried with
absorbent paper. Ochroma seeds were collected [rom nat-
urally fallen fruits belonging to more than 10 roadside
mature individuals, and the cotton-like tissue conlaining
seeds was removed by hand. Seeds were stored in paper
bags in the shade at the study area, until the start of the
experiment. Brosimum and Dialium fruits were collected
from 3 to 10 different individuals located in forest rem-
nants close to the studied pastures. Fruits were picked up
from the ground, rinsed with water to remove [ruil lissue,
and dried with absorbent paper.

For setting sceds of ES species, we used inverted cone-
shaped containers (7 cm diameter, 10 cm depth) made with
metal mesh (5-mm aperture), filled with commercial gar-
den soil. We used commercial garden soil in order to facili-
tate finding the small sceds. Local soil was coarse and not
homogenous, making it easy to lose ES species seeds. Fifty
seeds were used per experimental container. Three treat-

ments were applied to the seeds: burial, exclusion from
invertebrates, and complete exposition. Seeds in the burial
treatment were sown and covered with garden soil up to
0.3 cm. Seed germination of photoblastic (Cecropia) or
thermoblastic (O chroma) seeds could be affected by the
soil cover. However, it has been shown that the exposure
of seeds of C. obtusifolia to direct sun light for short peri-
ods (=10 min) arc enough to activate sced germination
mechanisms (Vazquez-Yanes & Smith 1982). Other studies
have registered quantifiable germination rates in C. obtusi-
folia seeds covered with soil (Alvarez-Buylla & Martinez-
Ramos 1990). For Ochroma, soil temperature changes
operating in the open field at 0.3 cm depth are enough to
promotc germination (Vazquez-Yanes ct al. 1999),

Invertebrate exclusion was achieved by placing the
seeds at the soil surface and a fine nylon cloth mesh (less
than (.1 mm aperture) was fixed over the containers. The
cloth covered half of the container’s height and was held
tightly by rubber bands. Although seeds were accessible
from belowground (if invertebrates dug across the section
of the container without cloth), the seeds were unreach-
able from the surface level. Exposed seeds were placed on
the surface of the garden soil without any protection. The
surface of the ground barely surpassed the containers’
height, making them not visible at ground level. During
each census, one container from each plot was removed
from the ground and placed inside a plastic bag for trans-
portation to the laboratory, where seeds were separated
from the commercial garden soil with the help of a thin
painting brush under a stereoscopic microscope and regis-
tered as germinated (seeds with an emerged radicle), dam-
aged (with evidence of invertebrate partial consumption
or fungal tissue), or present. Censuses were made 2, 4,
8, 16, 32, and 64 days after the start of the experiment.
Five containers were removed al each census per species
per site.

For LS species, we used 10 seeds per deposition spot.
The treatments applied to the seeds were burial, protec-
tion from vertebrates, and complete exposition. For the
burial treatment, we made wire mesh (5-mm aperture)
box-shaped containers (5 * 5 X 10 cm), half-filled with
local soil. The seeds were placed in the containers and

Table2. General attributes of the four tree species studied at Marqués de Comillas, Southeast Mexico.

Successional

Species Family Statues

Cecropia obtusifolia Cecropiaceae ES
Bertol.

Ochroma pyramidale Malvaccae ES
(Cav. ex Lam.) Urb.

Brosimum costaricanum Moraceae LS
Liebm.

Dialium guianense Fabaceae LS

(Aubl.) Sandwith.

Seed Dry Species-Related
Dispersal Vectar Mass (g) Benefits
Bird and mammal 0.0009 Ecological
Wind 0.0068 Ecological, productive

Bird and mammal 0.92 Ecological, productive

Bird and gravity 0.25 Ecological, productive,

alimentary, medicinal

Mean dry seed mass is as reported from Ibarra-Manriquez et al. (2001).
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covered with local soil. Containers were placed in hand-
made holes (5 X 5 ¥ 10 cm) in the ground. To exclude
seeds from vertebrate seedeaters, we made small cages
(15 % 15 % 5 em) with wire mesh (5-mm aperture). Seeds
were placed directly over the pasture floor and the cages
were placed over them, firmly fixed to the ground with
metal hooks. Invertebrates could remove the seeds
through the wire mesh. Exposed sceds were placed
directly on the pasture floor and kept in one spot with
a circular metal ring (1 cm high). though seeds remained
completely accessible Lo seedeaters. Censuses were made
2,4, 8, 16,32, and 64 days after the start of the experiment.
Subsequently, we combed through the soil to find buried
sceds of LS specics. The remaining sceds were counted
and placed back in the container as originally. During
cach census, sceds were registered as germinated, dam-
aged, or present. Each plot had six containers for each
treatment, for a total of 30 containers inspected at each
census, per species, per site.

Data Analyses

Observations [or each species within plots and sites were
not independent from one another. so we added up the
total of seeds per species per treatment per site. For ES
species, the bundle of 50 seeds in each of the five plots was
added up, resulting in an accumulated proportion of
remaining or germinated seeds out of a total of 250 seeds
per site per census dale. For LS species, the six observa-
tions in each of the five plots (60 seeds per plot) were added
up and resulted in a proportion of remaining seeds out of
a total of 300 seeds per site for each census. Because seed
predation was more than 90% alter 8 days [or ES species
and after 16 days for one of the two LS species (see
Results), we assessed the influence of treatments on initial
sced predation rates restricting the analysis to the carly
census periods. We obtained initial predation rates as
|(log Ny) — (log N)J/r, where Ny is the remaining number of
sceds, N is the initial number of seeds, and ¢ is the number
of days from the sowing date to the final census (8 days for
ES species, and 16 days for LS species). For each species
and treatment, we report a men (+ SE) predation rate from
three site values. We used survival analyses (Cox's propor-
tional hazard model) to determine the effects of treatments
on mean time of seed survival. Because sites could not be
considered as replicates (due to variation regarding land-
usc history, surrounding forest matrix, and structural com-
position of pasture vegetation), we carried out survival
analysis for each species at cach site separately. Conclu-
sions were derived from the results’ regularity across sites.
For Cecropia, a survival model with constant hazard, no
censoring, and exponential error structure with reciprocal
link function was defined (following criteria given by
Crawley 1993). For the rest of the species (where a few
seeds remained alive at the end of the study), a survival
model with constant hazard, censored data, and Poisson
crror structure with log link function was defined (Crawley

1993). To evaluate effects of site and treatments on the final
proportion of germination (64 days after sowing date), we
used an Analysis of Deviance which considered a binomial
error and a logistic link function, following criteria given by
Crawley (1993). In these analyses the deviance explained
by cach factor can be considered to be an approximated 7
value (Crawley 1993).

Results

Seed Predation

ES Species. Lumping all treatments and sites, ES species
were consumed faster (mean = SE = 048 + 0.07 seed
sced ' day ') than LS species (0.09 + 0.02 sced sced
day"). In all species, rates of seed predation were very
high during the first 16 days of obscrvation and diminished
after 32 days (Figs.1 & 2). For ES species, 40% ol all
sceds were removed within the first 48 hours, and within
the first 4 days we observed more than 50% predation.
Seeds of Cecropia were removed faster than any other
species: 80% predation by day 4 and 100% predation after
8 days of obscrvation (Fig. 1). Overall, the predation rate
for Cecropia was the highest of all studied species (0.598 =
0.018 seed seed ' day ). Seed predation rate was not sig-
nilicantly different among trealments in any site [or this
specics. Ochroma showed the sccond fastest predation
rate (0.310 = 0.117 seed seed ' day™'; Fig.3) with more
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Figure 1. Dynamics (along a 64-day period) of seeds from two ES
species (Cecropia and Ochroma) sown under different treatments in
abandoned pasture fields at Marqués de Comillas, Southeast Mexico.
Arcas correspond as follows: pereentage of remaining sceds (dotted),
percentage of germinated seeds (gray), percentage of damaged seeds
(black), and percentage of removed seeds (blank). Values correspond
to averaged sites (see text for details).
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Figure 2. Dynamics (along a 64-day period) of seeds from two LS
species (Brosinuem and Dialivm) sown under different treatments in
abandoned pasture fields at Marqués de Comillas, Southeast Mexico.
Areas correspond as follows: percentage of remaining seeds (shaded),
percentage of germinated seeds (gray), percentage of damaged seeds
(black ), and percentage of removed seeds (blank). Values correspond
to averaged sites (see wxt for details).

than 60% ol seeds removed after 32 days, and 92-100%
predation at the end of the experiment. Buried sceds were
almost completely removed by day 32, excluded seeds
were completely removed by day 16, and exposed seeds
were completely removed by day 8 (Fig. 1). Significant dif-
ferences between treatments in removal rates were
recorded within each site (* > 11.7,dl = 2, p < 0.001).

Cecropia obtusifolia © Burled
15 = Excluded
O Exposed

Mean survival time (d)

LS Species. Lumping all treatments and sites, LS species
showed 20% predation after 8 days, and 70% predation
after 64 days of observation, except for Dialium when bur-
ied (66.6% predation, 64 days). Brosimum showed a strong
increase in predation from circa 20 to 90% in most treat-
ments, between 8 and 16 days of observation (Fig.2). Dil-
ferences in predation rates were observed between sites
and treatments within some sites (Fig. 3). Overall preda-
tion rate for Brosimum was 0.146 + 0031 seed seed™’
day . Site-1 and site-3 exhibited significant differences in
seed predation rates between treatments (;° > 19.4, df =
2, p < 0.001). Dialium seeds showed the lowest predation
rates of all studied species (0.028 = 0.002 seed seed ™
day ). For this species, the main increase in predation
occurred between 16 and 32 days of observation (Fig.2).
Predation of Dialium varied significantly between sites
(Fig.3), and more than 20% of the seeds remained at the
end of the observation period. Exposed and excluded
seeds exhibited higher predation percentages (circa 60%)
after 32 days of observation, whereas buried species
showed similar predation percentages until the end of the
experiment (Fig.2). Significant differences in predation
rates were observed between treatments in site-1 and site-
2 (7 > 16.4, df = 2, p < 0.001). Dialium was the only spe-
cies to show seeds that were not removed or germinated
by the end of the experiment.

Germination

No germinated sceds of Cecropia were recorded through-
out the experiment (Fig. 1). Qchroma showed germinated
seeds 4 days after sowing and continued until 32 days
of observation, when 7.4% germination was recorded
(Fig. 1). Higher germination percentages were observed in
the burial treatment, though some germination also
occurred in the exposed seeds in some sites (Fig. 4A).

Ochroma pyramidale
bba |4,
I

Figure 3. Mean seed survival time (d) estimated (Cox’s proportional hazard survival analysis) for two ES and two LS species at Marqués de
Comillas, Southeast Mexico. Numbers in the x-axis represent sites. Different letters indicate significant statistical differences among treatments

within each species. Bars represent plus one SE.
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Figure 4. Final proportion of total observed germinated seeds after
64 days for (A) Ochroma and (B) Brosimum and Dialitm in aban-
doned pasture fields at Marqués de Comillas, Southeast Mexico.
Bars represent £ 5Es. Different letters indicate significant statistical
differences.

Sceds of LS specics only germinated in the burial treat-
ment (Fig.2). Germination was recorded initially at the
8-day census, and continued to occur throughout the
experiment (Fig.2). Brosimum showed 10.3% germina-
tion after 64 days; the rest of the seeds had been com-
pletely removed. Buried seeds of Dialitwm showed 12.4%
germination after 64 days (Fig. 4B). Significant differences
in final germination percentages were observed between
sites (Fig.4B).

Discussion

Removed sceds may be sccondarily dispersed and not
always predated (Vander Wall et al. 2005). However, we
arc certain that most removed seeds in our study were
predated because most of the experimental containers
exhibited fragments of damaged sceds (except for Cecro-
pia seeds, which were either present or removed, but not
damaged). Both the small- and large-seeded species we
studied suffered higher predation levels in open pasture
ficlds. However, the small-sceded pioncer specics were
removed faster than primary species, as originally hypoth-
esized. Other studies have recorded similar results in
recently abandoned agricultural fields (Nepstad et al.
1996; Holl 2002; Pefia-Claros & De Boo 2002; Fornara &
Dalling 2005: but see Aide & Cavelier 1994) or nonaltered
habitats (Moles ct al. 2003). In our study sitcs, a parallcl

experiment showed low seedling recruitment throughout
2 years of monitoring (X. Garcia-Orth, personal obscerva-
tions), possibly due to high seed predation. This study has
also documented limited seed dispersal and a limited seed
bank that could also explain the low recruitment rates.
Similar results have been reported for tropical old ficlds
elsewhere (e.g., Wijdeven & Kuzee 2000). The present
study suggests that under conditions of high sced preda-
tion, exclusion may reduce predation rates in some sites
and for some specics, but burial will be necessary to attain
germination (see also Woods & Elliott 2004). However,
direct sowing in pastures is not always a guarantce of
seedling emergence and establishment, presumably due to
competition between scedlings and grass vegetation, cspe-
cially in small-seeded species (Camargo et al. 2002).

Studies which address direct sced sowing show that seed
removal lends to be lower as seed size increases (e.g.,
Nepstad et al. 1996; Holl 2002; Jones et al. 2003; but see
Pefia-Claros & De Boo 2002), at least within a particular
habitat type (Moles et al. 2003). Furthermore, the proba-
bility ol seedling emergence also increases with seed size
in old fields (Holl 1999, 2002; Zimmerman et al. 2000;
Camargo et al, 2002; Hooper et al. 2002; but see Holl &
Lulow 1997) and natural forest habitats (c.g., Paz et al.
1999). Our results concur with these studies as small-
seeded species were removed at faster rates and at higher
levels than large-seeded species. Ease of transportation
may influence the seed species chosen by different animals
(Nepstad et al. 1996). In our pasture sites, small seeds
were preferred by small invertebrates (e.g., ants of the
genus Solenopsis and Pheidole), whereas larger seeds were
preferred by leaf-cutter ants (Anta spp.) and rodents. Ants
have observed to be stronger removal veclors than
rodents in tropical agricultural lands (Woods & Elliott
2004).

Similar to our experiment, high seed predation rates
have been observed in the genus Cecropia (>80%) only
after few hours or days of deposition in open fields
(Nepstad ct al. 1996; Fornara & Dalling 2005). In fact, it
has been shown that copious seed rain is needed to replen-
ish the seed bank of Cecropia obtusifolia, exhausted by
heavy seed predation rates (>95% in few days, Alvarez-
Buylla & Martinez-Ramos 1990) in mature forest. Thus,
seeds of Cecropia are generally labile to consumption by
insect granivores. Matrix population models indicate that
when seed rain is poor or null, regeneration is impeded
(Alvarcz-Buylla & Garcia-Barrios 1991). At our study
pasture fields, we recorded seed rain density of less than
one sced per square meter (X. Garcia-Orth, unpublished
data), which is three orders of magnitude lower than the
one recorded in forest habitats (Alvarez-Buylla &
Martinez-Ramos 1990). In order to insure regeneration
under conditions of low seed rain, it may be necessary to
manually sow seeds and protect them against granivores.
Altcrnatively, to avoid the high risk of mortality at the
seed stages, juveniles of Cecropia could be raised in green-
houses and transplanted to open fields (Kobe 1999).
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For Ochroma, direct sowing may demand high energy
input due to high predation rates and the low sced ger-
mination rates (Camargo et al. 2002), at least in pas-
tures (Levy-Tacher & Duncan-Golicher 2004). In our
study area, previous atlempts to establish Cecropia and
Ochroma in abandoned pasturcs through direct sowing
have failed. Regardless of high seed sowing density
(groups of 50-100 seeds sown every 3 X 3 m in 20 X 100-
m plots, 36 plots distributed in six different pasture fields
in total), no scedling recruitment was recorded possibly
due to observed heavy seed predation by ants (Martinez-
Ramos, unpublished data). The present study exhibited
that exclusion decreased predation significantly, but seeds
germinated mainly in the burial treatment. If sceds of
Ochroma are introduced in open pastures, exclusion and
burial will be needed. However, as with Cecropia, we rec-
ommend to transplant juveniles into pastures (Miyawaki
2004; but see Camargo et al. 2002).

Both LS species were heavily predated by vertebrate
and invertebrate vectors, contrary to our hypothesis. Since
our experimental design only tested seed predation by
rodents, we could not quantify seed predation by inverte-
brates, particularly leaf-cutter ants that were observed to
consume Dialium. Nevertheless, as excluded and exposed
treatments showed no signilicant difference, we can infer
seed predation by invertebrates is, if not higher, at least as
strong as seed predation by vertebrates. Though overall
seed predation rates were different among sites for Brosi-
mum, we believe this species is generally altractive Lo
rodents and has little probability of surviving in pastures if
not excluded and buried. It is relevant to mention that
Brosimum was also removed under exclusion cages, indi-
caling predation by invertebrates. Dialium seeds contain
secondary metabolites (i.e., protease inhibitors) poten-
tially poisonous for some seedeaters (Calderon et al
2001), possibly one of the reasons that allowed seeds of
this species to remain alter 64 days of observation. Similar
to Ochroma, germination only occurred in large-seeded
specics when buried.

Our study shows that seed predation of large-seeded
species is highly site specific and patchy, even within the
apparently homogeneous pasture field landscapes. Other
studies have also registered differences within pastures for
some large-seeded species (Holl & Lulow 1997; Jones
et al. 2003) and may indicate heterogeneous distribution
of small vertebrate (e.g., Sanchez-Cordero & Martinez-
Gallardo 1998) and invertcbrate scedeaters (Mull &
MacMahon 1997) among microsites. Therefore, it is
important to emphasize that the efficacy of direct sowing
of large seeds will depend on site characteristics. In con-
trast, small sceds were highly predated in all sites, indicat-
ing that insect seedeaters are abundant across all sites.
Because insect scedeaters are highly active at several
depths through soil layers, superficial protection would be
insufficicnt for avoiding invertebrate access to the sceds.
However, it is important to mention that our study is lim-
ited regarding the number of pastures in which we

explored seed predation. As the number of sites consid-
cred increases, patterns in sced predation may be more
clearly understood (e.g., Moles et al. 2003).

In addition to directly sowing seceds, restoration
allempts in tropical pastures must also consider monitor-
ing and nurturing scedling development. In dircet sowing
attempts, high survival and germination are more likely if
seeds are sown during the rainy scason. On one hand,
a more varied array of resources would be available for
scedeaters, perhaps allowing satiation and reducing
predator pressure over sown seeds. On the other hand, the
pasture floor is moist, increasing germination probability
(Blain & Kellman 1991). Furthermore, during the rainy
scason the cmerging scedlings have better conditions to
grow. During the dry season, we predict higher seed pre-
dation rates and lower germination levels. Finally, as
pointed out before, considering the high predation and
low germination levels suffered by sowed seeds of ES spe-
cies (Camargo et al. 2002), we recommend the transplant-
ing of juveniles over the sowing of seeds (Miyawaki 2004;
Martinez-Garza el al. 2005). Nevertheless, the costs of
raising and transplanting juveniles need to be considered
(Martinez-Ramos & Garcia-Orth in press).

Implications for Practice

e Sced removal by animals represents an important
barrier to rainforest regeneration in abandoned pas-
ture fields.

Small-seeded, ES species are heavily predated
(>90%) by invertcbrates. Therefore, the transplant
of seedlings/saplings may be a more effective way to
establish pioneer species in abandoned pastures than
direct seed sowing.

Large-sceded, LS species may be sown directly in the
open field if sown in groups, buried, and protecied
against invertebrate and vertebrate seedeaters.
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¢Como actiian los irboles aislados como niicleos
de regeneracion en los pastizales abandonados?

En s capitulos anteriores he abordado las diferentes barreras que impiden la regeneracién natural
en pastizales tropicales abandonados, y cudles son los elementos que participan para reducir el efecto
de dichas barreras. Algunos de estos elementos se pueden encontrar en el pastizal o pueden ser
implementados activamente para reducir el efecto de las barreras que impiden la regeneracion natural.
Los capitulos de esta tesis tienen tanto caracteristicas descriptivas como experimentales, y pretenden
presentar un conjunto de consideraciones ecoldgicas relevantes para comprender los mecanismos
por medio de los cuales los arboles aislados en los pastizales pueden hacer una diferencia considerable
durante la sucesion secundaria. Numerosos estudios han ahondado en las caracteristicas de los
procesos sucesionales relacionados a los arboles aislados en diversos ecosistemas. Una bisqueda
bibliografica extensiva revela 36 articulos cientificos, ya sean originales o de revisién del tema, donde
los arboles aislados y su efecto sobre dichos procesos ecoldgicos son abordados (Tabla 1).
Recordemos los dos ejes principales que describi a fondo en el capitulo I y que son determinantes

de las caracteristicas de las comunidades sucesionales: la disponibilidad de propagulos y la calidad
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Tabla 1. Articulos de investigacion publicados que abordan el efecto de los arboles aislados en los procesos ecolégicos
en el campo abierto. Los temas de investigacién corresponden a: aves y murcié¢lagos perchando en arboles aislados (AM),
vegetacion asociada a los arboles aislados (VA), el papel de los arboles aislados en la conectividad de fragmentos (C), las
comunidades de fauna asociadas a los arboles aislados (F), la depredacién de semillas en la vecindad de arboles aislados (DS)
y el efecto de los arboles aislados en las condiciones microclimaticas (M).

Tema de investigacion

Autory afio AM VA C F DS M
Blate etal. (1998) X
Carriere et al. (2002a) X

Carriere etal. (2002b) X

Dick (2001) X
Dunany Chapman (1999) X

Dunn (2000) X
Eshiamwata et al. (2006) X
Esquivel-Sheik y Calle-Diaz (2002) X

Galindo-Gonzéalez y Sosa (2003) X
Galindo-Gonzélez et al. (2000) X X

Gove y Majer (2006) X

Gove et al. (2008) X
Graham (2001) X
Guevara y Laborde (1993) X X

Guevara et al. (1986) X X

Guevara et al. (1992) X X

Guevara et al. (2004a) X X

Guevara et al. (2004b) X X

Guevara et al. (2005) X

Harvey y Haber (1999) X

Harvey (2000) X

Heitz-Seifert et al. (1996) X

Hill y Curran (2003) X

Hooperetal. (2004) X X

Hooper et al. (2005) X

Laborde-Dovali et al. (2008) X X

Leigh etal. (1993) X

Manning et al. (2006) X

Ortiz-Pulido et al. (2000) X X
Otero-Arnaiz etal. (1999) X

Rhoades et al. (1998) X
Slocum y Horvitz (2000) X

Slocum (2001) X

Toh etal. (1999) X X

Williams-Linera et al. (1998) X
Zahawi y Augspurger (2006) X X
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de sitio. La presencia de los arboles aislados modifica ambos ejes de manera considerable,
aumentando la disponibilidad de propagulos y modificando la calidad de sitio gracias a la
sombra proyectada por la copa. Las caracteristicas particulares del arbol aislado del que se
trate resultardn en variaciones en los dos ejes mencionados, asi, el tipo de fruto del arbol
aislado tendra un efecto en la disponibilidad de propagulos bajo su copa, y la forma y densidad
del follaje tendran un efecto en la calidad de sitio bajo la influencia de éste, entre otras
modificaciones producto de atributos del arbol. Entonces no se puede hablar de los arboles
aislados como elementos que —por estar presentes en el campo abierto- tengan las mismas
consecuencias para las comunidades en sucesion. Lo anterior se puede evaluar por medio
de la intensidad de las barreras que impiden la regeneracién natural y en qué medida éstas se
modifican en presencia de los arboles aislados, con las variaciones correspondientes.

Con base en la busqueda bibliografica mencionada y los resultados de este estudio, a
continuacién describo y discuto cémo los arboles aislados modifican tanto la disponibilidad de
propagulos como la calidad de sitio, y qué implicaciones pueden tener los resultados obtenidos

en esta investigacién para el manejo de comunidades sucesionales en pastizales abandonados.

El efecto de los arboles aislados en la disponibilidad de
propigulos

No cabe duda de que los arboles aislados tienen un efecto sobre la disponibilidad de propagulos,
tanto hablando de semillas, como de plantulas. Como sucede con otras barreras, a medida que
nos alejamos del arbol aislado, la disponibilidad de propagulos disminuye (Fig. 1), lo cual se
refleja en la lluvia de semillas, el banco de semillas y el banco de plantulas (capitulos II y I1I).
Esto es resultado de las numerosas asociaciones ecoldgicas entre especies vegetales y animales
que se mantienen hasta cierto punto, atn cuando el continuo boscoso haya sido fragmentado
considerablemente (Cardoso da Silva et al. 2002). En particular, la atraccién de los arboles
aislados a las aves y murciélagos, que pueden perchar en sus ramas entre trayectorias de vuelo y
alimentarse de sus frutos, es una de las variables determinantes en la abundancia y composicién
de semillas que llegaran bajo el arbol aislado (Slocum y Horvitz 2000).

Los resultados del capitulo II de este estudio muestran que la lluvia de semillas puede
variar en abundancia y composicién entre dos géneros de arboles aislados, y que es mas diversa
y abundante cuando se trata de un arbol con frutos carnosos que son consumidos por aves y
murciélagos (i.e., Ficus sp.), que cuando se trata de un fruto con arilo carnoso, pero indehiscente,

y que es consumido por un grupo mas reducido de aves (i.e., Inga sp.). Eltipo de fruto producido
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(e.g,, carnoso o seco), y la
formayestructuradelacopa
(e.g., forma de sombrilla o
paleta, en inglés umbrella y

lollypop,  respectivamente)

afectard la comunidad de

dispersores que visitan al

Escasez de propagulos /
Densidad de pastos /
Microclima estresante

arbol, debido a la atracciéon

como fuente de alimento y a

la disponibilidad de sitios de

percha en la copa (Slocum

y Horvitz 2000). Como

Distancia al arbol aislado

Figura 1. Relacion entre la distancia al drbol aislado y la intensidad de las batreras resultado, la composicién
que impiden la regeneracién. Las barreras se amortiguan bajo la copa del arbol y en ) )
la vecindad de éste. El limite espacial definido por ‘a’ hasta donde llega la influencia y densidad de las especies

del drbol en la regeneracion natural (linea punteada) estara determinado por diver-

. ; o - reclutadas bajo la copa
sos atributos del arbol y caractetisticas del sitio.

cambiard de acuerdo con
las propiedades del arbol (Slocum y Horvitz 2000, Otero-Arnéiz et al. 1999).

A pesar de lo anterior, la lluvia de semillas es mas abundante bajo la copa de los arboles con
frutos dispersados por viento que en el pastizal abierto, indicando que los arboles aislados son
utilizados como perchas, atn cuando el fruto del arbol no sea labil para el dispersor (Toh et al. 1999,
Slocum y Horvitz 2000). Por lo tanto, los arboles aislados pueden ser puntos de visita usuales para
los dispersores, aun fuera de las temporadas de fructificaciéon. En efecto, los arboles aislados que
estudié en esta investigacion registraron mayores densidades de semillas bajo sus copas que en el
campo abierto (capitulo III), pero las caracteristicas del arbol tuvieron un efecto en la densidad y
composicion de la lluvia de semillas registrada.

Sin embargo, una lluvia de semillas abundante no se traduce en un alto contenido de especies
nativas o en un reclutamiento abundante. A pesar de que vatios estudios reportan miles de semillas
llegando bajo la copa de los arboles aislados, la proporcion de especies nativas puede ser cerca del 1%
(Toh et al. 1999, Guevara et al. 2004b). Por lo tanto, existen fuertes filtros que limitan la dispersién
de las especies nativas a las dreas abiertas, en ocasiones permitiendo que Gnicamente un conjunto
reducido de especies se establezca bajo la copa de los arboles aislados (e.g., menos de 12 especies
nativas contenidas en la lluvia de semillas, a pesar de la presencia de bosque secundario adyacente

a los campos abiertos; Duncan y Chapman 1999). En este estudio el reclutamiento de las especies
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nativas fue de menos de 3 individuos reclutados como juveniles después de dos afios, de cada
1000 semillas registradas en la lluvia (capitulo III). En secciones postetiores se discuten los
procesos que impiden que las semillas germinen y se establezcan con éxito. Es interesante
mencionar que los arboles del género Ficus reclutaron un mayor numero de plantulas fuera
de la copa que los arboles de Inga bajo la copa (Fig. 2A). Esto puede ser resultado de la
contrastante calidad de sitio entre ambos géneros de arboles, de acuerdo con la historia de uso
de cada pastizal, como se discute a fondo en el capitulo 111.

Sin embargo, cuando la lluvia de semillas entrante es considerada, la proporcion de esas
semillas que llegara a convertirse en plantula es mayor en el campo abierto que bajo la copa de
los arboles aislados (Fig. 2B). Por lo tanto, proporcionalmente, un mayor nimero de semillas
no germinan ni se establecen bajo la copa de los arboles de los arboles aislados cuando se le
compara con el pastizal abierto (capitulo I11), debido a diversas posibles razones. Silas especies
son dispersadas desde un parche de selva cercano, y estan adaptadas a las condiciones del
bosque maduro (e.g., Brosimum sp.), es posible que bajo la copa del arbol aislado no encuentren
las condiciones microclimaticas favorables para germinar, ya que éstas son considerablemente
diferentes al boque maduro, a pesar de ser menos estresantes que en ausencia total de un
dosel. La semillas pueden ser depredadas por herbivoros u hongos antes de que la plantula se
establezca por completo (Corzo-Dominguez 2007), lo que también nos sugiere el inconspicuo

banco de semillas que registramos en este estudio. Si se aplican los principios de la hipotesis de

Arbol aislado

Pastizal abierto

de semillas
AY

Pastizal abierto

Arbol aislado

Numero absoluto de reclutas

Numero de reclutas relativo a la lluvia

Tiempo Tiempo

Figura 2. Reclutamiento de plantulas en términos absolutos y relativos a través del tiempo. En los valores absolu-
tos, el reclutamiento es mayor bajo los arboles aislados durante la sucesién temprana (A). Cuando la cantidad de
semillas entrantes (en la lluvia de semillas) es considerada, el reclutamiento es mayor en el pastizal (B). Diversos
factores afectan el establecimiento de las plantulas, tanto bajo la copa de los arboles aislados como en el campo
abierto (ver el texto general para detalles).
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Janzen y Connell, es posible que los depredadores de semillas se concentren donde hay mas recursos
disponibles, que en el caso de un pastizal extenso puede ser bajo el arbol aislado (Janzen 1970,
Connell 1971). Por otro lado, en el pastizal abierto, las semillas pueden ocultarse de los depredadores
entre la biomasa de la vegetacion del pastizal y esto reducir las probabilidades de que sean depredadas
(Blate et al. 1998). Sin embargo, mas tarde, las plantulas enfrentaran otras limitantes que quiza estan
ausentes bajo la copa de los arboles aislados. Entonces, ¢cémo es que el reclutamiento es mayor
bajo la copa de los arboles aislados? Esto se debe a la abundancia de semillas que llegan en la lluvia.
A pesar de que proporcionalmente se establecen menos semillas que en el campo abierto, el nimero
absoluto de semillas siempre sera mayor bajo la copa de los arboles aislados.

Algunos de los géneros que se establecen bajo la copa de los arboles aislados son Piper, Cecropia,
Solanum, y Ficus (Galindo-Gonzalez et al. 2000, Slocum y Horvitz 2000, capitulos 11 y III), especies
que producen abundantes frutos consumidos ampliamente por aves y murciélagos. Nosotros
registramos estos géneros bajo los arboles aislados también, ademas de un conjunto de especies
altamente eficientes en cuanto a sus mecanismos de dispersién y habito de crecimiento (e.g,, Vismia
camparagney 'y Conostegia xalapensis, entre otras). Es evidente que el anterior es un conjunto reducido
de especies, y muchas de éstas pueden desarrollar habitos invasores, arrestando la sucesion. Por
lo tanto, es importante considerar que aquellas especies que no se dispersen por si solas al campo
abierto deberan ser trasplantadas en el momento en que las condiciones microclimaticas permitan
su supervivencia, si es que se desea incrementar la diversidad de las comunidades sucesionales que se
establezcan a partir de arboles aislados, asi como aumentar la visita de aves y murciélagos que sean
atraidos por dichas especies.

Los parrafos anteriores sugieren que son diversos factores los que interactian para resultar en
el reclutamiento de ciertas especies. Las propiedades del arbol aislado afectaran a la comunidad de
dispersores de semillas que lo visiten, asf como el microclima que se forma bajo su copa. Posteriormente,
los requerimientos de germinacion de las especies que lleguen en la lluvia de semillas determinaran
si éstas germinaran dadas las condiciones generadas por el dosel del arbol. No debemos olvidar que
cada arbol aislado tendra una comunidad faunistica asociada a nivel del suelo que puede fungir como
un importante vector de remocién de semillas (Dunn 2000, Gove et al. 2008), y que puede modificar
la composicién y abundancia de las especies que se establezcan. Finalmente, la calidad de sitio bajo
la copa del arbol y en sus alrededores puede determinar el éxito de establecimiento de una especie, y
esto estara directamente relacionado a la historia de uso del suelo del pastizal. Es entonces una suerte
de interacciones lo que resulta en el reclutamiento de ciertas especies, y existen tantas posibilidades

como combinaciones de atributos de los elementos presentes (Toh et al. 1999, Slocum y Horvitz
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2000, Benitez-Malvido et al. 2001, Camargo et al. 2002, Hau y Corlett 2003).

El efecto de los arboles aislados en la competencia con la vegetacion
del pastizal

La competencia con la vegetacion del pastizal es una de las barreras mas importantes que se contintian
estudiando (ver, por ejemplo: Aide et al. 1995, Holl 1998, Benitez-Malvido et al. 2001, Holl 2002, Hau
y Corlett 2003; pero ver Chapman et al. 2002). La eliminacién de los pastos podria considerarse una
manera de reducir la competencia que se da entre las especies del pastizal y las especies nativas que
se establezcan ahi, sin embargo, eliminar los pastos puede resultar en condiciones microclimaticas
mas extremas que las que ya resultan de la deforestacién de la selva, y esto traducirse en el bajo
establecimiento de las plantulas de especies nativas (e.g, altas temperaturas del aire y suelo, baja
humedad del suelo y alta radiacion a nivel del suelo, entre otras; Gonzalez-Montagut 1996, Chapman
et al. 2002).

Para algunas especies de la selva, la presencia de los pastos puede ser benéfica en etapas tempranas
de germinacion y establecimiento, y més tarde convertirse en un factor negativo que compite con la
plantula por espacio y luz solar (Zimmerman et al. 2000, Benitez-Malvido et al. 2001). Se podria
pensar que las especies de semillas pequefias y numerosas seran las mas aptas para colonizar los
espacios abiertos, pero no se debe dejar de lado la posibilidad de que los pastos (a) impidan la llegada
de la semilla al suelo por la densa capa que forman, o (b) impidan que la plantula emerja por encima
del nivel de la biomasa aérea de éstos. Por otro lado, si la especie tiene un tamafio de semilla mayor,
(a) puede contar con mayores recursos maternos para sobrevivir si no llega al suelo directamente y
(b) puede tener mayores recursos para abastecerse de energfa mientras adquiere una altura que le
permita competir con la biomasa aérea de los pastos. Independientemente del tamafio de la semilla,
si la especie no es de rapido crecimiento y heliéfila es probable que no tenga éxito al competir con los
pastos (Camargo et al. 2002), pero esto no es necesariamente cierto para todas las especies estudiadas
(Benitez-Malvido et al. 2001, Ganade y Brown 2002, Guevara et al. 2004b).

Durante la investigacion, los pastos tuvieron un efecto sobre la supervivencia de los trasplantes
de Trema micrantha (capitulo IV) y en el crecimiento de las plantulas reclutadas (capitulo 1I), mientras
que la copa del arbol tuvo un efecto en el crecimiento de los trasplantes y en el reclutamiento de las
plantulas. Dependiendo del estadio de vida (plantula o juvenil), el arbol aislado y la vegetacion del
pastizal tienen un efecto diferencial en el desempefio del individuo. En el caso de las plantulas, el
efecto de la remocién de los pastos no fue nototio en la supervivencia porque la presencia del arbol

aislado tuvo un efecto mayor que la competencia con los pastos. La presencia del arbol aislado tiene
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un efecto en los pastos per se, pues reduce su crecimiento gracias a la sombra proyectada por la
copa. Cuando el efecto de la copa del arbol afecta el crecimiento de los pastos, las especies nativas no
compiten con éstos en presencia del arbol aislado, por lo que el efecto de la competencia se reduce
a la presencia del arbol, y no a la presencia de los pastos. En cambio, en el caso de los juveniles
trasplantados, la vida del trasplante no esta afectada por la proteccién del arbol, pero la competencia
con los pastos si puede acaparar los recursos que el trasplante necesita para desarrollarse con éxito.
Una vez eliminada la competencia (en el tratamiento del azadén) y en conjunto con las condiciones
microclimaticas bajo la copa de los arboles, los trasplantes mostraron mayor asignacion de recursos
al crecimiento y cociente cobertura/altura bajo la copa de los drboles aislados que en el pastizal
abierto.

Bajo la copa de los arboles aislados, 1a densidad de los pastos suele ser menor que en el pastizal
abierto (Guevara et al. 2004a), como también lo confirmoé esta investigacion (capitulo II). Gracias ala
reduccion en la densidad y altura de los pastos, mayor cantidad y calidad de recursos estan disponibles
bajo la influencia de la copa del arbol aislado. Es por ello que las plantulas y juveniles criados en
invernaderos o casas de sombra muestran mejor desempefio si son trasplantados en la vecindad de
las islas de vegetacion o arbustos (Holl et al. 2000, Sweeney et al. 2002), asemejando un proceso de
arbol nodriza. Esto indica, al igual que en el modelo de sucesion nucleada (Yarranton y Morrison
1974), que los individuos que estan cerca de la influencia del arbol focal tienen mayor probabilidad de
sobrevivir que aquellos que se encuentran lejos de la “proteccién” de éste.

Pero en el caso del pastizal abierto, spor qué no fue equivalente la supervivencia a la zona bajo el
dosel del arbol cuando se eliminaron los pastos en los tratamientos de corte con machete, herbicida y
azadon? Esto se debe a lo que mencioné anteriormente sobre el ligero amortiguamiento que tienen
los pastos en el microclima; al retirar la vegetacion del pastizal, también se elimina la poca proteccion
que los pastos ofrecen a las semillas que llegan al campo abierto, quedando éstas expuestas a altas
temperaturas, deshidratacién y alta radiaciéon. Es por ello que las semillas que llegaron al campo
abierto en los tratamientos de ausencia de pastos no se establecieron con éxito. De igual manera,
los trasplantes de T. micrantha que estuvieron trasplantados en tratamientos sin cobertura de pastos
pudieron sufrir alta transpiracion, estrés hidrico y saturaciéon luminica, al encontrarse fuera de la
proteccién del arbol focal y con el suelo desprovisto de alguna cubierta vegetal que amortiguara el
microclima, en particular en temporada de sequia.

Son numerosos los factores que resultan enlo anterior (i.e., la especie del trasplante, las condiciones
microclimaticas, la presencia de micortizas, la fertilidad del suelo, etc., Allen et al. 2003). El éxito

de los trasplantes estara determinado por la interaccién especifica entre la especie del trasplante y
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las condiciones microclimaticas producidas por la copa del arbol. Si éstas ultimas son aquellas a
las que la especie esta adaptada (i.e., disponibilidad de nutrientes, humedad relativa, arquitectura de
raices y requerimientos de espacio, entre otras) tendrd un desempefio diferencial comparado con
otras especies (Otsamo et al. 1997, Baer y Groninger 2004). Ante este escenario, no es posible
homogeneizar el comportamiento tanto de los arboles aislados, como de las especies trasplantadas,
a una recomendacién particular. Las recomendaciones deberan considerar los elementos presentes
en el paisaje, sin dejar de contemplar la historia de uso de suelo y la comunidad de pastos y arvenses

presente.

El efecto de los drboles aislados en el microclima y Ia fertilidad del
suelo

Como he mencionado antes, los procesos sucesionales que ocurren bajo los arboles aislados estan
fundamentalmente relacionados al cambio en las condiciones microclimaticas que produce la copa
del arbol cuando proyecta su sombra, mas la atraccion a los dispersores de semillas (Vieira et al. 1994,
Rhoades 1996, Galindo-Gonzalez et al. 2000, Slocum 2001), como describieron en el modelo de
sucesion nucleada Yarranton y Mortison (1974).

Bajo los arboles aislados, la radiacién es menor que en el campo abierto, y por lo tanto la humedad
del suelo y la temperatura son amortiguadas y esto puede permitir mayor establecimiento de plantulas
(Otero-Arniiz et al. 1999). Debido a la reduccién en los niveles de radiacién producida por la copa,
los pastos muestran un crecimiento menot, liberando recutrsos aprovechables por las especies nativas
que se establezcan (Guevara et al. 2004b). Ademas, si la especie del arbol aislado es fijadora de
nitrégeno, los niveles de NO3, carbono, y materia organica en el suelo pueden ser significativamente
mayores bajo la influencia del arbol que en el pastizal abierto (Rhoades et al. 1998), debido a la
produccién de hojarasca y su posterior descomposicion (Rhoades 1996).

Las condiciones microclimaticas pueden cambiar conforme cambia la forma de la copa del
arbol (Slocum y Horvitz 2000), peto si la especie tiene una copa amplia, una cantidad consistente
de luz sera interceptada y otras condiciones microclimaticas pueden ser alteradas, quizd alcanzando
niveles tolerables por un conjunto mas amplio de especies que aquellas que toleran las condiciones
en ausencia total de un dosel (Rhoades et al. 1998, Guevara et al. 2004a). Es importante mencionar,
sin embargo, que algunas especies de arboles aislados tienen un follaje denso, y el establecimiento de
especies nativas puede estar limitado bajo sus copas. Las plantulas pueden experimentar altos niveles
de humedad relativa y ser atacadas por hongos y microorganismos que proliferen en ese ambiente.

As{ mismo, debido a un exceso de radiacién interceptado, los procesos fotosintéticos pueden estar
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Figura 3. Relacion entre el establecimiento de especies nativas y las propiedades estructurales del 4rbol aislado (i.e., forma
de la copa y atraccién a dispersores). Algunos géneros se indican como representativos de una forma determinada de copa.
La linea punteada representa como la probabilidad de establecimiento cambia de acuerdo a las propiedades del arbol. Note
que la alta densidad del follaje de la copa de Inga es en particular para la temporada de lluvias.

limitados en las plantulas y por ello crecer lentamente, lo que aumenta la posibilidad de ser atacadas
por patégenos (Fig. 3; e.g., algunas especies del género Inga; J. Deago, comunicacion personal). A
partir de lo anterior, podemos estimar que la velocidad con la que se establezcan las especies nativas
bajo la copa de los arboles aislados puede variar de acuerdo a las caracteristicas estructurales del
arbol y por lo tanto los diferentes arboles aislados tendran diferente potencial como nucleos de
regeneracion (Slocum y Horvitz 2000).

El efecto de los arboles aislados como nucleos de regeneracién puede reducirse si otras
propiedades, por ejemplo, del suelo, han sido modificadas severamente por técnicas de manejo intensas
(e.g, baja fertilidad del suelo, alta compactacion del suelo y la proliferaciéon de una comunidad rica y
persistente de especies invasoras, entre otras; Uhl, 1987, Howe y Miriti 2004). En tal caso, el conjunto
de especies que se podran establecer bajo los arboles aislados puede estar reducido a arbustos y
hierbas que en cambio pueden mostrar habitos invasores y posiblemente reducir la velocidad de la
sucesion, o inclusive arrestatla (Duncan y Chapman 1999, Mesquita et al. 2001). Por otro lado, si la

calidad del sitio no sobrepasa los limites que toleran las especies nativas, en el largo plazo la estructura
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y composicion de la comunidad regenerativa puede asemejarse a aquella del bosque maduro original
(Williams-Linera et al. 1997). Sin embargo, con el tiempo, una comunidad regenerativa relativamente
poco diversa puede favorecer el establecimiento de un conjunto mas variado de especies, siempre y
cuando ocurra un reemplazamiento de especies en el tiempo y espacio (Guevara et al. 2004a, Howe
y Miriti 2004). La eficiencia y eficacia del papel facilitador del arbol aislado dependera entonces de la
interaccion entre las caracteristicas fenoldgicas y morfolégicas del arbol en conjunto con la historia de

uso del sitio y su efecto en las propiedades fisicas y quimicas del suelo (Manning et al. 2000).

Los arboles aislados y la depredacion de semillas

Diversos factores afectan las tasas de remocion de semillas en los pastizales abandonados (Moles y
Drake 1999). Es de mi conocimiento tnicamente un estudio que aborda la remocién de semillas en
relacién a la presencia de arboles aislados en pastizales abandonados (Blate et al. 1998). En dicho
estudio, los autores describen tasas de remocion de semillas de 50% después de 30 dias de observacion,
y reportan una relaciéon negativa entre el tamafio de la semilla y la tasa de remocién observada. Estos
resultados son similares a los que observé en el experimento de remocién de semillas que efectué en
el pastizal abierto, aunque las tasas de remocion en el caso de mi estudio fueron mayores, sin embargo,
la relacién con el tamafio de la semilla fue similar. Dado el reclutamiento bajo los arboles aislados
(capitulo II) y las altas tasas de remociéon que observé en el pastizal abierto (capitulo V), puedo
hipotetizar que la remocién de semillas es dependiente en mayor grado de la presencia y composicion
de la comunidad de depredadores de semillas que de la presencia de los arboles aislados per se. Los
depredadores pueden estar asociados a los arboles aislados siempre que reciban algin beneficio de
éstos, lo que a su vez modificarfa la remocién de semillas bajo sus copas. Pero no debemos olvidar
que las comunidades de animales se modifican al tiempo que se elimina la cobertura vegetal original,
port lo que las especies y abundancias de hormigas y roedores del campo abierto no necesariamente
se ven afectados negativamente por la ausencia de un dosel vegetal.

Los arboles aislados pueden tener una comunidad de animales asociada, que se beneficia de
productos del arbol como néctar, frutos, semillas, sombra, etc. (Dunn 2000). Los insectos no
voladores como las hormigas y escarabajos del suelo pueden construir madrigueras cerca del tronco
del arbol (X. Garcia-Orth, obs. pers.) y proteger a la fuente de recursos (el arbol) del ataque de otros
animales. Ademds de las semillas que son consumidas por los depredadores, un subconjunto de
éstas puede ser desplazado de un micrositio a otro, inclusive ser enterrado y germinar. Un estudio
reporta que algunas semillas que no son depredadas en pastizales pueden ser desplazadas entre uno

y cuatro metros del punto de deposiciéon original, lo que significaria que la semilla atn tiene altas
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probabilidades de encontrarse bajo la copa del arbol aislado, posiblemente germinar y establecerse
(Corzo-Dominguez 2007).

Si consideramos que los arboles aislados son utilizados como perchas para aves y murciélagos,
el conjunto de semillas que llegara bajo la copa del arbol es diferente del que se registra en el pastizal
abierto (capitulo III). Si llegan al sitio semillas de mayor tamafo, éstas pueden tener mayores
probabilidades de germinar (debido al microambiente particular bajo el arbol) y sobrevivir (debido a
un mayor contenido de reservas maternas). Sin embargo, es también posible que los depredadores
se concentren bajo el arbol debido a que justo en ese sitio la disponibilidad de recursos es mayor, de
acuerdo con la hipétesis de Janzen y Connell (Janzen 1970, Connell 1971). El reclutamiento entonces
dependera de la interaccién de la semilla con el microambiente y la presencia de depredadores en el
micrositio.

La exclusion de depredadores vertebrados e invertebrados, el enterramiento, y otras practicas
similares han sido objeto de experimentacién con el fin de aumentar la sobrevivencia de las semillas en
los pastizales (Moles y Drake 1999, Notman y Gorchov 2001). En sitios donde la remocién de semillas
por invertebrados es intensa, las semillas deben de ser aisladas de los insectos, y preferentemente
enterradas, para aumentar la probabilidad de germinacién (Woods y Elliot 2004; capitulo V). De
otra forma, las semillas pueden ser removidas en unas cuantas horas, o inclusive minutos después de
ser depositadas (X. Garcia-Orth, obs. pers.). Para aquellas especies con semillas de mayor tamafio, el
enterramiento puede ser suficiente para asegurar que la semilla no sea depredada, y pueda germinar
(Camargo et al. 2002). Sin embargo, se deben considerar los costos de proteger a las semillas (con el
correspondiente riesgo de fracaso) versus los costos de ctiar juveniles en el invernadero y trasplantarlos
al campo abierto (con el correspondiente riesgo de fracaso), ya que lo segundo puede ser una mejor
opcién en cuanto a presupuesto y/o posibilidad de éxito (Martinez-Ramos y Garcia-Orth 2007).
Esto dependera de la probabilidad que tenga la especie de sobrevivir como semilla o como juvenil,
que ampliamente puede relacionarse a mayor probabilidad de supervivencia para especies de semilla
grande al ser enterradas (Blate et al. 1998) y mayor probabilidad de supervivencia para especies de

semilla pequefia al ser trasplantados como juveniles (capitulos IV y V).
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Comentario final

El valor de los 4rboles aislados en pastizales abandonados en funcién
de Ia regeneracion de Ia selva

A nivel local, por lo tanto, los arboles aislados provocan cambios en las condiciones microclimaticas
y en el subsecuente reclutamiento de especies nativas, cambiando la estructura de la comunidad,
siguiendo un modelo de sucesioén nucleada. Mis all4, los arboles aislados proveen cobijo y alimento
a los dispersores de semillas potenciales (Manning et al. 2006). Por otro lado, a escalas de paisaje
mayores, los arboles aislados pueden tener un papel fundamental como el mantener la conectividad
de los remanentes de selva, mantener la biodiversidad, permitir el intercambio genético entre
comunidades de arboles, y constituir potenciales nucleos de regeneracién para la recuperacion y
restauracién del bosque tropical (Guevara et al. 2004a, Gove et al. 2008).

Las interacciones mencionadas entre los factores biolégicos y abiéticos revelan como los arboles
aislados en los pastizales tienen gran relevancia para la regeneracién natural de la selva, pero actian
de manera diferencial de acuerdo con los atributos intrinsecos (relacionados al arbol) y extrinsecos
(relacionados al sitio) de la especie. La presencia de estas estructuras ha demostrado ser un elemento
de suma relevancia para la conservacién y mantenimiento de diversas interacciones ecoldgicas,
permitiendo la resiliencia del ecosistema en muchos aspectos (Guevara et al. 2004a). Sin embargo,
la regeneracion de la selva unicamente a partir del potencial de regeneracién de los arboles aislados
no sera posible si las practicas de manejo con efecto destructivo se mantienen o incrementan (e.g,
uso del fuego en pastizales; Duncan y Chapman 1999), reduciendo continuamente la calidad de sitio
y aumentando los filtros que impiden el establecimiento de un conjunto mayor de especies. En tal
caso, algunas practicas silvopastoriles pueden permitir concertar la crianza y pastoreo del ganado con
la conservacion de la biodiversidad.

Un alternativa es activamente criar en vivero a los juveniles de especies clave y trasplantarlos
al campo abierto con la proteccién y espaciamiento necesarios para crear una matriz estratégica
de individuos aislados, considerando la conectividad de fragmentos y la disponibilidad de alimento
en dichos individuos. FEstas especies podrian seleccionarse de acuerdo a su potencial de atracciéon
para dispersores o porque dificilmente alcanzaran el pastizal abierto por si solas, entre otras razones
(Toh et al. 1999). EI desarrollar modelos integrales de conservacién y produccion es esencial para
conservar la biodiversidad y facilitar la recuperacion de los ecosistemas en el futuro, al tiempo que las
comunidades humanas de los trépicos pueden realizar actividades productivas.

Bajo un esquema que integra alos arboles aislados y a la crianza de ganado u otro uso agropecuario,
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es importante considerar las propiedades morfologicas y fisiologicas de las especies seleccionadas
como arboles aislados (i.e., altura maxima, forma de la copa, tasa de crecimiento, y tipo de fruto,
entre otras), asi como los costos de crianza en invernadero, trasplante y proteccion (Martinez-Ramos
y Garcia-Orth 2007). Los usos potenciales para forraje del ganado y otros servicios de interés para la
produccién agropecuaria deben también ser considerados. Estudios recientes revelan que es posible
adaptar a un conjunto variado de especies al trasplante al campo abierto, aun cuando se trate de
especies de selva madura (Wishnie et al. 2007). Algunas caracteristicas harin a algunas especies mas
“deseables” que otras, sin embargo, debe contemplarse conservar la diversidad entre las especies
seleccionadas. Como se ha discutido, todos los arboles aislados, con sus diversas variantes, tienen
diferentes potenciales de atraccion, regeneracion, y modificacion del micrositio a su alrededor, entre
otras propiedades (Duncan y Chapman 1999, Slocum y Horvitz 2000).

Finalmente, imaginemos un pastizal abandonado donde no hay arboles aislados y los fragmentos
de selva se encuentran a varios cientos de metros de distancia. Los proceso sucesionales en ese pastizal
hipotético seran sumamente lentos, con posibilidad a encontrarse arrestados por especies arvenses
de habito invasor. Ahora imaginemos ese mismo pastizal con algunos arboles aislados, con frutos
carnosos y copas amplias. Previo al abandono del pastizal, esos arboles aislados ya estin modificando
la conectividad entre los fragmentos que se encuentran separados por cientos de metros de distancia
(Guevara et al. 2004a). Al momento del abandono, los arboles aislados modificaran por completo
la comunidad de especies que llegue a establecerse en el campo abierto, posiblemente desviando la
sucesion de un estado arrestado a un estado donde lentamente se reclutan especies nativas (Slocum
2001). Este sera un proceso gradual y puede resultar en comunidades con composicién diferente a la
original, pero no serfan comunidades similares a las que ocurrirfan en ausencia de los arboles aislados.
Ahora, si se integran practicas de manejo en torno a dichos arboles, es posible modificar la comunidad
sucesional a una composicion mas diversa y rica en especies que dificilmente se dispersaran por si
solas al campo abierto. Bajo una perspectiva de largo plazo, y dadas las multiples motivaciones de
cambio de uso del suelo (Geist y Lambin 2002), la presencia de los arboles aislados en los pastizales
es una herramienta con alto valor para la restauracién de los ecosistemas, en especial a la luz de las
fuerzas sociales, econémicas y politicas que afectan las actividades productivas de las zonas rurales.

Entre muchas otras funciones, ya sea como nucleos de regeneracion, arboles nodriza para
trasplantes o conectores entre fragmentos de selva, los arboles aislados tienen un papel fundamental
en la conservacion de las relaciones ecolégicas de la selva tropical (Guevara et al. 2004a) y su presencia
en los pastizales ganaderos abandonados modifica por completo los procesos sucesionales que

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

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

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

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

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

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

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

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

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

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

Modelo conceptual sobre regeneracion de selvas en
campos abandonados

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

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

En las regiones tropicales calido-hiimedas, la disponi-
bilidad de propagulos regenerativos y la disponibilidad de
micmohébitats propicios para el desarrollo de estos
propéagulos son dos factores que actlian como controladores
de la sucesion vegetal en un campo agropecuarno abandona
do (Uhl, 1987). En caso de una alteracion ambiental
extrema, el proceso de sucesion puede detenerse, dar lugar
a un ecosistema totalmente distinto del original, o bien
puede no ocurrir (Aide y Cavelier, 1994; Holl, 1999; figu-
ra 1b). Asi, la teorfa de la regeneracion natural en claros y
de la sucesion ciclica desarrollada para las selvas hiimedas,
donde no ha ocurrido una perturbacion antropogénica, debe
modificarse con el fin de incorporar la dindmica de la suce-
sion ecoldgica en extensas areas abiertas, producto de dis-
turbios de origen humano que ocurren a la escala espacial
de paisaje.

Capacidad relativa de
regeneracion

Figura 2. Modelo conceptual de recuperacion de un ecosistema
de selva htimeda, a través de mecanismos de rege n e racion nat u-
ral y sucesion secundaria, en campos abandonados con diferente
calidad de sitio y disponibilidad de propagulos regenerativos.
Cualquier punto de la superficie de respuesta hipotética rep resen-
ta el nivel relativo de recuperacion del ecosistema perturbado (eje
), después de un tiempo dado, bajo cierta calidad de sitio (eje y)
y de disponibilidad de propagulos (eje x; ver texto para mas deta-
lles).
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La figura 2 muestra una representacion hipotética de la
magnitud y tasa de regeneracion natural de la vegetacion de
selva (eje z, llamado de aqui en adelante capacidad de
regeneracion), en un campo agropecuario abandonado, en
funcion de dos grandes ejes (x, y) que definen el grado de
alteracion del ecosistema original. Después del abandono,
la velocidad y la magnitud de rege n e racion pueden evaluarse
por medio de atributos tales como la diversidad y la com-
posicion de especies, o la biomasa de la comunidad vege-
tal. El eje z expresa el valor relativo de estos atributos
respecto al que habria en un claro natural de selva no per-
turbada vecina al campo abandonado (usado como sitio de
referencia).

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

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

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

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

Historia de uso de suelo y capacidad regenerativa

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

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

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

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

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

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

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

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

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

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

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

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

En la region de Sierra Nevada de Santa Marta,
Colombia, se documentd un caso extremo de lluvia de
semillas reducida en pastizales ganaderos. Aide y Cavelier
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(1994) mostraron que el desarrollo de una comunidad vege-
tal en estos pastizales, similar en abundancia y composi-
cion al bosque original, estuvo estrictamente limitado a
menos de 10 m de los bordes de selva. Atin mas, en este
caso, el banco de semillas no contenia especies arboreas en
sitios encontrados a s6lo 8 m del borde. Entre las especies
zodOcoras solo las semillas de Solanum sp. se encontraron
dispersadas a més de 5 m del borde.

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

Se han probado varios métodos para aumentar el niime-
ro de semillas de especies vegetales de selva en pastizales
ganaderos abandonados con resultados diversos. Como ya
se describid anteriormente, la siembra directa de semillas
suele resultar en altos indices de depredacidn, por lo que no
es una estrategia recomendable (Nepstad et al., 1996; Penha-
Claros, 2001). Con el fin de atraer animales dispersores de
semillas y promover la lluvia de semillas, se ha experimen-
tado el uso de perchas artificiales, las cuales aumentan sig-
nificativamente la abundancia de la lluvia de semillas en los
campos abandonados (McClanahan y Wolfe, 1993; Holl,
1998). El tipo de percha también afecta la cantidad de
semillas que depositan los animales frugivoros. Por ejem-
plo, Holl (1998) encontr6 que bajo ramas de arboles usadas
como perchas la lluvia de semillas fue 10 veces mas abun-
dante que bajo perchas artificiales en forma de poste.

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

Por tltimo, se ha usado con éxito la lluvia artificial de
semillas en sitios degradados por contaminacion atmosféri-



SUCESION ECOLOGICA Y RESTAURACION DE LAS SELVAS HUMEDAS

0.9 1

0.6

BS,/BSq

0.4
0.3 -
0.2

—
I
]

0.002

1 San Carlos
Venezuela

2 Chiapas
México

3 Paragominas
Brasil

4 San Carlos

Venezuela

5 San Carlos
Venezuela

6 Chiapas
México

7 Guanacaste
Costa Rica

8 Santa Marta
Colombia

Figura 3. Efecto del uso de suelo para actividades ganaderas en 4reas originalmente cubiertas con selvas himedas en diferentes locali-
dades neotropicales. BSp y BSs definen la densidad de semillas de especies nativas en el pastizal ganadero y en el suelo de la selva en
cada localidad, respectivamente. El cociente BSp/BSs define la proporcién con la que el uso del suelo disminuye el banco de semillas pre-
sente en la selva. Fuentes: 1. Uhl er al. (1982) y Uhl y Clark (1983); 2. Quintana-Ascencio et al. (1996); 3. Nepstad et al. (1996); 4 y 5.

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

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

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

Efectos del uso del suelo en la calidad de sitio

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

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

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

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

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

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

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

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

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

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

Las diferentes situaciones de calidad de sitio y de disponi-
bilidad de propagulos determinan diferentes capacidades
de recuperacion del ecosistema original (figura 2). Por un
lado, es posible que los filtros de regeneracion en campos
degradados sean severos, resultando en la invasion de male-
zas y el dominio de unas cuantas especies arboreas pione-
ras que inhiben el proceso de la sucesion (Suazo, 1998;
Mesquita et al., 2001). Por ejemplo, el uso recurrente de
fuego en pastizales ganaderos en suelos 4cidos y pobres en
nutrientes favorece el desarrollo de alfombras densas del
helecho cosmopolita, tdoxico para el ganado, Pteridum
aquilinum; este helecho causa enormes pérdidas economi-
cas e inhibe el desarrollo de la vegetacion nativa (Suazo,
1998). La erradicacion de esta maleza no es facil, ya que se
requiere de manipulacidén mecénica intensa para destruir
los rizomas, pues aun el uso de fuego estimula su creci-
miento (Suazo, 1998). En otros casos, como el mencionado
para la Sierra Nevada de Santa Marta en Colombia, la suce-
sion puede quedar detenida simplemente debido a la ausen-
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cia de fuentes de propagulos y de animales dispersores de
semillas (Aide y Cavalier, 1994). En ese caso, plantulas y
juveniles de especies nativas de rapido crecimiento podrian
ser trasplantados directamente a los sitios en sucesion o
bajo restauracion. Sin embargo, como se discute mas ade-
lante, esta accion de enriquecimiento puede ser costosa.
Por ello, es fundamental promover la conservacion y la
conectividad de fragmentos de selva como medios para
promover la dispersion de una alta diversidad de especies
hacia los campos abiertos (Slocum y Horvitz, 2000).
Engeneral, entremenor es la calidad del suelo, menor es
el nivel de recuperxion de la biomasa ori ginal. En un area
que fue desmontada y posteri o mente sembrada con el pasto
Axonopus compressus (Poaceae), Aide et al. (1995) regstra-
ron el establecimiento de especies arboreas hasta después de
10 anos del abandono del campo; durante los primeros siete
afos se establecieroninicamente algunas especies de plan-
tas herbaceas y helechos. La riqueza de especies alcanz6 un
valor maximo después de 60 anos (Aide et al., 1995). En
Rio Negro, Venezuela, en un area con suelos arenosos y
pobres en mtrentes, los bosques secundarios pueden esta-
blecere durante periodos de mas de 190 ahos, sin cambiar
a una comunidad madura (Denslow, 2000). En cambio, en
campos abandonados con suelosfértiles, los bosques secun-
darios se desarrollan rapidamente. En Los Tuxtlas, México,
en suelos de ori gen volcanico, profundos, ricos en nitroge-
no y fosforo, las comunidades secundarias que crecen en
campos que tuvieron dife rentes usos agropecuarios tardan
70 afos en adquirir atributos estructurdes similares a la
selva madura (Purata, 1986). De manera similar, en las
montafas de Cayey, Puerto Rico, en sitios con suelos de ori-
gen volcanico, bosques secundarios de 50-80 ahos de edad
que se han desarrollado en pastizales abandonados presen-
taron valoresde 4rea basal y de riqueza de especies simila-
res a los encontrados en bosques maduros (Pascarela et al.,
2000). En una revision amplia, Johnson et al. (2000) encon-
traron que la biomasa total y la tasa de ganancia de bioma-
sa de bosques secundarios tropicales y no tropicales fueron
varias veces menores en suelos arenosos que no aenosos.
Algunos atributos que pueden ser utilizados como re fe-
rencia para evaluar la semejanza entre los bosques en suce-
sion y la selva madura son los siguientes (De Walt et al.,
2003): 4rea basal total, altura maxima promedio del dosel,
produccion de hojarasca, densidad de lianas, densidad de
arboles vivos y densidad de arboles muertos. Por ejemplo, la
figura$ ilustra el desarrollo sucesional de la estructuradel
bosque en términos de la frecuencia de arboles en difere n-
tes categorfas diamétricas en la isla de Barro Colorado,
Panaméa (De Walt et al., 2003). Después de 100 anos de
sucesion, el bosque atin difiere estucturalmente de la selva
madura no perturbada. Asimismo, a pesar de que la bioma-
sa aérea y la produccion de hojarasca pueden indicar seme-
janzas entre bosques de etapas sucesionales tardias y selva
madura, la composicién de especies suele ser muy diferen-
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te entre ambos (De Walt et al., 2003).

Por otro lado, las caracteristicas del suelo pueden deter-
minar la composicion de la comunidad vegetal en sucesion.
Esto fue evidente para el caso de Marqués de Comillas,
donde la composicion de especies arboreas que se desarro-
116 después de dos anos de sucesion fue muy diferente entre
pastizales y milpas abandonadas. En las milpas, las espe-
cies dominantes fueron arboles pioneros (sensu Whitmore,
1989) que juegan un papel importante en el proceso de
regeneracion en los claros naturales de selva: Trema laxi -
flora, Schizolobium parahybum, Cecropia sp., Ochroma
pyramidale 'y Trichosperum mexicanum. A estas cinco
especies correspondi6 83% del area basal total de la comu-
nidad. En los pastizales ganaderos, las especies dominantes
correspondieron a arboles que no suelen ser dominantes en
la selva: Inga punctata, Luehea speciosa, Cordia alliodora,
Miconia argentea y Psidium guajava, las cuales represen-
taron 62% del area basal total de la comunidad (M.
Martinez-Ramos y colaboradores, no publicado).

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

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

Costos asociados a la restauracion ecologica

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

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

la siguiente forma:

IC = (N*Smax/N*Siras) ¥ [N*CC/N*(CC+CT)]....... (1)
expresion que se reduce a:
IC = (Smax/Suas) *[CC/(CC4+CT)]........... 2)

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

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

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

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

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

Perspectivas y recomendaciones

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

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

Las précticas de restauracion de sitios degradados deben
entonces considerar las propiedades que se pretenden recu-
perar (biodiversidad/funciones del ecosistema/servicios
ambientales) de acuerdo con las necesidades de los grupos
humanos relacionados. También se deberd determinar la
distancia a la que se encuentra la fuente de propagulos del
sitio degradado y la calidad de sitio del mismo, general-
mente relacionado con la historia de uso o propiedades del
disturbio. Ser4 importante considerar también la posibili-
dad de trasplantar plantulas y/o estacas a campos degrada-
dos, de eliminar especies invasoras y/o exoticas, y de pro-
porcionar un cuidado posterior a los propagulos trasplanta-
dos para asegurar su supervivencia. No se debe olvidar la
evaluacion de costos y beneficios de las practicas de restau-
racion.

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

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

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

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