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RESUMEN GENERAL 

Los bosques tropicales secos son uno de los ecosistemas terrestres más amenazados del 

mundo, debido a las altas tasas de deforestación y cambios de uso del suelo que han 

sufrido. Además, han sido menos estudiados que los bosques tropicales húmedos. En 

particular, persisten vacíos del conocimiento sobre procesos ecológicos claves, como la 

producción y descomposición de la hojarasca. Estos procesos están relacionados con los 

ciclos biogeoquímicos de bioelementos y la transferencia de energía, y repercuten en el 

desarrollo y mantenimiento de la vegetación, la fertilidad de los suelos, y en los servicios 

ambientales que proveen. Este trabajo se enfocó en estimar la producción de hojarasca y 

la descomposición foliar en rodales de diferentes edades de sucesión (3-100 años) y en 

diferentes condiciones topográficas del terreno (sitios planos y con pendiente), y en 

determinar su relación con variables climáticas y de la vegetación en un bosque 

subcaducifolio en la Reserva Biocultural Kaxil-Kiuic, Yucatán, México. La dinámica de la 

producción de hojarasca se evaluó durante cinco años, y mostró una alta variación entre 

años, estaciones y meses, asociada con diferentes variables climáticas (i.e., la 

precipitación, la velocidad del viento y el déficit de presión de vapor). La tasa anual de 

descomposición se evaluó durante 230 días en seis especies dominantes de árboles. Se 

encontraron diferencias entre las especies, y al igual que la producción de hojarasca, la 

tasa de descomposición varió entre categorías de edad sucesional y condiciones 

topográficas. Se encontró un efecto diferencial de la fenología foliar (especies deciduas 

versus perennifolias) sobre la producción de hojarasca, mientras que el índice de área 

foliar y la humedad del mantillo fueron determinantes en la descomposición foliar. Los 

sitios planos y de mayor edad sucesional presentaron mayor producción de hojarasca y 

descomposición foliar que los sitios con pendiente y más jóvenes, debido al mayor 

desarrollo del área basal, la biomasa aérea, y la densidad de especies deciduas, así como 

condiciones microambientales (mayor humedad del suelo y del mantillo) más favorables. 

Las características de las hojas (dureza, contenido de carbono y nitrógeno) influyeron 

significativamente en la variación en las tasas de descomposición entre especies, aunque 

la relación C/N no. Teniendo en cuenta las proyecciones de modelos de cambio climático 

para la región y las relaciones con las variables climáticas, principalmente la temperatura 

y la precipitación, los resultados sugieren un aumento en la producción de hojarasca y 



 

 

una disminución en las tasas de descomposición foliar, afectando los ciclos 

biogeoquímicos y la productividad de estos ecosistemas.  



 

 

ABSTRACT 

Tropical dry forests are one of the most threatened terrestrial ecosystems in the world, due 

to the high rates of deforestation and changes in land use they have suffered. 

Furthermore, they have been less studied than humid tropical forests. In particular, 

knowledge gaps persist about key ecological processes, such as litter production and 

decomposition. These processes are related to the biogeochemical cycles of bioelements 

and energy flow, and affect the development and maintenance of vegetation, soil fertility, 

and the environmental services they provide. This work focused on estimating litter 

production and foliar decomposition in stands of different ages of succession (3-100 years) 

and in different topographic conditions (flat and sloping sites), as well as in determining its 

relationship with climatic and vegetation variables in a semideciduous forest in Kaxil-Kiuic 

Biocultural Reserve, Yucatán, México. The dynamics of litter production was evaluated 

during five years, and showed high variation between years, seasons and months, 

associated with different climatic variables (i.e., precipitation, wind speed and vapor 

pressure deficit). The annual decomposition rate was evaluated for 230 days in six 

dominant tree species. Differences were found between species, and like litter production, 

the decomposition rate varied between successional age categories and topographic 

conditions. A differential effect of foliar phenology (deciduous versus evergreen species) 

on litter production was found, while the leaf area index and the litter production were 

determining factors in leaf decomposition. The flat and older successional sites presented 

higher litter production and foliar decomposition than the sloping and younger sites, due to 

the greater development of basal area, above ground biomass, and the density of 

deciduous species, as well as microenvironmental conditions (higher soil and litter 

moisture) of the former. Leaves characteristics (hardness, carbon and nitrogen content) 

significantly influenced the variation in decomposition rates between species, although the 

C/N ratio did not. Taking into account the projections of climate change models for the 

region and the relationships with climate variables observed (mainly temperature and 

precipitation), the results suggest an increase in litter production and a decrease in leaf 

decomposition, affecting the cycles biogeochemicals and the productivity of these 

ecosystems. 

 



INTRODUCCIÓN 

1 

INTRODUCCIÓN 

Las evidencias científicas demuestran cambios en el clima global asociados con el 

aumento de la temperatura y cambios en los patrones de precipitación. Se reconoce que 

los ecosistemas forestales juegan un papel importante en las estrategias de mitigación y 

adaptación a las distintas manifestaciones de dicho fenómeno global (IPCC, 2014; Turner 

et al., 2010; PNUMA et al., 2004) y además, brindan una gran cantidad y variedad de 

bienes y servicios ambientales a la sociedad, incluyendo la provisión de alimentos, 

materiales y medicinas, la regulación de los ciclos biogeoquímicos, la fertilidad del suelo, 

la polinización de cultivos y el control de enfermedades (FAO, 2009; OIMT, 2002). Se 

pronostica cambios en diferentes variables climáticas (precipitación, temperatura, 

evaporación) que a su vez tendrán impactos considerables pero muy variables en las 

comunidades vegetales (IPCC, 2014; Root et al., 2005). Por lo tanto, se requiere contar 

con información de cómo estos ecosistemas forestales responderán ante estos eventos 

(Cuenca et al., 2017; Nadal et al., 2014). 

Los bosques tropicales secos (BTS) son uno de los ecosistemas terrestres más 

amenazados del mundo (Banda-R et al., 2016; Sánchez-Azofeifa et al., 2013) y el mejor 

representado en México, sin embargo, su ubicación y accesibilidad hacen que este 

ecosistema sea más susceptible a actividades antrópicas, lo que ha provocado una 

dramática disminución de la cobertura vegetal (Hansen et al., 2013; Cairns et al., 2000; 

De Jong et al., 2000). La acelerada pérdida de su cobertura vegetal ha ocasionado que se 

encuentren restringidos a una pequeña fracción de su área de distribución histórica, con 

consecuencias sobre el cambio climático, la pérdida de la biodiversidad, la degradación 

de los suelos y en la población que depende directamente de estos bosques (Kannien et 

al., 2007). Conocer  cuáles son los factores que controlan su funcionamiento y estructura, 

resulta prioritario para poder desarrollar acciones de conservación efectivas (Espinosa et 

al., 2012). El funcionamiento de este tipo de bosque, al igual que el de otros ecosistemas 

terrestres, está regulado por la calidad y cantidad de hojarasca que se produce y por la 

velocidad  con la que se descompone (Aryal et al., 2015; Handa et al., 2014; Berglund and 

Agren, 2012; Myster, 2004; Guariguata y Ostertag 2001). A pesar de los esfuerzos 

realizados por entender estos procesos ecológicos, aún quedan brechas del conocimiento 
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que deben ser atendidas para poder desarrollar estrategias de protección y conservación 

de estos bosques (Becknell y Powers, 2014; Erickson et al., 2014; Sánchez-Azofeifa et al., 

2013, 2005). La mayoría de los estudios de producción de hojarasca han sido de corta 

duración (1-2 años) y se han enfocado en su relación con variables macroclimáticas, 

siendo pocos los que han evaluado el efecto de la sucesión, la topografía y variables de la 

vegetación (Schiling et al., 2016; Ostertag et al., 2008; Coleman y Crossley, 1996). 

Asimismo,  varios estudios han relacionado la descomposición de la hojarasca con índices 

de la calidad de las hojas en diferentes tipos de bosques  (Xuluc et al., 2003; 

Sundarapandian y Swamy, 1999; Heat et al., 1997; Álvarez y Becerra, 1996; Babbar y 

Ewel, 1989), pero pocos han abordado la influencia conjunta de variables micro y macro-

climáticas, topográficas y de la vegetación en BTS (Anaya et al., 2012; Lebrija-Trejos et 

al., 2011; Ostertag et al., 2008; Zhang et al., 2008). 

Este trabajo se enfocó en la producción de hojarasca a lo largo de cinco años en un 

bosque tropical seco, abordando el efecto combinado de diferentes factores ambientales 

(i.e. variables macro y microambientales, la edad de sucesión, la estructura de la 

vegetación, la topografía). Asimismo, se estudió la descomposición de las hojas de seis 

especies de árboles dominantes durante casi 8 meses, y su relación con la dureza y la 

composición química inicial de las mismas en la tasa de descomposición foliar. El 

conocimiento derivado del estudio puede contribuir al entendimiento de los flujos y ciclos 

de nutrientes y carbono, de la recuperación de la fertilidad del suelo durante la sucesión, 

así como de las respuestas que tendrán estos ecosistemas forestales ante el cambio 

climático (Cuenca et al., 2017; Nadal-Sala et al., 2014; Fonseca et al., 2009; Sayer, 2006). 
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CAPÍTULO I 

1.1 ANTECEDENTES 

1.1.1 Cambio Climático 

El cambio climático es un cambio significativo y perdurable en la distribución estadística 

de los patrones climáticos durante un período prolongado (desde décadas a millones de 

años), el cual puede tratarse de cambios en el patrón de la variación de la temperatura, la 

humedad, la presión atmosférica y otras variables meteorológicas. Existe un consenso 

científico, en torno a las causas que lo originan, siendo el cambio en la composición 

química de la atmósfera asociado al modo de producción y el de consumo energético de 

la humanidad la principal causa que genera una alteración climática global, aunque varios 

proceso naturales también influyen (IPCC, 2014).  

El clima de la tierra depende del equilibrio radiativo que a su vez está controlado por 

factores radiativos forzantes (radiación solar y la concentración atmosférica 

fundamentalmente de los gases de efecto invernadero (GEI), por factores determinantes 

(condiciones físicas y geográficas), así como la interacción entre los componentes del 

sistema climático (atmósfera, hidrosfera, litosfera, criósfera, biosfera y antropósfera). 

Estos factores radiativos varían tanto de forma natural como por la actividad humana, 

produciendo alteraciones en el clima (IPCC, 2011). Como consecuencia de la combustión 

de combustibles fósiles y la producción de electricidad se evidencia un incremento en la 

concentración de GEI en la atmósfera, de los cuales el CO2 es el mayor contribuyente al 

calentamiento global, conjuntamente con otros gases como el metano, el vapor de agua y 

el ozono. 

La concentración de CO2 en la atmósfera de la era preindustrial (antes de 1750) era de 

270 ppm, en el año 2011 fue de 391 ppm (IPCC, 2013), y desde 2014 contamos con 

niveles récord de 400 ppm o más (NOAA, 2020) (Fig.1.1). La concentración de CO2 en 

2020 en el aire oscila alrededor de 416 ppm aunque es un dato preliminar, pendientes de 

recalibraciones y otros controles de calidad. Una porción de estas emisiones es absorbida 

por los océanos y los ecosistemas terrestres, permaneciendo aproximadamente la otra 
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mitad en la atmósfera; lo cual  provoca un incremento de la temperatura global (IPCC, 

2014). Se prevé que para el periodo 2016-2035 comparado con el periodo 1986-2005, la 

alteración de la temperatura promedio del planeta incrementará entre 0.3-0,7 °C (IPCC, 

2013), por lo que resulta necesario contar con información acerca de las respuestas que 

tendrán los ecosistemas ante este evento (Nadal-Sala et al., 2014). 

 

Figura 1. 1. Niveles de CO2 en la atmósfera (tomado de NOAA, 2020). 

 

1.1.2 Metas y Acciones Para Afrontar el Cambio Climático: en el Planeta y 

en México 

Ante la preocupación mundial por la creciente concentración de CO2 en la atmósfera y sus 

consecuencias, en 1997 las naciones asumieron el Protocolo de Kyoto, con el objetivo de 

reducir las emisiones de GEI de 2008 a 2012 en un 5.2% con respecto a 1990, mediante 

la implementación de proyectos en países en vía de desarrollo (IPCC, 2007). En el 2015, 

en París se tomaron acuerdos históricos para combatir el cambio climático, el objetivo 

central establece compromisos vinculantes de todas las partes ante la amenaza del 

aumento de la temperatura global, para un futuro sostenible con bajas emisiones de C 

(UNFCC, 2015). 



CAPÍTULO I 

5 

En México, para cumplir estos compromisos se han creado programas y sociedades 

científicas, que sirven de plataforma para integrar conocimientos y políticas a seguir, 

como por ejemplo: el Programa Mexicano del Carbono, la Red Mexicana de Sitios de 

Monitoreo Intensivo de carbono (Red MEX-SMIC), la Estrategia Nacional de Cambio 

Climático (Visión 10-20-40 años), y el Programa Especial de Cambio Climático 2014-

2018, entre otros. Estos programas y estrategias pretenden obtener información para 

desarrollar modelos propios que se ajusten a la realidad de la información disponible, la 

cual es escasa e incompleta (IPCC, 2007). En este sentido, el gobierno federal llevó a 

cabo la actualización del Inventario Nacional de Emisiones de Gases y Compuestos de 

Efecto Invernadero, y a partir  de este, se elaboró la contribución prevista y determinada a 

nivel Nacional que se presentó en la Cumbre del Clima celebrada en el 2015 en París.    

Esta contribución prevista y determinada a nivel de México contiene dos componentes, 

uno de mitigación y otro de adaptación. En cuanto a la mitigación, las políticas van 

dirigidas a la reducción de emisiones, con gran interés en las emisiones de carbono (C) 

negro (uno de los contaminantes de vida corta más importante). Las metas establecidas 

contemplan reducir el 51% de las emisiones del C negro y el 22% de las emisiones de 

GEI para el año 2030 (Gallardo et al., 2017). Una  de las metas más destacada del 

periodo 2020-2030, es fortalecer acciones de protección y restauración de ecosistemas y 

alcanzar tasa cero de deforestación, mediante el cual también se atiende el tema de 

mitigación del cambio climático, a través del compromiso de conservar los ecosistemas 

forestales y los servicios que proveen. De esta forma, se reconoce el mantenimiento de 

los bosques como una manera rentable de reducir las emisiones de GEI. En estas 

emisiones se incluyen el CO2 procedente de fuegos de turba y de la descomposición de 

turberas secas así como las derivadas de la deforestación y la descomposición de la 

biomasa, tras la tala y la deforestación (Gallardo et al., 2017).  

1.1.3 Ciclo Global del C y el Papel de los Bosques en Dicho Ciclo 

El ciclo del C es un ciclo biogeoquímico donde el C circula entre la biosfera, la hidrosfera y 

la atmósfera de la Tierra. Es uno de los ciclos más complejos y es crucial para el equilibrio 

de la Tierra al ser el C el principal componente de la materia de los seres vivos. El CO2 

influye en el clima del planeta, ya que atrapa parte de la radiación del sol y así el calor se 
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mantiene relativamente constante e idóneo para la supervivencia (CONANP, 2015; IPCC, 

2007).  

El ciclo del C es el responsable de la cantidad de CO2 contenido en la atmósfera, ya que 

es el mecanismo que equilibra las cantidades de C presentes en los diferentes reservorios 

o almacenes de carbono en el planeta (Figura 1.2). Como consecuencia se establece todo 

un balance de C a través de procesos fijadores/almacenadores de C y otros que a su vez 

lo emiten (Grace, 2004; Ordoñez, 1999). 

La incorporación del C al ciclo biológico se da por medio de la fotosíntesis, que produce 

energía bioquímica para los procesos fisiológicos y de formación de materia biológica 

(biomasa) a partir del CO2, energía radiante y agua, conocido como producción primaria 

bruta (Gower, 2003; Oliva y García-Oliva, 1998). Parte de la energía producida por la 

fotosíntesis se pierde debido al proceso de respiración; la energía resultante se conoce 

como producción primaria neta (PPN).  

 

Figura 1. 2. Figura del ciclo global de carbono. Los números amarillos representan los flujos 

naturales, los rojos son contribuciones humanas y los blancos indican el C almacenado. 

Adaptado de: U.S. DOE, Biological and Environmental Research Information System. 
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La PPN se divide en Productividad Primaria Neta Aérea (PPNA) y Productividad Primaria 

Neta Subterránea (PPNS), que corresponden a las partes aéreas de las plantas y  al 

sistema radicular respectivamente. Estos atributos ecosistémicos determinan la cantidad 

de energía disponible para los niveles tróficos subsiguientes (McNaughton et al., 1989), 

siendo la PPNA la más fácil de estimar y por lo tanto la más usada para representar el 

funcionamiento de la vegetación, es decir, el intercambio de materia y energía con el 

ambiente (Knapp y Smith, 2001; Sala et al., 1988). La PPNA, varía ampliamente a lo largo 

de la superficie terrestre siguiendo los cambios determinados por gradientes ambientales 

de: latitud, altitud, clima y suelo (Alves et al., 2010; Laumonier et al., 2010). 

La entrada de C al suelo en los ecosistemas naturales se lleva a cabo mediante dos vías 

principales: por el mantillo (capa superficial del suelo formada principalmente por materia 

orgánica en descomposición) y por la biomasa radicular (Oliva y García-Oliva, 1998). 

Cuando el material vegetal llega al suelo, primero va a ser descompuesto en las formas 

más sencillas (e.g., carbohidratos) aumentando la actividad microbiana y posteriormente 

serán degradados los compuestos más complejos con una menor velocidad y actividad 

microbiana. Esto sugiere que la entrada de C al mantillo y al suelo es muy importante para 

mantener activas a las poblaciones microbianas. Esta incorporación de C es por medio de 

la vegetación, por lo que la fenología y la producción de hojarasca son otros mecanismos 

que controlan el flujo de C atmósfera-planta-suelo. 

1.1.4 Papel de los Bosques en la Mitigación del Cambio climático 

Los ecosistemas terrestres inciden notablemente en el balance del carbono global; se 

estima que el 80% del intercambio de este elemento entre la tierra y la atmósfera se debe 

a los bosques (Ordóñez y Masera, 2001), incidiendo en el mantenimiento de la estabilidad 

del clima global (IPCC, 2014; Turner et al., 2010).  En este sentido, la importancia de los 

bosques ha sido ampliamente documentada. Kanninen et al. (2007), argumentan que 

altas tasas de deforestación tienen consecuencias severas como son la contribución: al 

cambio climático, a la pérdida de biodiversidad, a la ocurrencia de inundaciones y a la 

degradación de los suelos. Además, amenaza las formas de vida y la integridad cultural 

de las personas que dependen directamente de los bosques. La destrucción de los 

bosques libera unos seis millones de toneladas de C al año, sin embargo, una correcta 

gestión de los mismos puede revertir esta situación. Como consecuencia de esta 



CAPÍTULO I 
 

8 

reversión, los bosques pueden llegar a compensar un 15% de las emisiones de CO2 

producidas por el uso de combustibles fósiles (FAO, 2008). 

El total de emisiones de C  de los bosques  disminuyó más del 25% entre 2001 y 2015, 

como consecuencia de la desaceleración de las tasas de deforestación mundial. Las 

emisiones mundiales debido al cambio de uso del suelo bajaron de 3.9 a 2.9 (Gt) de 

dióxido de C al año. A pesar de la reducción global de las emisiones de C de los bosques, 

las emisiones por la tala y los incendios forestales han aumentado significativamente 

entre 1990 y 2015, pasando de 0.4 Gt a 1.0 Gt al año (FAO, 2015). La degradación de los 

bosques es una reducción de la densidad de la biomasa de los ecosistemas por causas 

humanas o naturales (FAO, 2015). 

Los bosques cumplen una gran variedad de funciones y beneficios naturales, conocidos 

como servicios ecosistémicos, entre los cuales se destacan la regulación del ciclo del 

agua y del carbono, la retención del agua resultante de la precipitación, servir como 

sumideros naturales de carbono, la purificación del aire, la protección de cuencas 

hidrográficas y la conservación de la biodiversidad, siendo a la vez, fuente de alimento, 

fibras y medicinas (Bezaury-Creel, 2009).  

A través de la fotosíntesis las plantas absorben el CO2 de la atmósfera, el cual es 

acumulado en los tejidos, facilitando la formación de estructuras (tronco, hojas, ramas y 

raíces) y su desarrollo (Brown et al., 1996). El tiempo en que el C se encuentra formando 

parte de la biomasa aérea y subterránea, el mantillo, y la madera muerta se considera que 

se encuentra almacenado (IPCC, 2000); hasta que es liberado a la atmósfera por la 

respiración, la descomposición de la materia orgánica o por la quema de la biomasa. Los 

incendios forestales son uno de los agentes de alteración más significativos, que libera 

grandes cantidades de carbono, en forma de CO2 (Ikkonen et al., 2004), y ocasionan 

daños al arbolado y sus recursos asociados. Por lo anterior, las estrategias para la 

conservación y el manejo a largo plazo de estos bosques deben reconocer el papel 

histórico del disturbio causado por el fuego, así como el potencial de cambios en la 

intensidad de los mismos y sus efectos ecológicos (Fulé y Covington, 1997).  

Se espera que las condiciones climáticas vayan cambiando de manera que algunas 

especies  no encontrarán las condiciones propicias para su regeneración,  cambiando así 
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la composición general de los bosques. Presumiblemente, las especies cambien 

espacialmente y la composición de su ensamblaje, pero tal efecto sobre las diferentes 

especies aún no es bien conocido (Körner et al., 2005). No obstante, los bosques también 

experimentarán cambios, asociados con sequías más severas y prolongadas, una mayor 

ocurrencia de incendios forestales y una mayor duración e intensidad de las tormentas 

tropicales, y como consecuencia, pueden liberar grandes cantidades de C a la atmósfera 

(Ellis et al., 2015; Fernández et al., 2015). De esta forma, la velocidad a la que puede 

perderse C en momentos por la mortalidad forestal podría ser mayor que la velocidad a la 

que puede ganarse por el crecimiento hasta alcanzar la madurez. Por tanto, se pondría en 

riesgo el papel como sumidero de C que estos cumplen en la actualidad (FAO, 2015). 

1.1.5 Dinámica del C en los Bosques: Principales Reservorios y Flujos 

Los procesos de captura-emisión entre los bosques y la atmósfera son parte de un 

sistema formado por cuatro tipos generales de reservorios de C: 1) biomasa aérea y 

subterránea, 2) biomasa en descomposición, 3) suelos y 4) productos forestales (Figura 

1.3). Estos reservorios se encuentran estrechamente interrelacionados lo que hace 

necesario un enfoque sistémico (Dixon et al., 1994). En efecto, los bosques son los 

ecosistemas que albergan casi tres cuartas partes del total de C que hay en la atmósfera 

(FAO, 2015). 

 

Figura 1.3 Reservorios de C en el bosque y en el suelo (Tomado de: app.mapfre.com) 
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De esta forma, el sumidero es un depósito natural o artificial de C, que absorbe el C de la 

atmósfera y contribuye a reducir la cantidad de CO2 del aire, mientras que las fuentes 

contribuyen al incremento de C en la atmósfera, siendo la quema de combustible fósiles, 

la producción de cemento, y la acumulación de desechos sólidos los procesos de mayor 

emisión a la atmósfera, y en menor medida la respiración y la descomposición. 

Las emisiones y absorciones de C pueden ser el resultado de cambios en la productividad 

del ecosistema o de cambios en el régimen de perturbación. En caso de que aumenten 

las tasas de perturbación existe la preocupación de que también cambien sus efectos. En 

este sentido, se estima que de 1990-2020 se han perdido 420 millones de ha de bosques 

en el mundo, a causa de la deforestación, pero la tasa de pérdida de bosques ha 

disminuido considerablemente. En el quinquenio más reciente (2015-2020), la tasa anual 

de deforestación se estimó en 10 millones de ha, lo cual supone una reducción con 

respecto a los 12 millones de ha en 2010-2015 (FAO, 2020).  

Las estimaciones de productividad primaria son la base de un entendimiento sobre la 

capacidad de almacenamiento y secuestro del C orgánico en un ecosistema y sus 

correspondientes variaciones temporales. Por lo tanto, se requieren estudios sobre la 

productividad primaria y otros procesos funcionales de los bosques a largo plazo. 

1.1.6 Fenología 

La fenología se refiere a los eventos periódicos naturales involucrados en la vida de las 

plantas (Fournier y Charpantier, 1978) y los animales (Schwartz, 1999) y su variación 

temporal a lo largo del año (ICP-Forest, 2006, Preuhsler et al., 2006; Mantonavi et al., 

2003). Comprende diferentes etapas como la foliación, la floración, la fructificación y su 

caída consecuente (Lott y Atkinson, 2002). El conocimiento fenológico contribuye al 

entendimiento de los patrones reproductivos y vegetativos de las plantas y de los 

animales que dependen de ellas (Justiniano y Fredericksen, 2000).  

La fenología sienta bases para comprender la biología de la reproducción de las especies, 

la dinámica de las comunidades, las interacciones planta-animal y la evolución de la 

historia de vida de los animales que dependen de las plantas para su alimentación 

(Ochoa-Gaona et al., 2008; Vílchez y Rocha, 2007). Este conocimiento proporciona 

información sobre la disponibilidad de recursos a lo largo del año y permite determinar las 
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estrategias de recolecta de frutos, lo que puede favorecer la calidad y cantidad de 

semillas para la producción de nuevas plántulas (Mantonavi et al., 2003). 

El conocimiento de los sistemas de reproducción de las especies es muy importante en 

los trópicos, donde hay muchas especies que presentan baja densidad natural, la cual se 

acentúa por actividades de extracción selectiva (Plana, 2000). Por otra parte, se sabe que 

los ritmos anuales diferenciados de los árboles responden a diferentes condiciones 

climáticas, incidiendo en varios aspectos de las plantas como: la morfología, la 

composición química, la anatomía y la persistencia de las diferentes estructuras.  

Diversos estudios constatan una gran diversidad de estrategias fenológicas, que 

contribuyen al mantenimiento de una alta diversidad de las comunidades de plantas 

(Méndez-Alonzo et al., 2013; Valdez-Hernández et al., 2010; Kageyama, 1987).   

En BTS, en las épocas con menos cantidad de lluvias, buena parte de sus especies 

dominantes pierden su follaje, comportamiento que ilustra la relación entre la fenología y 

las variables ambientales, principalmente la precipitación (Sandino y Castillo, 2014; Vico 

et al., 2014; Rodríguez-B, 2009).  

1.1.7 Producción de hojarasca 

La producción de hojarasca se define como la sumatoria de los detritos vegetales aéreos 

aportados al suelo en un área y durante un periodo de tiempo, expresados en peso seco. 

Allí se incluyen hojas, flores, frutos, ramas, entre otros (Vitousek y Stanford, 1986), y se 

expresa en Mg ha-1 año-1 o en g m-2 año-1 (Del Valle-Arango, 2003). Este proceso regula la 

cantidad y el contenido bioquímico de la materia orgánica producida en un ecosistema 

(Aber y Melillo, 1991), y es responsable de la formación de sustancias húmicas que 

contribuyen a la fertilidad del suelo (Berg y Mc-Claugherty, 2008; Gaudinski et al., 2000).  

Se estima que aproximadamente entre el 70-80% del total de los bioelementos de los 

sistemas tropicales ingresan al mantillo y se derivan principalmente de la hojarasca (Zhou 

et al., 2014). La composición química de las hojas, el clima y los microorganismos son 

factores importantes que inciden en el aporte de nutrientes al suelo forestal (Zhou et al., 

2014; Isaac y Nair, 2006; Del Valle-Arango, 2003; Gaudinski et al., 2000;  Lamberts et al., 



CAPÍTULO I 
 

12 

1998; Aerts, 1997) y por lo tanto, cumplen un papel primordial en la dinámica y estabilidad 

del ecosistema (Gonçalves et al., 2014; França et al., 2009).  

Estudios en varios tipos ecosistemas forestales, evidencian patrones diferentes en la 

producción y naturaleza de la hojarasca, por tanto, es importante  la cuantificación de su 

producción y composición (Villavicencio, 2012; Wang et al., 2007; Lawrence, 2005). De 

esta forma se tiene una mejor aproximación para analizar e interpretar el funcionamiento 

del ciclo de nutrientes en los bosques (Facelli y Pickett, 2008; Gaudinski et al., 2000). 

Además, conocer el flujo anual de hojas, flores y frutos contribuye al entendimiento de la 

productividad, la fenología, la dinámica del C y la capacidad de recuperación de los 

ecosistemas forestales (De Jong, 2013; Reyes-Carrera et al., 2013).  

La variación en la producción de hojarasca se debe a diferentes factores, siendo 

determinantes la edad del ecosistema, la densidad arbórea, la composición de las 

especies, características edáficas, la topografía y las condiciones ambientales (Clark et 

al., 2001a). En este sentido, se considera a la temperatura, la precipitación y la humedad 

del aire como predictores importantes (Aryal et al., 2015; Zhang et al., 2014; Caritat et al., 

2006; Liu et al., 2004).  

Estudios realizados en BTS indican que la producción de hojarasca muestra un patrón 

marcadamente estacional, con valores superiores de producción a finales de la temporada 

de sequía. Este proceso está determinado principalmente por la caída de hojas como 

estrategia de las plantas para evitar la pérdida de agua por transpiración y poder afrontar 

el estrés hídrico que caracteriza esta época (Huechacona-Ruiz, 2016; Martins y 

Rodríguez, 1999). Entre tanto, las especies que se desarrollan en zonas con alta 

humedad edáfica, presentan mayor tasa de producción que aquellas especies de sitios 

con sequías estacionales y baja humedad (Poorter y Markesteijn, 2008). 

Clark et al., (2001b), plantean que el rango de valores de producción en diferentes BT es 

de 1.8 a 12.0 Mg ha-1 año-1. Sin embargo, en BTS se reportan valores de 2.5 a 8.65 Mg 

ha-1 año-1 (Cuadro 1.1). 
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Cuadro 1. 1 Producción de hojarasca reportada en la literatura para diferentes BTS. 

Fuente Rango de Producción 
(Mg/ha/año) 

Ubicación 

-Lugo et al. (1978) 2.50 Puerto Rico 

-Martínez-Yrízar y Sarukhan (1990) 3.95-6.58 México 

-Whigham et al. (1990) 5.00-7.70 México 

-Maass et al. (1995) 3.50-4.50 México 

-Sundarapandian y Swamy (1999) 5.76-8.65 India 

-Lawrence (2005) 3.80-6.80 México 

-Kalácska et al. (2005) 3.00-4.75 Costa Rica 

-Aryal et al. (2015) 5.20-7.10 México 

-Huechacona-Ruiz (2016) 4.22-6.82 México 

Todos los estudios confirman, que las hojas representan la fracción que más aporta a la 

hojarasca seguido de las ramas, siendo el componente estructuras reproductivas el de 

menor aporte (Huechacona-Ruiz, 2016; Aryal et al., 2015; Rivera-Vázquez et al., 2013; 

Chave et al., 2010). 

Un estudio previo en el sitio de estudio (con una geomorfología compuesta por lomeríos 

dentro del paisaje, y una topografía que combina áreas planas y colinas en pendientes 

ligeras (10-25%), con elevaciones que van desde 60  hasta 190 msnm), no encontró 

diferencias significativas en la producción anual de hojarasca entre sitios ubicados en 

cerros y en planicie (Huechacona-Ruiz, 2016). Así mismo, no se encontraron diferencias 

en la producción promedio anual para ninguno de los componentes de la hojarasca entre 

posiciones topográficas.  

1.1.8 Descomposición de la Hojarasca  

La descomposición consiste en una serie de procesos físicos y químicos por medio de los 

cuales la hojarasca se reduce a sus constituyentes químicos elementales (Aerts, 1997). 

Constituye éste, uno de los procesos más importantes en los ecosistemas por su aporte 

de nutrientes al suelo (Aber y Melillo, 1991). Tiene una alta repercusión en el presupuesto 
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global de carbono, debido a la cantidad de este elemento que es regresada a la atmósfera 

como consecuencia de la respiración de los desintegradores (Aerts, 1997). Además, a 

través de la propia cadena de desintegradores fluye una cantidad importante de energía 

que, dependiendo del estado sucesional del sistema, puede acumularse en mayor o 

menor medida en el mantillo o en el suelo.  Killham (1994), plantea que dos terceras 

partes de la biomasa se descompone por lo general en un año, después de lo cual el 

proceso se hace más lento debido a que algunos componentes de los residuos son 

descompuestos más lentamente que otros, y debido también, a que se forman sustancias 

estables que previenen subsecuentes ataques de los microorganismos del suelo.  

Según, Singh y Gupta (1977), la descomposición consta de cuatro etapas 1) Trituración, 

que es el fraccionamiento de los tejidos. 2) Lixiviación, que se refiere a la pérdida de los 

compuestos más solubles por medio de corrientes de agua. 3) Catabolismo, proceso 

mediante el cual se transforman y se degradan moléculas orgánicas complejas  en 

moléculas más sencillas (humificación) y en moléculas inorgánicas (mineralización). De 

ésta forma, los nutrientes pueden ser utilizados nuevamente por las plantas y se completa 

así, el ciclo de nutrientes (Swift y Anderson, 1989). 4), Neo formación de materia orgánica 

por los microorganismos. Por tanto, el producto final del rompimiento de la materia 

orgánica del suelo, si este está lo suficientemente aireado, es el dióxido de carbono, por lo 

que la producción de dióxido de carbono se puede utilizar como indicador de las tasas de 

descomposición (Killham, 1994). 

Las tasas de descomposición de la hojarasca son afectadas por las condiciones 

ambientales, por la composición química de las hojas, por los organismos del suelo que 

desarrollan dicha función y por las condiciones fisicoquímicas del suelo (Keiser et al., 

2013; Cornwell et al., 2008; Strickland et al., 2008; Sullivan et al., 1999; Zhang et al., 

1997). 

A escala global, la composición química de la hojarasca y la temperatura son los controles 

dominantes en las tasas de descomposición (Zhang et al., 2008). Sin embargo, en los 

bosques tropicales de tierras bajas con regímenes de temperatura isotérmicos, la 

disponibilidad de agua es reconocida como la principal limitación en las tasas de 

descomposición anuales (Powers et al., 2009; Wieder et al., 2009; Anaya et al., 2007). 
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1.1.9 Factores que Afectan la Descomposición de la Hojarasca 

La caída y descomposición de la hojarasca muestran patrones temporales  que reflejan 

variaciones ambientales en los vientos, temperatura, y principalmente en la distribución de 

la precipitación. En los ecosistemas con una estación seca, la caída de hojarasca es 

máxima durante ese período (Álvarez-Sánchez y Guevara, 1993; Golley, 1983), y su 

descomposición es más rápida en el siguiente período húmedo (Anaya et al., 2012), 

alcanzando tasas de descomposición hasta 30% más altas en estos períodos de alta 

humedad (Álvarez-Sánchez y Becerra, 1996). 

El papel de la temperatura en el control de la descomposición es un tema de debate 

importante en la ciencia del cambio global contemporáneo. Si bien gran parte de la 

literatura sugiere que las tasas de descomposición aumentan predeciblemente con la 

temperatura (Kirschbaum, 2000,1995; Townsend et al., 1997; Meentemeyer, 1984), 

algunos análisis recientes (Epstein et al., 2002; Giardina y Ryan 2000; Liski et al., 1999), 

sugieren que la descomposición puede ser menos sensible a la temperatura de lo que se 

pensaba. 

Además de los factores abióticos las comunidades descomponedoras cumplen un rol 

importante en la descomposición de hojarasca (Schilling et al., 2016). Evidencias 

recientes, muestran que los residuos vegetales se descomponen por consumidores 

especialistas (McGuire et al., 2010; Scheu et al., 2003), lo que sugiere que la relación 

planta-descomponedores es un proceso de gran especificidad, mucho más, de lo 

considerado previamente (Bezemer et al., 2010; Strickland et al., 2009). Varios estudios 

corroboran que la descomposición ocurre más rápidamente en los sitios cercanos a donde 

se produce la hojarasca con respecto a los lugares distantes, como consecuencia de la 

especialización de los descomponedores, lo cual se conoce como hipótesis de la “ventaja 

local” (Ayres et al., 2009; Gholz et al., 2000; Hunt et al., 1988). Keiser et al. (2011), y 

Hansen (1999), encontraron que los descomponedores pudieron especializarse, 

acelerando la descomposición de la hojarasca, sin embargo, otros estudios han 

encontrado resultados muy diferentes (Gießelmann et al., 2011; St. John et al., 2011; 

McGuire et al., 2010; Ayres et al., 2006). Por consiguiente, para entender mejor las 

interacciones planta-descomponedores y sus efectos sobre la hipótesis de la ventaja 

local, es necesario estudiar de forma más profunda otros factores claves en esta 
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interacción como por ejemplo: calidad del sustrato, tipo de comunidad vegetal y 

condiciones de incubación de la hojarasca (Veen et al., 2015). 

Estudios realizados en BTS (Schilling et al., 2016), encontraron que los suelos y la edad 

del bosque ejercen un fuerte control sobre la dinámica de la descomposición de la 

hojarasca. Este control puede ser directo a través de efectos sobre el microclima y los 

nutrientes, o indirecto a través de efectos sobre la “calidad” de la hojarasca, 

características intrínsecas de las especies y la estructura de la comunidad microbiana. 

También reportaron un aumento en la tasa de descomposición con el incremento de la 

edad del bosque, que puede estar mediado por diferencias en la biomasa aérea (Becknell 

y Powers, 2014). 

Estudios realizados por Hu et al. (2006), Di Stefano y Fournier (2005), han demostrado 

que la descomposición de hojarasca podría generar anualmente entre el 69% y 87% de la 

energía para el crecimiento de los bosques y sistemas agrosilvopastoriles. La actividad 

biótica del suelo es la fuerza motriz para la transformación de la hojarasca en materia 

orgánica y el desarrollo y mantenimiento del ecosistema. Las fases de descomposición 

difieren en cada uno de los estratos del suelo y están influenciadas por factores abióticos 

como la temperatura, la humedad, la aireación y por la calidad de la hojarasca acumulada. 

La relación C/N se ha considerado como un índice de la calidad de la hojarasca, que 

permite predecir la tasa de descomposición (Sánchez-Silva et al., 2018; Erickson et al., 

2014; Xuluc et al., 2003). Si la concentración de C en la hojarasca es alta y la de N muy 

baja habrá menos N disponible en el suelo que podrá ser inmovilizado por la microbiota 

desintegradora, y por lo tanto, habrá menos N para ser asimilado por las plantas. Jackson 

et al. (2013), observaron que la disponibilidad de N limita la descomposición. En las 

selvas tropicales, la amplia diversidad de especies y la variación interespecífica en la 

concentración de nutrientes, lignina y polifenoles, determinan el contenido de nutrientes. 

De esta forma, el tipo de materia orgánica en la hojarasca está fuertemente relacionado 

con la velocidad de su descomposición (Freschet et al., 2012; Talbot y Treseder, 2012; 

Hattenschwiler y Jorgensen, 2010; Cuevas y Medina, 1988) lo cual influye en el 

crecimiento microbiano, el uso eficiente del C y las tasas de mineralización. Por tanto, la 

calidad de la composición química de la hoja se puede considerar como buen predictor 

del proceso de descomposición, a menor relación C/N y lignina/N, mayor calidad  
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(Scowcroft, 1997). Además los nutrientes más móviles (K, P) declinan rápidamente al 

inicio de la descomposición y el N se puede acumular (Cornejo et al., 1994). 

No se tienen resultados suficientes para la comprensión de los factores que controlan la 

renovación de C en ecosistemas limitados por el agua, además de algunos resultados 

contradictorios, que muestran poca correlación entre el proceso de descomposición y la 

precipitación. Amy and Vivanco (2006), demostraron que en ecosistemas semiáridos el 

control dominante se debe a la fotodegradación (control abiótico) y con menor incidencia, 

la baja disponibilidad de recursos en el suelo (control biótico). La radiación total y la 

atenuación de la radiación ultravioleta-B, causaron una reducción de la hojarasca del 60% 

y 33% respetivamente, como resultado de la descomposición.  

1.1.10 Papel de los Descomponedores: Hongos Saprófitos y Micorrízicos 

Después del clima y de la composición química de las hojas, la comunidad 

descomponedora representa el tercer factor más importante que influye sobre las tasas de 

descomposición (Schilling et al., 2016). Diferentes estudios documentan que la actividad 

biológica de los descomponedores puede ser limitada por diferentes factores (i.e. la 

precipitación, la temperatura, y la capacidad de retención de agua de los suelos 

(Strickland et al., 2015; Keiser et al., 2013; Wall et al., 2008). Estos factores producen 

cambios en la composición de las comunidades microbianas (bacterias y hongos 

micorrícicos) (Fernandez and Kennedy, 2015; Midgley et al., 2015; Evans and 

Wallenstein, 2014; Phillips et al., 2013). 

La clasificación de las interacciones micorrízicas se utiliza para describir diversos tipos de 

simbiosis que se establecen entre las raíces de las plantas y ciertos grupos de hongos, y 

se conocen como: ectomicorrizas  y endomicorrizas. Las ectomicorrizas es una simbiosis 

extracelular y las endomicorrizas es intercelular, esta última incluye la micorriza 

arbuscular (AM) (Bonfante y Género, 2010). Los hongos que establecen esta simbiosis 

reciben azúcares de las plantas hospederas y las plantas reciben principalmente fósforo 

(P) y nitrógeno (N) a través de las hifas asociadas, de esta forma, el principal beneficio 

para ambos actores es el intercambio de nutrientes (Read y Pérez-Moreno, 2003).  

Estas asociaciones se encuentran distribuidas en ecosistemas naturales de regiones 

tropicales (Moyersoen et al., 1998; Newbery et al., 2000), templadas y boreales (Heijden 
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et al., 1998).  En términos generales, el tipo de micorriza dominante en las regiones 

tropicales es la micorriza arbuscular (MA) la cual forma simbiosis con el 90% de las 

plantas terrestres (Bonfante y Género, 2010). Además, presenta una amplia distribución 

mundial aunque puede ser muy heterogénea en un mismo sitio en cuanto a variedad y 

cantidad, lo que es un requisito importante para que la planta obtenga el máximo beneficio 

de la asociación (Sieverding, 1986). Por otro lado, la simbiosis ectomicorriza (ECM), a 

pesar de no ser un elemento dominante en los trópicos como en las regiones templadas y 

boreales, cuando se encuentra presente generalmente lo es. Las ECMs también son 

abundantes en áreas tropicales, dominadas por especies, nativas o introducidas, de 

Pinus, Eucalyptus, Casuarina y Acacia (Pérez-Moreno y Read, 2004), en los cuatro 

géneros se establecen tanto ECM como MA (Tawarayaa et al., 2003; Founoune et al., 

2002; Brundett et al., 1996). 

Esta estrecha relación entre simbiontes origina frecuentemente una dependencia de las 

plantas asociadas, siendo entonces la ectomicorriza usualmente una relación obligada. 

Géneros completos de árboles como Abies, Betula, Pinus, Picea, Fagus y Quercus, que 

cubren extensas áreas del planeta, no sobrevivirían en condiciones naturales en ausencia 

de la simbiosis ECM (Smith y Read, 1997). También hay géneros de distribución más 

tropical que presentan simbiosis con ECM, como por ejemplo de la familia Poligonaceae y 

Leguminosae (Pérez-Moreno y Read, 2004). Aparentemente, losa hongos micorrízicos 

arbusculares (HMA) no tienen especificidad en la elección de sus hospederos sin 

embargo, diferencias en los efectos que las especies de HMA causan sobre el crecimiento 

de los individuos de especies vegetales, indican que éstas responden a especies 

específicas de HMA (Smith y Read, 1997), 

Los hongos saprófitos y micorrízicos juegan un papel importante en la biología de los 

suelos, al ser uno de los principales componentes de la comunidad microbiana y cumplir 

varias funciones, tales como: contribuyen a la descomposición de la materia orgánica y 

liberan nutrientes que son absorbidos por las plantas (Wilson et al., 2009), aumentan la 

tolerancia a condiciones de estrés abiótico, mejoran la estructura del suelo, los balances 

de gases y los ciclos biogeoquímicos del suelo (Rilling et al., 2015), aumentan la 

diversidad y la productividad de las plantas en un ecosistema determinado (Azcón-Aguilar 

y Barea, 1997), e influyen en la multifuncionalidad de los ecosistemas (Van der Heijden et 
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al., 2015). Por tanto, uno de los desafíos más grandes de la ecología es desentrañar el 

impacto relativo de las interacciones entre los factores locales bióticos y abióticos, sobre 

la descomposición de hojarasca (Schilling et al., 2016; Garcia-Palacios et al., 2013; Keiser 

et al., 2013; Schimel y Schaeffer, 2012; Hattenschwiler y Gasser, 2005). Frecuentemente, 

estos factores covarían debido a la retroalimentación entre las plantas y las comunidades 

del suelo. Por ejemplo, sitios dominados por árboles asociados con ECM difieren de los 

dominados por árboles AM en términos de la calidad de la hojarasca, estructura y 

composición de las comunidades desintegradoras y disponibilidad de nutrientes 

inorgánicos (Midgley et al., 2015). Por otro lado, las plantas que producen hojarasca con 

alta calidad (baja relación C/N y de lignina/N), a menudo promueven comunidades 

microbianas dominadas por bacterias que descomponen de forma más rápida la materia 

orgánica y como resultado una mayor disponibilidad de N en el suelo (Phillips et al., 2013; 

van der Heijden et al., 2008; Cornelissen et al., 2001). Por el contrario, las plantas que 

producen hojas con poca calidad, están dominadas por hongos que descomponen más 

lentamente y se adaptan a la baja disponibilidad de N. Por lo tanto, las plantas pueden 

influir en la tasa de descomposición de hojarasca, que a su vez, están influenciadas por el 

fuerte efecto que tiene las características del terreno sobre la disponibilidad de recursos; 

sin embargo, la importancia relativa de estos factores es actualmente poco conocida.   

1.1.11 Métodos de Estudio de la Descomposición de Hojarasca  

Existen varios tipos de procedimientos para estimar la descomposición de hojarasca (e.g.  

el balance de masa o equilibrio de masa, las hojas atadas, las bolsas de hojas y el de 

bolsas de té (Karberg et al., 2008). 

El método del balance de masa se utiliza para estimar la descomposición en un 

ecosistema completo, y se emplea cuando las mediciones directas son demasiadas 

complicadas o costosas. Este método supone que la descomposición anual de la 

hojarasca (k) debe ser igual a la caída anual de hojarasca fresca (Mg C ha-1 año-1) entre la 

masa de hojarasca detrítica; siempre y cuando la masa de hojarasca detrítica (Mg C ha-1) 

almacenada en el ecosistema permanezca constante (Schlesinger, 1997). Por tanto, 

supone un estado estacionario de la masa detrítica del suelo, complicando la 

interpretación de las tasas de descomposición calculadas. Se realiza la colecta de la 

hojarasca mediante trampas y se recoge la masa de hojarasca acumulada en el suelo en 
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un área conocida (generalmente 1x1 m2). Las estimaciones por este método son 

imprecisas y no recomendables en periodos cortos de tiempo (Karberg et al., 2008). 

 

En el método de las hojas atadas las hojas individuales se atan juntas en paquetes 

mediante un hilo de nylon, y los paquetes se anclan en puntos fijos donde serán recogidas 

con una frecuencia determinada. Las muestras colectadas se secan al horno y se pesan 

de forma individual. Este método es muy útil para determinar la descomposición en sus 

primeras etapas, facilitando la actividad de macroinvertebrados que son generalmente 

excluidos por las bolsas de malla (McKee y Faulkner, 2000). Este procedimiento no es 

recomendable en estudios de larga duración, para evitar sobreestimaciones (Karberg et 

al., 2008). 

Otro método que es ampliamente utilizado para estimar la descomposición de hojarasca 

en la superficie del suelo, se conoce como bolsas de hojarasca. La hojarasca se coloca 

sobre el suelo dentro de bolsas de malla las cuales son recogidas a intervalos para la 

medición de la masa remanente. El tamaño de la malla, es decir el diámetro de los 

orificios de la malla depende de los objetivos de la investigación, de manera que el 

tamaño permita el acceso o la exclusión de grupos funcionales de descomponedores a las 

muestras incubadas (Karberg et al., 2008). Una malla muy pequeña no sólo excluye a 

ciertos organismos, también impide la pérdida de muestras al suelo mineral. Harmon y 

Lajtha (1999), recomiendan el empleo de fibra de vidrio, en sitios donde la intensidad de la 

luz degradará el nylon y otros materiales. Si el objetivo es permitir el acceso de la 

macrofauna, varios autores sugieren utilizar un tamaño de malla de 2 mm (Coleman et al., 

1999; Robertson y Paul, 1999). El contenido de las bolsas o sacos es un aspecto 

importante en estos estudios, el tamaño de las bolsas en general, debe ser apropiado 

según el tipo de hojarasca, siendo las bolsas de 20 x 20 cm las más comunes.  

El Índice de bolsa de té (TBI), es un método único, sencillo y multifuncional que requiere 

pocos recursos, un mínimo de conocimiento previo y se ajusta a las necesidades de 

mejorar el estado del conocimiento actual de la descomposición y su extrapolación a nivel 

mundial (Keuskamp et al., 2013). Consiste en incubar bolsas de té verde Lipton (EAN: 87 

22700 05552 5) y un té Lipton Rooibos (EAN: 87 22700 18843), a una profundidad de 8 

cm. Las bosas se recogen cada 90 días para que sean limpiadas, secadas (durante 48 h  
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a 70 °C en una estufa) y pesadas, para determinar el peso restante.  Este método 

innovador, rentable y estandarizado utiliza dos tipos de té comercialmente disponibles 

como kits de prueba,  permite construir una curva de descomposición con una medición 

en el tiempo y la determinación de dos parámetros 1) velocidad de descomposición (K) y 

2) la estabilidad del proceso de descomposición (factor S). De acuerdo con su sensibilidad 

y robustez en ecosistemas y biomas contrastantes, el método puede ser una excelente 

referencia con el potencial adecuado para aumentar la confiabilidad de las estimaciones 

del flujo de C (Keuskamp et al., 2013; Wieder y Lang, 1982). Además, responde a 

diferencias en las condiciones abióticas, tales como, la temperatura del suelo y la 

humedad. Este último aspecto, es una de las limitantes del método conocido como 

balance de masa o enfoque de equilibrio de masas, muy utilizado para determinar la tasa 

de descomposición de la hojarasca (k) en ecosistemas enteros.  

Algunos métodos  tienen grandes incertidumbres, al no considerar el efecto que tienen las 

diversas interacciones que se establecen entre los factores climáticos y la 

descomposición (Fritz et al., 2011). En este sentido Keuskamp et al. (2013), y Heimann y 

Reichstein (2008) plantean, que estas incertidumbres solo se resuelven mediante una 

evaluación más precisa de la descomposición del material vegetal en condiciones 

naturales.  

La mayoría de las investigaciones emplean muestras pertenecientes a pocas especies y 

son incubadas en el suelo de forma independiente, de esta forma, se elimina el efecto de 

la composición química de las hojas (Schilling et al., 2016). Sin embargo, cuando se 

desea un experimento más realista se pueden utilizar mezclas proporcionalmente 

representativas de las especies de interés (Karberg et al., 2008). 

En ecosistemas forestales donde las tasa de descomposición son rápidas y hay poca 

acumulación de hojarasca los valores de k son superiores a 1, mientras que en 

ecosistemas con tasa de descomposición lentas, los valores de k son inferiores a 1 

(Alvarez et al., 1992). 
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1.1.12 Influencia de la Topografía en la Producción y Descomposición de la 

Hojarasca 

En México existen diferentes condiciones topográficas (sierras, llanuras y lomeríos), que 

surgieron por diferentes procesos geológicos que se desarrollaron en esta región. A nivel 

más local, las diferencias en la orientación de las laderas influyen sobre la distribución y 

composición de la vegetación. Las laderas pedregosas con fuertes pendientes, propician 

que parte del suelo o rocas se depositen por gravedad en las partes bajas  de la misma, 

es decir, en piedemonte y en el fondo de los valles. De forma que, las zonas más 

elevadas presentan suelos más someros, a menudo, con afloramientos de la roca madre 

(Espinosa, 2012). Esto da lugar a una mayor diversidad de hábitats y a un mayor 

desarrollo de la vegetación en el piedemonte y en el fondo de los valles, en comparación 

con las partes elevadas (Markesteijn et al., 2010; Valencia et al., 2004). Varios estudios 

han documentado la importancia de la variación topográfica en la distribución de especies 

de plantas (Espinosa et al., 2011; Balvanera y Aguirre, 2006), en la composición y riqueza 

de las comunidades vegetales (Hernández-Stefanoni et al., 2015; Dupuy et al., 2012). 

Pocos estudios en distintos tipos de ecosistemas, muestran relaciones entre la 

composición de especies y la estructura de la vegetación con otros factores como: la 

altitud, la pendiente, y la orientación; siendo más escasos los estudios que describen 

procesos como la producción y la descomposición de hojarasca en sitios ubicados en 

cerros  o pendientes (Huechacona-Ruiz, 2016; von Arx et al., 2012).  

La pendiente influye en la infiltración del agua, la escorrentía y la erosión, así como en los 

procesos de sedimentación, lo cual afecta la génesis del suelo y el desarrollo de la 

vegetación (Malhi, 2012). La pendiente y las características del suelo afectan 

profundamente la estructura de la vegetación, así como en la productividad en términos 

de crecimiento y la fenología de las especies (Lott et al., 1987; Medina Klinge, 1983).  

Otros estudios han documentado diferentes factores que son determinantes en la 

producción y descomposición de hojarasca. En este sentido, Gaspar et al. (2015), 

reportaron la densidad arbórea, el área basal, la orientación de la ladera y la fertilidad del 

suelo como factores fundamentales que afectan la producción de hojarasca. La materia 

orgánica incrementa la retención de humedad y el aporte de nutrientes (Lavelle et al., 

1993), y se ha señalado que los suelos con escasa materia orgánica o baja fertilidad 
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pueden acentuar el estrés hídrico y traer consigo una mayor abscisión de hojas, sobre 

todo en especies caducifolias, y así aumentar la producción de hojarasca (Kumar y 

Deepu, 1992; Martínez-Yrízar y Sarukhán, 1990). Por otro lado, la altitud, la orientación de 

las laderas, la cobertura del dosel y la capacidad de retención de humedad del suelo 

inciden en la descomposición de la hojarasca (Schilling et al., 2016; Vitousek et al., 1994). 

Los efectos de la orientación sobre las características del suelo y de la vegetación serán 

más pronunciados en sitios donde la aridez, promueve variaciones extremas en la 

humedad del suelo (Malhi, 2012). Estudios como el de von Arx et al. (2012) y Sariyildiz et 

al. (2008), reportan un mayor déficit hídrico en las laderas expuestas al suroeste, por 

presentar mayor exposición al sol, con consecuencias negativas en la retención de 

humedad del suelo y en la actividad de los microorganismos descomponedores. Por lo 

tanto, la disponibilidad de agua es uno de los factores más importantes en los BTS, por su 

papel en el establecimiento, supervivencia y desarrollo de las plantas, que condiciona 

tanto los gradientes espaciales como las interacciones bióticas, que a su vez, influyen en 

la dinámica de las poblaciones y en el funcionamiento del ecosistema (Balvanera et al., 

2011, Espinosa et al., 2011; Mooney et al., 1993; Martínez-Yrizar et al., 1992; 

Ruthemberg, 1980). 

Por una parte, Méndez-Alonzo et al. (2013), reportan que en las zonas ubicadas en 

planicie hay una tendencia a una mayor abundancia de especies perennifolias, mientras 

que en zonas de cerro hay mayor abundancia de especies deciduas. Por otro lado, en la 

misma área del presente estudio, Sanaphre-Villanueva et al. (2017) encontraron el patrón 

opuesto. Estudios realizados por Hernández-Stefanoni et al. (2015) y Dupuy et al. (2012) 

en BTS en la Península de Yucatán, encontraron mayor área basal y altura de la 

vegetación en sitios ubicados en zonas planas así como, una mayor abundancia, 

cobertura vegetal, densidad de individuos y número de especies en las zonas 

correspondientes a cerros. En la misma zona de estudio, Huechacona-Ruiz (2016), no 

encontró diferencias significativas en la producción de hojarasca en diferentes categorías 

topográficas (zonas planas y de cerros), este último con pendientes menores de 35%. 

Otros resultados obtenidos por Martínez-Yrízar y Sarukhán (1990), muestran que la 

producción promedio anual de hojarasca, fue significativamente menor en sitios con 

pendientes pronunciadas (entre 35-85%) que en sitios planos (pendientes menores del 

10%) atribuyendo dicho comportamiento al efecto de la pendiente y las características del 
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suelo, especialmente el contenido de humedad del suelo, en la distribución de la biomasa 

en los bosques. 

En cualquier caso, es necesario indicar que los trabajos realizados se han restringido a la 

evaluación del efecto de la topografía, pero no está claro qué factores asociados a ésta 

son los que realmente estarían provocando esta variación de la diversidad y en los 

procesos biológicos (Balvanera et al., 2011). Por tanto, es necesario realizar estudios más 

detallados que relacionen diferentes aspectos como: las características topográficas, la 

estructura del bosque, los atributos físicos del sitio, y los procesos de producción y 

descomposición de hojarasca (Gaspar et al., 2015; Körner, 2007); y consideren cambios 

en la composición de especies de plantas durante la sucesión. 

1.1.13 Sucesión y su Relación con la Producción y la Descomposición de 

Hojarasca  

La mayor parte de los bosques tropicales primarios del mundo han sido afectados por 

actividades humanas, perdiéndose gran cantidad de la vegetación original; sin embargo, 

el abandono de terrenos agropecuarios ha permitido que los bosques tropicales se 

regeneren naturalmente, dando lugar a los bosques secundarios (FAO, 2010). Se espera 

que la cobertura e importancia de estos bosques siga aumentando por lo que resulta vital 

entender qué funciones y servicios pueden ser provistos por ellos, y hasta qué punto el 

funcionamiento del ecosistema se recupera durante la sucesión (Letcher y Chazdon, 

2009). Esto contribuye a la comprensión de la sostenibilidad, el mantenimiento de sus 

funciones y los servicios en futuros paisajes (Melo et al., 2013; Nadrowski et al., 2010). 

La sucesión es un fenómeno donde se produce un cambio (reemplazo) temporal en la 

composición de especies y estructura de la vegetación, después de la apertura o 

formación de sitios que son originados por un disturbio natural o antropogénico, que 

generalmente afecta superficies de al menos 1 ha (Pinto et al., 2011; Chazdon, 2008; 

2003; Martínez-Ramos y García-Orth, 2007; Capers et al., 2005). Como consecuencia de 

la sucesión se producen diferentes cambios: poblacionales, en los ciclos biogeoquímicos, 

en la estructura y composición de las comunidades, y en la biodiversidad (Glenn-Lewin y 

van der Maarel, 1992). Los cambios temporales en la composición de la comunidad son 
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consecuencia natural de las interacciones entre las especies con diferentes estrategias de 

historia de vida (Morin, 2011; van Breugel et al., 2007). 

Los ecólogos distinguen dos tipos de sucesión: primaria y secundaria. La sucesión 

primaria, es un proceso lento que ocurre en sitios en donde no había vegetación 

previamente (Morin, 2011; Zimmerman et al., 2008; Begon et al., 2005) y las especies 

colonizadoras arriban desde sitios distantes, transformando el ambiente antes de que se 

establezcan otras especies. Por otro lado, la sucesión secundaria, se produce en 

sustratos que han mantenido vegetación anteriormente, de forma que subsiste un legado 

biológico (Morin, 2011; Chazdon, 2008; Begon et al., 2005). Según Glenn-Lewin y van der 

Maarel, (1992), existen otros tipos de sucesión, como la sucesión autogénica (controlada 

por procesos que ocurren dentro de un sitio particular) y la sucesión alogénica (ocurre por 

procesos externos al sitio). Por otro lado, también se distingue entre sucesión estacional 

(referida a la fenología regular anual de abundancia o actividad que ocurre sin la pérdida 

permanente o adición de especies de la comunidad) y la sucesión cíclica (ocurre en 

circunstancias especiales en las que un pequeño número de especies tiende a sustituirse 

de manera cíclica a lo largo del tiempo). 

Teniendo en cuenta que la sucesión es un proceso ordenado de auto-organización de un 

sistema complejo, se considera que existe una secuencia de fases. La secuencia y la 

duración de las fases sucesionales pueden variar sustancialmente entre bosques 

tropicales y otros tipos de bosques, dependiendo de la naturaleza de la perturbación 

inicial, la capacidad de colonización de las especies, la estructura del bosque y la calidad 

del suelo (Chazdon, 2014). En bosques tropicales húmedos y templados se describen  

cuatro fases de sucesión: 1) etapa inicial (0-10 años), 2) etapa intermedia (10-25 años) y 

3) etapa tardía (25-200 años) y 4) bosque maduro,  cada fase tiene sus particularidades. 

La primera fase de la sucesión secundaria es a menudo, dominada por especies 

herbáceas, arbustos y lianas (Gómez y Yanes, 1981; Toky and Ramakrishnan, 1983; 

Ewel, 1983; Finegan, 1996). Cambios dramáticos ocurren en la estructura y composición 

de la vegetación, donde las especies leñosas rápidamente colonizan los campos 

abandonados (Guariguata y Osterbarg, 2001; Brown and Lugo, 1990). El rápido 

crecimiento de árboles colonizadores (pioneros) puede provocar el cierre del dosel en solo 

5-10 años después del abandono. La regeneración leñosa temprana consiste en nuevos 
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reclutas de plántulas que se originan a partir de la lluvia de semillas y del banco de 

semillas (Benitez et al., 2001), así como rebrotes; estos últimos en ocasiones dominan la 

comunidad leñosa temprana (Kammesheidt, 1998; Uhl et al., 1981).  

Oliver y Larson, (1990), plantean que el cierre del dosel señala el comienzo de la segunda 

fase, denominada fase de exclusión de tallos, dominada por árboles pioneros de vida 

corta). Estos árboles, aumentan rápidamente en área basal y altura, por lo que la 

disponibilidad de luz del sotobosque comienza a disminuir drásticamente. Estos cambios, 

se deben a la disminución de la densidad de semillas de especies leñosas y la alta 

mortalidad de especies intolerantes a la sombra (Capers et al., 2005), de esta forma se 

afecta la productividad del ecosistema. La baja disponibilidad de luz en el sotobosque 

favorece el establecimiento de árboles tolerantes a la sombra, así como especies de 

palmas que fueron dispersadas desde la vegetación circundante.  

La tercera fase de la sucesión, corresponde con la etapa de reiniciación del sotobosque 

se caracteriza por un cambio gradual en la composición de especies, fundamentalmente 

en el dosel, donde los árboles pioneros de corta vida son reemplazados por árboles 

pioneros de larga vida. El avance de la regeneración en el soto-bosque a menudo 

presenta especies de bosques maduros (Chazdon et al., 1998; Denslow and Guzman 

2000). Eventualmente la muerte de árboles longevos crea espacios que incrementan la 

disponibilidad de recursos para nuevos reclutas. Finalmente, la última fase, la de bosque 

maduro, se caracteriza por una compleja estructura vertical y horizontal debido a la 

presencia de árboles grandes, viejos, y arquitectura del dosel y vegetación del sotobosque  

diversa (Lebrija-Trejos et al., 2011). La estructura del bosque facilita condiciones 

microambientales que favorecen el establecimiento de la fauna descomponedora y por 

consiguiente la descomposición de la hojarasca. 

La sucesión en BTS puede ser diferente de la reportada en los BTH. En BTS puede haber 

un menor número de fases, al estar ausentes los árboles pioneros de vida larga como 

reportan Lebrija-Trejos et al. (2008), aunque otros estudios en BTS (e.g. Saenz-Pedroza 

et al., 2020; Kennard, 2002), reportan la existencia y dominancia de este grupo de 

especies. Por otra parte, también hay diferencias en el reemplazo de estrategias de vida 

para la adquisición y conservación de recursos. En BTS, generalmente se produce un 

reemplazo de las especies de sucesión temprana con estrategias conservadoras para 
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poder enfrentar el ambiente seco y caluroso, por las especies de sucesión tardía con 

rasgos adquisitivos que se benefician de un ambiente más fresco y una mayor 

disponibilidad de agua (Buzzard et al., 2015; Lohbeck et al., 2013; Alvarez‐Añorve et al., 

2012; Lebrija-Trejos et al., 2011). Se ha documentado que las altas tasas de reemplazo 

de las especies tienen lugar en etapas sucesivas tempranas, es decir, en las primeras dos 

décadas (Lohbeck et al., 2012; van Breugel et al., 2007). Las raíces profundas de las 

especies  tempranas ayudan a entender por qué las especies con hojas grandes y baratas 

pueden prosperar en ambientes más secos (Pineda-García et al., 2013). Adicionalmente, 

las especies de edades tempranas invierten en grandes cantidades de semillas pequeñas 

que puedan viajar grandes distancias, por el contrario, las especies tardías invierten en 

semillas más grandes que se dispersan a través de dispersores bióticos (Lohbeck et al., 

2013; Hammond y Brown, 1995).   

Algunos estudios en BTS reportan patrones de reemplazo de especies diferentes en la 

sucesión (Villanueva-Sanaphre et al., 2017). La interpretación del proceso aún no está 

clara, teniendo en cuenta que la recuperación de la riqueza de especies y la composición 

dependen de los cambios en la estructura. Algunos investigadores, documentaron una 

recuperación lenta de la estructura del bosque (Murphy y Lugo 1986; Ewel, 1977) y otros 

reportan una recuperación más rápida con respecto a otros bosques tropicales (Vieira y 

Scariot, 2006; Ruiz et al., 2005; Ceccon et al., 2002). Este último resultado se atribuye a la 

menor complejidad en la estructura y en la composición de las especies en los BTS 

(Chazdon et al., 2007). 

Los cambios drásticos que se producen en las condiciones biológicas y ambientales a lo 

largo del tiempo durante la sucesión, no solo representan una oportunidad ideal para 

analizar el ensamblaje de las comunidades (Lasky et al., 2014), sino que también ayudan 

a entender las estrategias que mantienen a las poblaciones e inferir algunos aspectos 

relacionados con la funcionalidad del ecosistema, basados en los procesos de producción 

y descomposición de la hojarasca. 

1.1.14 Estrategias de vida de las plantas en BTS con relación a la sucesión 

La sucesión secundaria contribuye en la distribución y diversidad ecológica de las 

especies vegetales (Toledo et al., 2012), debido a que producen cambios en la 
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disponibilidad de agua y por lo tanto de nutrientes así como en las condiciones 

microambientales (Lasky et al., 2014). Diferentes estudios en BTS describen condiciones 

ambientales estresantes en edades sucesionales tempranas, como son: ambiente seco, 

soleado y con elevadas temperaturas del aire y el suelo (Lohbeck et al., 2015; Paz et al., 

2015; Lebrija-Trejos et al., 2011;).Teniendo en cuenta estas condiciones ambientales, 

podrán establecerse con éxito, las especies con caracteres asociados a estrategias 

conservadoras de recursos (eg. raíces profundas, hojas con pulvinos y bajo índice de área 

foliar (Williams-Linera et al., 2011). Mientras que dentro de las características 

fundamentales de las especies tardías con estrategias adquisitivas se tienen: hojas 

predominantemente enteras y perennes y semillas grandes dispersadas por animales 

(Lohbeck et al., 2015). Sin embargo, Lebrija-Trejos et al. (2010), Lohbeck et al. (2013) y 

Sanaphre-Villanueva et al. (2017), documentaron inconsistencias en los patrones de 

rasgos adquisitivos y conservadores, con patrones mixtos durante la sucesión en bosques 

secos de México. 

Chave et al. (2009), describen la disyuntiva entre la asignación de biomasa a fibras, 

paredes celulares de vasos y traqueidas, o el favorecer el almacenamiento y conducción 

de agua, conocida como disyuntiva entre la eficiencia hidráulica del tallo vs la seguridad 

hidráulica. Generalmente, las especies deciduas son más eficientes en la conducción de 

agua, pueden sostener altas tasas fotosintéticas, sin embargo, son susceptibles a la 

cavitación. Por el contrario, las perennifolias tienen una capacidad más reducida de 

transporte de agua y de fotosíntesis, pueden funcionar con potenciales hídricos del suelo 

mucho más bajos antes de que ocurra la formación de émbolos que obstruyan el 

movimiento del agua en el xilema, por tanto, son más resistentes a la cavitación (Méndez-

Alonzo et al., 2012). 

Por otro lado, se plantea la disyuntiva entre profundidad de raíces vs capacidad de 

almacenamiento de agua en la albura (Paz et al., 2015). En BTS, las especies de fases 

tempranas de la sucesión, sometidas a condiciones más rigurosas de sequía, y que en 

general presentan baja capacidad de almacenar agua en la albura, muestran un sistema 

de raíces de mayor longitud y de mayor profundidad. Por el contrario, el almacenamiento 

de agua en la albura, está asociado principalmente con especies de fases tardías de la 

sucesión, y a la vez, con la presencia de raíces someras (Paz et al., 2015). 
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Para comprender mejor el recambio de especies a través de gradientes ambientales, 

como respuesta a la disponibilidad de recursos, es necesario tener conocimiento de las 

posibles respuestas de las plantas. Cuando hay limitaciones de los recursos, predomina la 

estrategia lenta, conservadora o tolerante al estrés, con especies que retienen los 

recursos por más tiempo. Por otro lado, la estrategia rápida (adquisitiva o productiva) con 

especies que usan los recursos de forma acelerada mediante órganos de bajo costo, es 

favorecida en ambientes con alta disponibilidad de recursos (Sanaphre-Villanueva, 2016).  

Mediante el análisis de los caracteres funcionales se puede entender la dinámica de las 

comunidades de plantas que se establecen en diferentes fases de la sucesión (Lebrija-

Trejos et al., 2011). Este enfoque, a su vez, ayuda a entender el comportamiento de la 

producción y la descomposición de hojarasca como consecuencia del desarrollo y 

establecimiento de especies con diferentes estrategias de vida. 

1.2 JUSTIFICACION 

La deforestación y la degradación son las principales amenazas que afrontan los bosques 

tropicales, poniendo el riesgo hasta el 80 % del intercambio de carbono con la atmósfera 

e incidiendo en el  mantenimiento y estabilidad del clima global (IPCC, 2014; Turner et al., 

2010) y en la biodiversidad (MEA, 2005). Aproximadamente el 42% de los bosques 

tropicales del mundo son bosques estacionalmente secos (BTS) y su estado de 

conservación es crítico ya que han experimentado tasas de deforestación muy altas, 

incluso mayores a las de los bosques tropicales húmedos, llegando a destruirse hasta un 

60% de estos ecosistemas en el Neotrópico (Hansen et al., 2013; Sánchez-Azofeifa et al., 

2013; Cairns et al., 2000;). Quizás por estas razones, los BTS son considerados uno de 

los ecosistemas más amenazados en el Neotrópico y en el mundo (Banda-R et al., 2016; 

Sánchez-Azofeifa et al., 2013; Balvanera, 2012). Asimismo, han sido considerados como 

vulnerables, ya que la fenología predominante de las especies los hace más sensibles a 

los cambios en la temperatura ambiental y del CO2 atmosférico (IPCC, 2001). Los BTS 

tienen una estructura vertical, diversidad de especies, e interacciones entre las especies 

menores que los BTH (Chazdon y Arroyo, 2013), además de las condiciones climáticas 

cambiantes que amenazan con hacer más extremas las condiciones de aridez y 

desertificación (OMM, 2015). Por otra parte, Sánchez- Azofeifa et al. (2013, 2005), 

plantearon la comprensión limitada que se tiene de los procesos ecológicos en los BTS, 



CAPÍTULO I 
 

30 

aspecto fundamental en las políticas para la protección y conservación de estos 

ecosistemas. 

En este sentido, varias investigaciones apuntan hacia la necesidad del estudio de 

diferentes procesos ecológicos, como la producción y descomposición de hojarasca, los 

cuales contribuyen a la comprensión  y el entendimiento de la funcionalidad de estos 

ecosistemas. La caída de hojarasca y su descomposición son procesos relacionados con 

la transferencia de energía y los ciclos biogeoquímicos (Aceñolaza et al., 2009), la materia 

orgánica (Liu et al., 2004) y representan el mayor flujo de nutrientes de la vegetación al 

suelo. Por esto, la medición de la producción de hojarasca ha sido utilizada como una 

medida de la productividad primaria neta (Vargas y Varela, 2007), que contribuye al 

manteniendo de la biodiversidad biológica (Zamboni y Aceñolaza, 2004; Carnevale y 

Lewis, 2001). Por ende, estimar la producción y descomposición de hojarasca contribuye 

a conocer los procesos que determinan la productividad del ecosistema y el papel que 

juegan estos  ecosistemas como fuentes o sumideros de carbono (IPCC, 2014). 

Aunque existen numerosas investigaciones en ecosistemas forestales tropicales que se 

han enfocado en la producción de hojarasca (Huechacona-Ruiz, 2016; Lawrence, 2005; 

Epstein et al., 2002; Sundarapandian y Swamy, 1999; Babbar y Ewel, 1989), y en su 

descomposición (Sánchez-Silva et al., 2018; Schilling et al., 2016; Keiser et al., 2013; 

Zhang et al., 2008; Del Valle-Arango, 2003), el conocimiento del efecto de diferentes 

factores climáticos y de la vegetación sobre ellos es aún limitado. Además, Negrete 

(2004), plantea, la relevancia de hacer estudios que evalúen simultáneamente la 

producción y descomposición de la hojarasca a lo largo de gradientes sucesionales. Así 

estos procesos se pueden evaluar en las diferentes fases de recuperación del 

ecosistema. 

  



CAPÍTULO I 

31 

1.3 PREGUNTAS DE INVESTIGACION 

1-¿Cuál es la producción promedio anual, estacional y mensual de hojarasca en el 

bosque tropical seco subcaducifolio de Kaxil-Kiuic? 

2-¿Cómo varía la producción anual de hojarasca y la tasa anual de descomposición foliar 

de especies dominantes en rodales con diferente edad sucesional, y entre zonas con 

diferente posición topográfica? 

3-¿Cómo varía la producción estacional y mensual de hojarasca en este bosque? 

4-¿Cómo se relacionan las variables climáticas (humedad del aire, temperatura, 

precipitación, velocidad del viento) con la producción de hojarasca en este bosque? 

5-¿Cómo se relacionan las variables macro y microclimáticas con la tasa anual de 

descomposición foliar? 
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1.4 HIPÓTESIS 

1. En los BTS, a medida que avanza el proceso de sucesión aumenta la altura, la biomasa 

aérea, el índice de área foliar, con cambios en la composición de especies. Considerando, 

que la biomasa aérea y la proporción de especies deciduas aumentan con la edad de 

sucesión, esperamos que la producción de hojarasca también aumente con la edad, y se 

asocie positivamente con la biomasa aérea y el área basal, especialmente de especies 

deciduas. 

2. Los sitios con pendiente presentan limitaciones en la disponibilidad de agua y 

nutrientes minerales, por lo que esperamos el predominio de especies tolerantes a la 

sequía (de hojas longevas y mayor biomasa radical para obtener agua). De esta forma, 

esperamos una menor producción de hojarasca en sitios en pendiente comparado con 

sitios planos. 

3. La producción de hojarasca en BTS se asocia con periodos de estrés hídrico, por lo 

que esperamos que se asocie negativamente con la precipitación mensual, estacional y 

anual y positivamente con la temperatura máxima y el déficit de presión de vapor. 

4. La composición química de las hojas (cantidad de N, C, la relación C/N y la dureza de 

las hojas) son determinantes en la descomposición de la hojarasca (Keiser et al., 2013; 

Zhang et al., 2008). Por lo que esperamos que el contenido foliar de nutrientes de las 

especies determine el ranking en la tasa de descomposición, asociada positivamente con 

el contenido de N, y negativamente con la relación C/N  y la dureza de las hojas. 

5.  La cobertura del dosel induce y modera cambios microambientales, fundamentalmente 

en la temperatura, la humedad del aire y el suelo (von Arx et al., 2012). Durante la 

sucesión de BTS, el dosel se va cerrando y produce ambientes menos secos en el 

sotobosque, con menor  radiación solar y temperatura en la superficie del suelo, y mayor 

humedad relativa y del suelo. Por lo tanto, se esperaría un aumento en la tasa de 

descomposición de la hojarasca con la sucesión, ya que las condiciones 

microambientales favorecen el establecimiento y la actividad  de los descomponedores. 

6. La inclinación de la pendiente propicia el escurrimiento del agua desde las partes altas 

a las más bajas, con arrastre de partículas orgánicas y de suelo. De esta forma, las zonas 
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más elevadas presentan suelos más someros con menor capacidad de retención de 

humedad, condiciones desfavorables para los descomponedores. Por tanto, se esperaría 

que en zonas en pendiente dominen las especies perennifolias, que presentan menor 

concentraciones de nutrientes foliares que las deciduas,  por ende,  menor tasa de 

descomposición que en los sitios planos.  
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OBJETIVOS 

1.5 OBJETIVO GENERAL 

-Analizar la dinámica temporal de la producción anual de hojarasca en BTS de Yucatán y 

la tasa de descomposición del material foliar de especies dominantes, así como el posible 

efecto de la edad de sucesión, la posición topográfica y variables climáticas. 

1.6 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

1-Estimar la dinámica temporal (inter-anual, estacional y mensual) de la producción de 

hojarasca. 

2-Comparar la producción anual de hojarasca entre cinco categorías de edad sucesional 

(3-5, 10-17, 18-25, 60-79 y >80 años). 

3-Comparar la producción anual de hojarasca entre dos condiciones topográficas (sitios 

planos y sitios en pendiente) en rodales de edades avanzadas (> 60 años). 

4-Identificar las relaciones existentes entre los patrones temporales de producción de 

hojarasca con variables climáticas (precipitación, humedad relativa del aire, 

temperatura, velocidad del viento). 

5-Comparar la tasa anual de descomposición foliar entre especies dominantes, entre 

categorías de edad sucesional (8-10, 15-22, 23-30, 65-84, y >85 años) y entre 

posiciones topográficas (plano y en pendiente). 

6-Analizar el patrón temporal de pérdida de masa foliar seca de las especies dominantes.  

7-Evaluar las relaciones existentes entre la tasa de descomposición foliar de las especies 

dominantes y variables macro y micro ambientales. 
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ABSTRACT 

Litterfall production plays a fundamental role in the dynamics and function of tropical forest 

ecosystems, as it supplies 70-80% of nutrients entering the soil. This process varies 

annually and seasonally, depending on multiple environmental factors. However, few 

studies spanning several years have addressed the combined effect of climate variables, 

successional age, topography, and vegetation structure in tropical dry forests. In this study 

we evaluated monthly, seasonal, and annual litterfall production over a five-year period in 

semideciduous dry forests of different successional ages growing on contrasting 

topographic conditions (sloping or flat terrain) in Yucatan, Mexico. Its relationship with 

climate and vegetation structural variables were also analyzed using multiple linear 

regression and generalized linear models. Litterfall was measured monthly in 12 litterfall 

traps of 0.5 m2 in three sampling clusters (sets of four 400 m2 sampling plots) established 

in forests of five successional age classes: 3-5, 10-17, 18-25, 60-79, and >80 years (in the 

latter two classes either on slopping or on flat terrain), for a total of 15 sampling clusters 

and 180 litterfall traps. Litterfall production varied between years (negatively correlated 

with precipitation), seasons (positively correlated with wind speed and maximum 

temperature), and months (negatively correlated with relative humidity), and was higher in 

flat than in sloping sites. Litterfall production also increased with successional age until 18-

25 years after abandonment, when it attained values similar to those of mature forests. It 

was positively correlated with the aboveground biomass of deciduous species but 

negatively correlated with the basal area of evergreen species, indicating a strong 

influence of leaf phenology. Our results show a rapid recovery of litterfall production with 

successional age of these forests, which may increase with climate changes such as less 

precipitation, higher temperatures, and higher incidence of hurricanes. 

 

Keywords: Leaf litter; seasonality; interannual variation; successional age; topographic 

position; vegetation structure; precipitation; temperature; wind speed. 
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2.1 INTRODUCTION 

 

Litterfall production (amount of plant material that falls to the ground per unit area and 

time) is a key process of the carbon cycle in terrestrial ecosystems (Negash and Starr, 

2013; Facelli and Pickett, 2008; Dent et al., 2006; Takyu et al., 2003; Martínez-Yrízar et 

al., 1992). It is the main source of reincorporation of organic nutrients to the soil where 

they can be mineralized for plant uptake (González et al., 2008; Bosco et al., 2004; Prause 

et al., 2003), as well as an important component of net primary production [9]. Quantifying 

litterfall production is a necessary step to estimate productivity and evaluate phenology, 

carbon dynamics, biogeochemical cycles, and the capacity of forests to recover from 

natural and human disturbances (De Jong, 2013). Moreover, identifying the factors that 

govern litterfall production can help to better understand the response of forest 

ecosystems to climate change (Scheer et al., 2011; Thuille and Schulze, 2006). Most 

studies on litterfall production in tropical forests have been conducted in humid forests, 

while fewer have addressed tropical dry forests (TDF) (Sánchez-Azofeifa et al., 2013), 

although the latter cover a greater extent and are more threatened by human activities 

(Banda-R et al., 2016; Sánchez-Azofeifa et al., 2014).  

Litterfall production in TDF occurs mostly in the dry season, as a strategy to avoid water 

loss by transpiration and cope with water stress low soil water availability and high vapor-

pressure deficit (Huechacona-Ruiz-Ruíz, 2016; Aryal et al., 2015; Ndakara et al., 2011; 

Valentini et al., 2008; Martins and Rodríguez, 1999). Therefore, litterfall production in TDF 

is negatively correlated with annual, seasonal, and monthly precipitation (Aryal et al., 

2015; Zhang et al., 2014; Cuba et al., 2013; Lawrence, 2005; Kelly et al., 1988; Murphy 

and Lugo, 1986). However, most studies conducted to date on litterfall production in TDF 

have been short-term (Parsons et al., 2014, Sundarapandian et al., 1999; but see 

Sánchez-Silva et al., 2018; Martínez-Yrízar and Sarukhán, 1990; Whigham et al., 1990), 

which limits the possibility of evaluating, modeling, and predicting the effects of climate 

change. The few multi-year studies of litterfall production in TDF and its relationship with 

precipitation (Tang et al., 2010) have documented several patterns of monthly litterfall 

production: unimodal, bimodal, and irregular, peaking at different times of the year (Aryal 

et al., 2015; Zhang et al., 2014), mostly associated with scarce or nil precipitation (Wagner 

et al., 2016; Aryal et al., 2015; Zhang et al., 2014). 
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Other climatic factors shown to be (positively) correlated with litterfall production in tropical 

forests include temperature (Parsons et al., 2014; Barlow et al., 2007), wind speed (Huang 

et al., 2017; Huechacona-Ruiz-Ruíz, 2016), and solar radiation (Zalamea and González, 

2008), which, together with drought, are closely related to the abscission of leaves the 

main component of plant litter. Therefore, the temporal patterns of leaf abscission govern 

the variations in litterfall production both between and within ecosystems (Zhang et al., 

2014; Holbrook et al., 1995). 

Litterfall production is also related to species composition and vegetation structure 

(Gaspar-Santos et al., 2015; Celentano et al., 2011; Chave et al., 2009), which change 

over the course of forest succession (Norden et al., 2015; Nunes et al., 2014; Lebrija-

Trejos et al., 2011). Litterfall production increases during succession as tree size, 

aboveground biomass and leaf area index increase as a result of changes in 

microenvironmental conditions (Huechacona-Ruiz-Ruíz 2016; Lohbeck et al., 2015; 

Lebrija-Trejos et al., 2011) and the life history strategies of species (Schilling et al., 2016; 

Lasky et al., 2014; Becknell and Powers, 2014; Quesada et al., 2009; Guariguata and 

Osterbarg, 2001). Environmental conditions such as high solar radiation, high temperature, 

and low water availability in the uppermost layers of the soil prevail during the early 

successional stages in TDFs. Species with conservative strategies (evergreen, long-lived 

leaves) tend to predominate under such conditions, while species with acquisitive 

strategies (deciduous, short-lived leaves) tend to predominate in later successional stages, 

when environmental conditions become less restrictive (Buzzard et al., 2015; Lohbeck et 

al., 2015, 2013; Lebrija-Trejos et al., 2011). However, some authors have reported an 

inverse successional pattern in TDF: predominance of plants with acquisitive strategies in 

early successional stages, which are then replaced by species with conservative strategies 

in later stages (Sanaphre-Villanueva et al., 2017; Pineda-García et al., 2013; Lebrija-

Trejos et al., 2010). Such conflicting behaviors suggest that plant species in TDF possess 

a wide range of strategies to cope with drought. 

Litterfall production is also influenced by landscape topography, as it affects incident solar 

radiation and soil water availability and, thus, plant phenology (Gaspar-Santos et al., 2015; 

Méndez-Alonzo et al., 2013; Gallardo-Cruz et al., 2009; Pierce et al., 2005; Suzaki et al., 

2005; Becker et al., 1998). For instance, sites located on hilltops or hill slopes have 

shallower soils with lower water retention capacity, compared with sites located on flat 
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areas (Markesteijn et al., 2010; Gallardo-Cruz et al., 2009; Daws et al., 2002). Accordingly, 

species with conservative strategies (evergreen, slow-growing, with long-lived leaves) 

have been reported to predominate in sites located on hill slopes (Sanaphre-Villanueva et 

al., 2017), where litterfall production is lower than on flat sites (Martínez-Yrízar and 

Sarukhán, 1990). However, other studies (Méndez-Alonso et al., 2013; Borchert, 1994) 

have reported the opposite pattern: a higher abundance of evergreen species on flat vs 

sloping sites, which would lead to an opposite pattern of litterfall. 

To the best of our knowledge, this is the first study that evaluates the influence of multiple 

factors (successional age, vegetation structure, topography, and climatic variables) on 

monthly, seasonal, and interannual litterfall production patterns in a TDF. We had three 

objectives: a) to analyze the temporal (interannual, seasonal, and monthly) dynamics of 

litterfall production; b) to evaluate the effects of successional age and topography on 

annual and seasonal litterfall production; and c) to examine the relationships of seasonal 

and annual litterfall production with vegetation structure and climatic variables. We posit 

three hypotheses: 1) given that aboveground biomass and, likely, the proportion of 

deciduous species in TDF increase with successional age, we expect litterfall production to 

also increase with successional age, and to be positively correlated with aboveground 

biomass or basal area (particularly of deciduous species); 2) since lower water availability 

in sloping sites leads to a predominance of drought-tolerant species (evergreen species 

with long-lived leaves and long roots), we expect litterfall production to be lower on sloping 

versus flat sites; 3) since litterfall production in TDF is correlated with periods of water 

stress, we expect a negative correlation with monthly, seasonal, and annual precipitation 

and a positive correlation with maximum temperature and vapor-pressure deficit. 

2.2 MATERIALS AND METHODS  

2.2.1 Study Area 

The study area is located in Kaxil Kiuic Biocultural Reserve and its surroundings (20º 5' 

20º 7' N; 89º 32' 89º 34'W), at the central part of the Yucatán Peninsula (Figure 2.1a). The 

reserve stretches across 1800 ha, mostly covered by semi-deciduous tropical dry forest. 
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Figura 2.1 a) Map showing the location of the study area, b) distribution of the sampling 

clusters following the design of the National Forest and Soil Inventory of Mexico, c) 

arrangement of the four 400 m2 plots (green circles) within each sampling cluster and of the 

three litterfall traps (black dots) within each plot. Red dots denote the sampling clusters that 

were used in this study. The inset square is a 3 x 3 km area where the late successional 

sampling clusters were established following a stratified systematic design; early successional 

sampling clusters were established outside the reserve following a chronosequence design 

(see Appendix 2.1). 

The local climate is warm subhumid (Aw), with mean annual temperature of 26 °C and 

mean annual precipitation of 1000-1200 mm (Orellana et al., 2003). The rainy season lasts 

from May to October and the dry season from November to April. The geomorphology of 

the region consists of karstic limestone, with flat areas alternating with gently sloping hills 

(10-25%). Cambisol and luvisol soils predominate in flat areas, and leptosol soils on hills 

and sites with rocky outcrops (Bautista-Zúñiga et al., 2003). Secondary vegetation of 

different ages since abandonment predominates in the region as a result of the long-

standing use of slash-and-burn subsistence agriculture (Dupuy et al., 2012, Hernández-
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Stefanoni et al., 2011). The dominant vegetation is a medium-stature semideciduous 

tropical forest, in which 50-75% of the trees shed their leaves during the dry season and 

canopy height is 13-18 m in late successional forests. 

2.2.2 Selection of Sampling Sites 

The sampling design was based on the one used by the National Forest and Soil Inventory 

of Mexico (CONAFOR, 2013), which consists of 1-ha sampling clusters of four 0.04 ha 

(400 m2) plots arranged in an inverted-Y shape (Figure 2.1b and 2.1c). Three sampling 

clusters were established in forests of five successional age classes (years since 

abandonment from cultivation at the beginning of this study): I: 3-5, II: 10-17, III: 18-25, IV: 

60-79, and V: ≥ 80 years, for a total of 15 sampling clusters and 60 plots (Appendix 2.1). 

Sampling clusters in age classes I-III were selected to form a chronosequence of stands of 

different successional age on predominantly flat terrain (the prime land for farming 

activities). Sampling clusters in age classes IV and V were established following a 

stratified systematic design irrespective of topographic position, which varied among plots 

in each cluster. Thus, the effect of topography was assessed only in clusters in age 

classes IV and V. From these clusters, we used only those plots located on the 

predominant topographic position (flat [0-9% slope] or sloping [10-20% slope] terrain), 

including three plots from each of three clusters for each topographic position (Appendix 

2.1). 

2.2.3 Estimation of Litterfall Production 

Litterfall production was measured over five years in a total of 180 litterfall traps (12 per 

sampling cluster). Three litterfall traps were established in each sampling plot, 6 m from 

the center along three compass directions (North, East, and West) (Figure 1c). We used 

80 cm diameter (0.503 m2) circular traps made of fine, 1mm mesh plastic net to allow 

rainwater to escape while retaining fine plant material; the traps were placed 80 cm above 

the ground. Plant litter was collected monthly, as recommended by Aceñolaza et al. 

(2009), from October 2013 to September 2018. The litter samples were dried at 70 °C to 

constant weight and weighed using an analytical balance. The monthly litterfall production 

rate (P; Mg/ha/month) was estimated using the following equation (modified from Honorio 

and Baker, 2010): 
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P =
Total dry weight in each litterfall trap (g) x 108 cm2 x 30 days x 1 Mg

Area of the litterfall trap (503.56 cm2) x collection duration (days) x 1 ha x 1 month x 106g
 

2.2.4 Climatic Variables 

Climatic data were obtained from the weather station of the nearest town, Oxkutzcab, 

located 27.4 km from the study site, and operated by the Comisión Nacional del Agua 

(National Water Commission). Data on monthly precipitation (mm), mean, maximum, and 

minimum air temperature (°C), relative air humidity (%), wind speed (km/h), and wind gusts 

(km/h) were recorded every 10 minutes over the entire study period by the automatic 

weather station. Cumulative temperature values were calculated from daily maximum and 

minimum temperature values recorded by a conventional weather station at the same site; 

the daily values were added up to obtain monthly cumulative maximum and minimum 

temperatures (ACTmax and ACTmin, respectively). Vapor-pressure deficit (δe) was 

estimated after the equations proposed by Jones (1992). 

2.2.5 Measurement and Estimation of Vegetation Variables 

All woody plants (trees, shrubs, lianas and palms) with DBH (diameter at breast height, 

measured at 1.3 m above the ground) ≥ 7.5 cm present in all the plots where litterfall 

production was monitored were censused from 2013 to 2016 and in 2018 (2465 plants in 

total). Plants with DBH ≥ 2.5 cm were sampled in 80 m2 subplots nested in the center of 

each 400 m2 plot. Each plant was identified to species, and the diameter and height of 

each stem were measured. Sample specimens of those plants that could not be identified 

in the field were collected and taken to the herbarium of the Centro de Investigación 

Científica de Yucatán for identification. 

Aboveground biomass was estimated using allometric equations either developed or used 

in previous studies on forests of the Yucatán Peninsula. We used the equation of Ramírez-

Ramírez et al. (2019) for trees with DBH <10 cm, and the equation of Chave et al. (2005) 

for larger trees. All plant species recorded in each plot were classified according to their 

leaf phenology (deciduous vs evergreen) based on specialized literature (Duno de Stefano 

et al., 2010; Pennington and Sarukhán, 2005) as well as on the knowledge of local 
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inhabitants and one of the co-authors (F May-Pat). Basal area, aboveground biomass, and 

stem density in each plot were calculated for all species as well as for evergreen and 

deciduous species separately. 

2.2.6 Data Analysis 

Each cluster was regarded as a sampling unit; the litterfall production values of the 12 

litterfall traps in each sampling cluster (three traps × four 400 m2 plots) were averaged. As 

indicated above, the effect of topographic position was evaluated based on the mean 

value of the three plots located on the predominant topographic position in the cluster. All 

sampling clusters were separated by at least 250 m; the spatial independence of the data 

was tested separately for each study year using Moran’s Index (I) (I; Anselin, 1995) 

implemented in the spatial autocorrelation tool of ArcMap 10.2 or Qgis 3.0 (ESRI, 2020; 

QGIS Development Team 2020. No spatial autocorrelation was found in any year (I ≥ - 

0.216, Z ≥ - 0.725, p ≥ 0.468). 

Generalized Linear Mixed Models (GLMM) were used, followed by Bonferroni post-hoc 

multiple comparison tests, to test for significant differences in the temporal (annual, 

seasonal, and monthly) litterfall production patterns between successional age classes or 

topographic positions. These analyses were carried out using the software SPSS v.17.0 

(SPSS, 2008). 

The relationships between litterfall production and climatic or vegetation variables were 

examined by fitting multiple linear regression models using the regsubsets procedure in 

the ‘leaps’ package in R (R Development Core Team, 2012). Annual (over the entire study 

period) and monthly averages of the climatic variables (over the entire study period) were 

used for these analyses except for precipitation, for which the cumulative value was used. 

As vegetation variables were recorded only annually (except for 2017), climatic and 

vegetation variables (including successional age) were analyzed separately.  

For each multiple regression analysis, the three best models identified by the regsubset 

procedure were considered and the best model was selected based on the Akaike 

information criterion (AIC). Akaike delta scores (∆ AIC, relative difference between the AIC 

of the best model and that of each other model) and Akaike weights (ωi) (Burnham and 

Anderson, 2002) were calculated for the three selected models. We checked for 



CAPÍTULO II 
 

45 

multicollinearity among the explanatory variables based on the variance inflation factor 

(VIF). The best model for each case was the one yielding the lowest ∆ AIC and the highest 

ωi (Caballero, 2011; Ichikawa, 1988), provided it included neither non-significant 

explanatory variables nor high multicollinearity (VIF ≥ 2). 

2.3 RESULTS 

2.3.1 Total Annual Litterfall Production 

Average annual litterfall production ± 95% confidence interval was 5.651 ± 0.266 

Mg/ha/year; annual production varied among the study years (F = 43.047; p < 0.001), with 

the highest value recorded in 2016 (6.173 ± 0.654 Mg/ha/year) and the lowest in 2017 

(4.941 ± 0.502 Mg/ha/year) (Table 2.1). The highest annual production (2016) coincided 

with the lowest annual precipitation of the study period; however, the lowest annual 

production (observed in 2017) coincided with a similarly low annual precipitation (the 

second lowest of the study period). 

Table 2.1 Annual litterfall production (± 95% confidence interval) and annual precipitation 

during the 5-yr study period. Different superscript letters denote significant differences among 

study years. 

Year Annual litterfall 

production 

(Mg/ha/yr) 

Annual precipitation 

(mm) 

2014 5.963 ± 0.955 ab 1148.0 

2015 5.071 ± 0.603 ab 1098.8 

2016 6.173 ± 0.654 a 885.2 

2017 4.941 ± 0.502 b 906.5 

2018 6.109 ± 0.508 a 945.2 

2.3.2 Influence of Successional Age and Topography on Inter-annual 

Litterfall Production 

Litterfall production varied significantly among successional age classes over the entire 

study period (F = 49.863, p < 0.001) (Table 2.2), as well as within years (F ≥ 12.595, p < 

0.001 in all study years) (Figure 2). Although litterfall production varied widely among 

years, the lowest values were consistently recorded in forest age-class I (3-5 years), 
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whereas the highest values were observed in forest age-class III (18-25 years) and/or V (≥ 

80 years) (Figure 2.2). 

Table 2.2 Total litterfall production (± 95% confidence interval) over the entire study period in 

forests of different successional age classes. Different superscript letters denote significant 

differences among successional age classes. 

Successional 

age class 

Total litterfall production 

(Mg/ha/yr) 

I (3-5 years) 4.070 ± 0.502 a 

II (10-17 years) 5.674 ± 0.274 b 

III (18-25 years) 6.460 ± 0.173 c 

IV (60-79 years) 5.604 ± 0.502 b 

V (≥ 80 years) 6.440 ± 0.281 c 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.2 Annual litterfall production in forests of different successional age classes over the 

study period. The X-axis numbers indicate the successional age classes (see Table 2.2); 

vertical lines are ± 95% confidence intervals. Different letters denote significant differences 

among successional age classes in each year. 

Litterfall production also differed between topographic positions over the entire study 

period (F = 4.660, p = 0.042), as well as in 2015 (F = 22.39, p <0.001), but not in other 

years (F ≥ 0.277; p ≥ 0.067). Over the study period (and in 2015), litterfall production was 

higher (mean ± 95% CI) in flat (2.634 ± 0.321 Mg/ha/year) than in sloping sites (2.196 ± 

0.244 Mg/ha/year).  
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2.3.3 Relationships between Litterfall Production and Vegetation Variables 

The best multiple linear regression model over the study period explained 60.8% of the 

variation in total litterfall production. Litterfall production over the study period was 

positively correlated with aboveground biomass of deciduous species and negatively 

correlated with basal area of evergreen species (F = 11.87, p = 0.0014) (Table 2.3). The 

vegetation variables most closely related to annual litterfall production varied among years 

and included average tree height (positive correlation), biomass of evergreen species 

(negative correlation), basal area of deciduous species (positive), successional age 

(positive), and mean tree diameter (positive) (Table 2.3). 

Table 2.3 Multiple linear regression models relating litterfall production to vegetation 

variables, either for each year or over the entire study period. 

Year Models Raj
2 AIC ∆ AIC ωi 

2014 1) Y = 0.885*Ht 

2) Y = 1.371*Ht-0.044*Be 

3) Y = 0.02*E-0.054*Be+1.16*Ht 

0.379 

0.491 

0.529 

13.77 

11.54 

11.08 

2.690 

0.460 

0.000 

0.004 

0.666 

0.003 

2015 1) Y = 1.604+0.532*Ht 

2) Y = 0.141*BAd 

3) Y* = -0.037+0.966*Ht+0.019*Bd  

0.424 

0.464 

0.500 

-1.156 

-1.424 

-1.798 

0.642 

0.374 

0.000 

0.079 

0.255 

0.666 

2016 1) Y =1.812+0.684*Ht 

2) Y* =1.437-0.04*BAe +0.793*Ht 

3) Y =1.74+0.009*Age 

0.624 

0.608 

0.607 

-5.179 

-3.734 

-3.007 

0.000 

1.445 

2.172 

0.079 

0.255 

0.666 

2018 1) Y =3.819+0.718*Ht 

2) Y =2.09+0.224*DBH 

3) Y” =1.053 +0.292*DBH+0.01*BAd 

0.243 

0.320 

0.322 

-2.260 

-3.054 

-2.408 

4.270 

1.913 

0.000 

0.079 

0.255 

0.000 

Total  1) Y = 3.772+0.115*BAd 

 2) Y = 4.204+0.034*Bd-0.158*BAe 

 3)Y*=3.761+0.061*ABd+0.024*Bd-  

0.141*BAe 

0.516

0.608 

0.607 

-2.670 

-5.027 

-6.940 

4.270 

1.920 

0.000 

0.124 

0.452 

0.424 

Y: litterfall production; Y* indicates multicollinearity between explanatory variables (VIF ≥ 2); 

Y”: model including non-significant parameters. The best model for each case is shown in 

boldface. BAd: Basal area of deciduous species; Bd: aboveground biomass of deciduous 



CAPÍTULO II 
 

49 

species; BAe: basal area of evergreen species; Be: aboveground biomass of evergreen 

species; Ht: average tree height; DBH: average stem diameter; Age: successional age; R2
aj: 

adjusted coefficient of determination; AIC: Akaike's information criterion, ∆ AIC: Akaike delta 

score, ωi: Akaike weight. Vegetation was not censused in 2017. 

2.3.4 Seasonal Dynamics of Litterfall Production 

Litterfall production was significantly higher (mean ± 95% CI) in the dry (3.036 ± 0.387 

Mg/ha/year) than in the rainy season (1.794 ± 0.209 Mg/ha/year) over the entire study 

period (F = 28.55, p < 0.001), as well as in most years (F ≥ 10.209, p ≤ 0.004), except for 

2014 (F = 3.769, p = 0.06). Litterfall production in the dry season accounted for between a 

low of 57.5% (in 2014) and to a high of 77.5% (in 2018) of total annual litterfall production. 

Litterfall production was consistently higher in the dry than in the rainy season in the five 

years across the different successional age classes (Fig. 2.3 a), and in the two 

topographic positions considered except for sloping sites in 2015 (Fig. 2.3 b). There were 

significant interaction effects between seasons and age classes (F ≥ 5.906; p < 0.001 in 

all study years) as successional patterns differed between seasons (Figure 2.3 a), but not 

between seasons and topographic positions (F = 0.336; p ≥ 0.173 in all years) except for 

2015 (F = 30.975; p < 0.001) (Figure 2.3 b). 
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Figura 2.3 Seasonal (dry vs rainy season) dynamics of litterfall production in forests of 

different successional age classes (a), and in contrasting topographic positions (b) over the 

study period. Numbers along the X-axis in (a) indicate successional age classes; vertical lines 

are ± 95% confidence interval. F: flat sites, S: sloping sites. Different letters denote significant 

differences between seasons and age classes or between seasons and topographic positions 

in each year. 

2.3.5 Temporal Variation in Litterfall Production and its Relationship with 

Climatic Variables 

Average monthly litterfall production varied significantly among years (F = 13.64; p < 

0.001 in all cases) (Figure 2.4). The highest average monthly production (mean ± 95% CI) 

was recorded in 2018 (0.509 ± 0.174 Mg/ha/month) and the lowest in 2017 (0.410 ± 0.172 

Mg/ha/month). The overall pattern of monthly litterfall production varied among years, 

being unimodal in 2014 and 2017, and bimodal in 2015, 2016, and 2018. Peak values 

were recorded in April 2014, January and March 2015, February and April 2016, January 

2017, and March 2018 (Figure 2.4). 
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Figura 2.4. Average monthly litterfall production in each study year and average monthly 

precipitation over the study period. The blue shading corresponds to the rainy season and the 

peach shading to the dry season. Vertical bars lines denote ± 95% confidence intervals. 

Over the whole study period, annual litterfall production was negatively related to annual 

precipitation (which accounted for 94.4% of the total variation), whereas seasonal litterfall 

production was positively related to wind speed and the cumulative maximum temperature 

which jointly accounted for 87.4% of the total variation (Table 2.4). 

Table 2.4 Models relating annual or seasonal litterfall production to climatic variables over the 

entire study period. 

Model R2
aj AIC ∆ AIC ωi 

annual      

 1)  Y= 9.328-0.003*P 

 2)  Y*=5.18+0.067*RH-0.04*P 

 3)  Y*= -0.0015*P+0.001*W+0.00009*ACTmin 

0.944 

0.981 

0.990 

-18.17 

-24.81 

-51.58 

33.41 

26.77 

0.000 

0.124 

0.452 

0.424 

seasonal     

1) Y=-7.345+2.071*V 0.629 5.758 9.744 0.009 
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2) Y”=1.88+1.87*V-0.32*Tmean 

3) Y= 2.16*W+0.0019*ACTmax 

0.692 

0.874 

4.549 

-3.986 

8.535 

0.000 

0.452 

0.105 

Y: litterfall production; Y* indicates multicollinearity between explanatory variables (VIF ≥ 2); 

Y”: model including non-significant parameters. The best model for each case is shown in 

boldface. P: Precipitation, RH: relative humidity, W: wind speed, Tmean: mean temperature, 

ACTmax: cumulative maximum temperature, ACTmin: cumulative minimum temperature, R2
aj: 

adjusted coefficient of determination; AIC: Akaike information criterion, ∆ AIC: Akaike delta 

score, ωi: Akaike weight.  

 

The model that best described monthly litterfall production over the entire study period 

included relative humidity as the only explanatory variable, which was negatively related 

to the response variable (Table 2.5). The climatic variables most closely related to 

monthly litterfall production varied between years, but often included maximum, minimum, 

or mean temperature. No significant relationships were found between monthly litterfall 

production in 2015 and any of the climatic variables analyzed. 

 
Table 2.5 Multiple linear regression models relating average monthly litterfall production to 

climatic variables either for each year or over the entire study period. 

Año Modelo R2
aj AIC ∆ AIC ωi 

 

2014 

1) Y =4.215 - 0.045*RH 0.77 -37.96 0.37 0.332 

2) Y =1.625-0.06*Tmax+ 1.63*DPV 

3) Y*= 0.17*HR-0.21*T+6.81*DPV 

0.79 

0.79 

-38.33 

-37.54 

0.00 

0.79 

0.399 

0.269 

2015 

1) Y”=0.81-0.032*WG 

2) Y”=0.24-0.054*Tmin+0.0009*ACTmax 

3) Y”= -0.02*WG-0.05*Tmin+0.001*ACTmax 

0.11 

0.18 

0.23 

-30.54 

-30.75 

-30.88 

0.34 

0.13 

0.00 

0.303 

0.337 

0.360 

2016 

1) Y=1.31-0.059*Tmin 0.45 -30.83 10.83 0.003 

2) Y=-0.023*RH-0.003*ACTmin 0.75 -39.87 1.79 0.289 

3) Y=0.076*Tmax-0.003*ACTmin 0.80 -41.66 0.00 0.720 

2017 

1) Y =3.95-0.131*Tmed 0.43 -38.56 4.63 0.133 

2) Y  =3.391-0.094*Tmean-0.035*Tmin 

3) Y*= -0.37+0.13*HR-0.37*Tmean+4.08*DPV 

0.76 

0.77 

-43.05 

-43.19 

0.14 

0.00 

0.433 

0.433 
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2018 1) Y=1.606-0.014*RH 

2) Y=1.533-0.011*RH-0.001*P 

3) Y*=0.07*HR+0.05*Tmin-1.79*DPV 

0.45 

0.55 

0.61 

-33.60 

-35.36 

-36.72 

3.12 

1.36 

0.00 

0.049 

0.459 

0.492 

Total 1) Y  = 4.087 -0.037*RH 

2) Y*= 5.195-0.051*RH-0.995*DPV 

3) Y*= 4.087-0.037*RH-0.01*Tmin-0.67*DPV 

0.24 

0.34 

0.35 

-150.00 

-158.13 

-158.09 

8.13 

0.00 

0.04 

0.079 

0.256 

0.666 

Y: litterfall production; Y* indicates multicollinearity between explanatory variables (VIF ≥ 2); Y”: 

model including non-significant parameters. The best model for each case is shown in boldface. P: 

Precipitation, RH: relative humidity, Tmean: mean temperature, Tmin: minimum temperature, 

ACTmax: cumulative maximum temperature, ACTmin: cumulative minimum temperature, WG: wind 

gusts, DPV: vapor-pressure deficit, R2
aj: adjusted coefficient of determination; AIC: Akaike's 

information criterion, ∆ AIC: Akaike delta score, ωi: Akaike weight. 

2.4 DISCUSSION 

The goal of this study was to assess how forest successional age, topography, vegetation 

structure, and climatic variables influence seasonal and interannual variations in litterfall 

production over a five-year period in a tropical dry forest (TDF). We expected litterfall 

production (1) to increase with successional age associated with basal area or 

aboveground biomass of deciduous species; (2) to be higher on flat than on sloping sites; 

and (3) to be negatively associated with precipitation and positively with maximum 

temperature and vapor-pressure deficit across months, seasons and years. Our results 

showed large annual, seasonal and monthly variations in litterfall production, which were 

related to various environmental factors including precipitation (negative correlation), wind 

speed (positive correlation), and maximum temperature (mostly positive correlation). As 

expected, litter production was higher in the dry versus rainy season and on flat versus 

sloping sites (overall, but not in most years); also, litter production increased with 

successional age and was positively correlated with aboveground biomass of deciduous 

species, but negatively correlated with basal area of evergreen species. Below, we discuss 

our results in detail in the light of the proposed hypotheses and relate them to previous 

findings as well as to predicted trends of climate change. 
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2.1 Annual Litterfall Production 

Annual litterfall production ranged between 4.94 and 6.17 Mg/ha/year, with an average 

value of 5.65 Mg/ha/year. These values are well within the range (3.8-7.70 Mg/ha/year) 

reported by previous studies in TDF (Appendix 2.2). Souza et al. (2019) studied TDFs of 

different successional ages in Brazil and reported litterfall production values lower (4.0-4.5 

Mg/ha/year) than those found in our study. In contrast, Martínez-Yrízar and Sarukhan 

(1990) reported higher values (6.5 Mg/ha/year) for a mature dry forest in Jalisco, Mexico. 

2.2 Influence of Successional Age and Vegetation Structure on Litterfall 

Production 

Our results partially supported hypothesis 1. As expected, litterfall production increased 

with successional age, being lower in the youngest age class, where vegetation structure 

is still poorly developed. However, and contrary to our expectations, litterfall production in 

age class IV (60-79 years) was lower than in age classes III (18-25 years) and V (≥ 80 

years), which generally did not differ from each other. Average values of total aboveground 

biomass (14.5 Mg/ha), tree height (4.59 m), stem diameter (5.85 cm), and total basal area 

(6.21 m2/ha) were also lower in age class I (3-5 years) than in the older classes (F ≥ 6.816; 

p ≤ 0.006 in all cases), and most of these variables did not differ between age classes III to 

V (≥ 18 years) see also (Ramírez-Guardado, 2015).  

Lawrence (2005) found no significant differences in litterfall production between 12 to 25 

year-old and mature tropical forests in the Yucatan Peninsula. These results evidence a 

rapid increase in structural variables and litterfall production during the first 25 years of 

succession. This is consistent with findings from previous studies (e.g., Quesada et al., 

2009; Ruiz et al., 2005; Ceccon et al., 2004) and suggests that the structure of TDF can 

recover rapidly, likely due to the low structural complexity of these forests (Quesada et al., 

2009). These results also indicate that successional age has a marked effect on litterfall 

production, as reported in other studies on tropical forests (Feng et al., 2019; Souza et al., 

2019; Aryal et al., 2014; Lawrence, 2005). Other factors that might also explain the rapid 

recovery of litterfall production in our study site include its high soil fertility (Dupuy et al., 

2012, Guariguata and Ostertag, 2001) and low-intensity of land use associated with 

traditional slash-and-burn agriculture.  
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Annual litterfall production was positively related to the aboveground biomass of deciduous 

species (which account for 57.3-83.8% of the total basal area) and negatively related to 

the basal area of evergreen species. This indicates that the phenological strategy of plants 

in this seasonally dry tropical forest had a major and differential effect on litterfall 

production. Deciduous species characteristically exhibit a water-stress avoidance strategy 

consisting of shedding their leaves during the dry season (and, in some cases, storing 

water in stems and roots) to reduce water loss by transpiration and to avoid cavitation 

(Pineda-García et al., 2011, 2015; Markjestein and Poorter, 2009; Méndez-Alonso et al., 

2012). The leaves of these species generally show photosynthetic rates and nitrogen 

contents higher than those of evergreen species (Pineda-García et al., 2013, 2015; 

Markjestein and Poorter, 2009; Méndez-Alonso et al., 2012). Thus, our results suggest 

that the rapid recovery of litterfall production during secondary succession in these forests 

might have a synergistic effect on the recovery of soil fertility through the supply of litter 

from deciduous species (especially legume species), which have high foliar nitrogen 

contents and low C/N ratios that favor rapid litter decomposition (Gei et al., 2018; 

Sánchez-Silva et al., 2018; Erickson et al., 2014). 

On the other hand, the low litterfall production values recorded in successional age class 

IV (60-79 years) compared to those in age classes III (18-25 years) and V (≥ 80 years) 

were unexpected, especially since vegetation structure did not differ substantially among 

age classes III-V, as mentioned above. This unexpected result suggests a lower net 

primary productivity in age class IV compared to that in classes III and V, likely related to a 

negative net balance in the demographic processes underlying the gain (recruitment and 

growth) and loss (mortality) of biomass. Estimating demographic rates is beyond the scope 

of our study; however, we obtained preliminary estimates of the net balance between the 

number of plants that recruited and those that died over the entire study period in age 

classes III, IV, and V. Although the net balance was negative (deaths > recruits) in the 

three age classes, there were significant differences between them (F = 3.572; p = 0.037), 

being more negative in age class IV (-236 plants) than in age classes III and V (-178 and -

112 plants, respectively). Future studies should address the demographic processes as 

well as the plant life-history strategies and functional traits underpinning these patterns. 

  



CAPÍTULO II 
 

56 

2.3 Influence of Topography and Vegetation Structure on Litterfall Production 

Our results partially supported hypothesis 2. As expected, litterfall production was 

significantly higher on flat than on sloping sites over the entire study period. However, 

significant differences between topographic positions were found only in one of the five 

years of the study. These results demonstrate the importance of conducting multi-year 

studies to identify overall patterns beyond the interannual variations that are common in 

seasonally dry tropical forests. In another multi-year study of a TDF on the Pacific coast of 

Mexico, Martínez-Yrízar and Sarukhán (1990) also found litterfall production to be higher 

on flat than on sloping sites.  

Previous studies on TDFs in the Yucatán Peninsula (Ramírez-Guardado, 2015; López-

Martínez et al., 2013; Dupuy et al., 2012; Hernández-Stefanoni et al., 2012) reported 

higher tree height, aboveground biomass, and basal area, but lower tree density, on flat 

versus sloping sites. Exploratory analyses carried out as part of our study showed that 

biomass, basal area, and stem density of deciduous species were higher on flat than on 

sloping sites (F ≥ 9.509, p ≤ 0.037). Flat sites provide more favorable conditions for 

vegetation development since they have deeper soils than sloping sites (Bautista-Zúñiga 

et al., 2003). Besides, runoff and erosion take away water, mineral nutrients, and soil 

particles from sloping sites and deposit them on flat sites at the bottom. More favorable 

microenvironmental conditions on flat sites would favor the establishment of deciduous 

species, which often show acquisitive strategies that require a high availability of soil 

resources. Sanaphre-Villanueva (2016) found a higher proportion of deciduous species on 

flat areas and of evergreen species on sloping sites, within the same study area. A higher 

proportion of evergreen species may entail a lower litterfall production on sloping sites. 

However, Nafarrate-Hecht et al. (2017) and Huechacona-Ruiz-Ruíz (2016) found no 

significant effects of topography on leaf area index or litterfall production, respectively, in 

the same study area. More detailed studies would be necessary to elucidate the causes 

underlying these contrasting litterfall production patterns in flat vs sloping sites. Such 

studies should examine the factors that co-vary with slope, such as water availability and 

soil properties, as well as other key factors such as slope aspect and the proportion of 

deciduous/evergreen species. 
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2.4 Temporal Variation in Litterfall Production and its Relationship with Climatic 

Variables 

Our results partially supported hypothesis 3: that temporal variations in litterfall production 

would be negatively correlated with precipitation and positively with maximum temperature 

and vapor-pressure deficit (VPD). Annual litterfall production was indeed negatively 

correlated with precipitation, while seasonal production was positively related to maximum 

temperature. However, seasonal and monthly litterfall production were also related to other 

climatic variables. For instance, seasonal litterfall production was positively correlated with 

wind speed (Table 2.4), while monthly litterfall production was related overall to relative 

humidity (negative correlation), and in some years to minimum or mean temperature 

negative correlations (Table 2.5). 

As expected, litterfall production was higher in the dry season and was related to low 

values of precipitation and high values of VPD and maximum temperature, i.e., to limiting 

conditions for photosynthesis and other metabolic processes. Under those circumstances, 

most plants in this type of forest respond by shedding their leaves to avoid water loss by 

transpiration and cope with water stress (Méndez-Alonzo et al., 2013; Valdez-Hernández 

et al., 2010; Portillo-Quintero and Sánchez-Azofeifa, 2010; Martins and Rodrigues, 1999). 

Moreover, wind causes additional shedding of leaves and branches, reduces relative 

humidity, and causes the soil to dry out (especially at high temperatures), leading to a high 

VPD (Smith and Ennos, 2003, Van Gardingen and Grace, 1991). Previous studies have 

documented that litterfall production during the dry season may account for 25 to 100% of 

total annual production (Feng et al., 2019, Yazaki et al., 2016, Lopes et al., 2015, Pezzini 

et al., 2014, Cuba et al., 2013). In our study, litterfall production during the dry season 

accounted for 67.5% of the total production (over the entire study period), with annual 

values ranging between 57.5% and 77.5%. These values are similar to those reported by 

Aryal et al. (2015), who documented that dry season production accounted for 70% of the 

total annual litterfall production in Calakmul, south of the Yucatán Peninsula, Mexico. 

Average monthly litterfall production over the study period was 0.460 Mg/ha/month and 

was negatively related to relative humidity. However, the influence of climatic factors 

varied among years, with maximum (positive or negative correlation) and minimum 

temperature (negative correlation) being the variables most closely related to average 
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monthly litterfall production. These results show that monthly litterfall production is 

influenced by small variations in temperature, precipitation, and other climatic variables 

including VPD (and possibly solar radiation), as reported in previous studies (Wagner et 

al., 2016, Aryal et al., 2015, Zhang et al., 2014, Tang et al., 2010, Sundarapandian and 

Swamy, 1999, Martínez-Yrízar et al., 1990). 

Climate change models for the period 2010 to 2039 project a >2 °C increase in mean 

annual temperature, more intense and longer droughts, a slight decrease in annual 

precipitation, and more frequent and intense tropical storms and hurricanes for Mexico 

under the A2 emissions scenario which assumes large regional differences in economic 

and population growth (Fernández et al., 2015). Based on the relationships between 

litterfall production and climatic variables considered in our study, under this climate 

change scenario an increase in both the proportion of deciduous species and litterfall 

production would be expected in the TDF we examined, but not necessarily in the rate of 

litter decomposition due to the likely adverse effects of the altered environmental 

conditions on decomposers.  

On the other hand, increased rates of forest disturbance due to logging, land-use change, 

extractive activities, and forest fires are also projected (Ellis et al., 2015; Esparza and 

Martínez, 2011; Ramírez and Lorca, 2010; Sohn et al., 1999). This would lead to forest 

cover loss, especially of older successional forests (which are commonly targeted by 

human activities), and an increase in the proportion of young secondary or disturbed 

forests, all of which would lead to lower litterfall production and decomposition likely 

overriding potential climate-change driven increases in litterfall production. Given these 

scenarios, there is an urgent need to document the temporal changes in the various 

components of primary productivity and in the biogeochemical cycles related to litterfall 

production and decomposition, as well as their relationships with climatic variables and 

environmental conditions. 
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2.5 CONCLUSIONS 

As we expected, successional age, seasonality, and topography (slope) are drivers of 

litterfall production. This production was higher in the dry season, increased with 

successional age (recovering in just 18-25 years), and was positively correlated with the 

aboveground biomass of deciduous species and negatively with the basal area of 

evergreen species. This suggests that the nutrients contained in litter are recycled rapidly 

in this landscape, which consists of a matrix of TDF interspersed with low-intensity land 

uses.  

Litterfall production over the entire study period was higher on flat versus sloping sites, as 

environmental conditions in the latter are less favorable for vegetation development. 

Protecting and conserving forests on sloping areas should be prioritized in order to reduce 

erosion and soil degradation.  

The temporal patterns of litterfall production were related to several climatic variables 

including precipitation (negative correlation), maximum temperature, wind speed and VPD 

(positive correlations). This suggests that litterfall production (but not necessarily its 

decomposition rate) might increase with climate change. However, land-use changes 

would reduce litterfall production and decomposition, impairing the capability of TDF to 

sequester and store carbon and compromising the biogeochemical cycles that regulate the 

long-term sustainability of these ecosystems and the services they provide to human 

societies. Further multi-year studies such as the one reported here are necessary to 

broaden our understanding of the dynamics and functioning of tropical dry forests, and to 

inform the design of more effective strategies for their conservation, restoration, and 

sustainable management. 
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CAPITULO III  

DESCOMPOSICIÓN DE HOJARASCA: EFECTOS DE LA EDAD SUCESIONAL, 

LA TOPOGRAFÍA, VARIABLES AMBIENTALES Y FOLIARES EN SEIS 

ESPECIES ARBÓREAS EN UN BOSQUE TROPICAL SECO EN MÉXICO. 

 

RESUMEN 

La descomposición de la hojarasca es un proceso importante en el funcionamiento de los 

ecosistemas forestales, relacionado con el reciclaje de carbono, nutrientes y el 

mantenimiento de la fertilidad del suelo. Aunque diferentes factores globales y locales 

afectan este proceso, los efectos de la edad sucesional y la topografía en la 

descomposición de la hojarasca en bosques tropicales secos (BTS) y su relación con 

variables (micro)climáticas, con la dureza y composición química de las hojas han sido 

poco explorados. Este trabajo tuvo como objetivo comparar la tasa de descomposición (k) 

entre seis especies de árboles dominantes, en cinco categorías de edad sucesional y dos 

posiciones topográficas, y determinar su asociación con variables foliares y 

(micro)climáticas en un BTS de Yucatán, México. Se usaron muestras de 2.5 g de hojas 

colocadas en bolsas de malla de nylon de 15 x 15 cm y 3 mm de haz de luz en 32 

parcelas circulares de 400 m2 distribuidas en las diferentes categorías de edad sucesional 

y posiciones topográficas; se realizaron seis colectas en un lapso de 230 días (tres 

réplicas por colecta, 576 muestras por especie). Los datos se analizaron mediante 

modelos lineales generales, regresiones lineales y no lineales. Los mayores valores de la 

tasa anual de descomposición (k) se registraron en Lysiloma latisiliquum y Caesalpinia 

gaumeri y el menor en Gymnopodium floribundum. La dureza de las hojas y su contenido 

de carbono y nitrógeno contribuyeron a explicar las diferencias entre especies. El valor de 

k varió con la edad de sucesión, aunque presentó valores similares a partir de 22 años de 

sucesión y se asoció positivamente con el índice de área foliar y la humedad del mantillo. 

Además, fue mayor en sitios planos que en pendiente, asociándose positivamente con la 
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altura de los árboles, la humedad del suelo y del mantillo. El rápido incremento de k y su 

posterior estabilización con la edad sucesional sugieren una rápida recuperación de la 

fertilidad del suelo por el aporte de nutrientes de la hojarasca. Dada la descomposición 

foliar más lenta en sitios en pendiente que en zonas planas, se espera que el impacto de 

la deforestación sobre la fertilidad del suelo también sea mayor en zonas con pendiente. 

Asimismo, se esperaría una reducción en las tasas de descomposición con el cambio 

climático (menor precipitación y mayor temperatura) y con los cambios de uso del suelo. 

 

Palabras claves: dureza y composición química de las hojas; especies arbóreas 

dominantes; humedad del mantillo; índice de área foliar; pendiente; sucesión secundaria; 

tasa anual de descomposición 
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3.1 INTRODUCCIÓN 

Alrededor del 90% de la producción primaria neta de los ecosistemas terrestres es 

reciclado a través de la descomposición de la hojarasca-residuos vegetales que incluyen 

hojas, ramas, raíces y estructuras reproductivas de las plantas (Graça et al., 2007). El 

retorno continuo de la materia orgánica y los nutrientes almacenados en ésta al suelo a 

través de la hojarasca es un proceso importante en los ciclos biogeoquímicos dentro de 

los ecosistemas forestales, así como en el mantenimiento de la fertilidad del suelo y es 

fuente de energía para los microorganismos que habitan en él (Aryal et al., 2015; Lu y Liu, 

2012; Prause et al., 2002). La descomposición de la hojarasca reduce la acumulación de 

residuos vegetales y favorece el reciclaje de nutrientes, de ahí el interés por estudiar este 

proceso y los factores que lo controlan (Cotrufo et al., 2013; Domisch et al., 2008; 

Zhongling et al., 2007). La descomposición está influenciada por diferentes factores 

regionales como la precipitación y la temperatura (Schilling et al., 2016; Zhang et al., 

2008; Epstein et al., 2002; Kirschbaum, 2000, 1995), y locales como la humedad del suelo 

(Evans y Wallestein, 2014; Lennon et al., 2012), la composición química de las hojas 

(Zanne et al., 2015; Jackson et al., 2013; Talbot y Treseder, 2012; Ostertag et al., 2008; 

Xuluc et al., 2003), la edad sucesional del bosque (Bakker et al., 2011; Matsuki y Koike, 

2006), la topografía (von Arx et al., 2012; Sariyildiz et al., 2008) y la actividad de los 

organismos descomponedores (Da Silva et al., 2018; Schilling et al., 2016; Strickland et 

al., 2015; Handa et al., 2014; Keiser et al., 2013). Sin embargo, aún persisten brechas en 

la comprensión de los indicadores de calidad de las hojas (basados en la composición 

química inicial) en bosques secos, así como vacíos del conocimiento acerca de los 

efectos de las variables microclimáticas, de la vegetación, la edad de sucesión y la 

topografía (von Arx et al., 2012; Xuluc et al., 2003).  

Algunos estudios sugieren que la tasa de descomposición aumenta predeciblemente con 

la temperatura (Kirschbaum, 2000,1995; Townsend et al., 1997; Meentemeyer, 1984), sin 

embargo, en bosques tropicales ubicados en tierras bajas isotérmicas, la descomposición 

puede ser menos sensible a la temperatura y puede estar más influenciada por la 

disponibilidad de agua (Schilling et al., 2016; Epstein et al., 2002). En bosques tropicales 

secos (BTS) la descomposición de la hojarasca puede ser inhibida durante la estación 

seca, produciendo un aumento temporal en la acumulación del material foliar y detritos 
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leñosos en el suelo, y se reanuda en cuanto comienzan las primeras lluvias (Schilling et 

al., 2016; Anaya et al., 2012).  

La descomposición también está relacionada con la composición química de las hojas, 

dado por las concentraciones y proporciones de C, N, lignina y fósforo (Talbot y Treseder, 

2012; Ostertag et al., 2008; Xuluc et al., 2003; Heal et al., 1997). La tasa de 

descomposición es mayor en especies con mayor “calidad” de hojas, que se caracterizan 

por tener baja relación C/N, alta concentración de N y P, y menor cantidad de compuestos 

recalcitrantes como la lignina y polifenoles (Sánchez-Silva et al., 2018; Erickson et al., 

2014; Xuluc et al., 2003). La composición química de las hojas está relacionada con la 

simbiosis que se establece entre bacterias del género Rhizobium y plantas leguminosas, 

lo cual le permite a las plantas prosperar en suelos con pocos nutrientes (Villalobos, 

2006). Sin embargo, Barro et al. (2001), documentaron que la simbiosis entre plantas y 

bacterias fijadoras de N puede ser facultativa, ya que el proceso de nodulación puede ser 

afectado por factores microambientales como altas temperaturas y baja disponibilidad de 

agua y luz (Villalobos, 2006). La dureza de las hojas se considera un buen indicador de la 

descomposición y la inversión de C para la protección estructural de los tejidos. De esta 

forma, las hojas más duras o resistentes (mayor concentración de lignina, celulosa y 

hemicelulosa), se descomponen más lentamente (Freschet et al., 2012; Talbot y Treseder, 

2012).  

Otro aspecto importante es el control que ejerce la edad de sucesión del bosque sobre la 

dinámica de la descomposición, y por tanto, sobre el ciclo de nutrientes (Sánchez-Silva et 

al. 2018; Chazdon, 2014). En este sentido, estudios realizados en diferentes ecosistemas 

terrestres (Erickson, 2014; Kazakou et al., 2009, 2006;  Pérez-Harguindeguy et al., 2000), 

incluyendo BTS (Xuluc et al., 2003;Toky y Ramakrishnan, 1983), describen que las 

especies pioneras tienden a ser más palatables (con altas concentraciones de N y baja 

relación C/N) y son reemplazadas por especies más tolerantes a la sombra que son 

características de bosques maduros (menor concentración de N y alta relación C/N). 

Algunos estudios sugieren que en los BTS se produce un reemplazo de especies con una 

estrategia conservadora o lenta al comienzo de la sucesión, por especies con una 

estrategia adquisitiva o rápida en edades avanzadas (Poorter et al., 2019; Lohbeck et al., 

2014, 2013); mientras que otros, reportan patrones sucesionales inversos (Sanaphre-
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Villanueva et al., 2017; Pineda-García et al., 2013; Lebrija-Trejos et al., 2010). 

Considerando que las especies pioneras presentan mayor contenido foliar de nutrientes, 

se puede esperar una mayor tasa de descomposición en etapas tempranas de la 

sucesión, que en etapas más avanzadas, dominadas por especies tardías. Gei et al. 

(2018), documentaron que las leguminosas son más importantes en BTS que en los 

bosques tropicales húmedos, especialmente en las primeras etapas de la sucesión. Por 

otra parte, durante la sucesión se incrementa la biomasa aérea, la cual facilita el 

establecimiento de condiciones microambientales que contribuyen a una mayor actividad 

de los descomponedores en comparación con las edades más jóvenes (Becknell y 

Powers, 2014, Lasky et al., 2014). Basado en los resultados descritos, la calidad de las 

hojas y las condiciones microambientales parecen influir en direcciones opuestas a lo 

largo de la sucesión, por tanto, producen predicciones contrastantes sobre cómo la tasa 

de descomposición puede variar con la sucesión (Schilling et al., 2016; Xuluc et al., 2003). 

Pocos estudios han documentado la tasa de descomposición en diferentes condiciones 

topográficas (Xuluc et al., 2003). La topografía afecta el proceso de  descomposición a 

través de sus efectos en la disponibilidad de agua, la composición de especies y la 

estructura de la vegetación (Vitousek et al., 1994).  Parte del suelo de sitios ubicados en 

pendientes se deposita por gravedad en las partes bajas, por lo que las pendientes 

presentan suelos más someros, menos fértiles, con menor capacidad de retención de 

agua (Espinosa, 2012), lo cual limita el establecimiento y la actividad de la comunidad 

descomponedora (Strickland et al., 2009; Schimel et al., 1999) en comparación con sitios 

ubicados en zonas planas. 

Los resultados reportados en bosques tropicales evidencian una comprensión limitada de 

los efectos de los diferentes factores en la descomposición de material foliar. Para 

contribuir a entender los diversos factores que afectan la tasa de descomposición de la 

hojarasca en un BTS, en el presente estudio comparamos dicha tasa entre seis especies 

dominantes, cinco categorías de edad sucesional (8-10, 15-22, 23-30, 65-84 >85 años) y 

dos condiciones topográficas (planicie y pendiente), y exploramos las relaciones 

existentes entre la tasa de descomposición y algunas variables microambientales. 

Planteamos que la tasa de descomposición foliar varía entre las especies dominantes en 

función de la calidad de sus hojas, entre categorías de edad sucesional y entre posiciones 
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topográficas, reflejando cambios en las estrategias de vida de las especies y las 

condiciones microambientales. En particular, se hipotetiza que la tasa de descomposición 

de la hojarasca será: 1) mayor en las especies con mayor calidad en la composición 

química inicial de sus hojas, por lo que se relacionará positivamente con el contenido 

foliar de nitrógeno y negativamente con el cociente C/N y la dureza de las hojas; 2) mayor 

en edades de sucesión avanzada, debido a las condiciones microambientales más 

favorables para la descomposición (mayor biomasa, humedad relativa y del suelo, menor 

radiación), comparado con edades tempranas; 3) mayor en sitios planos con suelos más 

profundos y con mayor capacidad de retención de agua, que en sitios en pendiente. 

3.2 METODOLOGÍA 

3.2.1 Área de Estudio 

El estudio se realizó en la Reserva Biocultural Kaxil Kiuic y sus alrededores (20º 5’ 20º 7’ 

de latitud N, 89º 32’ 89º 34’ de longitud W), en el suroeste del Estado de Yucatán (Figura 

3.1). La reserva cuenta con una extensión de 1800 ha de bosque tropical seco 

subcaducifolio. 
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Figura 3.1. Distribución de los conglomerados en el Sitio de Monitoreo Intensivo de Carbono 

(SMIC) Yucatán-México. Los puntos rojos indican los conglomerados muestreados en el 

presente estudio. El cuadro indica área de 3 x 3 km donde se encuentran los conglomerados 

de mayor edad sucesional distribuidos de manera sistemática estratificada; los de menor edad 

se establecieron fuera de la reserva en una cronosecuencia. 

El clima es cálido subhúmedo (Aw), con una temperatura media anual de 26 ºC y una 

precipitación media anual que oscila entre de 900-1100 mm (Orellana et al., 2003). La 

mayor parte de precipitación ocurre entre mayo y octubre, seguido de una estación de 

seca de noviembre a abril. Debido al uso milenario para agricultura de subsistencia (bajo 

el sistema de roza-tumba-quema), predomina la vegetación secundaria de diferente edad 

de abandono (Dupuy et al., 2012, Hernández-Stefanoni et al., 2012). El tipo de vegetación 

predominante se clasifica como bosque mediano subcaducifolio, donde el 50-75% de los 

árboles dejan caer sus hojas durante la temporada seca. La altura del dosel varía entre  

11 y 13 m en edades sucesionales avanzadas.  

La geomorfología está constituida por roca caliza, y alterna zonas planas con lomeríos 

con pendientes ligeras (10-25%). Existen diferentes tipos de suelos, asociados a las 

condiciones topográficas, los cambisoles y luvisoles (más profundos) se encuentran en 

zonas planas, mientras que los leptosoles predominan en cerros y en pendientes, 

generalmente asociados con afloramientos rocosos (Bautista et al., 2003). 

3.2.2 Selección de los Sitios de Muestreo  

Como parte de un proyecto general sobre dinámica del carbono forestal, se establecieron 

32 conglomerados de 1ha, consisten en cuatro parcelas circulares de 400 m2 dispuestas 

en forma de Y invertida, siguiendo el diseño del Inventario Nacional Forestal y de Suelos 

(CONAFOR, 2013). Para este estudio se seleccionaron 32 parcelas distribuidas en 15 

conglomerados en cinco categorías de edad sucesional (años desde el último uso no 

forestal al comienzo de este estudio): I: 8-10 años, II: 15-22 años, III: 23-30 años, IV: 65-

84 años y V: >85 años. Se seleccionaron 6 parcelas por categoría de edad sucesional y 

por condición topográfica (sitios planos 0-9% de pendiente y con pendiente 10-20%) 

(Anexo 3.1). El efecto de la topografía se evaluó solamente en las categorías de edad 

(>65 años), teniendo en cuenta que las demás categorías de edad sucesional no 

presentaron suficientes sitios de muestreo ubicados en pendiente. Se emplearon 
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diferentes criterios para la selección de los sitios de estudio, como: 1) parcelas empleadas 

en el estudio de la caída de hojarasca (Capítulo II), 2) de fácil acceso, 3) sin impactos 

antrópicos ni efectos de borde. 

3.2.3 Selección de Especies 

Para la selección de las especies se realizó un análisis de la composición florística de las 

comunidades de plantas, según estudios previos realizados recientemente por Dupuy y 

colaboradores (datos sin publicar) en el área de estudio. Se determinó el ranking de las 

especies por categoría de edad de sucesión y posición topográfica, mediante el empleo 

del índice de valor de importancia (IVI) (Mateucci y Colma, 1982). EL IVI se calculó 

mediante la sumatoria de la densidad relativa, el área basal relativa y la frecuencia 

relativa, tratando que las especies estuvieran presentes en la mayor cantidad de parcelas 

(Anexo 3.2). Posteriormente, se seleccionaron 6 especies dominantes: Piscidia piscipula, 

Caesalpinia gaumeri, Lysiloma latisiliquum (Fabaceae), Neomillspaughia emarginata, 

Gymnopodium floribundum (Polygonaceae) y Bursera simaruba (Burseracea). 

3.2.4 Colecta e Incubación de las Hojas 

Las hojas se colectaron en febrero y marzo de 2018, directamente de los árboles, como 

recomiendan Montagnini et al. (1991), sacudiendo las ramas de individuos seleccionados 

al azar, hasta que cayeron las más senescentes y se recogieron las que no estuvieran 

afectadas por insectos. Las hojas de cada especie se esterilizaron en autoclave (Felisa) 

para eliminar la posible contaminación por comunidades microbianas que podrían estar 

presentes en las hojas, y así descartar esta posible fuente de variación en las tasa de 

descomposición. Posteriormente fueron almacenadas en frío hasta el momento de su 

incubación en campo.  

Las muestras de hojas colectadas se incubaron desde finales de mayo de 2018 hasta 

enero de 2019, abarcando toda la temporada de lluvias y el comienzo de la sequía, 

cuando la  descomposición es mayor. Las muestras fueron colocadas en bolsas de malla 

de nylon de 15 x 15 cm y 3 mm de luz de malla, como recomiendan Karberg et al (2008) y 

Coleman et al (1999). El tamaño de la malla limita el acceso de algunos organismos, pero 

a la vez, evita la pérdida de muestras al suelo. Cada bolsa se llenó con 2.5 g de hojas y 

se selló con grapas resistentes a la corrosión.   



CAPÍTULO III 

69 

Las bolsas se colocaron en campo a finales de mayo (antes del comienzo de la 

temporada de lluvia): 3 réplicas x 32 parcelas x 6 colectas (576 bolsas por especie). Las 

bolsas se desplegaron en grupos de tres después de quitar la hojarasca acumulada en el 

suelo, aproximadamente en el centro de las parcelas bajo la cubierta forestal. Las 

muestras fueron recolectadas a los 32, 67, 98, 127, 159, 230 días después del 

establecimiento inicial (en julio, agosto, septiembre, octubre, noviembre de 2018 y enero 

de 2019). Las muestras recogidas se limpiaron para eliminar los residuos de suelo u otro 

material diferente a la hojarasca. El contenido de las bolsas individuales fue colocado en 

sobres de papel y se secaron a 70 °C hasta alcanzar un peso constante (normalmente a 

los tres días), y posteriormente se determinó el peso seco usando una balanza analítica 

de precisión (± 0.001 g).  

3.2.5 Estimación de la Tasa de Descomposición  

La constante de velocidad de descomposición (k) se determinó mediante el modelo 

exponencial negativo (Karberg et al., 2008; Harmon et al., 1999):  

Xt/X0=e-kt  

Donde: 

Xt/X0: proporción de masa original restante en el tiempo,  

k: constante de descomposición,  

t: tiempo transcurrido en días. 

Con los valores de k se estimó el tiempo requerido para alcanzar el 50 y el 99 % de la 

descomposición del material foliar, mediante las siguientes ecuaciones (Arunachalam y 

Singh, 2002; Olson, 1963): 

1) t( 0.5)= - 0.693/k 

2) t (0.99)= - 4.605/k 
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Donde  

t 0.5: Tiempo de descomposición del 50 % del material foliar (años) 

t 0.99: Tiempo de descomposición del 99 % del material foliar (años) 

k: Tasa anual de descomposición (año-1) 

3.2.6 Determinación de las Propiedades Física de las Hojas 

La dureza de las hojas se determinó en función de la resistencia, mediante pruebas de 

resistencia por penetración [expresada en Newton (N)], para lo cual se utilizó un equipo 

de pruebas universales Shimadzu AG-100KN, del laboratorio de la Unidad de Materiales 

Poliméricos del CICY. Se tomaron 10 hojas de diferentes individuos por especie y se 

punzaron con una punta de 0.5 mm, empleando una celda de carga de 100 newton, 

tratando de evitar las nervaduras de las hojas. A partir de las curvas obtenidas se 

determinó el valor de dureza de la hoja de cada especie.  

3.2.7 Determinación de la Composición Química de las Hojas 

Para evaluar la calidad de las hojas de cada especie se realizaron análisis químicos y se 

determinaron los contenidos porcentuales iniciales de C, N, y las concentraciones totales 

de fenoles este último considerado un componente recalcitrante que puede limitar la 

velocidad de la descomposición. Para determinar el contenido de C y N para cada especie 

se emplearon cinco individuos por especie, seis hojas por individuo que fueron mezcladas 

y molidas en un molinillo de café, y se pesaron 7 mg en tazas de hojalata; luego se 

analizaron en un Analizador Elemental CN COSTECH. Las muestras fueron analizadas en 

el laboratorio Jess Gutknecht de la Universidad de Minnesota, Estados Unidos. 

La determinación de fenoles totales se realizó en 9 muestras por especie (3 hojas de 3 

individuos), para obtener 1g de polvo y hacer un extracto, al que se adicionaron 10 mL de 

etanol (95%). A 500 µL de extracto crudo diluido en 1 mL de agua destilada estéril se 

adicionaron 80 μL de Folin-Ciocalteu 1N (fabricante), se dejó reposar 5 min y se añadió 

800 μL de Na2CO3 al 7%. La mezcla se agitó y se diluyó con agua destilada estéril hasta 

un volumen final de 2 mL y se dejó reposar durante 90 min a 25 °C. Posteriormente, se 

midió la absorbancia a 750 nm en un espectrofotómetro (Génesys 10). La concentración 
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de fenoles totales se determinó mediante extrapolación en una curva de calibración con 

ácido gálico (Sigma) como patrón y se expresó en mg de equivalentes a ácido gálico.mL-1 

(mg EAG.mL-1).  

3.2.8 Variables Climáticas 

Los datos climáticos fueron proporcionados por la estación meteorológica más cercana de 

la Comisión Nacional del Agua que se encuentra en Oxkutzcab a 27.4 km de la Reserva. 

Los datos proporcionados fueron: precipitación mensual (mm), temperatura media del aire 

(°C), temperatura mínima y máxima del aire (°C), humedad relativa del aire (%), velocidad 

del viento (km/h) y ráfagas de viento (km/h). Las mediciones se realizaron cada 10 

minutos mediante una Estación Meteorológica Automatizada. Mediante la estación 

convencional del mismo sitio se obtuvo el acumulado de temperaturas máximas y 

mínimas (ACTmax y ACTmin); se registró un valor diario de cada variable y 

posteriormente fueron sumados y se calculó el acumulado mensual (Ramón Crespo 

Arjona, comunicación personal). Adicionalmente se calculó el déficit de presión de vapor 

mediante el empleo de las ecuaciones de Jones (1992). 

3.2.9 Medición y Estimación de Variables Dasométricas 

Se realizó un muestro en octubre de 2018 para determinar las variables dasométricas de 

la vegetación en cada parcela de 400 m2. En cada parcela se censaron las plantas 

leñosas (árboles, palmas, lianas y arbustos) ≥ 7.5 cm de diámetro a la altura del pecho 

(DAP, medido a 1.3 m de altura sobre el nivel del suelo). Adicionalmente, se censaron las 

plantas  ≥ 2.5 cm de DAP en subparcelas anidadas de 80 m2 en el centro de cada parcela. 

Se identificaron las plantas a nivel de especie y se midió el diámetro, la altura y la longitud 

de cada tallo y su condición (vivo o muerto) para el cálculo de la biomasa aérea y el área 

basal.  

Para la estimación de la biomasa aérea se emplearon ecuaciones alométricas 

desarrolladas o usadas en estudios previos en bosques secos de la península de 

Yucatán; se empleó la ecuación por Ramírez et al. (2019) para plantas < 10 cm de DAP y 

la de Chave et al. (2005) para árboles ≥ 10 cm de DAP. Adicionalmente, se identificaron 

las leguminosas con base en el conocimiento de un para taxónomo experto (Filogonio 

May-Pat) y la consulta de literatura especializada (Duno et al., 2010).  



CAPÍTULO III 
 

72 

Para estimar el índice de área foliar (IAF) se empleó el analizador de área foliar LAI-

2200C. Se seleccionaron cinco puntos en cada parcela: en los límites norte, este, oeste y 

sur, y otro en el centro (Anexo 3.3 b). Los datos se colectaron mediante el empleo de un 

sensor óptico LAI-2250 y la unidad de control (consola LAI-2270) (Anexo 3.3 a). El 

procesamiento de los datos (cálculo del IAF) en cada parcela se realizó mediante el 

programa File Viewer (FV2200) versión 2.1.1. 

3.2.10 Medición y Estimación de Variables Microambientales 

Para estimar la humedad del mantillo y del suelo se colectaron al azar un total de 576 

muestras de hojas y de suelo (3 réplicas x 32 parcelas x 6 colectas). Las muestras de 

hojas colectadas se encontraban encima de las muestras incubadas en el suelo y se 

colocaron en bolsas plásticas herméticas, posteriormente se pesaron hasta 2 g. Las 

muestras de hojas frescas fueron primeramente pesadas y posteriormente fueron secadas 

a 70 °C durante 72 horas, y se determinó el peso seco (± 0.001 g). Se determinó la 

humedad de cada muestra mediante la diferencia entre el peso fresco y el peso seco, 

dividida el peso seco; y posteriormente se calculó el valor de humedad promedio de cada 

parcela. Las muestras de suelo fueron colectadas en puntos muy cercanos a las muestras 

incubadas (una muestra  de suelo por cada  muestra incubada) mediante un nucleador de 

16 cm de profundidad y 9 cm de diámetro y posteriormente se tomó una submuestra de10 

g de cada muestra. Se calculó la humedad del suelo promediando las tres réplicas, 

mediante el mismo procedimiento utilizado en la humedad del mantillo.  

3.2.11 Análisis de los Datos 

Para evaluar si existían diferencias significativas en la variable respuesta (tasa de 

descomposición foliar de las especies) en función de los factores (edad sucesional y 

condición topográfica), y su posible interacción con las especies, se emplearon modelos 

lineales generales de medidas repetidas (GLMM). En los casos donde se encontraron 

diferencias significativas, se realizaron pruebas post-hoc de Tuckey para determinar los 

grupos que diferían entre sí, mediante el programa SPSS (V.17.0)(SPSS, 2008). 

Las diferencias en la cantidad de fenoles totales y la dureza de las hojas entre especies 

se determinaron mediante análisis de varianza (ANOVA simple), y se realizaron pruebas 

post-hoc de Tukey para determinar qué grupos diferían entre sí. Las diferencias en los 
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contenidos foliares de N y C y en la proporción C/N no pudieron evaluarse 

estadísticamente porque solamente se obtuvo un valor de cada variable por especie. 

Para determinar la relación entre la pérdida de masa foliar seca y el tiempo se ajustaron a 

modelos exponenciales mediante la regresión no lineal (SPSS). Además, se empleó la 

regresión lineal múltiple mediante la función regsubsets en el paquete ‘leaps’ del software 

R (3.5.0)(R Development Core Team, 2012), para determinar la relación entre la tasa de 

descomposición de las especies y la composición química inicial de las hojas, así como 

entre la tasa de descomposición y las variables ambientales. Los modelos candidatos 

fueron seleccionados con base en el Criterio de Información de Akaike (AIC). Se calculó el 

delta de Akaike (∆ AIC), dado por la diferencia entre el valor de AIC de cada modelo y el 

valor de AIC del candidato a mejor modelo (menor AIC). Posteriormente los valores de 

AIC de cada modelo se transformaron en los pesos de Akaike (ωi); donde a mayor ωi 

mayor probabilidad de ser el mejor modelo (Burnham y Anderson, 2002). Se verificó que 

las variables explicativas significativas no estuvieran correlacionadas (factor de inflación 

de la varianza, FIV < 2). Finalmente, se seleccionaron los mejores modelos con base al 

valor mínimo de ∆ AIC y máximo de ωi (Caballero, 2011). 

3.3 RESULTADOS 

3.3.1 Tasas Anuales de Descomposición  

La tasa anual promedio de descomposición de hojas en el sitio de estudio fue de 1.60 

año-1. Sin embargo, la tasa de descomposición varió entre especies (F = 68.092; p ≤ 

0.001) (Figura 2). Las mayores tasas de descomposición anual (k) se registraron en 

Lysiloma latisiliquum (LYS) y Caesalpinia gaumeri (CAE) (KLYS=2.856±0.183 año-1, 

KCES=2.768±0.170 año-1), seguido de Piscidia piscipula (PIS), Neomillspaughia emarginata 

(NEO) y Bursera simaruba (BUR) (KPIS=1.186 ±0.102 año-1,  KNEO=1.125 ±0.094 año-1, 

KBUR=1.004 ±0.079 año-1) y el menor valor correspondió a Gymnopodium floribundum 

(GYM, KGIM=0.730 ±0.045 año-1 (Figura 3.2). 
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Figura 3.2. Tasa anual de descomposición de hojas de las especies: L. latisiliquum (LYS), C. 

gaumeri (CAE), P. piscipula (PIS), N. emarginata  (NEO) y G. floribundum (GYM) en el SMIC-

Yucatán. Las líneas verticales indican ± 1 error estándar y las letras diferentes representan 

diferencias significativas entre las especies. 

El intervalo de tiempo estimado para la descomposición del 99% de la biomasa foliar de 

las especies fue de 1.6 a 6.3 años. LYS y CAE presentaron el menor tiempo de pérdida 

de la biomasa foliar, mientras que BUR y GYM presentaron el mayor tiempo estimado 

(Cuadro 3.1). 

Cuadro 3.1 Tiempo estimado en años para la pérdida del 50% y el 99% de la masa foliar seca 

de las especies en el sitio de estudio.  

Especie t (50%) t (99%) 

-LYS  0.24 1.61 

-CAE 0.25 1.66 

-PIS 0.58 3.88 

-NEO 0.62 4.09 

-BUR 0.69 4.59 

-GYM 0.95 6.31 

LYS=Lysiloma latisiliquum, CAE=Caesalpinia gaumeri, PIS=Piscidia piscipula, 

NEO=Neomillspaughia emarginata, BUR=Bursera simaruba y GYM=Gymnopodium 

floribundum. 
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3.3.2 Dinámica Temporal de la Pérdida de la Masa Foliar por Especie 

LYS y CAE mostraron patrones temporales de pérdida de masa foliar casi constantes, 

muy similares entre sí y diferentes de los de las demás especies (Figura 3.3a). Por su 

parte, PIS, BUR, NEO y GYM mostraron un patrón de pérdida en tres fases. Para todas 

las especies, las mayores tasas de descomposición (i.e. las pérdidas más rápidas de 

biomasa foliar) ocurrieron en los primeros 32 días de incubación. Posteriormente, LYS y 

CAE mostraron tasas casi constantes, mientras que las demás especies presentaron 

tasas de descomposición bajas entre los 32 y los 98 días. Finalmente, en una tercera 

etapa (98-230 días) estas cuatro especies presentaron tasas de descomposición 

intermedias. Al cabo de 230 días, la mayoría de las especies (BUR, LYS, PIS, NEO) aún 

conservaban alrededor del 50% de su masa foliar inicial, mientras que GYM y CAE 

conservaban alrededor del 20% (Figura 3.3a).  

La precipitación total mensual varió entre los meses, con valores máximos en julio y 

octubre (113 mm y 149.5 mm respectivamente), y mínimos en noviembre y enero (24.5 

mm y 14.8 mm respectivamente)(Figura 3.3b). 
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Figura 3.3. Dinámica de: a) la pérdida de materia seca foliar en el tiempo (días), de las 

especies L. latisiliquum (LYS), C. gaumeri (CAE), P. piscipula (PIS), N. emarginata (NEO), G. 

floribundum (GYM) y B. simaruba (BUR) y b) la precipitación total mensual en el periodo de 

estudio en el SMIC-Yucatán. Las muestras a incubar se colocaron a finales de mayo de 2018. 

3.3.3 Modelos Ajustados a la Pérdida de Masa Foliar en el Tiempo 

Todos los modelos de regresión exponencial negativa ajustados a la pérdida de masa 

foliar fueron altamente significativos (p < 0.001) (Cuadro 2). Los coeficientes de 

determinación ajustados (R2
aj ) presentaron valores de entre 0.54 (NEO) y 0.72 (CAE). Los 

mejores ajustes correspondieron a las especies que mostraron un patrón constante de 

pérdida de masa foliar CAE y LYS (Cuadro 3.2; Figuras 3.3a y 3.4).  

Cuadro 3. 2 Resumen de las estadísticas de los modelos exponenciales que relacionan la 

pérdida de masa seca de las especies en el tiempo. Las especies son: L. latisiliquum (LYS), 

C. gaumeri (CAE), P. piscipula (PIS), B. simaruba (BUR),  N. emarginata  (NEO), G. 

floribundum (GYM), en el SMIC-Yucatán. 

Especie 
Resumen del modelo ANOVA 

Ecuación 
R2 

aj (%) Error típico F p 

-LYS 63.3 0.481 1157.54 0.000 Y=99.393*e-0.0078(t) 

-CAE 72.8 0.334 1798.04 0.000 Y=93.983*e-0.0075(t) 

-PIS 58.3 0.199 936.399 0.000 Y=96.471*e-0.0032(t) 

-BUR 57.9 0.181 924.840 0.000 Y=99.782*e-0.0027(t) 

-NEO 54.6 0.215 808.580 0.000 Y=95.353*e-0.003(t) 

-GYM 56.9 0.138 886.285 0.000 Y=93.043*e-0.002(t) 
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Figura 3.4. Modelos exponenciales negativos con el tiempo (t), para las especies: a) L. 

latisiliquum (LYS), b) C. gaumeri (CAE), c) P. piscipula (PIS), d) B. simaruba (BUR), e) N. 

emarginata (NEO), y f) G. floribundum (GYM), MR=Masa foliar seca remanente. 
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3.3.4 Efectos de las Variables Ambientales en las Tasas de Descomposición 

Foliar de las Especies 

Considerando las seis especies de manera conjunta, la pérdida de masa foliar se 

relacionó de manera positiva y no lineal con la humedad del suelo (HS), la cual explicó el 

95.3% de la variación en la variable de respuesta (Cuadro 3.3). La pérdida de masa foliar 

también se asoció de manera positiva y no lineal con la humedad del suelo para tres 

especies (PIS, NEO y GYM) y con la precipitación acumulada (PAC) para las otras tres 

especies (LYS, CAE y BUR). Los coeficientes de determinación de los modelos fueron 

altos (0.91-0.99), lo cual indica que la humedad del suelo y la precipitación explicaron una 

alta proporción de la variación en la tasa de descomposición foliar (Cuadro 3.3). 

Cuadro 3. 3 Resumen de los modelos de regresión no lineal que relacionan la pérdida de 

masa foliar y factores macro y microambientales. L. latisiliquum (LYS), C. gaumeri (CAE), P. 

piscipula (PIS), B. simaruba (BUR), N. emarginata  (NEO), G. floribundum (GYM). 

Especie Ecuación R2
 F p 

-LYS Y=1404*PAC-0.008*PAC2 0.927 19.120 0.020 

-CAE Y=1353*PAC-0.007*PAC2 0.916 16.254 0.025 

-PIS Y= -1516.1+167.72*HS-4.412*HS2 0.981 77.70 0.003 

-BUR Y=33.35+1.05*PAC-0.006*PAC2 0.925 18.51 0.021 

-NEO Y=-1471.33+162.69*HS-4.275*HS2 0.981 77.66 0.003 

-GYM Y=-999.34+112.82*HS-2.951*HS2 0.994 248.17 0.000 

TOTAL  Y=-1631.55+179.37*HS-4.723*HS2 0.953 30.44 0.010 

R2 = coeficiente de determinación, PAC = precipitación acumulada, HS = humedad del suelo. 

3.3.5 Diferencias Específicas en la Composición Química y la Dureza de las 

Hojas y sus Efectos en las Tasas de Descomposición 

Las especies de estudio difirieron significativamente en los valores iniciales de 

concentración foliar de polifenoles totales (F = 8.107; p = 0.002) y dureza de las hojas (F = 

7.611; p = 0.047), mientras que las diferencias en los contenidos foliares de N y C, y en la 

proporción C/N no pudieron ser evaluadas estadísticamente, al no contar con réplicas por 

especie (Cuadro 3.4). CAE presentó la mayor cantidad de fenoles, seguida de PIS, 
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mientras que GYM, LYS y NEO mostraron valores intermedios y BUR el valor menor. Las 

especies difirieron considerablemente en la dureza en sus hojas, PIS presentó el mayor 

valor, seguida de NEO, mientras que los menores valores correspondieron a CAE, y por 

último LYS (Cuadro 3.4). 

Cuadro 3.4 Características de la composición química  y la dureza iniciales de las hojas de 

las especies de estudio. C (carbono), N (nitrógeno). Letras diferentes indican diferencias 

significativas entre especies. 

Especie C 

(%) 

N 

(%) 

C/N Polifenoles 

Totales  

(mg EAG.mL-1) 

Dureza de la  

Hoja  

(N) 

-LYS 46.4911 2.9466 15.7778 0.716 b 0.2979 a 

-CAE 51.0385 2.7984 18.2544 1.109 d 0.4099 b 

-PIS 51.6504 2.5211 20.4868 0.850 c 1.0267 e 

-BUR 47.5768 1.8724 25.4095 0.620 a 0.6213 c 

-NEO 46.1261 2.7668 16.6712   0.681 ab 0.7478 d 

-GYM 43.7241 2.5347 17.2502 0.751 b 0.5913 c 

Considerando todas las especies juntas, la tasa de descomposición foliar se relacionó 

positivamente con los contenidos foliares de N y C, y negativamente con la dureza de las 

hojas; estas tres variables explicaron, de manera conjunta, el 95.5% de la variación en la 

tasa de descomposición foliar (Cuadro 3.5). 

Cuadro 3. 5 Resumen de los modelos candidatos de la regresión múltiple entre la tasa anual 

de descomposición y la composición química y dureza iniciales de las hojas. 

Ecuación R2 aj AIC ∆ AIC ωi 

1) Y= - 2.995 +1.79*N 

2) Y'= - 4.456+0.168*C-3.223*D 

3) Y= - 7.095+1.20*N+0.15*C-2.56*D 

0.400 

0.628 

0.955 

-2.205 

-4.802 

-17.968 

15.763 

13.166 

0.000 

0.001 

0.003 

0.996 

Y' indica modelo no significativo, en negrita se indica el mejor modelo, N = Nitrógeno (%), C = 

Carbono (%), D = dureza de la hoja, R2 
aj = coeficiente de determinación ajustado, AIC 

=Criterio de Información de Akaike, ∆ AIC = delta de Akaike, ωi = valor del peso de Akaike. 
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3.3.6 Efecto de la Edad Sucesional en las Tasas de Descomposición Foliar y 

su Relación con Variables Microambientales 

La tasa anual total de descomposición varió significativamente entre las categorías de 

edad sucesional (F = 3.398; p = 0.028). La tasa anual de descomposición fue menor en la 

categoría de edad I (8-10 años) que en las categorías III (23-30 años) y V (> 85 años) 

(Figura 3.5 a). Las tasas de descomposición de LYS, PIS y BUR variaron entre categorías 

de edad (F ≥ 3.648; p ≤ 0.027), no así en CAE, NEO y GYM (F ≥ 2.919; p ≥ 0.052), por lo 

que, se encontró una interacción significativa entre especies y categorías de edad 

sucesional (F = 2.919; p = 0.006). 
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Figura 3.5. Tasa anual total de descomposición  en las categorías de edad de sucesión (a) y 

tasa anual de descomposición por especie en las categorías de edad de sucesión 

(b,c,d,e,f,g,h). Líneas verticales representan ± 1 error estándar, y letras diferentes indican 

diferencias significativas entre categorías de edad.  

Se encontraron diferencias significativas en las variables microambientales analizadas en 

el gradiente de edad sucesional del bosque (F ≥ 3.12; p ≤ 0.033), siendo generalmente 

menor en la categoría de edad I y similar entre las categorías III, IV y V (Cuadro 3.6). 

Cuadro 3.6 Variables microambientales ± EE en las diferentes categorías de edad sucesional 

Categ 

edad 

IAF Hs 

(%) 

Hm 

(%) 

H 

(m) 

DAP 

(cm) 

Área basal 

(m2/ha) 

Biomasa 

(Ton/ha) 

I 1.3±0.05 

b 

19.6±0.29 

b 

24.1±1.13 

c 

4.1±0.27 

b 

4.5±0.52 

b 

8.1±0.87 

b 

9.7±1.72 

d 

II 1.6±0.16 

ab 

20.1±0.24 

b 

28.6±1.76 

a 

6.2±0.39 

a 

7.0±0.77 

b 

15.4±1.91 

b 

31.1±6.29 

c 

III 2.4±0.09 

a 

21.9±0.59 

a 

31.2±0.77 

a 

6.8±0.28 

a 

10.0±0.53 

a 

25.7±2.10 

a 

87.8±13.07 

a 

IV 2.2±0.34 

ab 

22.5±0.30 

a 

27.1±2.42 

a 

6.9±0.30 

a 

9.7±0.61 

a 

24.5±2.25 

a 

67.0±6.19 

b 

V 2.1±0.39 

ab 

22.5±0.36 

a 

26.2±1.42 

ab 

6.6±0.55 

a 

10.6±0.61 

a 

24.6±0.92 

a 

88.1±14.64 

a 

Categ edad= categoría de edad, IAF= Índice de área foliar, Hs=humedad del suelo, 

Hm=humedad del mantillo, H=altura, DAP=diámetro a la altura del pecho. Letras diferentes 

indican diferencias significativas entre categorías de edad. 
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Las diferencias en la tasa anual total de descomposición foliar entre las categorías de 

edad sucesional se asociaron principalmente y de manera positiva con el índice de área 

foliar y la humedad del mantillo (Cuadro 3.7). Estas dos variables explicaron, de manera 

conjunta, el 42.9 % de la variación en la variable respuesta.  

 

Las variables microambientales que más estrechamente se asociaron con la tasa de 

descomposición variaron de una especie a otra, e incluyeron el área basal, la humedad 

del mantillo, la edad de sucesión y la altura promedio (Cuadro 3.7). Las tasas de 

descomposición de CAE y NEO no se asociaron significativamente con ninguna de las 

variables explicativas (Cuadro 3.7). 

Cuadro 3. 7 Modelos de regresión múltiple entre la tasa anual total de 

descomposición y de las especies con las variables microambientales en las 

categorías de edad sucesional. 

Ecuación  Raj2 AIC ∆ AIC  ωi 

Tasa anual total de descomposición     

1) Y=0.999+0.224*IAF 

2) Y"= 0.61 +0.016*Hm+0.18*IAF 

3) Y=0.017*Hm+0.159*IAF 

0.335 

0.381 

0.429 

-87.86 

-90.14 

-88.44 

2.280 

0.000 

1.700 

0.183 

0.572 

0.245 

Tasa anual de descomposición por especie     

 LYS                       1) Y=1.273+0.063*AB 

                   2) Y”= 1.764+0.08*AB+ 0.488*IAF 

                 3) Y”= 0.71+0.08+AB+Hm+0.607*IAF 

0.299 

0.245 

0.260 

0.795 

-0.068 

0.148 

0.863 

0.000 

0.216 

0.255 

0.393 

0.352 

CAE                       1) Y”= 2.26+0.006*Ed 

2)Y”= 1.59+0.006*Ed+0.02Hm 

3) Y”= 1.57+0.005*Ed+0.02*Hm+0.001*B 

0.108 

0.130 

0.140 

-23.27 

-22.31 

-20.56 

0.000 

0.960 

2.710 

0.533 

0.330 

0.137 

 PIS                        1) Y=-0.023+0.04*Hm 

                         2) Y”=2.271+0.038*Hm-0.105Hs 

                    3) Y”=1.75-0.002Ed+0.03*Hm-0.07*Hs 

0.156 

0.256 

0.243 

-46.27 

-49.15 

-47.74 

2.880 

0.000 

1.410 

0.137 

0.578 

0.285 

 BUR                     1) Y=0.215+0.02*Hm 

                         2) Y=0.42+0.02*Hm-0.003*Ed 

                    3) Y”= -0.30-0.08*Ed+0.021Hm+0.036*H 

0.198 

0.335 

0.326 

-78.40 

-83.09 

-81.82 

4.690 

0.000 

0.326 

0.059 

0.615 

0.326 

NEO                        1) Y”= 0.558+0.02*Hm 

2) Y”= -0.89 +0.0*Hs+ 0.02*Hm 

0.077 

0.040 

-44.23 

-43.96 

0.000 

0.270 

0.418 

0.365 



CAPÍTULO III 

83 

3) Y” = -1.49+0.1*HS+0.02Hm+0.03*DAP 0.030 -42.91 1.320 0.216 

GYM                    1) Y”= 0.224+0.001*Hm 

2) Y”= 0.229-0.004*Ed+0.10*H 

3) Y = 0.07-0.03*Ed+0.008Hm+0.08*H 

0.110 

0.260 

0.200 

-81.37 

-84.98 

-83.95 

3.610 

0.000 

1.030 

0.093 

0.568 

0.339 

Y = tasa anual de descomposición foliar, Y" Indica modelo con parámetro/s no significativo/s, 

en negrita se indica el mejor modelo. Hm = humedad del mantillo, AB= área basal, Hs = 

humedad del suelo, IAF = índice de área foliar, B = Biomasa, Ed= Edad de sucesión, DAP= 

Diámetro a la altura del pecho, H = altura promedio, Raj2 = coeficiente de determinación 

ajustado, AIC = Criterio de Información de Akaike, ∆ AIC = delta de Akaike, ωi = valor de peso 

de Akaike. 

3.3.7 Efectos de la Topografía en las Tasas de Descomposición Foliar y su 

Relación con Variables (Micro) ambientales 

Considerando todas las especies de manera conjunta, la tasa anual de descomposición 

foliar varió significativamente entre posiciones topográficas (F = 114.42; p = 0.004), siendo 

mayor en sitios planos que en pendiente (Figura 3.6 a). Aunque todas las especies 

mostraron este mismo patrón (mayor tasa de descomposición en sitios planos que en 

pendiente), las diferencias no fueron significativa para algunas especies, por lo que se 

encontró una interacción significativa entre especies y condiciones topográficas (F 

=22.753; p = 0.01) (Figura 3.6 b).  
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Figura 3.6. Tasa anual de descomposición foliar en sitios planos y en pendiente (a) y tasa 

anual de descomposición por especie  en las diferentes condiciones topográficas (b). PL = 

plano, PD = pendiente. Las líneas verticales representan ± 1 error estándar. Letras diferentes 

indican diferencias significativas entre las posiciones topográficas. LYS = Lysiloma 

latisiliquum, CAE = Caesalpinia gaumeri, PIS = Piscidia piscipula, BUR = Bursera simaruba, 

NEO = Neomillspaughia emarginata, GYM = Gymnopodium floribundum. 

La altura de los árboles y la humedad del suelo y del mantillo se asociaron de manera 

positiva con la tasa anual de descomposición (F = 18.68; p < 0.001) y explicaron el 83.1% 

de la variación en la variable respuesta (Cuadro 3.8). 
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Cuadro 3. 8 Modelos de regresión múltiple entre la tasa anual de descomposición y las variables 

microambientales en las posiciones topográficas. 

Ecuación  Raj2 AIC ∆ AIC ωi 

1) Y = 1.719-0.044*Pd 

2) Y" = -0.727 -0.038*Pd+0.031*Hs 

3) Y = -3.884+0.025*H+0.003*Hs+0.016*Hm 

4) Y´=-2.46+0.15*H0.017*Pd+0.02*Hs+0.01*Hm 

0.587 

0.771 

0.831 

0.865 

-34.47 

-40.84 

-43.93 

-46.20 

11.73 

5.360 

2.270 

0.000 

0.002 

0.049 

0.231 

0.718 

Y = tasa de descomposición foliar anual, Y' = Indica modelo con multicolinealidad, Y" Indica 

modelo con parámetro/s no significativo/s, en negrita se indica el mejor modelo. Pd = 

pendiente, H = altura promedio, Hm = humedad del mantillo, Hs  = humedad del suelo, Raj2 = 

coeficiente de determinación ajustado, AIC  = Criterio de Akaike, ∆ AIC = delta de Akaike, ωi = 

valor del peso de Akaike. 

3.4 DISCUSION 

Este es uno de los primeros estudios en comparar la tasa anual de descomposición foliar 

de varias especies dominantes del bosque tropical seco (BTS) entre diferentes categorías 

de edad sucesional y entre sitios planos y en pendiente, y en evaluar su asociación con 

variables (micro)ambientales y foliares. Esperábamos encontrar una mayor tasa de 

descomposición en las especies con una mayor calidad en la composición química inicial 

de las hojas (asociadas con altos contenidos foliares de N, bajos cocientes C/N y baja 

dureza de las hojas), así como un aumento en la tasa de descomposición con la edad de 

sucesión y mayor descomposición en sitios planos, asociadas ambas con condiciones 

microambientales más favorables. Como esperábamos, la tasa anual de descomposición 

aumentó con la edad sucesional (asociada de manera positiva con el índice de área foliar 

y la humedad del mantillo) y fue mayor en sitios planos que en pendiente, asociada de 

manera positiva con la altura de las plantas, la humedad del suelo y del matillo. En 

general, la pérdida de masa foliar se asoció positivamente con la humedad del suelo. A 

continuación, se discuten en detalle los resultados y sus posibles implicaciones para el 

mantenimiento de la fertilidad del suelo y los ciclos biogeoquímicos en los BTS estudiados 

en el contexto de lo documentado por estudios previos. 
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3.4.1 Tasa Anual de Descomposición de Hojas de las Especies  

La tasa anual de descomposición foliar (k) de las especies dominantes estudiadas varió 

entre 0.730 y 2.858 año-1, con un promedio de 1.60 año-1. Estos resultados se encuentran 

en el rango de valores reportados en estudios previos en bosques tropicales (0.5-2.7 año-

1)(Álvarez et al., 1992; Xuluc et al., 2003; Ostertag et al., 2008; Schilling et al., 2016). 

Schilling et al. 2016, en un BTS en Costa Rica encontraron valores menores de 0.7 año-1, 

lo cual fue el reflejo de las propiedades del suelo (baja cantidad de nutrientes o baja 

humedad del mismo), así como el efecto inhibitorio de hongos micorrízicos sobre la 

descomposición. En este estudio, se encontraron concentraciones altas de N foliar de las 

especies, pero en un rango estrecho (1.87-2.94%), lo cual puede ayudar a explicar el bajo 

poder explicativo del N y el cociente C/N. Estos valores son más altos que los 

documentados  en diferentes bosques tropicales (e.g Babbar y Ewel, 1989; Xuluc et al., 

2003 y Sánchez-Silva et al. 2018), que reportaron un rango entre 0.6-1.93%. Sin 

embargo, Schilling et al. (2016), en un BTS en Guanacaste, Costa Rica, reportaron un 

rango más amplio (0.99-3.1%), lo cual sugiere que los valores más bajos de N se 

relacionaron con sitios con suelos poco fértiles y una reducción severa de la precipitación 

mensual que pudo haber limitado la disponibilidad de agua y la absorción de nutrientes. 

Nuestros resultados apoyan de manera parcial la hipótesis 1 (de mayores tasas de 

descomposición foliar en especies con mayor calidad en la composición química inicial de 

las hojas, asociada a un alto contenido foliar de N y negativamente con el cociente C/N y 

la dureza de las hojas). Los mayores valores de k se registraron en dos especies 

leguminosas Lysiloma latisiliquum (LYS) y Caesalpinia gaumeri (CAE), la otra leguminosa 

Piscidia piscipula (PIS) presentó valores intermedios, similares a los de Bursera simaruba 

(Burseraceae) y Neomillspaughia emarginata (Polygonaceaea) (Figura 3.2). Valores altos 

de k se han asociado con una mejor calidad en la composición química inicial de las 

hojas, específicamente una mayor proporción de compuestos lábiles como el N, el P y 

cocientes C/N y C/P bajos, mientras que, valores bajos de k indican un material foliar más 

lignificado (Freschet et al., 2012; Talbot y Treseder, 2012). Aunque las dos especies con 

los valores más altos de k también presentaron los valores más altos de N foliar, la 

especie con el valor más bajo de k mostró un valor de N intermedio. Sin embargo, 

considerando todas las especies juntas, como se esperaba, la tasa de descomposición se 
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relacionó de manera positiva con el contenido foliar de N y de manera negativa con la 

dureza. Inesperadamente, el cociente C/N no fue seleccionado como variable explicativa 

relevante en los modelos de regresión múltiple, mientras que, el contenido foliar de C se 

asoció de manera positiva con la tasa de descomposición (Cuadro 3.5). Para un mejor 

entendimiento del efecto del N, C y de la relación C/N sobre la tasa de descomposición 

foliar se deben realizar estudios que analicen los contenidos foliares por individuo y no por 

especie como en nuestro caso, y con un tamaño de muestra mayor, para de esta forma 

poder realizar pruebas estadísticas más confiables.  

Estas tres variables (dureza, N y C) explicaron de manera conjunta el 95.5% de la 

variación en las tasas de descomposición foliar, sin embargo, ninguna de las tres 

variables, por sí sola, permite explicar el ranking de los valores de k de las especies. Los 

menores valores de dureza foliar correspondieron a los mayores valores de k (LYS, 

seguida de CAE), pero el mayor valor de dureza no correspondió a la especie con el 

menor valor de k (GYM), sino a una con un valor intermedio (PIS). Este resultado podría 

ayudar a entender por qué esta última especie (leguminosa de la subfamilia 

Papilionoideae) mostró un valor de k intermedio y similar al de otras especies no 

leguminosas. Se ha reportado que el 99% de las especies perteneciente a la subfamilia 

Papilionoideae tienen la capacidad de establecer simbiosis con bacterias fijadoras de N 

(Sprent, 2001), sin embargo, pudieran no ser capaces de utilizar todo su potencial debido 

a las condiciones del suelo (salinidad, minerales tóxicos, y deficiencia de agua). PIS 

presentó el segundo valor más bajo de N foliar, lo cual pudiera estar relacionado con 

condiciones microambientales que limitaron su absorción y/o se produjo una eficiente 

retranslocación de nutrientes antes de la abscisión de sus hojas. Barron et al. (2011) y 

Pearson y Vitousek (2001) plantean que la asociación simbiótica entre plantas y bacterias 

fijadoras de N puede ser un proceso facultativo que depende de las restricciones que 

imponga el microambiente. En este sentido Villalobos (2006), reportó que las altas 

temperaturas, la baja disponibilidad de agua y luz inciden de forma directa sobre la 

absorción e indirecta sobre la nodulación, debido a que se incrementa la respiración y se 

afecta la fotosíntesis, por tanto, disminuye la disponibilidad de C para la simbiosis y por 

ende la fijación de N. Quizás, otros mecanismos relacionados con la disponibilidad del N 

estén incidiendo en este resultado como por ejemplo: la inmovilización microbiana, la 

mineralización, lixiviación de nitrato, nitrificación (Menge et al., 2014; Heal et al., 1997; 
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Melillo et al., 1982). Lo anterior, aunado a la mayor dureza de sus hojas, podría ayudar a 

explicar la menor tasa de descomposición foliar de PIS en comparación con las otras dos 

especies leguminosas analizadas. El valor más bajo de k, que correspondió a GYM, 

resulta intrigante, dado que esta especie mostró valores intermedios de todas las 

variables foliares analizadas excepto el C (tuvo el valor más bajo de C) (Cuadro 3.5). Por 

otro lado, las concentraciones de P, las relaciones C/P y lignina/P han sido utilizados 

como predictores de la descomposición (Xuluc et al., 2003; Vitousek et al., 1994). Sin 

embargo, en el presente estudio no se pudo cuantificar el contenido foliar de P ni lignina. 

Estudios futuros deberían considerar esta variable para determinar cuáles índices de la 

calidad de las hojas son determinantes de su descomposición en BTS.  

Por otro lado, aunque CAE presentó la segunda tasa de descomposición más alta, 

también presentó la mayor cantidad de fenoles totales en sus hojas. Este resultado 

sugiere que los compuestos fenólicos determinados fueron sustancias químicamente 

sencillas y presumiblemente de alta solubilidad, por lo cual no limitaron la descomposición 

como se esperaba. Lattanzio et al. (2013, 2008), reportaron que las plantas sintetizan una 

gran variedad de metabolitos secundarios, dentro de los cuales se encuentran los 

compuestos fenólicos, los cuales son un grupo químicamente muy diverso que 

comprende desde moléculas sencillas (ácidos fenólicos) hasta polímeros complejos como 

los taninos condensados y la lignina, con funciones defensivas. La concentración de los 

compuestos fenólicos en los tejidos de las plantas varía considerablemente de acuerdo al 

tipo de compuesto químico que se trate, el estado de desarrollo de la planta y su función 

(Martin, 2018; Isaza, 2007). Se requiere investigar más a fondo cuáles son los 

compuestos fenólicos que limitan k de las hojas. 

3.4.2 Influencia de la Edad de Sucesión en la Tasa de Descomposición de 

las Hojas  

Considerando todas las especies de estudio, la tasa anual de descomposición en las 

diferentes categorías de edad sucesional varió entre 1.157 y 1.644 año-1, un rango de 

relativamente estrecho de valores que se encuentran dentro del rango reportado por 

algunos estudios. Villavicencio (2012), reportó valores entre 0.1278 y 3.912 años-1 en una 

selva mediana subperennifolia en Veracruz, México, mientras que Xuluc et al. (2003), 
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reportaron valores entre 1.46 y 2.54 año-1, en un bosque tropical secundario en 

Campeche, México. 

Nuestros resultados apoyan parcialmente la hipótesis 2; como se esperaba, la tasa anual 

de descomposición fue menor en la categoría de edad I (8-10 años) y aumentó 

ligeramente con la edad de sucesión; sin embargo, inesperadamente, la tasa de 

descomposición de la categoría de edad IV (65-84 años) no difirió significativamente de 

las demás categorías de edad, debido a la gran variación observada entre las parcelas de 

esta categoría al igual que la II (15-22 años) (ver las líneas de error en la Figura 3.3). La 

tasa anual de descomposición se asoció de manera positiva con el índice de área foliar y 

la humedad del mantillo. Este resultado sugiere que las copas de los árboles se 

desarrollan rápidamente durante la sucesión secundaria atenuando la demanda 

atmosférica de agua, al tiempo que se desarrolla una capa de mantillo capaz de mantener 

una mayor humedad en la superficie del suelo. Ambos factores promueven la actividad de 

los organismos descomponedores. Por otra parte, algunos de los sitios de las categorías 

de edad más avanzadas (IV y V) se encontraban en pendiente, con condiciones 

microambientales más restrictivas (afloramientos rocosos y suelos someros con baja 

capacidad de retención de agua), lo cual pudo haber limitado la tasa de descomposición. 

Estudios previos en la misma área de estudio (Hernández-Stefanoni et al., 2011, Dupuy et 

al., 2012, Ramírez Guardado, 2015) reportan una estructura de la vegetación menos 

desarrollada, con valores menores de área basal y biomasa aérea, así como menor 

producción de hojarasca en cerros en comparación con zonas planas (Morffi-Mestre et al., 

2020). Todos estos resultados evidencian un rápido crecimiento de la cobertura vegetal 

así como un aumento en la descomposición foliar en los primeros 15-22 años de la 

sucesión. Resultados similares fueron documentados por Xuluc et al. (2003), quienes 

reportaron una recuperación de la tasa de descomposición transcurridos los primeros 13 

años de desarrollo forestal, en un BTS en Campeche, México. Schilling et al. (2016), 

documentaron un incremento en la tasa de descomposición de la hojarasca con la edad 

de sucesión en un BTS en Costa Rica, asociada con un aumento en la biomasa aérea 

(Becknell y Powers, 2014) y sus efectos sobre el microambiente en la superficie del suelo 

(Lohbeck et al., 2015), que promueven la actividad de los organismos descomponedores. 
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Las tasas anuales de descomposición de tres especies (LYS, PIS y BUR) cambiaron 

significativamente con la edad de sucesión, sin embargo, no fue así en CAE, NEO y GYM 

(Figura 3.5 b,c,d,e,f,g,h). La variación de la tasa de  descomposición de LYS se asoció 

positivamente con el área basal, en PIS y BUR se asoció positivamente con la humedad 

del mantillo, y en GYM se asoció positivamente con la humedad del mantillo y la altura 

promedio. Inesperadamente, la descomposición foliar de BUR y GYM se asoció 

negativamente con la edad de sucesión. Sin embargo, la tasa de descomposición foliar  

de CAE y NEO no se asoció significativamente con ninguna de las variables explicativas. 

Como se había mencionado, las categorías de edad más avanzadas (IV y V) presentan 

sitios ubicados en pendiente, por lo tanto, condiciones más restrictivas para la actividad 

de los descomponedores que ayudan a entender este resultado. Esta interpretación 

también está acorde con que las mayores tasas de descomposición foliar en las especies 

que presentaron diferencias entre las categorías de edad sucesional correspondieran a 

categorías intermedias (II para PIS y BUR, III para LYS), mientras que, como se esperaba 

la categoría I presentara valores consistentemente más bajos. Los valores bajos de R2 de 

la regresión lineal de estas especies (Cuadro 3.7), sugieren la influencia de otros factores 

en la tasa de descomposición, especialmente la composición de las comunidades de 

organismos descomponedores.  

3.4.3 Efecto de la Topografía en la Tasa de Descomposición  

Acorde con la hipótesis 3, la tasa anual de descomposición foliar fue mayor en sitios 

planos que en pendiente. Este resultado podría deberse en parte a condiciones 

microambientales más favorables (más húmedas, umbrosas y frescas) en los sitios 

planos, como sugiere la asociación positiva de la tasa de descomposición con la altura de 

los árboles, la humedad del mantillo y del suelo (Cuadro 3.8) y los valores 

significativamente mayores de estas variables y del IAF, encontrados en sitios planos que 

en pendiente (F ≥ 7.060; p ≤ 0.021 en todos los casos). Por otro lado, la mayor inclinación 

del terreno en los sitios en pendiente favorece el escurrimiento superficial y la erosión del 

suelo. Esto implica una pérdida de agua, materia orgánica y nutrientes (que se acumulan 

en los sitios más bajos al pie de la pendiente), generando condiciones menos favorables 

para el establecimiento y la actividad de los organismos descomponedores (Markesteijn et 

al., 2010; Gallardo-Cruz et al., 2009). Estudios previos en el mismo sitio han documentado 



CAPÍTULO III 

91 

valores significativamente menores de área basal, biomasa aérea y altura del dosel, así 

como una composición de plantas leñosas diferente con un menor porcentaje de especies 

deciduas en cerros que en zonas planas (Sanaphre-Villanueva, 2016; Ramírez-Guardado, 

2015; Dupuy et al., 2012; Hernández-Stefanoni et al., 2011). Los resultados de estos 

estudios también sugieren condiciones microambientales en la superficie del suelo más 

favorables para la descomposición foliar, así como posibles diferencias en la composición 

de los organismos descomponedores (asociadas a las diferencias en la composición de 

las plantas) en sitios planos vs en pendiente.   

3.4.4 Pérdida de Masa Foliar y su Relación con Variables Ambientales 

Los ajustes de los modelos exponenciales negativos a la pérdida de biomasa foliar de 

cada especie mostraron valores no muy altos (R2aj: 0.55-0.73) comparados con los de 

Xuluc et al. (2003), que reportaron valores superiores a 0.91. Los mejores ajustes 

correspondieron a las especies con las mayores tasas de descomposición (LYS y CAE), 

las cuales presentaron patrones temporales casi lineales. Martínez (2013) también 

encontró una pérdida de material foliar de especies arbóreas casi constante en sistemas 

silvopastoriles de BTS en Colombia. En los patrones de descomposición foliar de las 

demás especies se pueden distinguir tres fases. La primera fase (0-32 días) mostró las 

pérdidas de biomasa foliar más rápidas, lo que sugiere un proceso de lixiviación de los 

compuestos orgánicos más solubles (Berg, 2000). Esta fase coincidió con el inicio de la 

temporada de lluvias, con una precipitación mensual de 113 mm. La segunda fase (32-98 

días) presentó tasas de pérdida de biomasa foliar bajas y coincidió con los meses de 

mayor temperatura máxima acumulada y precipitaciones bajas (60 mm en los dos meses) 

lo cual pudo haber limitado la reducción de los compuestos lábiles (menos solubles pero 

fáciles de degradar) por parte de los organismos descomponedores. Finalmente, la 

tercera fase (98-230 días) presentó tasas de descomposición intermedias y coincidió con 

los meses de menor temperatura máxima acumulada, y un pico de precipitación total 

mensual en octubre (149.5 mm), lo cual podría haber favorecido la actividad de grupos de 

organismos descomponedores que pueden actuar con mayor eficiencia sobre los 

compuestos más recalcitrantes (celulosa, lignina y algunos fenoles) (Villavicencio, 2012; 

Xu et al., 2004). Por otro lado, aunque los valores mínimos de precipitación en los últimos 

meses de noviembre a enero (24.5-14.8 mm) no correspondieron a las menores tasas de 



CAPÍTULO III 
 

92 

descomposición, esto podría deberse en parte al aporte de humedad del rocío al mantillo 

en esos meses con esos valores mínimos de temperatura. 

Las fases observadas en este estudio no coinciden del todo con las reportadas por otros 

autores (Xuluc et al., 2003; Babbar y Ewel, 1989; Garay et al., 1986), quienes describen 

solamente dos fases, una pérdida inicial rápida (3 a 5 semanas de duración), seguida por 

un período de pérdida más lenta, incluso constante. Estas diferencias en los patrones de 

descomposición podrían deberse en parte a diferencias en las características del suelo y 

las condiciones meteorológicas particulares de cada sitio de estudio, ya que las altas 

temperaturas y la ocurrencia de sequías y canículas podrían limitar la actividad 

microbiana, lo cual limitaría a su vez la descomposición. Schimel et al. (1999) encontraron 

que períodos cortos de sequía con una fuerte reducción de la humedad reducen hasta en 

un 25% la actividad microbiana. Otros autores como Bottner, (1985) y Kieft et al. (1987), 

reportaron que un proceso rápido de secado de los suelos puede afectar a gran parte de 

la comunidad microbiana y producir cambios en estas comunidades entre estaciones.  

La estabilidad del ecosistema forestal depende entre otras cosas de la capacidad de 

recircular y acumular nutrientes. Las tasas de descomposición intermedias y bajas (de 

PIS, BUR, NEO y GIM) ralentiza la disponibilidad de nutrientes, caso contrario LYS y 

CAE, podrían originar un flujo rápido de elementos al suelo debido a su rápida 

descomposición. Estas últimas, son especies a tener en cuenta en sitios que requieran 

cantidades crecientes de nutrientes para el desarrollo de las especies, luego de haber 

experimentado pérdidas originadas por la tala, el cambio de uso del suelo o actividades 

de extractivas. 

Los periodos de sequías más extremas y prolongadas y la posible disminución de la 

precipitación anual asociada al cambio climático (Fernández et al., 2015) podrían limitar la 

actividad de la biota descomponedora y reducir la descomposición de la hojarasca. 

Además, se proyecta un aumento en la tasa de perturbación de los ecosistemas 

forestales, por tala, cambio de uso del suelo e incendios forestales (Ellis et al., 2015; 

Esparza y Martínez, 2011), con la consecuente pérdida de la cobertura forestal, 

fundamentalmente en bosques maduros. Por lo tanto, se prevé que los BTS experimenten 

una reducción de la biodiversidad y actividad de los organismos descomponedores, del 

ciclado de nutrientes y C, y una degradación progresiva de la productividad primaria.   
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3.5 CONCLUSIONES  

Los factores edad sucesional y topografía determinan en gran medida la descomposición 

foliar. La tasa anual de descomposición aumentó con la edad sucesional hasta los 22 

años, y se mantuvo relativamente constante en edades más avanzadas, aunque 

disminuyó en algunas de las especies, posiblemente debido a la presencia de condiciones 

topográficas en pendiente y con afloramientos rocosos que imponen condiciones 

microambientales restrictivas para la actividad de los descomponedores. La tasa de 

descomposición se relacionó positivamente con el índice de área foliar y la humedad del 

mantillo, los cuales aumentaron con la edad sucesional. Esto sugiere un rápido reciclado 

de C y nutrientes minerales, el mejoramiento de las condiciones microambientales del 

suelo y el aporte de energía para los microorganismos que habitan en él, especialmente 

en sitios planos. Asimismo, la tasa de descomposición fue mayor en sitios planos que en 

pendiente, asociada con una mayor altura de los árboles, humedad del suelo y del 

mantillo en sitios planos. Es importante proteger los bosques en pendiente donde la 

erosión del suelo podría ser una amenaza para su funcionamiento y estabilidad. 

La tasa anual de descomposición varió entre especies, siendo generalmente mayor en 

especies de la familia Fabaceae que en las de otras familias. La tasa anual de 

descomposición foliar del conjunto de especies se asoció positivamente con el contenido 

foliar de nitrógeno y C, y negativamente con la dureza de las hojas. Para un mejor 

entendimiento del efecto de la composición química de las hojas sobre la descomposición 

foliar es necesario considerar otros indicadores como por ejemplo: el contenido foliar de 

P, lignina, la relación lignina/P y los compuestos fenólicos. Las altas tasas de 

descomposición de LYS y CAE sugieren que estas especies podrían contribuir a mejorar 

las condiciones del suelo propiciando retroalimentaciones positivas para el funcionamiento 

de estos ecosistemas forestales. 
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CAPÍTULO IV  

DISCUSION GENERAL  

4.1 DISCUSIÓN GENERAL 

La mayor parte de los bosques tropicales primarios del mundo han sido afectados por 

actividades humanas, gran parte de la vegetación original ha sido eliminada, mientras que 

el abandono de terrenos agropecuarios ha permitido un aumento de la cobertura de los 

bosques secundarios (FAO, 2010). En aras de contribuir al entendimiento de la 

funcionalidad de estos ecosistemas, es importante el análisis de procesos ecológicos 

como la producción y la descomposición de hojarasca, relacionados con la transferencia 

de energía y los ciclos biogeoquímicos y la materia orgánica, además, representan el 

mayor flujo de nutrientes minerales al suelo (Aceñolaza et al., 2009; Liu et al., 2004). 

Aunque existen numerosos estudios en ecosistemas forestales tropicales, escasos son 

los estudios que aborden la producción de hojarasca a largo plazo, la descomposición del 

material foliar de especies dominantes y evalúen el efecto de las variables ambientales, la 

edad de sucesión y la topografía (Huang et al., 2017; Tang et al., 2010; Xuluc et al., 

2003). Esto ha limitado el entendimiento de las complejas relaciones que se establecen 

entre los procesos de producción y descomposición de hojarasca y los factores 

ambientales, así como la capacidad de estos ecosistemas para recuperarse de los 

disturbios humanos y/o naturales (De Jong, 2013; Liski et al., 2005), principalmente en los 

BTS, considerados los ecosistemas terrestres más amenazados del mundo (Banda-R et 

al., 2016; Sánchez-Azofeifa et al., 2014). 

En este contexto, el presente trabajo tuvo la finalidad de a) evaluar el patrón temporal de 

la producción de hojarasca y la descomposición de las hojas; b) determinar las relaciones 

de ambos procesos con factores ambientales; y c) evaluar el efecto de la estructura de la 

vegetación, la edad de sucesión y la topografía en ambos procesos. De esta forma, 

partimos de varias predicciones que se analizan de forma integrada en los siguientes 

apartados. 
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4.1.1 Influencia de los Factores Climáticos en la Producción de Hojarasca y 

en la Descomposición Foliar 

En este estudio, se analizó la asociación de varias variables climáticas con la dinámica 

temporal (anual, estacional y mensual) de la producción de hojarasca durante cinco años 

(Capítulo II), y se confirmó que la precipitación es un factor determinante. El análisis de la 

producción estacional mostró una asociación positiva con la velocidad del viento y la 

temperatura máxima, con valores máximos en diferentes meses en cada año, 

principalmente en la estación de seca, lo cual coincide en gran medida con lo reportado 

en otros estudios (Aryal et al., 2015; Zhang et al., 2014; Scheer et al., 2009; 

Sundarapandian y Swamy, 1999; Lowman, 1992; Martínez-Yrízar et al., 1990). Estudios 

previos han reportado que la precipitación y la temperatura son los factores climáticos 

más importante que regulan la producción de hojarasca (Nakagawa et al., 2019; Sousa et 

al., 2019; Huechacona-Ruiz, 2016; Zhang et al., 2014) y la descomposición de la misma 

(Powers et al., 2009; Wieder et al., 2009; Zhang et al., 2008; Anaya et al., 2007; 

Kirschbaum, 2000, 1995). En los bosques tropicales de tierras bajas con regímenes de 

temperatura isotérmica, la disponibilidad de agua es reconocida como el principal 

regulador climático de la descomposición (Schilling et al., 2016; Epstein et al., 2002). 

Otras variables ambientales como la radiación y la velocidad del viento también afectan 

los patrones estacionales de producción de hojarasca (Sousa et al., 2019; Huechacona-

Ruiz, 2016; Wagner et al., 2016; Becker et al., 2015; Lohbeck et al., 2015; Paz et al., 

2015; Averti y Dominique, 2011; Hermansah et al., 2002). Nuestros resultados resaltan la 

importancia de eventos esporádicos, tales como fuertes y/o recurrentes vientos, los cuales 

pueden tener efectos mecánicos sobre la vegetación, por ende, sobre la producción de 

hojarasca, y sobre el suelo, contribuyendo a su desecación.  

Se confirmó parcialmente la hipótesis de que la producción anual de hojarasca se asocia 

negativamente con la precipitación y positivamente con el déficit de presión de vapor 

(hipótesis 3, Capítulo II).  Los resultados muestran que la dinámica temporal de la 

producción de hojarasca también se asocia con la humedad relativa (negativamente), con 

la temperatura máxima (positivamente o negativamente), mínima y media (negativamente) 

(Cuadro 2.5, Capítulo II).  
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Las evidencias muestran que la producción estacional de hojarasca es un reflejo de cómo 

funcionan los bosques secos subcaducifolios, en condiciones hídricas temporalmente 

estresantes, debido al predominio de especies caducifolias en este tipo de bosque. En 

este estudio, se encontró que la producción de hojarasca se asoció positivamente con la 

biomasa aérea de las especies deciduas y negativamente con el área basal de las 

perennifolias. 

Por otro lado, la tasa total anual de descomposición se asoció de manera positiva con la 

humedad del suelo (Cuadro 2.5, Capítulo III). Además, la precipitación se asoció 

positivamente con la descomposición de hojas en tres de las seis especies analizadas 

(Cuadro 5, Capítulo III). En los BTS la descomposición está limitada durante la temporada 

de sequía y es más rápida en la temporada de lluvia (Anaya et al., 2012; 2007, Powers et 

al., 2009; Wieder et al., 2009). En conjunto, los resultados muestran que la disponibilidad 

de agua es el principal controlador de la producción (efecto negativo) y la descomposición 

de hojarasca (efecto positivo), ya sea por un factor macroclimático (precipitación), o un 

factor microambiental (humedad del suelo), este último debido a la capacidad de retención 

de agua del suelo, como lo documentan estudios como el de Lohbeck et al. (2015) y 

Sadeghi et al. (2015). 

4.1.2 Efecto de la Edad Sucesional y la Estructura de la Vegetación en la 

Producción de Hojarasca y en la Descomposición Foliar  

En este trabajo, se encontró un incremento de la producción de hojarasca con la edad de 

sucesión, asociada positivamente con la biomasa de especies deciduas y negativamente 

con el área basal de las especies perennifolias, lo cual resalta la importancia de 

considerar la influencia de la fenología foliar de las especies en estudios de producción de 

hojarasca. Además, las variables de la vegetación que más estrechamente se 

relacionaron con la producción anual de hojarasca variaron de un año a otro, como por 

ejemplo, la altura promedio, la biomasa de especies perennifolias, el área basal de las 

especies deciduas, la edad sucesional y el diámetro promedio de los árboles. Algunos 

estudios han establecido, que en bosques secos la estructura de la vegetación se 

recupera rápidamente con la sucesión, dado fundamentalmente, por el incremento en el 

tamaño de los árboles: la altura, el área basal y la biomasa aérea (Huechacona-Ruiz, 

2016; Poorter et al., 2016; Quesada et al., 2009; Chazdon, 2007; Vieira y Scariot, 2006; 
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Lawrence, 2005; Ruiz et al., 2005; Ceccon et al., 2004; Nunes et al., 2003). Estos mismos 

autores, describen condiciones restrictivas en edades tempranas de sucesión con poco 

desarrollo de la vegetación, contrario a lo que se reporta en edades avanzadas. Estudios 

previos en el sitio de estudio, reportan que la estructura de la vegetación, dada por la 

densidad, la cobertura vegetal, el área basal, presentan un aumento rápido después de 

una década de desarrollo forestal (Ramírez-Guardado, 2015; Dupuy et al., 2012; 

Hernández-Stefanoni et al., 2012). Nuestros resultados apuntan a que en 25 años se 

alcanzan valores de producción de hojarasca similares al de los bosques maduros, lo cual 

podría estar relacionado con un rápido ciclado de nutrientes y una alta fertilidad del suelo, 

así como, una baja intensidad de uso del suelo asociada a la agricultura de subsistencia 

bajo el sistema de roza-tumba y quema. 

Si bien la producción de hojarasca aumentó con la edad de sucesión (hipótesis 1 del 

Capítulo II), inesperadamente la categoría de edad de sucesión avanzada IV (60-79 años)  

presentó valores menores que la V (>80 años). El análisis del balance neto entre el 

número de plantas reclutadas y las que murieron durante el periodo de estudio, muestra 

que la categoría de edad IV (60-79 años) presentó un balance significativamente menor 

(más negativo), que indica una mayor mortalidad de las plantas en esta categoría de 

edad, lo cual podría ayudar a explicar este resultado inesperado. 

En el presente estudio se encontró un ligero aumento en la tasa anual de descomposición 

(k) del material foliar con la edad de sucesión (Capítulo III). Inesperadamente, no se 

encontraron diferencias en la k entre las categorías de edad I y IV, además, k no se 

asoció con la humedad del suelo (hipótesis 2, Capítulo III) sino con el índice de área foliar 

y la humedad del mantillo (Cuadro 2, figura 4). Nuestros resultados indican que el 

desarrollo del dosel induce cambios rápidos en las condiciones microambientales, 

reflejado en la humedad del mantillo que al parecer también favorecen la actividad de 

diferentes grupos funcionales de descomponedores. Sin embargo, otros estudios como el 

de Sadeghi et al. (2015) y von Arx et al. (2012) documentan cambios en la disponibilidad 

de agua durante la sucesión, debido al aumento de la cobertura vegetal, con cambios 

fundamentalmente en la humedad del suelo. Este resultado contrastante podría deberse 

en parte al método de medición empleado en el presente estudio, el cual no contó con 
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equipos de medición que permitieran la toma de datos simultáneos en diferentes sitios de 

muestreo. 

Por otro lado, los resultados muestran que k se recupera rápidamente en este bosque 

seco (transcurridos 15-22 años), resultado muy parecido a los descrito en un BTS en la 

Península de Yucatán, en donde se observó que k se recupera transcurridos 13 años de 

desarrollo forestal (Xuluc et al., 2003). Este resultado, sugiere una alta resiliencia de este 

ecosistema. 

4.1.3 Efecto de la Topografía y la Estructura de la Vegetación en la 

Producción de Hojarasca  y en la Descomposición Foliar 

Se esperaba encontrar mayor producción de hojarasca (hipótesis 2, Capítulo II) y tasas de 

descomposición de hojas más altas en sitios planos que en pendiente (hipótesis 3 del 

Capítulo III). Esto se debe a que los sitios en pendiente presentan menor disponibilidad de 

agua en el suelo que sitios ubicados en zonas planas, debido al escurrimiento y filtración 

de agua que arrastra consigo elementos del suelo y nutrientes hacia las partes más bajas 

(Markesteijn et al., 2010; Gallardo-Cruz et al., 2009). Esto a su vez conlleva a un 

predominio de especies perennifolias tolerantes a la sequía en zonas con pendiente y de 

especies caducifolias en zonas planas (Chazdon et al., 2010; Hietel et al., 2004; 

Vogiatzakis et al., 2003; Martínez-Yrízar et al., 2000). Los resultados apoyaron la hipótesis 

2 del capítulo II e indicaron que la producción de hojarasca se asocia positivamente con el 

área basal. También se encontraron diferencias significativas en la biomasa, la densidad 

de especies caducifolias entre los sitios planos y en pendiente, siendo mayor en los sitios 

planos, lo cual también pudo haber incidido en los resultados. Estos resultados sugieren 

que los sitios planos presentan condiciones microambientales más favorables en cuanto a 

disponibilidad de agua y nutrientes minerales, debido al arrastre de agua y partículas de 

suelo desde los sitios más elevados hasta el pie de monte, que conlleva a una mayor 

biomasa aérea y la consecuente caída de hojarasca debido al predominio de especies 

caducifolias (con hojas menos longevas). Sin embargo, otros estudios realizados en el 

mismo sitio no encontraron un efecto significativo de la pendiente en el índice de área 

foliar (Nafarrate-Hecht, 2017) ni en la producción de hojarasca (Huechacona-Ruiz, 2016) y 

en el presente estudio sólo se encontró un efecto significativo en uno de los cinco años 

analizados (así como en todo el periodo de estudio). Nuestros resultados resaltan la 
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importancia de realizar estudios multianuales que permitan revelar la variación inherente a 

los bosques de estudio, así como patrones más generales. 

La tasa de descomposición anual de hojas en el sitio de estudio también se vio afectada 

por la pendiente, de acuerdo con lo esperado: fue mayor en sitios planos que con 

pendiente en general y para todas las especies analizadas, aunque para dos de ellas las 

diferencias no fueron significativas. La altura promedio de los árboles, la humedad del 

suelo y el mantillo se asociaron positivamente con la tasa de descomposición. Este 

resultado sugiere que el escurrimiento y la infiltración de agua limitan el establecimiento y 

el desempeño de los grupos de descomponedores. Un estudio previo en el sitio de 

estudio (Sanaphre-Villanueva et al., 2017), encontró un predominio de especies 

perennifolias en sitios con pendiente, lo que indica condiciones microambientales más 

restrictivas con respecto a los sitios planos, como también lo describen Becker et al. 

(1988), Gallardo-Cruz et al. (2009) y Markesteijn et al. (2010) y podría ayudar a explicar la 

menor producción de hojarasca en dichos sitios. 

4.1.4 Efecto de las Características de la Hojas en la Tasa de 

Descomposición de las Especies 

Estudios realizados en bosques tropicales reportan que la tasa de descomposición foliar 

varía entre especies (Xuluc et al., 2003; Sundarapandian y Swamy, 1999; Montañés, 

1998; Álvarez y Becerra, 1996; Babbar y Ocho, 1989), asociada a índices de composición 

química inicial de la hoja como las concentraciones de N, P, lignina, las relaciones C/N, 

C/P, N/P. Hojas con altas concentraciones de  N y P, bajas  relaciones C/N, C/P, y baja 

cantidad de compuestos recalcitrantes como la lignina y polifenoles se consideran como 

de alta calidad y se espera que presenten altas tasas de descomposición (Sánchez-Silva 

et al., 2018; Erickson et al., 2014; Talbot y Treseder 2012; Hattenschwiler y Jorgensen 

2010; Kazakou et al., 2009; Ostertag et al., 2008; Xuluc et al., 2003; Pérez-Harguindeguy 

et al., 2000; Heal et al., 1997; Melillo et al., 1992). En este estudió se encontró que las 

especies con mayor calidad en la composición química inicial de sus hojas (dos 

leguminosas) presentaron la mayor tasa de descomposición, sin embargo, la especie con 

menor k (GYM) presentó un valor intermedio en la dureza de sus hojas. Además, una de 

las especies de mayor k (CAE) presentó la mayor cantidad de fenoles totales, lo cual 

sugiere que se trata de compuestos fenólicos químicamente sencillos y de alta solubilidad. 
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Sin embargo, la tasa de descomposición del conjunto de especies se asoció 

positivamente con el contenido foliar de N y C, y negativamente con la dureza de las 

hojas. Por lo tanto, se cumplió parcialmente la hipótesis 1 del capítulo III, en la que se 

esperaba que la tasa de descomposición se asociara positivamente con el contenido foliar 

de N y negativamente en la relación C/N y la dureza de las hojas. Este resultado pudo 

estar influenciado por el tamaño de muestra, el cual posiblemente no fue lo 

suficientemente grande como para detectar diferencias significativas. Se requieren 

estudios con más réplicas de las variables explicativas (por ejemplo N, C y P foliares) a 

nivel de especie y que evalúen de manera más directa y precisa el efecto de los mismos 

sobre la tasa de descomposición foliar. 

4.2 CONCLUSIONES  

Los principales hallazgos del presente estudio son:  

1) Se determinó la dinámica temporal de la producción de hojarasca (durante cinco años), 

y de la descomposición del material foliar de especies dominantes (por primera vez en el 

sitio). Los resultados muestran que la precipitación determina en gran medida la alta 

variación anual y estacional de la producción de hojarasca en el sitio de estudio, siendo 

también determinantes el déficit de presión de vapor y la velocidad del viento; mientras 

que la humedad del mantillo afecta la pérdida de masa foliar. Por lo tanto, la comprensión 

de los factores que determinan ambos procesos ecológicos contribuye al modelado de las 

respuestas de estos ecosistemas forestales al cambio climático, adicionalmente su 

cuantificación en rodales de diferentes edad sucesional es importante para entender la 

productividad primaria, la fenología, la dinámica de C y la capacidad de recuperarse de 

los disturbios humanos y naturales.  

2) Como se ha descrito en BTS, la producción de hojarasca y la descomposición de hojas 

muestran un incremento con la edad de sucesión o periodo de abandono. Este estudio, 

muestra un claro efecto diferencial de la estrategia fenológica de las plantas sobre la 

producción de hojarasca (la cual se asoció positivamente con la biomasa aérea de 

especies deciduas, pero negativamente con el área basal de las especies perennifolias) y 

la asociación de la tasa de descomposición de hojas con la cobertura del dosel y la 

humedad del mantillo. La producción de hojarasca y la tasa de descomposición se 
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recuperaron transcurridos dos décadas, y sugieren por un lado, un rápido reciclaje de los 

nutrientes contenidos en las hojas y por otro lado, una alta resiliencia de este ecosistema. 

Por lo tanto, este bosque secundario tiene el potencial de brindar algunos de los servicios 

ambientales que proporcionan los bosques primarios como por ejemplo: la productividad 

(asociada con la producción de hojarasca) y la descomposición de la misma, que influyen 

en el reciclaje de nutrientes. 

3) La topografía mostró un efecto significativo en la producción de hojarasca y en la tasa 

de descomposición foliar. La producción de hojarasca se asoció positivamente con el área 

basal, y la tasa anual de descomposición, se asoció positivamente con la altura, la 

humedad del suelo y del mantillo. Estos resultados indican, que las condiciones que 

predominan en los sitios planos (mayor disponibilidad de agua, predominio de especies 

caducifolias, y una estructura de la vegetación más desarrollada que en zonas con 

pendiente) favorecen ambos procesos ecológicos. Por otro lado, los resultados resaltan la 

importancia de desarrollar estrategias de conservación y manejo en los sitios con 

pendiente, con mayor atención sobre el efecto de la erosión del suelo, considerada una 

amenaza para el funcionamiento y estabilidad de estos bosques. 

4) Contrario a lo documentado en estudios en su mayoría en bosques templados, la tasa 

de descomposición no se asoció con la relación C/N, siendo determinantes el N, C y la 

dureza de la hoja. Este resultado sugiere que la relación C/N no siempre es un buen 

indicador de la tasa de descomposición foliar en BTS, aunque, por otro lado, el tamaño de 

muestra de este estudio pudo haber limitado la capacidad de detectar relaciones 

significativas. Estudios futuros deberían considerar otros indicadores de la composición 

química de las hojas para lograr un mejor entendimiento del efecto que tienen sobre la 

descomposición. 

4.3 PERSPECTIVAS  

Con base en los resultados del presente estudio, considero la necesidad de incorporar los 

siguientes aspectos en investigaciones futuras que permitan comprender la dinámica 

temporal y espacial de la producción de hojarasca y de la descomposición de hojas en 

este y otros BTS:  
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Para un mejor entendimiento de la dinámica del carbono y de los bioelementos en BTS es 

importante realizar estudios simultáneos de la producción y descomposición de la 

hojarasca. Para ello, es necesario hacer una caracterización de la disponibilidad de agua 

y la composición de especies. Conocer cómo varía la disponibilidad de agua en el suelo 

(potencial hídrico y/o contenido volumétrico) entre diferentes edades de sucesión y 

posiciones topográficas, lo que podría aportar evidencias que ayuden a entender mejor la 

fenología de las plantas y sus implicaciones en los cambios que experimentan estos 

procesos.  

Involucrar variables microambientales en estudios futuros es clave para entender el 

funcionamiento de este ecosistema. De este modo, se requieren mediciones más precisas 

de la temperatura, la humedad del suelo y la velocidad del viento. Por otro lado, el suelo 

es un factor importante, el cual se distribuye de forma heterogénea y determina la 

formación de parches de vegetación, y por ende, incide en la dinámica de ambos 

procesos. Por esto, es necesario realizar estudios detallados de las propiedades físicas y 

químicas de los suelos que ayuden a dilucidar su efecto sobre la descomposición de la 

hojarasca.   

El análisis de los indicadores de la calidad de las hojas sugiere que la relación C/N no es 

un factor determinante de la tasa de descomposición en el BTS. Para confirmar este 

resultado, es necesario hacer un análisis de los mismos incluyendo otros indicadores que 

no fueron involucrados en este estudio como el P y la lignina, y así poder esclarecer 

patrones que se detectaron entre las especies. Otro aspecto importante, es evaluar la 

variación intraespecífica en cada especie y aumentar el tamaño de muestra, así como 

realizar estudios más profundos del contenido de los fenoles para mejorar el poder 

estadístico de las pruebas que se realicen. Adicionalmente, se requiere tener suficientes 

réplicas de todas las variables a nivel de especie (por ejemplo contenidos foliares de N, C 

y P). 

Uno de los aspectos más importantes para el estudio de la descomposición de hojas 

consiste en evaluar cómo inciden las variables microambientales sobre diferentes taxas 

de descomponedores. Por lo tanto, sería de gran utilidad analizar la relación de estas 

variables con la diversidad funcional de los descomponedores para esclarecer el efecto 
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que tienen sobre la liberación de los nutrientes minerales y el mantenimiento del 

ecosistema. 

También es importante contar con un diseño de muestreo que permita analizar los efectos 

de las diferentes variables explicativas de manera factorial, para poder así determinar el 

efecto de la topografía en las diferentes categorías de edad sucesional y no solamente en 

las más avanzadas. 

Finalmente, sería ideal poder separar la hojarasca por especie, para comparar de manera 

más directa y específica los patrones de producción y de descomposición 
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ANEXOS 

2.1. Characteristics of the sampling clusters in which litterfall production was monitored. 

The effect of slope was evaluated only in age classes IV and V, using the average slope of 

the three plots of each cluster that fell in the predominant topographic position in the 

cluster (*). 

 

Cluster #  Age as of 

2013 

(years) 

Age class 

 (years) 

Predominant 

topographic 

position 

Average 

slope 

 (%) 

21 3 I (3-5) Flat 2.01 

22 4 I (3-5) Flat 1.22 

23 3.5 I (3-5) Flat 1.52 

25 10 II (10-17) Flat 0 

26 17 II (10-17) Flat 0 

28 16 II (10-17) Flat 5.01 

29 18 III (18-25) Flat 6.63 

30 20 III (18-25) Flat 0 

31 24 III (18-25) Flat 5.89 

5 60 IV (60-79) Slope* 13.41 

7 65 IV (60-79) Slope * 14.55 

13 70 IV (60-79) Flat* 3.42 

2 100 V (≥80) Slope * 15.1 

8 80 V (≥80) Flat * 5.49 

20 100 V (≥80) Flat * 3.00 
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2.2. Litterfall production values reported in the literature for different tropical dry forests. 

Location Forest type Production 

(Mg/ha/yr) 

Source 

Mexico Subdeciduous 4.94-6.17 This study 

Mexico Semi-evergreen 5.20-7.10 Aryal et al. 2016 

Mexico Semi-evergreen 

and 

subdeciduous 

3.80-6.80 Lawrence 2009 

India Evergreen and 

deciduous 

5.76-8.65 Sundarapandian and 

Swamy, 1989 

Mexico Deciduous 3.98-6.58 Martínez-Yrízar and 

Sarukhán, 1990 

Mexico Semi-evergreen 5.00-7.70 Whigham et al. 1990 

Brazil Deciduous 4.00-4.50 Souza et al. 2019 
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3.1. Características de las parcelas seleccionadas para determinar la influencia de la edad 

de sucesión y las condiciones topográficas (*) en la descomposición de las hojas. 

 
No Conglomerado- 

Parcela 
Condición 

terreno 

Categoría 
Edad 
(años) 

Coordenadas 
E 

Coordenadas 
N 

Pendiente 
Prom (G) 

1 CN22-p1 Plano  

8-10  
 

228993 2225271 0.75 
2 CN22-p2 Plano  228994 2225315 0.88 

3 CN22-p3 Plano  229031 2225249 2.25 

4 CN22-p4 Plano  228956 2225251 1 
5 CN24-p1 Plano  237626 2220765 0 

6 CN24-p2 Plano  237625 2220818 0 

7 CN25-p1 Plano  

15-22  

229897 2225707 0 
8 CN25-p2 Plano  229896 2225753 0 

9 CN25-p3 Plano  229935 2225688 0 

10 CN25-p4 Plano  229857 2225687 0 
11 CN27-p1 Plano  236425 2218940 0 

12 CN27-p2 Plano  236425 2218983 0 

13 CN15-p1 Plano  

23-30  

232904 2223818 0 
14 CN15-p2 Plano  232906 2223865 0 
15 CN30-p1 Plano  228496 2226651 0 

16 CN30-p2 Plano  228495 2226701 0 
17 CN30-p3 Plano  228531 2226627 0 
18 CN30-p4 Plano  228455 2226629 0 

19 CN5-p1 Pendiente * 

65-84 

231906 2223568 12.41 
20 CN5-p2 Pendiente * 231902 2223609 11.05 
21 CN5-p3 Pendiente * 231941 2223547 16.76 

22 CN13-p1 Plano * 231905 2224817 1 
23 CN13-p3 Plano * 231941 2224795 6.75 
24 CN13-p4 Plano * 231864 2224795 2.52 

25 CN2-p2 Pendiente * 

>85 
 

232154 2224113 15.65 

26 CN2-p3 Pendiente * 232187 2224044 16.67 
27 CN2-p4 Pendiente * 232121 2224055 12.97 

28 CN8-p3 Plano * 231690 2224039 6.54 

29 CN8-p4 Plano * 231620 2224045 1.23 
30 CN9-p1 Plano  231903 2224315 7 

31 CN9-p2 Plano  231904 2224362 0 

32 CN20-p2 Plano * 230909 2224859 0 
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3.2. Ranking de las especies en cuanto al Valor de importancia (IVI) en los 

conglomerados analizados en la Reserva Biocultural Kaxil Kiuic, Yucatán. 

Especie Familia 

IVI (%) 

Categoría de Edad 

Sucesional 

Condición 

topográfica 

3-5 18-25 10-17 
≥ 60 

Plano Cerro 

-Piscidia piscipula (L.) 

Sarg. 

Leguminosae 1 2 6 6 3 

-Caesalpinia gaumeri 

Greenm. 

Leguminosae 5 7 3 2 9 

-Lysiloma latisiliquum 

(L.) Benth. 

Leguminosae 6 2 8 3 8 

-Neomillspaughia 

emarginata (Gross) Blake 

Polygonaceae 2 3 15 10 22 

-Gymnopodium 

floribundum Rolfe 

Polygonaceae 7 6 6 4 6 

-Bursera simaruba 

(L.) Sarg. 

Burseraceae 12 1 1 1 1 
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3.3. Equipo Li-Cor para la estimación del Índice de Área Foliar. b) Círculo azul límite de la 

parcela, círculos negros  y rojos significan la tapa de vista utilizada y la dirección en que 

se toman los datos del dosel en cada punto, la parte roja está sin cubierta y mide la luz, la 

parte negra bloquea la entrada de luz. 

 

 


