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Resumen 

Los bosques de pino en Honduras están sometidos a una constante pérdida de su 

superficie causada principalmente por los incendios forestales, las actividades antrópicas 

y por el incremento de las poblaciones del escarabajo descortezador Dendroctonus spp. 

No obstante, no existen estudios que evalúen, a escala del paisaje y a escala local, el 

estado actual de los bosques después del incremento del descortezador y del manejo que 

se implementó en las áreas afectadas. El objetivo del presente estudio fue analizar la 

conectividad paisajística de los fragmentos de bosque de pino y la regeneración natural 

en sitios afectados por el escarabajo descortezador. Se construyeron redes paisajísticas y 

se calcularon métricas de centralidad, para determinar la relevancia de los fragmentos de 

bosque en la conectividad a nivel de paisaje. Se llevó a cabo el censo de los individuos 

de pino en las áreas afectadas, y se determinó la distribución espacial de las plántulas, de 

los juveniles y de los adultos. Además, se evaluó la diversidad del banco de semillas en 

los sitios afectados. Se encontró que la conectividad de los fragmentos de bosque presenta 

valores más altos en dos grandes áreas ubicadas en el centro y el oeste del municipio, esto 

indica que tienen un alto potencial para la regeneración del bosque. En los sitios 

afectados, la regeneración natural presenta una mayor frecuencia de las plántulas 

germinantes y de juveniles y tienen un patrón de distribución disperso. El banco de 

semillas está conformado principalmente por especies herbáceas, frecuentes en la 

regeneración natural del bosque de pino, en su mayoría pertenecen a la familia 

Asteraceae. También se registraron especies tolerantes al fuego y de forraje, 

principalmente especies de la familia Poaceae. Los resultados del presente estudio 

demuestran que en las áreas afectadas afectadas por el escarabajo descortezador está 

ocurriendo el proceso de regeneración natural. Sin embargo, la alta densidad de especies 

de pastos en el banco de semillas puede evidenciar que las áreas afectadas están siendo 

intervenidas para su aprovechamiento. Si en las áreas afectadas se permite la regeneración 

natural, se implementa un control en el uso de suelo, existen altas probabilidades de que 

el bosque se recupere localmente, favoreciendo la conectividad entre fragmentos 

cercanos, lo cual impactará positivamente en la recuperación y conservación de los 

bosques de pino en la región estudiada. 

Palabras clave: Banco de semillas, fragmentación del hábitat, métricas de 

conectividad, redes paisajísticas, Pinus oocarpa, plántulas.     
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1. Introducción 

La regeneración de las especies arbóreas es un proceso ecológico importante de los 

bosques, ya que puede determinar su continuidad o que puede revelar el comienzo de una 

sucesión a otra comunidad vegetal diferente (Guariguata, 2002). La regeneración natural 

implica el establecimiento de nuevas plántulas o la presencia de rebrotes de una o de 

diferentes especies sin la intervención humana (Serrada, 2003). De manera general, el 

proceso de regeneración está constituido por cuatro factores importantes: el tipo de 

dispersión, condiciones ambientales, fluctuaciones temporales, así como la abundancia 

relativa de las especies de plántulas en el sotobosque (efectos denso-dependientes) (Wang 

y Smith, 2002). Estos factores covarían espacialmente con el microhábitat (Schupp, 

1995), principalmente en la germinación y el establecimiento de las plántulas, y crean un 

patrón en la distribución espacial entre las semillas, las plántulas, y los juveniles, que 

influirá decisivamente en la supervivencia de las comunidades vegetales (Callaway, 

1992; Gómez, 2003; Paluch, 2011).  

El conjunto de requerimientos para el establecimiento de una plántula (e.g., 

dispersión de semillas, germinación, desarrollo de las plántulas) determina su nicho de 

regeneración. En este contexto, se plantea que, aunque dos especies adultas coexisten 

usando recursos similares, pueden presentar diferentes estrategias de regeneración 

(Grubb, 1977). Este conocimiento es clave para entender la resiliencia y resistencia de los 

bosques a las perturbaciones y para la restauración de comunidades vegetales y 

ecosistemas amenazados (Strassburg et al., 2016). La regeneración natural al igual que 

otros procesos ecológicos, son definidos principalmente por las características 

ambientales del sitio y la conectividad ecológica del paisaje (Gurrutxaga y Lozano, 2006). 

Es decir, que si bien existen sitios que presentan las condiciones adecuadas para la 

germinación de las semillas, estas no llegarán, si no hay fuentes de propágulos cercanos 

ni dispersores que permitan el transporte a estas zonas propicias, (Murrieta et al., 2006). 

El término conectividad ecológica se refiere a una red espacial determinada a 

partir de varios núcleos o fragmentos de hábitats, unidos entre sí por corredores 

funcionales que permiten el flujo de materia y energía a través del ecosistema en función 

de una o varias especies (Ahern, 1995; Fath et al., 2007). Estos fragmentos de hábitat se 

definen como los nodos y el corredor entre ellos se define como la conexión. Para que la 

mayoría de las conexiones se establezcan, es necesario que el costo que implica para una 

especie moverse de un nodo a otro sea menor al de quedarse en el nodo donde se 
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encuentran (Foltête et al., 2012). El costo puede ser valorado considerando la capacidad 

de dispersión, que estará definida por los rasgos fenológicos y la historia de natural de la 

especie (Ramírez et al., 1992), así como la resistencia que presenta el paisaje para el 

movimiento de las especies y las barreras físicas por actividades humanas, entre otras 

(Rayfield et al., 2011). 

En ecología del paisaje, el concepto de costo distancia es necesario para establecer 

los conceptos de conectividad y fragmentación (Forman, 1995). A su vez es esencial para 

establecer las relaciones espaciales entre fragmentos del paisaje (Bunn et al., 2000). 

Existen diferentes métodos que pueden ser utilizados para modelar redes ecológicas y su 

conectividad funcional (Calabrese y Fagan, 2004). Entre ellos, el análisis de redes del 

paisaje a través de la teoría de grafos (Urban y Kient, 2001), es un método reconocido 

por su capacidad de representar los procesos ecológicos de la conectividad (Lookingbill 

et al., 2010; Urban et al., 2009; Minor y Urban, 2007).   

A escala global se ha identificado una acelerada pérdida y fragmentación del 

hábitat, producto de distintos factores, ya sea que estén relacionados directamente (e.g., 

cambio de uso de suelo) e indirectamente (e.g., desajuste de las poblaciones de plagas y 

patógenos) con las actividades humanas (Dey et al., 2019). Por ejemplo, en Honduras, se 

han documentado diferentes especies de insectos y plantas que han afectado 

negativamente las poblaciones de pino. Una de estas especies, es el escarabajo 

descortezador Dendroctonus frontalis Zimmermann (Coleoptera: Curculionidae, 

Scolytinae) (Thunes et al., 2005). Estos insectos juegan un papel determinante en la 

ecología de los bosques, afectando significativamente la estructura y dinámica de las 

comunidades vegetales (Raffa et al., 2015). Sin embargo, no existen estudios que evalúen 

el impacto del descortezador en la conectividad de los bosques de pino y su proceso de 

regeneración, afectando las dinámicas espaciales del mismo, este fenómeno en la razón 

principal lo la cual se desarrolla este estudio. En particular, es necesario evaluar cómo 

como el ataque de gorgojo reduce el área cubierta por bosque disminuyendo la 

conectividad del bosque de pino a nivel del paisaje y sus consecuencias para su 

recuperación. Ya que estas condiciones son muy importantes para la conservación de esta 

comunidad vegetal. En este contexto, el presente estudio tiene como objetivo hacer un 

análisis de la conectividad y de la regeneración natural de los bosques de pino en el 

municipio de Valle de Ángeles, cinco años después del ataque del escarabajo 

descortezador (Dendroctonus spp.). Se espera que la información generada contribuya a 
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entender la resistencia y resiliencia de los bosques de pino a este tipo de perturbaciones y 

que contribuya al desarrollo de estrategias de restauración ecológica.  

3. Marco teórico 

3.1 Los bosques de pino 

En Centroamérica, los bosques de coníferas están formados principalmente por 

agrupaciones de diferentes especies de la familia Pinaceae, que es considerada como la 

más diversa del grupo de las coníferas (232 especies y 11 géneros) (Farjon y Filer, 2013). 

Las especies de esta familia se distinguen por ser árboles perennifolios, con hojas 

aciculares agrupadas en espiral, conos diferenciados, semillas aladas, embrión recto con 

2 a 20 cotiledones (Tropicos, 2021). Es común que los individuos coexistan con otras 

coníferas y puedan encontrarse en zonas áridas y bosques de latitudes tropicales (García 

et al., 2012).  

En Centro América, el género Pinus es uno de los géneros de coníferas más 

representativos, con una distribución en las montañas de Nicaragua, Honduras, Belice y 

Guatemala. En particular, Pinus oocarpa es la especie más abundante y con mayor 

distribución en Guatemala, así como en el centro-sur de Honduras y Nicaragua (Lara et 

al., 2018). Otro conjunto de bosques de pino se encuentra en el norte de Honduras y 

Belice, dominado por Pinus caribaea Morelet, distribuido principalmente en altitudes 

menores de 600 m s.n.m. (REDD‐CCAD‐GIZ, 2011). En América Central, se registran 

un total de 3.8 millones de hectáreas de pinares nativos. En Honduras el 22.3% de la 

superficie del país está cubierta por pinares y están compuestos por 7 especies del género 

Pinus (Nelson, 2008). Además, 52% del bosque de pino se localiza en el centro del país, 

un 19% está ubicado en la zona oriental que colinda con las fronteras de Nicaragua y un 

14% en la zona occidental que colinda con Guatemala (AFE-CODEFOR, 1999; 

Velázquez, 2010). En Honduras P. oocarpa es la especie más frecuente en todo el país, 

seguida de P. caribaea, que es dominante en las sábanas de la mosquitia hondureña 

(Burley y Barnes, 2004). Además, P. oocarpa es la especie con mayor afinidad a 

conformar bosques mixtos, y en sitios fríos puede formar comunidades combinadas con 

Pinus maximinoi H.E. Moore (Zavala et al., 2017; Patrocinio et al., 2003). Los individuos 

de P. oocarpa pueden tener una altura de entre los 20 y 30 m, con diámetros a la altura 

del pecho (d.a.p) de 70 a 150 cm. Su corteza es gruesa y de color café grisáceo que forma 

placas rectangulares, por lo general contiene 5 hojas por fascículo y de 20 a 28 cm de 
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largo. Los estróbilos son ampliamente ovoides con un tamaño entre 4 y 7.5 cm de largo 

(Cano, 2017). Por otra parte, P. maximinoi se caracteriza por tener una altura de entre 35 

y 50 m, así como diámetros de 40 a 90 cm, la copa es muy densa y en forma de cono, su 

corteza es de color café rojizo, en forma de placas alargadas, fascículos conformados por 

5 hojas notablemente pedunculadas con un largo de 20 a 35 cm y conos ovoides de 5 a 9 

cm de largo (Arteaga y Pérez, 2001). 

3.2 El escarabajo descortezador  

Las comunidades biológicas están estructuradas por una compleja red de interacciones 

bióticas y abióticas que determinan su funcionamiento, estabilidad y resiliencia (Peet, 

2000). Sin embargo, diferentes actividades humanas han desbalanceado las interacciones 

bióticas en las comunidades favoreciendo el incremento de las poblaciones de especies 

tolerantes al disturbio. Por ejemplo, los brotes de escarabajo descortezador relacionados 

con el incremento en la temperatura han favorecido la expansión de su distribución por 

grandes extensiones, afectando directamente las poblaciones de pino (Drever y Martin, 

2010). El papel ecológico de los escarabajos descortezadores consiste en disminuir la 

cantidad de árboles viejos y enfermos, lo cual puede favorecer el establecimiento de los 

árboles más jóvenes y perpetuar el ciclo de regeneración del bosque (Saab et al., 2014). 

Son muchas las especies de escarabajos descortezadores que son capaces de generar 

impactos importantes en las poblaciones de pino, en muchos casos esto es considerado 

como parte de la ecología del bosque, ya que influye de manera positiva en las funciones 

ecológicas del paisaje, pero en otros escenarios la implicaciones económicas y sociales 

pueden ser negativas (Fettig y Hilsczanski, 2015). 

En Centroamérica, en 2003, se reportó una fuerte invasión sin precedentes del 

escarabajo descortezador, el cual afectó 90,000 hectáreas de pinares, que actualmente han 

sido convertidos en pastizales (Rodríguez et al., 2001). Se han documentado diferentes 

plagas forestales de impacto económico considerable para los pinares de la región, una 

de las más importantes es la especie Dendroctonus frontalis Zimmermann (Coleoptera: 

Curculionidae, Scolytinae) (Thunes, 2005). Esta especie de escarabajo descortezador ha 

incrementado sus poblaciones en los pinares de Belice, Guatemala, Nicaragua, El 

Salvador y Honduras (Rivera et al., 2010). En Honduras, se han registrado ataques 

importantes de esta especie en los períodos de 1962 a 1965, 1982 a 1984, 1987 a 1988 y 

2001. De acuerdo con datos de la Administración Forestal del Estado-Corporación 



11 
 

Hondureña de Desarrollo Forestal (AFE- COHDEFOR), las afectaciones más severas por 

esta especie se registraron entre los años 2002 y 2005. 

3.3 Regeneración natural  

La regeneración de la vegetación es un proceso de recambio, donde los árboles maduros 

son reemplazados por individuos nuevos que ocupan el espacio disponible dentro de un 

área y tiempo determinado (Whitmore, 1989; Ramos, 1994). Este proceso puede 

representar un sistema cíclico de fases que comienza con la caída de ramas o árboles 

completos, dejando espacios o claros en dosel de bosque, esta apertura crea cambios 

ambientales que estimulan el crecimiento de nuevas plantas, que con el tiempo terminaran 

cerrado el dosel (Fetcher et al., 1985). Todo proceso de regeneración se inicia después de 

un disturbio, ya sea por fenómenos naturales o actividades humanas (Yamamoto, 2000). 

Estos sucesos de perturbación mantienen la dinámica de las comunidades y permiten el 

establecimiento de nuevos individuos (Tang et al., 2007).  

Los procesos de regeneración son un factor clave en el crecimiento y la 

abundancia de las poblaciones, especialmente en sucesiones tempranas o transitorias de 

un ecosistema a otro (Huang et al., 2016). A nivel de comunidades, el reclutamiento de 

nuevos individuos difiere en éxito y tiempo según las especies, existiendo una 

competencia por la colonización de nuevos espacios, que puede determinar el recambio 

de las especies, las funciones ecológicas y los servicios ecosistémicos (Fraaije et al., 

2015). Desde un punto de vista teórico, la regeneración natural está determinada por 

factores relacionados con la dispersión de semillas, variables ambientales, fluctuaciones 

temporales, así como la abundancia relativa de las especies de plántulas. Cada uno de 

estos factores representa un filtro en el reclutamiento de las plántulas del sotobosque 

(Norden, 2014). Estos factores limitantes pueden favorecer la presencia de especies con 

atributos funcionales particulares que les permiten establecerse ante las condiciones 

imperantes. Los atributos funcionales son aquellas características morfológicas, 

fisiológicas y fenológicas que tienen influencia en la adecuación de los organismos 

(Violle et al., 2007). Estos atributos son utilizados para estudiar la respuesta de las plantas 

frente a las condiciones del medio y a las perturbaciones a través del tiempo y el espacio 

(Weiss y Ray, 2019). Se ha sugerido que la reproducción vegetativa, la producción de 

semillas, la dispersión, la germinación y el establecimiento de las plántulas deben ser 

considerados como rasgos funcionales importantes para entender la regeneración natural, 
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ya que cada uno tiene un impacto único en la formación de comunidades vegetales 

(Larson y Funk, 2016). 

La reproducción vegetativa es la habilidad que tienen las plantas para regenerarse 

a través de órganos vegetativos, este potencial puede representar un aporte sustancial y 

poco estudiado en la regeneración de las comunidades vegetales (Zobel et al., 2010). Los 

rangos de movilidad clonal pueden oscilar entre cero a varios metros por año, de acuerdo 

con la forma de vida y la especie vegetal (Wildová et al., 2007). La clonación presenta 

tres características importantes, primero que el núcleo de dispersión es diferente a los 

patrones de dispersión por semillas, la dispersión clonal es fuertemente específica y todo 

el éxito de dispersión dependerá del apoyo que la planta madre pueda proveer (Verdú y 

Traveset, 2005). 

Por otra parte, la producción de semillas puede definirse como el costo biológico 

que una planta invierte para producir una masa de semillas que asegure la propagación de 

sus genes y la colonización de nuevos espacios, la cual estará determinada por las 

condiciones ambientales y las características biológicas de cada especie (Montejo et al., 

2015). El tiempo de floración, la formación de las semillas y la maduración y dispersión 

de los frutos son considerados fundamentales en la vida de las plantas (Hobbs et al., 

2007). La forma, la capacidad y el éxito de la dispersión de las semillas pueden promover 

diferentes patrones de regeneración, extinción, cambios en la composición de especies e 

influir en los procesos de ensamblaje de las comunidades (Abiyu et al., 2016).  

  Las plantas han desarrollado diferentes estrategias para asegurar la diseminación, 

entre ellas destaca la lluvia de semillas y la formación del banco de semillas (Fei y Steiner, 

2008). El banco de semillas se define como el grupo de semillas viables que se encuentran 

resguardadas el suelo, que dentro de un tiempo determinado podrán germinar, 

establecerse y reemplazar a las plantas que mueren o son eliminadas de la cobertura 

vegetal (Williams, 1993). Los bancos de semillas pueden ser categorizados como 

transitorios, persistentes, pseudo persistentes, transitorios estacionarios y transitorios 

retardados, dependiendo del tiempo que las semillas duren dentro del suelo (Bossuyt y 

Honnay, 2008). Es tan diversa la cantidad de adaptaciones que las semillas han 

desarrollado para permanecer por largos periodos en el suelo, que incluso pueden 

encontrarse semillas de plantas que ya no forman parte de las comunidades vegetales en 

pie (Bakker y Berendse, 1999). 
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Se estima que la degradación del suelo, la presencia dispersores, depredadores de 

semillas, los incendios y la disponibilidad de agua y cambios en la temperatura, son los 

factores que más afectan las características del banco de semillas (Dalling y Denslow, 

1998). Entre estas características destacan la densidad de semillas, la composición 

taxonómica y la diversidad de especies, las cuales han sido muy utilizadas para establecer 

diferencias entre un banco de semillas y otro (Thompson et al., 1993). 

Los bosques maduros, o en estados de sucesión avanzada, por lo general presentan 

bancos de semillas con pocas densidades y diversidad, esto se debe a que las semillas de 

plantas tolerantes a la sombra no llegan de forma directa produciendo un banco transitorio 

(Garwood, 1989). En cambio, los bosques con diferentes niveles de degradación tienden 

a formar bancos persistentes (Pereira y Ranal, 2006). Existe muy poca correlación entre 

la riqueza de especies del banco de semillas y la cobertura vegetal dominante, esto ha sido 

registrado tanto en los bosques templados de coníferas en Europa, (Bossyut y Hermy, 

2001) como bosques tropicales del Amazonas (Álvarez y Martínez, 1990) y en estudios 

de bosque de pino (e.g., Haig, 1932; Fraser, 1976; Pratt et al.1984 ; Carrillo et al., 2009) 

donde las especies más abundantes fueron aquellas que poseen características de especies 

pioneras y heliófitas (Tabarelli et al., 2010). Por otra parte, las especies del bosque 

maduro y las que son características de los estados tardíos de sucesión, fueron menos 

abundantes o totalmente ausentes dentro del banco de semillas (Zobel et al., 2007). 

En los bosques de pino, cuando las poblaciones se encuentran en diferentes niveles 

de perturbación, es muy probable que el banco de semillas y la regeneración natural está 

dominada una alta abundancia de semillas de especies pioneras o relacionadas a los 

procesos de sucesión (Supartono et al., 2018). En un estudio del banco de semillas en un 

bosque de Pinus ponderosa en el oeste de Estados Unidos, se demostró que el grado de 

afectación en el bosque disminuye la diversidad de especies en el banco de semillas 

(Wienk et al., 2004). Los bosques de pino presentan características ecológicas que los 

diferencian de otros bosques, entre ellas destaca la fuerte relación con los incendios 

forestales, que están muy involucrados con el establecimiento de banco de semillas y la 

regeneración natural (Santos et al., 2010). Otra particularidad es que el éxito y la 

viabilidad del banco de semillas, aumentan si las semillas se agregaron al suelo junto con 

los conos, aumentando la protección frente a los depredadores y la desecación (Teste et 

al., 2011).  
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3.4 Conectividad paisajística 

Una red ecológica se puede definir como un sistema integrado por varios núcleos o 

fragmentos de un ecosistema unidos por corredores naturales que permiten el flujo de 

energía entre todos los elementos (Fath et al., 2007). A este flujo también se le nombra 

conectividad ecológica, que es la dinámica espacial que puede establecerse al medir el 

costo que los organismos tienen para moverse en el ecosistema que habitan (Rojas et al., 

2017). En el estado óptimo de conectividad, un organismo podría moverse fácilmente de 

un sitio a otro, encontrando la menor cantidad de resistencia por parte de medio 

(Gurrutxaga y Lozano, 2008). 

En la actualidad, la acelerada degradación de los ecosistemas por las actividades 

antropogénicas, ha provocado una disminución progresiva en cantidad, calidad y tamaño 

de los ecosistemas naturales, promoviendo diferentes escenarios de fragmentación, 

aislamiento y conectividad entre los fragmentos a escala del paisaje (Bennet, 1998) Estos 

patrones de fragmentación ha permitido visualizar la importancia de los corredores 

naturales, ya que son fundamentales  para el flujo de las especies entre diferentes 

fragmentos (Hanski y Ovaslaken, 2000). La dinámica entre fragmentos es uno de los 

procesos de las metacomunidades que permitió el desarrollo de la ecología del paisaje y 

que ha sido clave en la construcción de diversos métodos de modelado para explicar la 

conectividad paisajística (Grimm y Railsback, 2005). Se han desarrollado diferentes 

métodos para modelar la dinámica entre fragmentos (Ormazábal et al., 2013), uno de ellos 

se basa en la teoría de grafos, la cual consiste en construir redes donde cada fragmento se 

considera como un nodo (point) que puede estar conectado con otros por aristas (edges). 

El establecimiento de una arista entre dos nodos implica la existencia de un intercambio 

ecológico y este puede ser un movimiento de energía, dispersión de propágulos o flujo de 

materiales (Urban y Keith, 2001).  

La conectividad a nivel del paisaje en organismos vegetales ha sido poco 

estudiada en la región (Galpern et al., 2011). Se ha definido que la fragmentación del 

paisaje afecta a las plantas de dos maneras distintas, ya sea en la pérdida de hábitat o en 

conectividad ecológica (Taylor et al., 1993), lo cual limita o restringe el movimiento de 

las plantas entre fragmentos, ya que éste depende del transporte del polen y semillas, que 

se facilita si los fragmentos de hábitat se encuentran conectados (Fahrig y Merriam, 

1985). Entre las características de la conectividad vegetal destacan que, al estar 
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conformada por organismos sésiles, sus movimientos son un fenómeno tiempo 

dependiente, que incluyen tiempos de recuperación después de un evento de disturbio 

(Uroy et al., 2019). La recuperación depende de diferentes factores ambientales locales e 

interacciones biológicas (Brudvig et al., 2009).  

4. Objetivos 

4.1 Objetivo general  

Analizar la conectividad paisajística y la regeneración natural en fragmentos de bosque 

de pino afectados por el escarabajo descortezador en el municipio de Valle de Ángeles, 

en el departamento de Francisco Morazán, Honduras. 

4.2 Objetivos específicos  

● Evaluar la conectividad entre fragmentos del bosque de pino afectados por el 

escarabajo descortezador  

● Describir la regeneración natural de los bosques de pino afectados por el 

escarabajo descortezador. 

● Caracterizar la distribución espacial y la densidad de las plántulas de Pinus spp.  

● Caracterizar la composición de especies del banco de semillas en los sitios 

afectados por el escarabajo descortezador. 

5. Hipótesis 

El incremento en las poblaciones del escarabajo descortezador y la remoción de la 

cubierta arbórea como proceso de saneamiento forestal, al favorecer la fragmentación del 

bosque, reducen la conectividad entre fragmentos remanentes y modifican la 

regeneración de las poblaciones de pinos, disminuyendo la capacidad de conectividad 

entre los fragmentos. 

6. Predicciones 

• La distancia entre fragmentos excederá la distancia de dispersión de las semillas 

por lo que se espera que la conectividad a nivel del paisaje sea baja. 

• La abundancia de plántulas será mayor en las categorías poblacionales de menor 

tamaño (germinantes), que en las categorías de mayor tamaño (vástagos). 
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• A mayor distancia del borde de los fragmentos se espera que sea menor la 

densidad y el tamaño de las plántulas de pinos. 

7. Métodos 

7.1 Área de estudio 

El estudio se desarrolló en el municipio de Valle de Ángeles, en el departamento 

Francisco Morazán (Figura 1). Posee aproximadamente 10,000 ha de extensión y el 59% 

corresponde a bosques de pino (REDD/CCAD-GIZ, 2015). De acuerdo con el FOSDEH 

(1999), el clima es lluvioso de altura, la temporada húmeda ocurre de mayo a octubre con 

una pequeña estación seca intermedia de agosto a septiembre, la precipitación total anual 

es de 1,174 mm y la temperatura promedio mensual es de entre 21 y 23 °C (Argeñal, 

2010).  

El municipio de Valle de Ángeles está compuesto por suelos de valle y leptosoles 

formados a partir de material piroclástico inalterado. Estos suelos también son descritos 

como “cocona”, los cuales se caracterizan por su profundidad de 20 a 30 cm, su textura 

franco-arenosa, su color gris y por un pH de 5.5 a 6.0. La vegetación que predomina es 

bosque tropical siempreverde estacional dominado por grandes poblaciones de P. 

oocarpa acompañado por lo general de individuos de Byrsonima crassifolia (L.) Kunth, 

Clethra occidentalis (L.) Kuntze, Myrica cerifera L. y Lysiloma auritum (Schltdl.) Benth 

(Mejía, 2002). También es característico del sitio encontrar formaciones de bosque mixto 

donde las poblaciones de pino se mezclan con árboles de hoja ancha, en particular del 

género Quercus spp., Curatela americana L., Clethra mexicana DC., Guazuma ulmifolia 

Lam., Tecoma stans (L.) Juss. ex Kunth, Psidium guineensis Sw. entre otras.  
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Figura 1. Localización de los sitios de muestreo en fragmentos de bosque de pino y 

sitios afectados por el escarabajo descortezador, en el municipio de Valle de Ángeles, 

Honduras. 

7.2 Conectividad paisajística 

Mediante el análisis de redes paisajísticas se evaluó el grado de conectividad actual entre 

los fragmentos remanentes de bosque de pino después del ataque del escarabajo 

descortezador. Este análisis consistió en la elaboración de una red de nodos representados 

por los fragmentos y las conexiones que representan la conectividad entre ellos (Foltête 

et al., 2012). Para definir el potencial que permite establecer una conexión entre dos 

fragmentos de pino, se consideró la capacidad de dispersión promedio de las especies del 

género Pinus, que equivale a una distancia de entre 100 a 150 m (Lust, 1988; González 

et al., 1999). Para modelar la importancia de los fragmentos del bosque en la conectividad 

a nivel del paisaje, se determinó qué elementos son más importantes en la estructura del 

gráfico. Para ello, se calculó una métrica global y luego se eliminó cada elemento del 

gráfico y se modeló la tasa de variación por cada remoción (Foltete et al., 2014). 

Se calcularon diferentes métricas de conectividad como la probabilidad de 

conectividad (PCflux), el Flujo (F), la centralidad de intermediación de distancias cortas 
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(BCs), así como la centralidad de intermediación de distancias largas (BCl). La 

probabilidad de conectividad es una medida global para cuantificar la probabilidad de que 

dos localidades al azar se encuentren interconectadas (Saura y Pascual, 2007). La 

centralidad de intermediación es una medida clásica de conectividad basada en el conteo 

de las conexiones más cortas como un elemento primordial, mostrando el patrón para 

juntar a todos los pares de nodos (Freeman, 1979). La centralidad de intermediación de 

distancias largas expresa el papel potencial de las conexiones de larga distancia con la 

capacidad de los fragmentos de hábitat después de un proceso de extinción o de remoción 

(Urban et al., 2009). 

7.3 Determinación de los parámetros de conectividad ecológica  

Primero se determinó cuáles son las coberturas vegetales y usos del suelo utilizando el 

mapa de cobertura vegetal y uso del suelo en el municipio de Valle. A continuación, se 

describen los procesos y valores necesarios para el establecimiento del nivel de 

conectividad del bosque de pino después de haber sufrido un ataque del escarabajo 

descortezador y las actividades de saneamiento forestal (Cuadro 1).  

 

Cuadro 1. Componentes y métricas de la red paisajística en sitios afectados por el 

escarabajo descortezador. 

Componente  Descripción  Origen  

Categorías 

paisajísticas  

Ráster donde se diferencian los 

componentes del paisaje, que colindan con 

los sitios donde se está desarrollando el 

estudio de regeneración.  

Mapa de uso y cobertura 

vegetal 2018. 

Costos  Valores teóricos que determinan la 

capacidad de los individuos de una 

población para moverse dentro del paisaje. 

Estos valores se ven afectados por las 

propiedades ambientales y biológicas de 

cada una de las categorías del paisaje.  

Se obtuvieron mediante el 

análisis de distancias 

Euclidianas de las 

categorías del paisaje, y 

pueden definir de manera 

teórica o con validación de 

campo.  

Parches y 

conexiones  

Capa vectorial donde se grafican y ubican 

los parches de hábitat creados la topología, 

costos, distancia máxima y área mínima del 

parche. 

Primer resultado obtenido 

en el programa Graphab 

2.8. 
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Componente  Descripción  Origen  

Gráfico de nodos  Capa vectorial donde se gráfica la conexión 

entre los diferentes parches, considerando la 

distancia máxima y los costos definidos para 

cada una de las categorías paisajísticas.  

Capa vectorial de nodos y 

conexiones posibles. 

Modularidad  Define el grado de conexiones que existen 

entre los nodos, donde una mayor 

conectividad se representa con más 

conexiones entre grupos distantes y pocas 

conexiones entre grupos más cercanos. 

Capa vectorial que muestra 

las agrupaciones 

basándose en la distancia y 

la probabilidad de 

conexión.  

Capacidad de 

parche  

Es un indicador intrínseco del potencial 

demográfico del parche, donde un parche 

con un alto valor de capacidad puede 

albergar una gran población y viceversa.  

Ajuste de los valores de 

capacidad en la tabla de 

valores, que son utilizados 

en el cálculo de las 

métricas de conectividad.  

 

7.4 Categorías paisajísticas  

Se identificaron un total 16 coberturas diferentes, donde los bosques (mixtos, coníferas, 

latifoliados) y los matorrales esclerófilos representan las coberturas vegetales en estado 

más conservado, seguido por las áreas afectadas por el escarabajo descortezador. 

Posteriormente, están los espacios de vegetación arbustiva y las zonas de cultivos 

abandonados como sitios naturales afectados por actividades humanas, pero con 

capacidad para el desarrollo de vegetación secundaria. Las zonas designadas para cultivos 

permanentes, para la industria, la comercialización y la vivienda se clasificaron como los 

sitios con mayor grado de perturbación y con nula capacidad de regeneración natural 

(Figura 2). 
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Figura 2. Mapa de cobertura vegetal y usos del suelo del municipio de Valle de 

Ángeles, Honduras. 

Para determinar el nivel de conectividad fue necesario determinar si la 

regeneración natural del bosque de pino es capaz de establecerse en las diferentes 

coberturas y usos del suelo presentes en el municipio (cuadro 2). Aquí se destacan las 

categorías de paisaje donde es mayor la probabilidad de establecimiento de nuevas 

plántulas de pino. Estas coberturas son aquellas que presentan condiciones que facilitan 

el establecimiento de una cobertura vegetal secundaria, diferente al bosque de pino. Los 

bosques maduros son fuentes de semillas, mientras que las zonas agrícolas permanentes, 

monocultivos y sistemas agroforestales, no dan apertura para la colonización, 

establecimientos y supervivencia de los nuevos individuos de pino.   
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Cuadro 2. Grado de conectividad de acuerdo con la cobertura vegetal y el uso de suelo 

en el paisaje. 

Categoría de paisaje (coberturas) Conectividad 

Bosque de conífera (ralo) Hábitat y fuente de semillas 

Bosque mixto Viable 

Espacios de vegetación arbustiva Viable 

Bosque latifoliado Viable 

Bosque de conífera (denso) Viable 

Bosque de conífera afectado por Dendroctonus  Viable 

Cultivos permanentes (árboles) Inviable 

Cultivos con presencia de vegetación secundaria Viable 

Cultivos permanentes (agricultura) Inviable 

Cultivo acuícola (tilapia) Inviable 

Sistemas agroforestales Inviable 

Cultivos tecnificados  Inviable 

Área urbana  Inviable 

Ríos  Inviable 

Cafetales Inviable 

Vegetación secundaria  Viable 
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7.5 Caracterización de la regeneración natural 

7.5.1 Registro de datos 

Se establecieron cinco sitios de muestreo en áreas afectadas por el escarabajo 

descortezador. Los sitios se ubicaron entre los 1,000 y 1,300 m de elevación, y en cada 

uno se establecieron tres parcelas de 50 × 20 m (0.1 ha), en total 18 parcelas. En cada 

parcela se censaron los individuos con diámetro a la altura del pecho (d.a.p.) ≥ 5 cm, 

además se determinó si los individuos estaban en fase reproductiva. Considerando las 

dimensiones del diámetro y la altura de los árboles se establecieron las siguientes 

categorías de acuerdo con Bosh et al. (1992): adultos (> 17.5 cm de d.a.p.), inmaduros (< 

7.5 cm de DAP y > 0.5 m de altura), brinzales (< 0.5 m de altura). Para estimar la altura 

se utilizó un clinómetro (Chave, 2005). 

En cada uno de los cinco sitios de muestreo, se establecieron 6 transectos de 50 × 

1 m, en los que se censaron las plántulas y se midió la distancia a la que se ubicaban con 

respecto a los árboles semilleros para determinar el alcance de la dispersión y el éxito de 

la regeneración (González y Bravo, 1999). Debido a que es complicado determinar el 

origen de las plántulas con respecto a los árboles semilleros sin utilizar marcadores 

moleculares, se asumió que la procedencia de las plántulas estaba ligada al borde de 

bosque más cercano (Nora et al., 2011). Las plántulas y los juveniles se categorizaron 

según su altura y el diámetro del collar de la raíz (DAR), i.e., a 2.5 cm del suelo (Norgard, 

2003). Las plántulas se agruparon en tres categorías: plántulas germinantes (< 3 mm de 

diámetro), juveniles (3 - 25 mm de diámetro) y vástagos (> 25 mm de diámetro y > 50 

cm de altura) (Gagnon et al., 2004).  

7.5.2 Caracterización de las poblaciones naturales de pino 

Se determinó la distribución de las plántulas en el área y las relaciones que existen entre 

la abundancia, el DAR, la altura y la distancia del borde del bosque para cada plántula 

(López et al., 2018). Además, se construyeron histogramas con las frecuencias de las 

plántulas por categorías de tamaño. 

Para determinar la distribución espacial de las plántulas de pino, se utilizó la 

función del vecino más cercano (Miranda et al., 2016). Esta técnica permite establecer el 

tipo de distribución de las plántulas (Nathan y Muller, 2000). Estos cálculos se llevaron 

a cabo con la función del vecino más cercano de software Qgis 3.16. El índice del vecino 

más cercano se expresa como la relación entre la distancia media observada y la distancia 
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media esperada, donde la distancia esperada es el promedio de distancia que existe entre 

todos los puntos dentro de una distribución hipotética aleatoria. Para determinar el patrón 

de distribución de las plántulas se calculó la prueba de puntuaciones z. Si el valor de z es 

menor que 1 el patrón de distribución se interpreta como agrupamiento (clustering), pero 

si el valor es mayor que 1 la distribución tiende a la dispersión (dispersed) (McRobert et 

al., 2007). 

7.6 Caracterización del banco de semillas 

El muestreo del suelo se realizó en dos transectos diferentes por réplica, en cada transecto 

se tomó una muestra debajo de la cobertura de bosque de pino, la siguiente a 25 m y la 

última a 50 m del borde (Ferrandis et al., 1996). Se colectaron 90 núcleos de suelo de 20 

x 60 x 5 cm, los cuales fueron sembrados en macetas para esperar la germinación en las 

semillas inmersas en el suelo. Las plántulas fueron identificadas al nivel taxonómico más 

bajo y se determinó la riqueza y la diversidad de especies. La diversidad se calculó 

mediante el índice de Shannon y el grado de equidad utilizando el índice de Pielou 

(Mengxuan et al., 2016). 

8. Resultados   

8.1 Conectividad paisajística del bosque afectado por el escarabajo descortezador  

Se encontró que la presencia de fragmentos de bosque de pino no es uniforme en todo el 

municipio de Valle de Ángeles. La mayor agrupación de fragmentos se encuentra en las 

zonas centro (BpC) y sur (BpS) del municipio, ya que en el norte (BpN) se observa una 

mayor heterogeneidad de coberturas vegetales, que reducen la distribución natural de la 

población de pino. Además, en la zona este (BpE) hay una reducción del número de 

fragmentos y se puede evidenciar un grado de aislamiento en los grupos más periféricos. 

Las poblaciones de pino al oeste se han establecido en dos grandes bloques (BpO1, 

BpO2), los cuales siguen un patrón similar a la zona norte, con menor fragmentación, 

pero menor conectividad. Además, cabe mencionar que las áreas taladas por saneamiento 

de los sitios afectados por el descortezador y por la agricultura tradicional han creado un 

alto nivel de fragmentación a través de todos los remanentes naturales de bosque de pino. 

8.1.1 Conectividad de los fragmentos de bosque de pino 

La conectividad entre los nodos conformados por los fragmentos de bosque es uniforme 

a través de todo el municipio. No obstante, en los fragmentos localizados en BpC, BpO1, 
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BpO2 y BpN se presenta un gran número de conexiones entre los diferentes nodos, a este 

nivel, se observan muy pocas áreas con modularidad medio. Los nodos más pequeños y 

el menor grado de conectividad y de modularidad se presentan en la zona norte y oeste, 

que son las zonas con menor número de fragmentos y mayor grado de aislamiento (Figura 

3).  

 

Figura 3. Modularidad paisajístico de los fragmentos de bosque de pino a una escala 

local utilizando un gráfico de conexiones ecológicas en Valle de Ángeles, Francisco 

Morazán (el tamaño de los círculos indica el área del fragmento). 

8.1.2 Métricas globales de conectividad  

La probabilidad de conectividad (PC) es mayor en las zonas del centro, el sur y el este del 

municipio de Valle de Ángeles (PC = 0.67). En las zonas del oeste y el norte del municipio 

se presentan valores de probabilidad de conectividad intermedios (PC = 0.45) y bajos. En 

particular los fragmentos de bosque del centro representan un corredor que puede 

favorecer la conectividad entre la zona norte que es la más degradada con el resto del 

bosque del Municipio (Figura 4).  
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Figura 4. Probabilidad de conectividad del bosque de pino a una escala global en Valle 

de Ángeles, Francisco Morazán (las áreas en negro y gris representan las diferentes 

categorías paisajísticas dentro del municipio). 

8.1.3 Métricas locales de conectividad  

A nivel de cada fragmento de bosque, la conectividad (F) mostró un patrón radial, donde 

los fragmentos de bosque de la zona centro (BpC) presentan mayor conectividad (F = 

5.79), es decir que tienen un alto potencial para la regeneración del bosque. Además, los 

fragmentos de esta zona tienen alta conexión con los fragmentos ubicados en la zona oeste 

(BpO1) y con los fragmentos de mayor capacidad y área de la zona norte (F = 5.21) 

(Figura 5).  
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Figura 5. Conectividad de los fragmentos de bosque de pino a una escala local en Valle 

de Ángeles, Francisco Morazán. 

El flujo de interacción (IF) indica cómo los nodos se integran para formar rutas 

de mayor conectividad entre las diferentes agrupaciones de fragmentos, el valor más alto 

de esta métrica se encontró en la zona central BpC (IF = 4.26) y este se relaciona con una 

cadena de nodos grandes de la zona oeste BpO2, presentando valores de IF entre 4.26 y 

2.24, mientras que entre los nodos BpO1 y BpN también puede observarse otra ruta de 

conexión, pero con valores más bajos (IF = 0.28) (Figura 6).  

El índice de centralidad de intermediación (BC) mostró que los nodos de mayor 

capacidad de conectividad están ubicados en el centro y el oeste, en particular la zona 

centro presentó el valor más alto de interconectividad (BC = 9.26). Este valor alto de BC 

también indica que los fragmentos del centro del municipio actúan como un punto de 

unión para los fragmentos del sur y del este. Por otra parte, los nodos de la zona oeste 

(BpO1 y BpO2) tienen valores intermedios de interconectividad, pero son muy 

importantes para mantener la conexión con los fragmentos de bosque más aislados de la 

zona central. Finalmente, los nodos de la zona norte presentaron los valores más bajos de 

centralidad de intermediación (BC = 4.63), (Figuras 7 y 8). Como contraparte, el índice 

de centralidad y cercanía (CCe), evidenció que los nodos más aislados, corresponden a 

los fragmentos de bosque de las zonas norte, este y sur (CCe = 622.62), mientras que los 
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nodos con mayor cercanía y conexión son los del centro (CCe = 188) y el oeste (CCe = 

405) (Figura 9). 

 

Figura 6. Flujo de interacción de los fragmentos de bosque de pino a una escala local en 

Valle de Ángeles, Francisco Morazán. 

 

Figura 7. Centralidad de intermediación (BC) en el bosque de pino a una escala local en 

Valle de Ángeles, Francisco Morazán. 
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Figura 8. Ruta de conexión con menor costo entre los fragmentos de bosque de pino a 

una escala local en Valle de Ángeles, Francisco Morazán (el grosor de la línea representa 

el grado de centralidad). 

 

Figura9. Índice de centralidad y cercanía entre los fragmentos de bosque de pino a una 

escala local en Valle de Ángeles, Francisco Morazán. 



29 
 

8.2 Caracterización de la regeneración natural 

En general, los árboles se agruparon en 331 adultos, 180 inmaduros y 40 brinzales, lo 

sitios uno y cinco tienen la mayor abundancia de árboles adultos. Por otra parte, en el sitio 

tres se contabilizaron más individuos inmaduros, mientras que el sitio cuatro se 

documentó el mayor número de brinzales. 

Se contabilizaron un total de 328 plántulas, y la mayor abundancia se registró en 

el sitio uno (98 individuos), seguido por el sitio cuatro (69 individuos) y el sitio cinco (48 

individuos). Al agrupar las plántulas de acuerdo con las categorías de tamaños, las 

plántulas germinantes fueron las más frecuentes (213), seguidas de las juveniles (53) y 

los vástagos (62). La mayor frecuencia de plántulas germinantes se registró en el sitio uno 

(82 individuos). Los juveniles fueron la categoría menos numerosa, pero en el sitio tres 

se registró su mayor número (5 individuos), mientras que en el sitio cuatro se registró la 

mayor cantidad de vástagos (24 individuos).   

El histograma del diámetro a la altura de la raíz (DAR) mostró que la mayoría de 

los individuos se agruparon en la clase de 0-1 cm de diámetro, seguidos de los individuos 

con DAR de 3 y 4 cm. Finalmente, las clases de tamaño mayores a 6 cm fueron las menos 

frecuentes (Figura 10). En cuanto a la altura, se documentó que la mayoría de las plántulas 

tenían entre 0 y 50 cm, mientras que el siguiente grupo más abundante lo representaron 

individuos entre 150 y 250 cm, y una porción muy pequeña fueron los que midieron más 

de 400 cm de altura (Figura 11). 
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Figura10. Histograma de frecuencias del diámetro a la altura del cuello de la raíz 

(D.A.R.) de las plántulas, en sitios de pino afectados por el escarabajo descortezador.  

 

 

Figura11. Histograma de frecuencias de la altura de las plántulas, en sitios de pino 

afectados por el escarabajo descortezador. 
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8.3 Relación de la distancia al bosque con la regeneración natural 

 

Se encontró una correlación negativa (r = -0.41, P = 0.007) entre la cantidad de plántulas 

y la distancia al borde del bosque (Figura 12). No se encontró relación entre el DAR y la 

altura de las plántulas con la distancia al borde del bosque (r = 0.143, p = 0.34 y r = 0.117, 

p = 0.43, respectivamente). Ni entre las categorías de tamaño para las plántulas y la 

distancia al borde del bosque: germinantes (r =-0.44, p= 0.19), juveniles (r = -0.11, p = 

0.64) y vástagos (r = 0.14, p = 0.75). 

 

 

Figura 12. Abundancia de plántulas, juveniles y vástagos en relación con la distancia al 

bosque en sitios en regeneración natural del bosque de pino. 

8.4 Patrones de distribución espacial en la regeneración natural del bosque de pino 

Se encontró que la regeneración natural tiene una distribución espacial dispersa (z = 16.04 

y n = 1.49). Al definir los patrones de distribución de acuerdo con las categorías de 

tamaño, se encontró que en la mayoría de los sitios los vástagos se distribuyen de manera 

agrupada, los juveniles presentaron patrones al azar, mientras que los germinantes 

presentaron patrones agrupados en todos los sitios (Cuadro 3). 
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Cuadro 3. Valores de la prueba de z para determinar el patrón de distribución de las 

plántulas de acuerdo con sus categorías de tamaño. 

Sitios Número de 

vástagos  

Valor de z Patrón de 

distribución  

1 10 -2.32 Agrupados 

2 11 -5.96 Agrupados 

3 24 124.48 Dispersos  

4 15 -4.62 Agrupados 

5 7 0.28 Al azar 

    

Sitios   Número de 

juveniles  

Valor de z Patrón de 

distribución 

1 13 -1.86 Al azar 

    

Sitios  Número de 

germinantes 

Valor de z Patrón de 

distribución  

1 81 -16.5 Agrupados 

2 33 -10.8 Agrupados 

3 12 -5.75 Agrupados 

4 53 -13.84 Agrupados 

5 18 -7.53 Agrupados 
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8.5 Descripción del banco de semillas  

Se evaluaron un total de 162 muestras de 20 x 20 cm, en total 54 m² de tierra. Se 

registraron 66 plántulas germinadas, distribuidas en 5 familias, 7 géneros y 9 especies y 

2 morfoespecies. La mayoría de las plántulas pertenecen a la familia Poaceae (60% de los 

individuos), el 36 % de los individuos pertenecen a la familia Asteraceae. Las especies 

más abundantes fueron Mellinis minutiflora, Eragrostis sp. y Coursetia sp. (cuadro 4). 

En los sitios cuatro y cinco se registraron los valores más altos de diversidad (H’= 1.6), 

mientras que el sitio uno presentó el valor más bajo (H’ = 1.2). Al analizar la equidad, se 

encontró que la mayor parte de los suelos presentan comunidades muy heterogéneas, 

siendo las especies de gramíneas las más abundantes (Figura 13).   

 

Cuadro 4. Abundancia de las especies registradas en el banco de semillas de los bosques 

de pino afectados por el escarabajo descortezador. 

Familias Especies Total 

Poaceae Mellinis minutiflora 22 

Poaceae Eragrostis sp. 18 

Asteraceae  Conyza canadensis 4 

Hypoxidaceae Curculigo scorzonerifolia  4 

Fabaceae Coursetia sp.  5 

Asteraceae Baccharis trinervis 3 

Asteraceae Gnaphalium attenuatum 4 

Sin determinar  Musgos  5 

Sin determinar  Asteraceae 01 (hojas en rosetas)  3 

Sin determinar  Sin identificar 01  4 
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Figura 13. Valores de los índices de diversidad de Shannon y de equidad de Pielou del 

banco de semillas en los sitios afectados por el escarabajo descortezador.  

9. Discusión  

9.1 Conectividad paisajística del bosque afectado por el escarabajo descortezador  

Las poblaciones naturales de bosque de pino en el área de estudio muestran un alto 

impacto por el manejo que se implementó debido a la plaga del escarabajo descortezador. 

Situación que ha afectado negativamente el tamaño y la capacidad de conectividad de los 

fragmentos naturales del bosque (Bayne y Hobson, 1997). La distribución de estos 

fragmentos en el paisaje, también demuestran que la conectividad no se comporta de 

manera uniforme, ya que hay zonas del bosque con altos niveles de aislamiento y otras 

áreas que podrían representar corredores biológicos (Colorado et al., 2017). No obstante, 

para poder establecer si existe la funcionalidad de un corredor biológico se debe 

complementar esta investigación, con el análisis de la conectividad de otros grupos de 

especies tanto de fauna como de especies de plantas de la zona (Franklin, 1993).  

  La modularidad paisajística indicó que a pesar de la fuerte presión a la que están 

sometidas las poblaciones naturales de pino, la mayoría de los fragmentos tiene un área 

lo suficientemente grande que alberga la cantidad de individuos necesarios para sustentar 

una conexión local efectiva (Puebla et al., 2020). Esto puede estar ligado a las cualidades 
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biológicas y ecológicas de los bosques de coníferas, que tienden a establecer comunidades 

muy homogéneas dominadas por una o dos especies (Kilgore y Taylor, 1979). Además, 

las especies del género Pinus han desarrollado adaptaciones que permiten un proceso de 

colonización mucho más efectivo que el de otras especies presentes en los bosques de 

pino. Por ejemplo, muchas especies latifoliadas son poco tolerantes a la luz directa o 

dependen de animales para dispersar sus semillas, lo cual podría limitar su 

establecimiento en sitios abiertos (Terborgh et al., 2008). En el caso de las especies de 

pino, se consideran como plantas heliófilas, que pueden colonizar áreas extensas de 

terreno, lo cual puede ser un elemento clave para mantener la conectividad. Sin embargo, 

es necesario que en el proceso de regeneración se promueva el establecimiento de otras 

especies arbóreas de estos bosques con menor tolerancia a la apertura del dosel.  

Los valores de probabilidad de conexión (PC) indican que en el municipio son 

muy pocos los lugares en los que se puede generar una nueva ruta de conexión, 

evidenciando que en el bosque de pino se están formando agrupaciones de parches 

pequeños fuertemente conectados, pero aisladas entre sí. Esto puede deberse a la fuerte 

fragmentación y transformación asociada al cambio en el uso del suelo, que ha reducido 

el tamaño y la abundancia de individuos, lo que debilita la potencialidad de conexión 

(Das et al., 2016). Además, este fenómeno se ve magnificado por la presencia de áreas 

urbanas o destinadas a la agricultura y la ganadería. 

La capacidad de conectividad (F) entre dos parches, es producto de la relación 

entre la modularidad y el PC entre los nodos (referencia), es decir que entre más grande 

y densa sea la población de pinos en un parche mayor será la capacidad de conexión. En 

el municipio de Valle de Ángeles los parches que presentan mayor conectividad están 

ubicados en el centro y este del municipio, áreas que se encuentran dentro de la zona de 

amortiguamiento del Parque Nacional La Tigra y por lo tanto son sitios de conservación 

natural lo que puede favorecer la conectividad de la zona. 

 Los resultados muestran que el análisis de la conectividad entre fragmentos de 

bosque puede ser un componente fundamental en los programas de recuperación 

ambiental. Las métricas de conectividad paisajística al considerar el tamaño y la 

capacidad de los parches permiten detectar la relevancia espacial de ciertos fragmentos 

para mantener o incrementar la conectividad, que si se consideran dentro de planes de 

manejo y conservación terminaran favoreciendo la estabilidad y resiliencia de las meta-

comunidades (San Vicente, 2011). Además, es importante considerar que los resultados 
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también permitieron detectar cuáles sitios están presentando los valores más bajos de 

conectividad y podrían correr el riesgo de tener poblaciones fuertemente aisladas, 

trayendo consigo múltiples consecuencias negativas. La información generada puede ser 

la base para definir qué medidas se deben considerar para cada conjunto de fragmentos a 

nivel local. Por ejemplo, qué áreas son más adecuadas para la reforestación y así ahorrar 

esfuerzo y presupuesto, asegurando que las decisiones y actividades de recuperación sean 

más efectivas (Stanturf y Madtsen, 2002), a su vez es necesario continuar esta 

investigación en áreas aledañas y con otros elementos del ecosistema, para poder 

comprender con mayor efectividad todo el proceso que implica la conectividad y 

regeneración de los bosques de pino. Por ejemplo, evaluar la conectividad a nivel de todos 

los bosques de pino del país para identificar áreas prioritarias para mantener o incrementar 

la conectividad en fragmentos de bosque, incluyendo las Áreas Naturales Protegidas, que 

cada vez quedan más aisladas. 

9.2 Caracterización de regeneración natural del bosque de pino 

La distribución de las categorías de tamaños de los individuos adultos mostró que los 

árboles de tallas pequeñas fueron más abundantes (germinantes) que los árboles de tallas 

más grandes. Este es un patrón que se ha documentado en otros bosques naturales de pino, 

y se ha sugerido que esta distribución de tallas está relacionada con el proceso de 

regeneración natural. En este tipo distribución poblacional se plantea que cada árbol 

adulto puede llegar a ser reemplazado por cualquiera de los individuos más jóvenes, 

asegurando que el proceso de regeneración se mantenga continuo y estable (Wang y 

Smith, 2002; Jadán et al., 2019). Esta distribución de tamaños es característica de las 

etapas iniciales de regeneración, donde la mayor parte de los individuos son producto de 

la agregación continua de semillas, ya sea por la dispersión de estas, o que se encuentren 

dentro del banco de semillas. Los individuos de categorías más grandes presentan una 

menor abundancia, ya que son pocos los que han logrado establecerse y sobrevivir a la 

depredación y a eventos de disturbio, así como a el aprovechamiento (Ordoñez et al., 

2006). 

Si la incidencia de incendios es muy frecuente (cada 2 o 3 años), se favorece una 

alta abundancia de plantas germinantes, pero se eliminan a las poblaciones de plántulas 

de mayor tamaño, deteniendo el proceso de regeneración natural (Flores et al., 2021). Los 

incendios son frecuentes en el área de estudio, donde se registran fuegos de alta intensidad 
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y frecuencia, que eliminan a los individuos de mayor talla y pueden favorecer la 

germinación de las semillas (ICF, 2020). 

9.3 Relación de la distancia al bosque con la regeneración natural 

No se encontró relación entre la abundancia de las plántulas y la distancia al borde del 

bosque. Este resultado indica que el establecimiento y la supervivencia de las plántulas 

podrían estar más condicionados por las características ambientales, que por la capacidad 

de dispersión de las especies (Sosa y Rodríguez, 2003). Uno de los factores que pueden 

limitar el establecimiento de las plántulas es la disponibilidad de nutrientes en el suelo 

(Brissete y Carlson, 1987). La cantidad de nitrógeno puede alterarse después del ataque 

del escarabajo descortezador, en particular, las concentraciones de nitratos aumentan a 

niveles que pueden alterar las funciones ecológicas a nivel de suelo, este fenómeno se 

vuelve más severo cuando los cortes implementados son más extensivos para contener el 

avance del descortezador (Rhoades et al., 2015). Los árboles son los responsables de 

asimilar y aislar el nitrógeno inorgánico en sus tejidos, proporcionando un equilibrio en 

el sistema, pero cuando la capa forestal es removida, la red de mineralización no se 

detiene, lo que conlleva a un incremento del nitrógeno que comienza a reaccionar con 

diferentes nutrientes del suelo, causado empobrecimiento y acidificación de este 

(Akselsson et al., 2004). Una vez que el suelo llega a su punto de saturación, los diferentes 

nitratos se lixivian hacia los ecosistemas acuáticos, aumentando procesos de eutrofización 

en cuerpos de agua (Andersson et al., 2002). 

Si bien el aumento de nitratos en suelo no afecta directamente la germinación y el 

establecimiento de plántulas de pino, si favorece al crecimiento de hongos patógenos 

como Valdensia heterodoxa, que se ha reportado como un parásito de plantas en Europa 

(Diekmann y Falkengren, 2002). Además, el aumento de nitratos puede potencializar el 

establecimiento y la colonización de gramíneas resistentes a los nitratos, que inhiben el 

avance del bosque de pino (Bakker y Berendse, 1999). En el municipio de Valle de 

Ángeles muy poca investigación de ha desarrollado acerca de los nutrientes y la 

diversidad de hongos en suelo, no obstante, se ha documentado que los sitios donde se 

realizaron cortes de contención han sido colonizados por extensas comunidades de 

gramíneas forrajeras exóticas como Panicum maximun Jacq. Hyparrhenia rufa (Nees) 

Stapf. Y Melinis repens (Wild.) Zizka. (Quero et al., 2007; Canales et al., 2018).  
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En este estudio se encontró que la abundancia de vástagos siempre fue menor que 

la de las plántulas germinantes. Este resultado, puede estar relacionado con los disturbios 

que han ocurrido después del saneamiento, ya que se han registrado incendios, así como 

la presencia de ganado, que pueden estar eliminando a los individuos que logran 

establecerse. Las áreas de 50 m del borde del bosque son importantes para conservación 

y regeneración del bosque de pino, porque en ellas es donde se acumulan la mayor 

abundancia de plántulas. (Callaway, 1992). Por lo tanto, estas áreas deben considerarse 

en los planes de conservación del bosque de pino, con el fin de que estos esfuerzos de 

protección incluyan un componente de regeneración de los bosques. 

9.4 Patrones de distribución espacial en la regeneración natural del bosque de pino 

La regeneración natural tiene un patrón de distribución disperso en el área de estudio. Lo 

cual se puede relacionar con la dispersión por anemocoria observada en las especies de 

pino estudiadas (P. oocarpa, P. maximinoii y P. caribaea). Se ha documentado que este 

patrón disperso es frecuente en otras especies anemócoras en bosques fragmentados 

(Suarez y Vargas, 2019). El movimiento de las diásporas anemócoras depende del tamaño 

de las semillas y su morfología, así como de la intensidad de las corrientes de viento, por 

lo que las semillas pueden caer a diferentes distancias creando un patrón disperso o 

incluso al azar (Salazar et al., 2019). Una vez que las semillas caen al suelo, su 

establecimiento depende de diversos factores abióticos y bióticos. En las especies 

estudiadas el éxito germinativo de la semilla puede relacionarse con la frecuencia de 

incendios y los cambios en la temperatura que pueden promover la germinación. Al 

analizar la distribución espacial para cada categoría de tamaño, se encontraron diferencias 

en su distribución y ubicación, lo cual puede relacionarse con la tolerancia y los 

requerimientos abióticos de las plántulas de acuerdo con su etapa de desarrollo (Jarvis, 

1964). Se ha planteado, que, durante el proceso de germinación de semillas, la 

supervivencia y establecimiento de las plántulas, los requerimientos necesarios bióticos 

y abióticos conforman el nicho de regeneración de una planta (Grubb, 1977). Sin 

embargo, dependiendo de la intensidad de las perturbaciones se pueden modificar las 

condiciones abióticas impactando de manera diferencial cada etapa del desarrollo de las 

plántulas desde su germinación, creando diferentes patrones de distribución en las 

distintas categorías de tamaño. 
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9.5 Descripción del banco de semillas  

Se encontró que la mayoría de los germinantes fueron especies pioneras. En particular, se 

encontraron especies herbáceas, frecuentes en la regeneración natural del bosque de pino, 

que en su mayoría pertenecen a la familia Asteraceae. Sin embargo, también se registraron 

especies invasoras principalmente gramíneas como M. repens, que presentó la mayor 

abundancia de germinantes, lo cual puede evidenciar una alteración en la diversidad de 

plantas nativas del sotobosque, que puede ser una consecuencia negativa del manejo que 

se llevó a cabo en los sitios afectados por el escarabajo descortezador. Se reportó una 

incidencia de especies exóticas similar en bosques de pino y encino con un grado 

avanzado de sucesión, producto de la implementación de actividades agrícolas, donde la 

mayor riqueza de hierbas exóticas, fueron especies de la familia Poaceae (Ramírez et al., 

1992; Lindemayer y Fisher 2006).  

 Un resultado que llama la atención es la ausencia de germinación de plántulas de 

pino, esto puede ser el resultado del tipo de muestreo y la época del año en la que se 

realizó. Por ejemplo, se ha sugerido que la producción de semillas no es continua ni 

homogénea a través de los años (Jonhson et al., 2003). Otros factores pueden estar 

relacionados con el manejo que se les da a los sitios una vez que se retiran los árboles, ya 

que se permite el pastoreo y pisoteo por ganado o el cambio de uso de suelo (Mora et al., 

2015). No obstante, otros factores biológicos intrínsecos a la especie dificultan su proceso 

de regeneración, como la dispersión al azar producida por el viento (Benkman, 1995) o 

la baja viabilidad de las semillas (Janzen, 1971). Por otra parte, el éxito de germinación 

de las semillas de pino incrementa si las semillas se entierran junto con los conos 

femeninos, lo cual se ha documentado en áreas naturales conservadas (Coffin y 

Lauenroth, 1989). En otros bosques de pino afectados por las actividades humanas, se 

han documentado bajas densidades de plántulas de P. ponderosa y una alta frecuencia de 

especies invasoras (Korb et al., 2005). Por otra parte, la baja frecuencia de plántulas de 

pino (P. contorta) en el banco de semillas en áreas afectadas por el descortezador puede 

relacionarse con el efecto negativo que tiene la infestación en el ciclo de maduración de 

los conos, reduciendo drásticamente la cantidad de semillas que pueden llegar al suelo 

(Teste et al., 2011).  

La composición de especies encontrada en el banco de semillas en los sitios 

afectados por el descortezador puede indicar que han sido afectadas las condiciones 

originales de banco de semillas, lo cual podría afectar la recuperación natural del bosque. 
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Sin embargo, es necesario llevar a cabo estudios puntuales a lo largo de diferentes años 

para documentar el efecto de la pérdida del bosque en el banco de semillas y la 

regeneración de los bosques de pino.  

10. Conclusiones 

Los resultados mostraron que la conectividad de los fragmentos de bosque de pino en el 

municipio de Valle de Ángeles presenta valores más altos en dos grandes áreas ubicadas, 

en el centro y el este del municipio, que su vez se encuentran rodeadas por un alto número 

de fragmentos pequeños y poco densos. Sin embargo, estas agrupaciones presentan una 

alta interconexión entre los fragmentos cercanos, pero una baja conectividad con otras 

agrupaciones de fragmentos más alejados como los del norte del municipio. La baja 

conectividad con agrupaciones más alejadas está relacionada con la presencia de 

poblaciones severamente fragmentadas por el ataque de escarabajo descortezador, el 

manejo asociado, la agricultura y la presencia de asentamientos humanos. La 

fragmentación del bosque de pino como consecuencia del incremento de las poblaciones 

del escarabajo descortezador y su manejo, han afectado la regeneración natural del bosque 

y su conectividad. En particular los fragmentos de bosque más pequeños y aislados son 

mucho más vulnerables a desaparecer. 

En los sitios afectados por el escarabajo descortezador las plántulas germinantes 

fueron las más frecuentes, seguidas de las juveniles y los vástagos. Esta distribución de 

categorías de tamaños puede indicar que el proceso de regeneración ocurre de manera 

natural, no obstante, hay una baja densidad de individuos nuevos en algunas áreas. Este 

resultado, puede relacionarse con el efecto negativo en los individuos establecidos 

asociado con eventos de fuego, con la presencia de ganado, así como con la remoción de 

los individuos jóvenes en sitios que se comienzan a utilizar para la agricultura.  

La ausencia de semillas de pino en los bancos de semillas y el fuerte efecto de la 

fragmentación que ha sufrido el bosque, producto del ataque del escarabajo descortezador 

y la tala de saneamiento, podrían indicar que se está limitando la llegada de semillas de 

P. oocarpa. La regeneración natural del bosque de pino presenta una distribución espacial 

dispersa no obstante los vástagos se distribuyen de manera agrupada, los juveniles 

presentaron patrones al azar, mientras que los germinantes presentaron patrones 

agrupados en todos los sitios. La mayor parte del reclutamiento de nuevos árboles ocurre 

en los primeros metros cercanos al borde del bosque y disminuye hacia el centro de los 
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sitios afectados. Este resultado puede relacionarse con la capacidad de dispersión de las 

especies de pino, así como con la presencia de sitios propicios para germinar. 

Si después del saneamiento de las áreas afectadas, se permite la regeneración 

natural, existen altas probabilidades de que el bosque se recupere localmente, 

favoreciendo la conectividad entre fragmentos cercanos. No obstante, es necesario 

implementar prácticas de restauración activa (como siembra directa) en sitios 

severamente degradados y aislados como en el norte de Valle de Ángeles, para recuperar 

la conectividad y favorecer la persistencia del bosque de pino. Finalmente, la información 

generada puede ser la base para desarrollar trabajos a mayor escala, acerca de la 

conectividad de los fragmentos de bosque de pino, así como estudios puntuales que 

favorezcan la recuperación de las poblaciones de pino y su conservación. 
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