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RESUMEN. La ubicación de los manglares ribereños vinculada al constante aporte de agua
dulce favorece su productividad y diversidad, así como a los principales humedales dul-
ceacuícolas adyacentes (selvas inundables, popales, tulares). Por lo mismo, la conectividad
hidrológica entre los manglares y humedales adyacentes es un aspecto importante para
determinar el grado de influencia entre ecosistemas y los posibles impactos al manglar por
las afectaciones a otros humedales con los que interactúa. En este estudio se monitoreó,
a mediano plazo (2015-2016 y 2018-2019), la composición y estructura de la vegetación y
se caracterizó la conectividad hidrológica entre el manglar ribereño y humedales de agua
dulce adyacentes en 27 unidades de monitoreo (22 en manglar, cinco en humedal). El
nivel del agua aumentó gradualmente conforme aumentó la distancia al río, mientras que lo
contrario ocurrió con la salinidad. En el periodo de 2018-2019 la salinidad del agua intersticial
aumentó en promedio 10 UPS, lo que provocó cambios en la presencia y cobertura de
algunas especies como Laguncularia racemosa en la zona del tular, alta mortandad de
especies herbáceas (Acrostichum danaeifolium, Typha domingensis, Phragmites australis) y
especies arbóreas como Annona glabra y Acoelorraphe wrightii, entre las más evidentes. Sin
embargo, no se detectaron cambios estructurales significativos en las zonas dominadas por
manglar. En conclusión, la vegetación respondió a un gradiente de nivel del agua y salinidad
del agua intersticial, ya que cerca del río se presentaron niveles bajos de agua y altos de
salinidad y lo contrario ocurrió tierra adentro.
Palabras clave: Conectividad, gradiente, México, Reserva de la Biósfera Pantanos de
Centla, salinización, zona costera.

ABSTRACT. The location of the riverine mangroves linked to the constant supply of
freshwater favors their productivity and diversity, as well as the main adjacent freshwater
wetlands (freshwater swamps, broadleaved marshes, cattail marshes). For this reason, the
hydrological connectivity between the mangroves and adjacent wetlands is an important
aspect that determines the degree of influence between ecosystems and the possible
impacts to the mangrove derived from the effects on other wetlands with which it interacts.
In this study, the composition and structure of the vegetation were monitored in the medium
term (2015-2016 and 2018-2019) and the hydrological connectivity between the riparian
mangrove and adjacent freshwater wetlands was characterized in 27 monitoring units (22 in
mangroves, five in wetlands). The water level increased gradually as the distance to the river
increased, while the opposite happened with salinity. In the period 2018-2019, the salinity of
the interstitial water increased by an average of 10 PSU, causing changes in the presence
and cover of some species such as Laguncularia racemosa in the cattail zone, high mortality
of herbaceous species (Acrostichum danaeifolium, Typha domingensis, Phragmites australis)
and tree species such as Annona glabra and Acoelorraphe wrightii, among the most evident.
However, no significant structural changes were detected in areas dominated by mangroves.
In conclusion, the vegetation responded to a gradient in the water level and salinity of the
interstitial water since near the river were registered low levels of water and high salinity, while
the opposite occurred inland.
Key words: Connectivity, coastal zone, gradient, Mexico, Pantanos de Centla Biosphere
Reserve, salinization.
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INTRODUCCIÓN

Los manglares ribereños son comunidades ar-
bóreas asociadas a los bordes de los ríos, por lo
que están influidos en mayor o menor grado por
la salinidad y el nivel de marea del agua del mar
(Novelo y Ramos 2005). En este tipo de manglar
hay menor estrés salino, lo que permite que los
manglares ribereños sean los más productivos y al-
cancen las mayores alturas (Cintrón et al. 1985,
Herrera-Silveira et al. 2016). Este mayor aporte de
agua dulce permite que los manglares ribereños ten-
gan mayor diversidad vegetal que los demás tipos
fisonómicos de manglares, por lo que en México es
común encontrar a las especies de manglar (Rhi-
zophora mangle, Avicennia germinans, Laguncularia
racemosa) asociadas con especies menos tolerantes
a la salinidad, como Conocarpus erectus, Annona
glabra, Pachira aquatica, Acrostichum danaeifolium
y distintas especies de palmas como Acoelorraphe
wrightii, Roystonea dunlapiana, Attalea butyracea y
Sabal spp. (Olmsted 1993, González-Marín et al.
2012, Infante-Mata et al. 2014).

Los humedales ubicados en las planicies
costeras, tanto selvas inundables como popales y tu-
lares, son los ecosistemas más vulnerables al au-
mento en el nivel del mar por el cambio climático ac-
tual (Craft et al. 2009, Zhang et al. 2019). En ellos
los cambios en su dinamismo, están dados por el
hidroperíodo, definido por la frecuencia, periodicidad
y nivel de inundación, las fluctuaciones de la marea
(la salinidad del agua), los aportes de agua dulce de
los ríos, la precipitación y la fluctuación del agua sub-
terránea (Barendregt y Swarth 2013). Diversos au-
tores (Herbert et al. 2015, McCarthy et al. 2018, Zhai
et al. 2018, van Dij et al. 2019, Wilson et al. 2019)
han demostrado la afectación por la intrusión salina
a causa del aumento del nivel del mar en diferentes
regiones costeras del mundo. Otra causa no menos
importante son las modificaciones a los flujos en las
cuencas, ya que es un factor crítico para entender
el origen y la calidad del agua que por esta vía ali-
menta al humedal, así como la interacción entre los
diferentes responsables de la dinámica con el ecosis-
tema (Sánchez-Higueredo et al. 2020).

Los humedales de agua dulce adyacentes a
los manglares ribereños se caracterizan por con-
centraciones bajas de salinidad en suelo y agua,
las cuales favorecen la distribución de las selvas
inundables (p. ej. de Pachira aquatica, Annona
glabra, Astianthus viminalis; Olmsted 1993), los tu-
lares (de Typha domingensis o Cyperus giganteus),
los carrizales (Phragmites communis), los matorrales
(Mimosa pigra, Dalbergia glabra, D. brownei), las sa-
banas inundables (mezcla de especies graminoides
como Paspalum sp. o Aristida sp. con árboles
aislados de Byrsonima crassifolia, Curatella ameri-
cana, Crescentia alata o C. cujete entre otros), los
popales (Pontederia sagittata, Thalia geniculata), o
los terrenos manejados por el hombre, como pas-
tizales inundables para potreros y caña de azúcar
(Olmsted 1993). El tipo de ecosistema asociado al
manglar ribereño está determinado por las carac-
terísticas hidrológicas y del relieve de cada sitio en
particular (Flores-Verdugo et al. 2007). Mientras
que el grado de conectividad hidrológica lateral, en-
tre el manglar y este tipo de ecosistemas determina,
entre otros aspectos, los cambios que se pueden
producir en los ecosistemas colindantes (Bracken y
Croke 2007). Ambos tipos de humedales costeros
son afectados por pulsos de inundación, condiciones
hidrometeorológicas como las derivadas del aumento
rápido del nivel del río por lluvias o por marejadas de
tormenta, en los que en corto tiempo hay una fuerte
entrada de sedimentos ricos en nutrientes y sales al
sistema (Nyman et al. 1990, Day et al. 1995).

Por su ubicación en la cuenca, los manglares
ribereños no están asociados a pastos marinos, ni
a arrecifes, pero sí a humedales de agua dulce de
distintos tipos (Davis et al. 2005). La conectividad
hidrológica entre manglares y humedales de agua
dulce, así como su importancia en la generación de
bienes y servicios ecosistémicos, ha sido documen-
tada por Ewel (2010) y por Davis et al. (2005). Con el
propósito de entender la conectividad hidrológica en-
tre manglares ribereños y humedales de agua dulce,
el presente trabajo está enfocado a evaluar cam-
bios graduales, tanto espaciales como temporales,
en la composición y estructura de la vegetación,
nivel del agua y otras características fisicoquímicas
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de suelo y agua, como pH, salinidad, Eh, densidad
aparente y contenido de agua en suelo. El nivel de
inundación, su periodicidad y estacionalidad consti-
tuyen el hidroperíodo, llamado la firma del humedal
por Mitsch y Gosselink (2007), ya que son carac-
terísticos de cada tipo de humedal. Por lo mismo,
el hidroperíodo y la fluctuación de las variables
ambientales que miden los niveles de agua y su
salinidad ayudan a explicar la distribución de la flora
y fauna de los humedales. Entre estas variables, el
potencial de óxido-reducción disminuye cuando au-
menta la profundidad o el tiempo de inundación; la
densidad aparente en zonas de inundación más pro-
longadas disminuye junto con la tasa de descomposi-
ción de la materia orgánica del suelo, y la salinización
del agua dulce frecuentemente ocurre con otros cam-
bios en el pH (Zalisniak et al. 2009). Por tanto, las
fluctuaciones en los niveles de inundación y en la
salinidad están relacionados con diversas variables
ambientales y afectan a la flora y fauna de los
humedales.

Específicamente, los estudios ecológicos y de
conectividad hidrológica se han enfocado a ecosis-
temas estuarinos y por ello la información relacionada
con la influencia de humedales de agua dulce so-
bre manglares y viceversa es muy escasa (Lot-
Helgueras y Novelo 1990, López-Portillo y Ezcurra
2002, Ellison 2004, McKee 2012, Moreno-Casasola
et al. 2012). Esta carencia de estudios sobre
humedales costeros de agua dulce se refleja en
las estrategias de conservación en la zona costera,
donde se prioriza la protección de manglares, pero
se descuida lo que ocurre en el margen posterior
de los manglares, que es donde se encuentran los
humedales de agua dulce y donde está ocurriendo la
mayor pérdida de humedales por cambios de uso del
suelo (Moreno-Casasola 2008, Landgrave y Moreno-
Casasola 2012). Sólo por mencionar un ejemplo,
el polígono del área protegida de flora y fauna La-
guna de Términos está delimitado por la presencia de
manglares, por lo que las únicas zonas protegidas y
conservadas son las que contienen manglares, mien-
tras que los humedales de agua dulce, de los que de-
penden hidrológicamente los manglares, ahora están
transformados en potreros, arrozales (Benítez Torres

y Villalobos-Zapata 2010), o más recientemente en
cultivos de palma de aceite (Rosas Urióstegui et al.
2018).

Los objetivos generales que se plantearon en
esta investigación fueron determinar en el mediano
plazo: a) la composición y estructura de la vegetación
a lo largo de un gradiente ambiental en agua
intersticial, agua superficial y suelo, y b) la conec-
tividad hidrológica entre el manglar y los humedales
de agua dulce. Los objetivos particulares que se
establecieron fueron: i) determinar las especies de
plantas y monitorear los cambios y las características
espaciales de la vegetación con respecto a la inci-
dencia estacional de las variables del sustrato y del
agua en el manglar y el humedal de agua dulce,
ii) medir cada 30 días la fluctuación temporal de
las variables asociadas a la inundación, así como
el potencial de óxido reducción, densidad aparente
y pH, iii) monitorear cada 30 días las variaciones
temporales-estacionales de la fluctuación del incre-
mento o descenso del nivel y salinidad del agua en
el manglar y en el humedal, (iv) determinar el grado
de conectividad hidrológica y su dinámica entre el
manglar y el humedal de agua dulce y finalmente (v)
determinar los indicadores de cambio en la conectivi-
dad entre ambos ecosistemas.

Las hipótesis planteadas consideraron que las
variaciones en la salinidad y el nivel del agua (y
variables asociadas a la inundación, como poten-
cial de óxido reducción, densidad aparente y pH),
traerán cambios tanto en la estructura como en la
composición de la vegetación en los manglares y
humedales de agua dulce. Una primera hipóte-
sis plantea que un incremento en salinidad en los
manglares llevaría a reducir la presencia de especies
menos tolerantes como L. racemosa e incrementar
la de especies más tolerantes, R. mangle y A. ger-
minans. En el caso de los humedales herbáceos de
agua dulce, se puede producir mortandad de indi-
viduos y la posterior colonización por especies más
tolerantes a la salinidad o, en caso de salinidad ex-
trema, la formación de una marisma sin vegetación
emergente. Esto mismo ocurriría para la segunda
hipótesis, ya que, en el caso de cambios en el nivel
de inundación, al reducirse el tiempo de inundación
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y nivel en los humedales herbáceos, se favorece la
entrada de especies arbóreas; por el contrario, un
aumento desplazaría a hidrófitas facultativas, como
diferentes especies de gramíneas, y aumentaría la
dominancia de especies como Typha domingensis.

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
El área de estudio se ubica (18◦ 37’ 50.45" N,

92◦ 29’ 44.85" O y 18◦ 36’ 48.90" N 92◦ 28’ 02.45"
O) en la vertiente poniente del Río San Pedro y San
Pablo a 1.3 km de su desembocadura en el sur del
Golfo de México (Figura 1 A). El área se encuen-
tra en la zona de amortiguamiento de la Reserva de
la Biósfera Pantanos de Centla (Guerra-Martínez y
Ochoa-Gaona 2018). Su clima es cálido subhúmedo;
la mayor precipitación ocurre principalmente en oc-
tubre y noviembre (Figura 1 C); la temperatura media
anual fue de 25.9 ◦C y la precipitación media anual
en años secos ha fluctuado de 1370 a 1420 mm;
mientras que en años lluviosos ha variado entre 1760
y 1800 mm (Novelo-Retana 2006). Por el volumen
de precipitación pluvial y la intensidad de los vientos
generados por los frentes fríos de invierno, las esta-
ciones climáticas en la zona se clasifican en “secas”
(de febrero a mayo), “lluvias” (de junio a septiembre)
y “nortes” (de octubre a febrero) (Rivera-Monroy et al.
2011).

Método de muestreo de la estructura de la
vegetación

El diseño de muestreo seleccionado fue de
tipo sistemático (Ratti y Garton 1996). Este diseño
permite detectar la variación espacio-temporal de
características bióticas y abióticas de un área, y
puede ser aplicado para manglar y humedal. El pro-
cedimiento consistió en ubicar tres transectos con
orientación Oriente-Poniente partiendo del borde del
río (manglar ripario) hacia el humedal herbáceo (tu-
lar) y con 150 m de separación entre transectos con-
tiguos. A lo largo de cada transecto, cada 250 m se
ubicaron nueve unidades permanentes de muestreo
denominadas UM (en el transecto central hubo ocho
UM con vegetación arbórea y una con vegetación

herbácea; en los transectos laterales hubo siete UM
con vegetación arbórea y dos con vegetación her-
bácea en cada uno). Uno de los objetivos particu-
lares fue detectar los cambios espaciales graduales
de la vegetación, y por ello los transectos terminaron
en los primeros 500 metros después de la desapari-
ción del manglar y su reemplazo por vegetación her-
bácea. No se consideró hacer transectos más largos
que permitieran aumentar el número de muestras de
vegetación herbácea, porque se llegó a un tular de
características homogéneas en hidrología y composi-
ción de la vegetación.

Las unidades de muestreo (UM) fueron
cuadros de 10 x 10 m (100 m2), con dos subcuadros
de 4 x 4 m (16 m2) y cuatro sub-subcuadros de 1 x 1
m (1 m2), de acuerdo con la metodología propuesta
por Valdez Hernández (2002) (Figura 1 B). En los
cuadros de 10 x 10 m se midió el diámetro a la
altura del pecho (DAP, con cinta diamétrica marca
Forestry Suppliers) y la altura de los árboles adul-
tos (mayores a 2.5 cm de DAP). Para medir la altura
total del árbol se usó un clinómetro marca Brunton
(CM36OLA) y una cinta métrica de fibra de vidrio de
50 m, siguiendo el procedimiento estándar descrito
por Brower et al. (1998). En los cuadros de 4 x 4 m se
estimó la cobertura en escala porcentual (Kent, 2011)
y la altura promedio de cada especie, considerando
únicamente a los individuos juveniles (menores de
2.5 cm de DAP y mayores de 30 cm de altura) y a las
especies arbustivas. En los cuadros de 1 x 1 m se
estimó la cobertura porcentual y la altura promedio de
cada especie, considerando únicamente las plántulas
(menores de 30 cm de altura) y a las especies her-
báceas. Los muestreos de la vegetación se hicieron
en mayo de 2015 y octubre de 2019.

Valor de Importancia Relativa (VIR) de las es-
pecies vegetales

Un VIR para cada especie se obtuvo en cada
UM. Para las especies arbóreas el VIR se obtuvo
con la siguiente fórmula VIRárboles = (Área basal
relativa + altura relativa) /2; mientras que para las es-
pecies herbáceas y arbustivas el VIR se estimó con
VIRhierbasyarbustos = (Cobertura relativa + Altura rela-
tiva) /2.
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Figura 1. A) Ubicación del área de estudio en el Río San Pedro y San Pablo, Centla, Tabasco. B) Esquema del diseño de
muestreo de 27 Unidades de Monitoreo (UM) distribuidas sistemáticamente en tres transectos en dirección Oriente-Poniente, y
del cuadro y subcuadros de cada UM para el monitoreo de la composición y estructura de la vegetación. C) Gráfica de la pre-
cipitación mensual en el área de estudio entre 2014 y 2019 con datos de la Comisión Nacional del Agua (CONAGUA 2021); el
periodo de junio 2014 a mayo 2016 fue afectado por el fenómeno El Niño (Yin et al. 2021) y tuvo una precipitación acumulada de
3338 mm; el periodo de noviembre 2017 a octubre 2019 fue más seco, y tuvo 2825 mm (513 mm menos que el primer periodo).
El sombreado indica los meses en que se ejecutó el presente estudio.

El área basal relativa de cada especie arbórea
se obtuvo sumando las áreas basales (en m2) de los
individuos de la misma especie en la UM y dividiendo
entre 100. La cobertura relativa se obtuvo dividiendo
el valor de la cobertura porcentual de cada especie
herbácea o arbustiva en la UM entre 100. La altura
relativa se obtuvo dividiendo la altura promedio de la
especie en la UM y dividiendo entre la altura máxima
obtenida en el total de los muestreos, que fue de 16.4
m.

Características fisicoquímicas de agua y suelo
En la parte central de cada UM se instaló

un piezómetro de PVC de 1.25 cm de diámetro a
una profundidad de 50 cm acorde con los lineamien-
tos de Peralta Peláez et al. (2009) para medir
mensualmente el nivel del agua y obtener muestras
de agua intersticial. Las muestras de agua y suelo
se obtuvieron cada 30 días en dos periodos; a) de
junio de 2015 a mayo de 2016, y b) de noviem-
bre de 2018 a octubre de 2019. El pH, Eh, tem-
peratura y salinidad se midieron in situ en todas las
muestras de agua intersticial con un equipo multi-
paramétrico (Ultrameter II Mod. 6PFC, Myron L).
Como referencia de la salinidad del agua, en cada
evento de muestreo también se midió la salinidad
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del agua superficial del río en la parte más cercana
del inicio de cada transecto. Para evaluar las condi-
ciones de oxidación-reducción a que están expues-
tas las raíces, según López Rosas y Tolome Romero
(2009), contiguo a cada piezómetro, se instalaron tres
electrodos de platino (a una profundidad de 30 cm del
suelo). En cada evento de muestreo se insertó un
electrodo cálomel de referencia (Fisher Scientific 13-
620-259) entre los tres electrodos de platino. El elec-
trodo cálomel se conectó a la salida negativa (tierra)
de un voltímetro (Steren mul-010), mientras que a la
salida positiva se conectaron consecutivamente cada
uno de los electrodos de platino, de tal forma que para
una misma UM se tienen tres valores del potencial de
óxido-reducción (ORP) del suelo. El valor promedio
de las tres lecturas se corrigió añadiendo 244.3 mV
para obtener el valor de Eh del suelo (López Rosas y
Tolome Romero 2009).

En cada UM se recolectaron muestras de suelo
de volumen conocido (176.7 cm3) con un cilindro de
PVC en los primeros 10 cm de suelo. De esta mues-
tra se obtuvo su peso húmedo. Posteriormente, la
muestra de suelo se secó a 65◦C hasta obtener un
peso constante y se volvieron a pesar (peso seco).
La densidad aparente se calculó dividiendo el peso
seco (g) entre 176.7 cm3. El contenido porcentual
de agua en suelo se obtuvo con la siguiente fórmula:
Contenido de agua (%) = (peso húmedo - peso seco)
/ peso húmedo x 100.

Análisis de datos
Los valores obtenidos de densidad aparente,

área basal y altura de cada especie, así como la den-
sidad total, área basal total y altura promedio general,
en el muestreo de mayo del 2015 se compararon
con los obtenidos en octubre de 2019. Cuando
las variables pasaron los supuestos de normalidad
y equitabilidad, la comparación estadística se hizo
con una prueba t de Student (Zar 2009); cuando
las variables no pasaron los supuestos, la compara-
ción se hizo con una prueba U de Mann-Whitney
(Zar 2009). Los valores obtenidos en el periodo
2015-2016 de las variables fisicoquímicas de suelo
y agua se compararon con los obtenidos en el pe-
riodo 2018-2019 con una prueba de t pareada (Zar

2009). Previo a la ejecución del análisis, los valores
porcentuales de contenido de agua en suelo se trans-
formaron con el arco seno de la raíz cuadrada para
cumplir los supuestos de normalidad y equitabilidad.
Los VIR de cada especie se integraron en una ma-
triz de datos con 54 UM y 26 tipos funcionales de 16
morfoespecies (como Rhizophora mangle adulto, R.
mangle juvenil y R. mangle plántula). Estos datos
se transformaron elevando al cuadrado y después
se analizaron por medio de matrices de similitud
Bray-Curtis, con las que se formaron grupos (análisis
CLUSTER; Legendre y Legendre 1998). Para detec-
tar diferencias entre grupos de UM se aplicó un análi-
sis del porcentaje de la similitud (SIMPROF, Clarke
et al. 2008) por medio de métodos de permutación
y aleatorización de la matriz de similitudes. Para de-
terminar las especies determinantes de cada grupo
formado, los grupos con significancia estadística
obtenidos del SIMPROF se describieron con el apoyo
de la técnica de análisis de similitud entre porcentajes
y contribución de especies (SIMPER, Clarke 1993).
Los datos abióticos se integraron en otra matriz, se
estandarizaron y posteriormente se usaron para un
análisis de gradiente indirecto (BEST/BIOENV, Clarke
et al. 2008) para interpretar las clasificaciones en
relación con las variables ambientales. Para verificar
la conectividad hidrológica entre los principales tipos
de vegetación, se graficó y comparó (con prueba de t
pareada entre meses) el nivel del agua y la salinidad
intersticial de seis UM del extremo oriente (cercano
al río) con seis UM del extremo poniente (hacia tierra
firme). Las pruebas de t y U se hicieron en el soft-
ware SigmaPlot ver. 11.0; los análisis CLUSTER,
SIMPROF, SIMPER y BEST/BIOENV se hicieron con
PRIMER 6.0; la ordenación MDS se hizo con PCORD
6.

RESULTADOS

Caracterización fisonómica de la vegetación
El área de estudio presentó un gradiente de

la fisonomía de la vegetación en dirección Oriente-
Poniente (del borde del río hacia tierra firme). En
dirección Norte-Sur no hubo un gradiente detectable.
La caracterización fisonómica de la vegetación a lo
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largo del gradiente de inundación muestra que las UM
cercanas al río tuvieron densidades bajas de árboles
altos (de hasta 16 m) y con diámetros de hasta 40
cm. En esta sección las especies dominantes fueron
R. mangle y L. racemosa, con poca presencia de A.
germinans. Conforme se incrementó la distancia con
respecto a la orilla del río, las UM registraron árboles
con densidades altas, pero estuvieron dominadas
por individuos arbustivos (diámetros menores de 17
cm) de L. racemosa con alturas menores de nueve
metros y parches de vegetación herbácea dominada
por Acrostichum danaeifolium, así como escasos
individuos de A. glabra. En la sección más alejada
del río, la vegetación arbóreo-arbustiva fue escasa
e inició la dominancia por vegetación herbácea con
especies como Phragmites australis y Typha domin-
gensis, con parches de la palma Acoelorraphe wrigthii
y de L. racemosa, ésta última ya creciendo con forma
de arbusto; o bien matorrales dominados por el ar-
busto Dalbergia brownei, creciendo junto con P. aus-
tralis.

Estructura de la vegetación
En 22 de las 27 UM dominó vegetación ar-

bórea compuesta por especies de mangle. En las
otras cinco UM del gradiente muestreado predominó
la vegetación herbácea característica de humedales
de agua dulce. La especie más abundante fue L.
racemosa, aunque la distribución espacial de esta
especie de mangle a lo largo del gradiente mostró
diferencias estructurales, ya que presentó mayores
alturas y menores densidades al inicio del gradiente
(10.7 ± 1.0 m; 358.3 ± 96.4 ind·ha−1, pero mayores
densidades con menores alturas en la parte central
(5.9 ± 0.3 m; 4000.0 ± 1082.6 ind·ha−1). En la Tabla
1 se presentan los VIR de las especies a lo largo del
gradiente, es decir las características de la distribu-
ción espacial. La segunda especie en dominancia fue
R. mangle, y su abundancia se fue reduciendo. En
las UM ubicadas al final del gradiente se registró A.
germinans, especie que sólo estuvo presente en las
UM 8, 9, 17 y 18. Las características estructurales
de ambos muestreos, es decir de la distribución tem-
poral, resultaron estadísticamente similares entre las
comparaciones a nivel de especie y de comunidad

(Tabla 2).

Características fisicoquímicas de suelo y agua
La comparación estadística de cada variable

fisicoquímica medida entre los dos periodos se pre-
senta en la Tabla 3. Sólo los valores de salinidad
intersticial y de salinidad superficial del río aumen-
taron significativamente en el periodo 2018-2019, en
relación al periodo 2015-2016.

La Figura 2 muestra las fluctuaciones del
nivel del agua y de la salinidad del agua intersti-
cial a lo largo del gradiente en las épocas de se-
cas (diciembre-mayo) y lluvias (junio-noviembre). El
manglar de borde presentó los niveles más bajos de
agua y el tular los más altos, tanto en secas como
en lluvias. También que los niveles de agua fueron
más altos en la temporada de secas que en la de llu-
vias. La salinidad intersticial resultó más alta en las
zonas donde se distribuyó R. mangle, intermedia en
las zonas de L. racemosa y menor en los tulares. La
salinidad del agua intersticial registró valores más al-
tos en la época de lluvias, es decir cuando el nivel del
agua es más bajo (Figura 2).

Los resultados de la variación mensual del
nivel del agua (Figura 3 A), de la salinidad del agua
intersticial de las 27 UM (Figura 3 B) y de la salinidad
del agua superficial del río (Figura 3 C) para los dos
periodos de estudio, 2015-2016 y 2018-2019, indi-
caron que entre ambos periodos hubo un incremento
significativo de la salinidad del agua intersticial de las
UM y del agua superficial del río (de 10 a 15 UPS) en
el periodo 2015-2016 con respecto al periodo 2018-
2019. El primer periodo coincidió con el fenómeno de
El Niño (Yin et al. 2021), que en el 2014-2015 registró
una sequía extrema, seguida de abundante lluvia del
2015 al 2016 (ver climograma en la Figura 1). En con-
traste, en el periodo 2018-2019 la precipitación acu-
mulada de 2017-2019 resultó 513 mm menor que la
del periodo de El Niño de 2014-2016 (Figura 1). Tam-
bién se observó un incremento en el nivel del agua
entre ambos periodos, aunque éste no fue estadísti-
camente significativo (P = 0.47; Tabla 3). En ambos
periodos la salinidad del agua intersticial fue menor
en la época de secas (Figura 3 B). La salinidad del
agua superficial (Figura 3 C) mostró un fuerte incre-
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Tabla 1. Valores de importancia relativa de las principales especies en relación con la distancia al río. Se presenta el promedio de
tres Unidades de Monitoreo (UM) ± 1 error estándar.

2015
Distancia
al río (m)

Laguncularia
racemosa

Rhizophora
mangle

Avicennia
germinans

Typha domin-
gensis

Setaria sp. Phragmites
australis

Dalbergia
brownei

53.1 0.19 ± 0.10 0.14 ± 0.14 0.06 ± 0.02 0 0 0 0
303.6 0.25 ± 0.16 0.28 ± 0.28 0.27 ± 0.32 0 0 0 0
554.8 0.15 ± 0.14 0.32 ± 0.32 0 0 0 0 0
804.9 0.09 ± 0.02 0.50 ± 0.38 0 0 0 0 0
1138.9 0.50 ± 0.40 0.15 ± 0.16 0 0 0 0 0
1388.7 0.32 ± 0.08 0.02 ± 0.03 0 0 0 0 0
1639.0 0.19 ± 0.12 0.03 ± 0.06 0 0 0 0 0.03 ± 0.05
1889.4 0.16 ± 0.27 0 0 0.10 ± 0.18 0.17 ± 0.29 0.02 ± 0.04 0.03 ± 0.04
2139.3 0 0 0 0.23 ± 0.08 0 0.14 ± 0.14 0.09 ± 0.15
2019
Distancia
al río (m)

Laguncularia
racemosa

Rhizophora
mangle

Avicennia
germinans

Typha domin-
gensis

Setaria sp. Phragmites
australis

Dalbergia
brownei

53.1 0.18 ± 0.08 0.11 ± 0.15 0.05 ± 0.02 0 0 0 0
303.6 0.18 ± 0.11 0.20 ± 0.11 0.13 ± 0.15 0 0 0 0
554.8 0.10 ± 0.09 0.29 ± 0.29 0 0 0 0 0
804.9 0.11 ± 0.01 0.39 ± 0.24 0 0 0 0 0
1138.9 0.35 ± 0.25 0.13 ± 0.12 0 0 0 0 0
1388.7 0.23 ± 0.02 0.04 ± 0.06 0 0 0 0 0
1639.0 0.22 ± 0.05 0.04 ± 0.07 0 0 0 0 0.04 ± 0.06
1889.4 0.20 ± 0.15 0 0 0.01 ± 0.02 0.17 ± 0.30 0 0.07 ± 0.07
2139.3 0.17 ± 0.15 0 0 0.01 ± 0.00 0 0.03 ± 0.04 0.06 ± 0.11

Tabla 2. Comparación entre los valores de características estructurales de la vegetación arbórea obtenidos en 22 de las 27
Unidades de Monitoreo (UM) al inicio del monitoreo (mayo 2015) y al final del monitoreo (octubre 2019). Se presenta la media
± 1 EE o la mediana (1er cuartil - 3er cuartil).

Característica Especie 2015 2019 t U P

Densidad (ind·ha−1)

Avicennia germinans 120.0 ± 25.5 a 120.0 ± 25.5 a 0.05 - 1.0

Laguncularia racemosa
1275.0 a 1200 a

- 9.0 0.78
(225.0 - 3750.0) (175.0 - 3687.5)

Rhizophora mangle
287.5 a 250.0 a

- 11.0 0.73
(125.0 - 712.5) (112.5 - 656.2)

Área basal (m2·ha−1)

Avicennia germinans
4.2 a 4.8 a

- 189.0 0.55
(3.5 - 9.8) (4.2 - 10.5)

Laguncularia racemosa
11.8 a 12.6 a

- 192.5 0.85
(5.5 - 24.2) (5.9 - 24.4)

Rhizophora mangle
4.6 a 4.6 a

- 173.0 0.84
(1.8 - 26.8) (1.7 - 19.0)

Altura (m)

Avicennia germinans
11.4 a 11.3 a

- 126.0 0.84
(11.0 - 12.3) (11.2 - 12.1)

Laguncularia racemosa
5.9 a 6.1 a

- 130.0 0.47
(5.5 - 9.3) (5.7 - 10.4)

Rhizophora mangle 9.0 ± 0.4 a 8.2 ± 0.5 a 1.2 - 0.22

Densidad total (ind·ha−1)
1212.5 a 1300.0 a

- 247.5 0.91
(675.0 - 4200.0) (706.2 - 3343.7)

Área basal total (m2·ha−1)
25.2 a 23.8 a

- 235.0 0.69
(11.3 - 33.) (12.5 - 36.4)

Altura (m)
7.0 a 7.0 a

- 246.0 0.88
(5.9 - 9.9) (6.1- 10.3)

mento durante las secas; la mayor variación temporal
se detectó en el segundo periodo con un recorrido
de 32.2 UPS (de 1.4 a 33.6 UPS); mientras que en el
primer periodo el recorrido fue de 20.3 UPS (de 0.4 a
20.7 UPS). En ambos periodos de estudio el nivel del

agua fue mayor al inicio de la temporada de secas
(Figura 3 A) y fue disminuyendo gradualmente hasta
alcanzar sus valores más bajos a finales de secas
y principios de lluvias (mayo-junio). En los primeros
meses de lluvias (junio-septiembre) el nivel del agua
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Tabla 3. Comparación de las características fisicoquímicas de suelo y agua entre los valores obtenidos en los
periodos 2015-2016 y 2018-2019. Se presenta la media ± 1 EE.

Característica 2015-2016 2018-2019 tpareada P
Nivel del agua (cm) 2.63 ± 9.34 a 9.29 ± 4.59 a 0.74 0.47
Salinidad del agua intersticial (UPS) 21.77 ± 1.23 b 31.87 ± 1.31 a 6.02 < 0.001
Salinidad del agua superficial del río (UPS) 3.87 ± 1.00 b 19.10 ± 2.83 a 5.50 < 0.001
ph del agua intersticial 7.38 ± 0.11 a 7.13 ± 0.07 a 1.73 0.11
Temperatura del agua intersticial (◦C) 26.76 ± 0.49 a 28.04 ± 0.59 a 1.91 0.08
Eh del agua intersticial (mV) 22.50 ± 12.60 a 39.34 ± 10.22 a 1.15 0.27
Eh suelo (mV) 76.47 ± 35.52 a 89.57 ± 27.55 a 0.30 0.77
Contenido de agua en suelo (%) 69.95 ± 1.22 a 66.90 ± 1.62 a 1.76 0.11
Densidad aparente del suelo (g·cm−3) 0.29 ± 0.01 a 0.31 ± 0.02 a 1.52 0.16

Figura 2. Variación espacial del nivel del agua (izquierda) y salinidad del agua intersticial (derecha) en relación con la distancia al río en meses de
poca precipitación (diciembre-mayo) y meses con mayor precipitación (junio-noviembre). Se muestran los cuatro principales tipos de vegetación a
lo largo del gradiente. Se presenta la media ± 1 EE de 18 datos (6 meses por época x 3 transectos).

sobre el suelo se mantuvo en niveles bajos, a ve-
ces con aumentos intermitentes, pero de octubre a
noviembre se produjo un aumento sostenido del nivel
del agua hasta alcanzar los niveles más altos en di-
ciembre, que es la temporada de nortes (Figura 3 A).
En el periodo 2015-2016 la diferencia entre el nivel
más bajo y el más alto fue de 101.5 cm; mientras que
en el periodo 2018-2019 fue de 42.2 cm.

Distribución de la vegetación en el gradiente am-
biental

En la Figura 4 se presenta el clúster obtenido
en el que se formaron tres grupos estadísticamente
significativos (Prueba SIMPROF; Pi = 6.22; P = 0.1%;
999 iteraciones; sin iteraciones mayores o iguales al
valor del estadígrafo Pi). De izquierda a derecha de
la figura del clúster, el primer grupo contiene cinco
UM (cuatro del 2015 y una del 2019) caracterizadas
por su composición herbácea dominada por T. domin-
gensis, con presencia de P. australis y espacialmente
se ubicaron en el extremo occidental del área de es-

tudio. El segundo grupo sólo contiene a la UM-26
(dos UM, una de 2015 y la otra del 2019). Este grupo
se separó de los demás porque la composición her-
bácea estuvo dominada por la gramínea Setaria sp.,
seguida en por la gramínea Sporobolus sp. El tercer
grupo reportó el mayor número de UM y representa a
la vegetación dominante del área de estudio que es
de tipo arbórea, con mayor abundancia de L. race-
mosa, seguida por R. mangle, ambas especies en
estadios juvenil y adulto. Este tercer grupo incluyó
al subgrupo IIIa en el que se ubicaron las UM cer-
canas al tular, donde L. racemosa crece en forma de
arbusto y llega a mezclarse con T. domingensis. En
el subgrupo IIIb estuvieron las UM con mayor abun-
dancia de L. racemosa, tanto adultos como juveniles
y ubicadas espacialmente a la mitad del gradiente
manglar-tular. En el subgrupo IIIc hubo presencia im-
portante de R. mangle. En el 2015 la UM 16 registró
alta densidad de individuos juveniles de L. racemosa,
pero en el 2019 hubo menor densidad, por lo que el
análisis la dejó fuera del subgrupo IIIb. La Figura 5
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Figura 3. Los patrones temporales en el manglar-tular de Pantanos de Centla en los periodos del 2015-2016 y 2018-2019 se muestran a
través de: A) Variación mensual (media ± 1 EE de 27 Unidades de Monitoreo) del nivel del agua, B) Variación mensual (media ± 1 EE de 27
Unidades de Monitoreo) de la salinidad del agua intersticial, C) Variación mensual (media ± 1 EE de tres puntos cercanos al inicio de cada
transecto) de la salinidad del agua superficial del río.
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Figura 4. Agrupación numérica de 54 Unidades de Monitoreo (27 de 2015 y 27 de 2019) del manglar-tular de
Pantanos de Centla.

Figura 5. Fotografías del área de estudio en donde se muestra la formación de un claro de bosque de Rhizophora
mangle (arriba a la izquierda, mayo de 2019), mortandad de Acrostichum danaeifolium (arriba a la derecha, abril de
2019), mortandad de parche de palmar de Acoelorraphe wrightii entre el bosque de Laguncularia racemosa (abajo a
la izquierda, mayo de 2019), y mortandad de T. domingensis (abajo a la derecha, julio de 2019).
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muestra fotografías de los cambios observados. En
el 2015, estas UM fueron dominadas por vegetación
herbácea (T. domingensis y P. australis); pero en el
periodo 2018-2019 se detectó un incremento en la
salinidad que provocó mortandad masiva de estas
especies y un aumento en la presencia y abundan-
cia de L. racemosa en forma de arbusto en las UM
del extremo más alejado del río. En 2015 la UM 16
tuvo una baja densidad de individuos juveniles de
L. racemosa, pero esta densidad aumentó en 2019;
mientras que lo contrario ocurrió en la UM 24, en la
que en 2019 murieron individuos juveniles de esta
especie.

Con el análisis de gradiente directo
BEST/BIOENV entre las matrices de similitud de
las variables bióticas y abióticas se detectó que la
vegetación respondió a un gradiente determinado
por las variables nivel del agua, salinidad y pH, así
como por la ubicación espacial con respecto al río
(latitud en UTM N y longitud en UTM E), obteniendo
una correlación entre estas variables y la matriz de
similitud (biótica) de 0.444 (Rho = 0.444, P = 1%, 99
permutaciones, sin permutaciones mayores o iguales
al estadígrafo Rho obtenido).

Conectividad hidrológica
En la Figura 6 A y B se presenta la fluctuación

de las dos variables relacionadas con la hidrología
del manglar-tular del área de estudio (nivel del agua
y salinidad), separando las UM más cercanas al río
(manglar, UM 1, 2, 10, 11, 19 y 20) y las UM más
alejadas (tular, UM 8, 9, 17, 18, 26 y 27). En am-
bos periodos de estudio la variación del nivel del
agua (Figura 6 A) correspondió con la variación en
los periodos de lluvias y secas. Los valores del nivel
del agua encontrados en las UM del manglar fueron
menores a los del tular (manglar = -4.3 ± 4.6 cm;
tular = 15.3 ± 4.8 cm; tpareada = 8.39 con P < 0.001),
aunque en el segundo periodo ambos permanecieron
más tiempo inundados que en el primer periodo.

La dinámica de la salinidad del agua intersti-
cial (Figura 6 B) se mantuvo relativamente estable
en el periodo 2015-2016 y entre noviembre 2018 y
marzo 2019. Después de abril de 2019 se detectó
un incremento en la salinidad en las comunidades de

manglar y de tular. Durante ambos periodos de estu-
dio, los valores de las UM localizadas en el manglar
resultaron mayores a las del tular (manglar = 31.41 ±
1.35 UPS; tular = 16.4 ± 1.39 UPS; tpareada = 11.06
con P < 0.001) y en este último, durante el segundo
periodo, la salinidad de las siete UM se incrementó
en una proporción promedio del 82% (± 0.23%).

DISCUSIÓN

En la literatura generalmente se describe al
manglar como un ecosistema conectado con la la-
guna costera y los arrecifes (Du et al. 2020, Odériz
et al. 2020), pero no con las selvas inundables
(Davis et al. 2005, Ewel 2010) y los humedales her-
báceos de agua dulce. En el programa “The Florida
Coastal Everglades (FCE- LTER)” investigaron el sis-
tema de humedales que incluyó el gradiente de
manglar ribereño-humedal de agua dulce-pradera de
pastos marinos (Troxler et al. 2015). En las planicies
costeras mexicanas ya hay algunas descripciones
del gradiente espacial de salinidad y de inundación
desde el manglar hasta los humedales de agua dulce,
similares al referido en el presente trabajo. Flores-
Verdugo et al. (2007) describieron este patrón de
humedales para la costa de La Mancha, Veracruz.
Moreno-Casasola et al. (2016) obtuvieron datos de
la distribución espacial en relación con variables am-
bientales como la salinidad y el nivel de inundación
en varias zonas costeras de Veracruz entre Tuxpan y
Alvarado. Rincón-Pérez et al. (2020) detallaron los
patrones de distribución del gradiente costero en El
Castaño, Chiapas. El presente trabajo aporta más in-
formación sobre la estrecha relación ecológica entre
dos tipos de humedales que históricamente se han
investigado por separado.

Durante el periodo de estudio no hubo cam-
bios significativos en las variables de la estructura
de la vegetación (densidad, área basal, altura), lo
que podría indicar que el manglar de Pantanos de
Centla es un ecosistema maduro, de dinámica es-
table, aunque se requiere un monitoreo de largo
plazo para estimar la tendencia. En el espacio de
dos kilómetros se produjeron cambios de vegetación,
aunque la amplitud de los ámbitos de tolerancia a
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Figura 6. A) Variación temporal del nivel del agua en las Unidades de Monitoreo del manglar y del tular de Pantanos de Centla, en los periodos
del 2015-2016 y 2018-2019. B) Variación temporal de la salinidad del agua intersticial en las Unidades de Monitoreo del manglar y del tular de
Pantanos de Centla, en los periodos del 2015-2016 y 2018-2019.

la inundación y salinidad de las especies impidió
que se encontraron diferencias significativas. Esta
es una diferencia con respecto de las zonas antes
mencionadas de Chiapas y Veracruz, donde hay sel-
vas inundables de Pachira aquatica como parte del
gradiente. En este estudio, en un espacio muy pe-
queño se produjo un cambio de un manglar meso-
halino (salinidad del agua intersticial de 5 a 18 UPS)
con presencia de palmas (A. wrigthii) a un tular. Esto
posiblemente se explica por los niveles de inundación
que se mantienen casi todo el año en las zonas de
tular y de manglar y en cambio hay mayores perio-
dos de suelo que queda seco en la zona de man-
gle blanco y la palma A. wrightii. Ello indica una
presencia importante de agua dulce continental que
baja hacia la costa y mantiene estos niveles de inun-
dación favoreciendo la presencia de humedales her-
báceos. A pesar de que en Tabasco sí hay selvas
inundables de P. aquatica (Maldonado-Sánchez et al.
2016), en la zona no se encontraron, posiblemente
debido a que las selvas inundables se desarrollan
en zonas de inundación temporal y por agua dulce.

En El Castaño (Chiapas), Rincón-Pérez et al. (2020)
registraron el tiempo de mayor inundación en los dos
extremos del gradiente, en el manglar y en el pastizal
inundable. Los autores lo explicaron por el origen de
las aportaciones de agua al sistema. En el pastizal, el
humedal más alejado del mar, hay muy poca influen-
cia marina. El agua que produce la inundación llega
por la precipitación, el desbordamiento de los ríos y
el agua subterránea proveniente de la sierra, por lo
que permanece inundado durante la temporada de
lluvias y parte de la temporada de secas ya que los
aportes del agua subterránea continúan fluyendo; ello
indica que esta es una zona de descarga de agua de
la cuenca.

En el área de estudio el gradiente está dado
principalmente por la salinidad. En El Castaño tam-
bién está definido por la salinidad, de mayor a menor,
principalmente del agua subterránea (Rincón-Pérez
et al. 2020). Estos autores encontraron que en
el caso del tular y la selva inundable la salinidad
fue mayor a la reportada por Flores-Verdugo et al.
(2007) y Moreno-Casasola et al. (2016) en algunos
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humedales en Veracruz y consideraron que esto se
debe a la corta distancia en que se ubican los tulares
y los remanentes de la selva inundable con respecto
al mar. También consideran que durante la tempo-
rada de secas esto es más evidente, al presentar
los mayores valores de salinidad, que llegan a es-
tar por arriba de 15 UPS. Valores similares se encon-
traron para los tulares en el presente trabajo durante
el primer periodo de medición; sin embargo, durante
el segundo se duplicaron o triplicaron, siendo equiva-
lentes a los reportados para el manglar.

Desde el punto de vista temporal se encon-
traron diferencias en el nivel de salinidad tanto del
agua superficial del río como del agua intersticial, no
así en el nivel de inundación. El aumento en la con-
centración de salinidad pudo deberse a un fenómeno
de intrusión salina. Es una región donde hay una
fuerte erosión costera (entre -2.32 y -3.31 m·año−1;
Núñez Gómez et al. 2016, Luijendij et al. 2018), por
lo que la probabilidad de intrusiones salinas es cada
vez mayor (Kuan et al. 2012). Por ser un humedal
influido por la marea, pudo ocurrir intrusión salina de
forma puntual por un fenómeno de marejada o mar de
fondo. En el periodo de febrero a abril de 2019 hubo
incidencia de frentes fríos que provocaron oleaje de
más de dos metros de altura en la zona (CONAGUA
2019, SEMAR 2019); West et al. (1985) reportaron
que la variación de las olas en la zona va de 0.3 a
0.7 m en las temporadas sin lluvia ni viento; pero en
la época de nortes las olas exceden los cinco metros
de altura (Lankford 1976). El oleaje de la temporada
de nortes 2018-2019 pudo provocar el aumento de
la salinidad y de nivel del agua reportados en el pre-
sente trabajo. El aumento en el nivel del agua y la
salinidad de los humedales costeros por eventos pun-
tuales de marejadas de tormenta será cada vez más
frecuente como resultado del incremento en el nivel
del mar (Craft et al. 2009, Karim y Mimura 2008, Hoff-
man et al. 2010). Éste ha sido medido y reportado en
diferentes regiones del mundo, incluyendo el Golfo de
México (Herbert et al. 2015, McCarthy et al. 2018,
Zhai et al. 2018, van Dij et al. 2019, Wilson et al.
2019) y ha sido reconocido como una causa de au-
mento de salinidad en los humedales. Ramos-Reyes
et al. (2016a,b) concluyeron que las áreas protegi-

das de Pantanos de Centla y Laguna de Términos
están en la zona más vulnerable a erosión e inun-
daciones por el incremento en el nivel del mar. Gama
Campillo et al. (2019) estimaron que más del 10% del
territorio de Tabasco será afectado por un incremento
de 0.5 a 1 m del nivel del mar hacia el 2100. Para
cuantificar la magnitud de la intrusión salina por incre-
mento en el nivel del mar y por efectos puntuales de
marejada de tormenta en el área de estudio, es nece-
sario un monitoreo integral de la hidrología con sen-
sores automatizados de medición de nivel del agua y
salinidad, de precipitación, evaporación, temperatura
atmosférica, e instalación de piezómetros en distin-
tas profundidades para detectar el origen del agua
subterránea y la dirección del flujo (Sánchez-Cabeza
et al. 2019, Sánchez Higueredo et al., 2020). Otras
posibles causas del incremento de la salinidad en los
humedales costeros son las sequías y la construcción
de presas y otras estructuras que interrumpen el flujo
de agua superficial a la cuenca baja, como los dis-
tritos de riegos en las cuencas media y alta (Gong
y Shen 2011, Rivera-Monroy et al. 2011, Tully et
al. 2019). Entre los trabajos que reportaron modi-
ficaciones en los distintos tipos de alteraciones a la
hidrología en las cuencas Grijalva-Usumacinta se en-
cuentran los de Castillo (2020), Cruz Ramírez et al.
(2019), Medellín et al. (2013) y Muñoz-Salinas y
Castillo (2005). En la cuenca del Usumacinta no hay
presas, pero en el periodo del 2017-2019 hubo 513
mm menos de precipitación que en el periodo 2014-
2016, en el que se presentó el Fenómeno El Niño (Yin
et al. 2021).

El presente estudio de mediano plazo describió
los cambios de vegetación y ambientales registrados
a lo largo del gradiente, pero no permitió corrobo-
rar la causa del fenómeno y, como se mencionó, se
requiere de un monitoreo continuo y de largo plazo
para especificar la causa de la intrusión; o bien, com-
parar con resultados obtenidos en otras regiones del
Golfo de México en el mismo periodo. El aumento
rápido de salinidad genera estrés osmótico en or-
ganismos que crecen en agua dulce u oligohalinas
(Marks et al. 2016). En las UM las especies más
afectadas por la mayor salinidad fueron T. domingen-
sis y A. danaeifolium. Aunque T. domingensis es
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una de las especies de humedales de agua dulce
que toleran niveles bajos de salinidad (Glenn et al.
1995, Flores-Verdugo et al., 2007), no toleró los nive-
les alcanzados en esta área. Fuera de las UM tam-
bién se observó la muerte de los pocos individuos
de A. glabra y de parches completos de la palma A.
wrigthii, así como formación de claros de bosque por
mortandad reciente de árboles de L. racemosa. Este
nivel de impacto indica que no es un fenómeno que
se dé frecuentemente, independientemente de su ori-
gen y que está produciendo cambios en la composi-
ción y estructura de los humedales. Rivera-Monroy
et al. (2011) reportaron avance del manglar hacia los
humedales de agua dulce como efecto de la intrusión
salina en los Everglades, resultado tanto del aumento
en el nivel del mar como del manejo del agua dulce
en la cuenca. Si el evento de incremento de salinidad
fue derivado de marejada de tormenta, se espera que
este fenómeno será cada vez más frecuente por el in-
cremento en el nivel del mar y, por lo tanto, en el largo
plazo el manglar seguirá avanzando dentro de lo que
ahora es un humedal herbáceo.

A diferencia de lo que se ha obtenido en
relación a la hidrología de otros humedales costeros
del Golfo de México (López Rosas et al. 2006,
Moreno-Casasola et al. 2010, 2017, Vázquez Bena-
vides et al. 2020) o del Pacífico (Rincón Pérez et al.
2020), donde los niveles del agua se corresponden
con la entrada de agua por la temporada de lluvias;
en el presente trabajo se detectó un desfase entre los
primeros meses de lluvia y el aumento en el nivel del
agua; así como entre el inicio de la temporada de se-
cas y la disminución del nivel del agua. Al inicio de
la temporada de lluvias el suelo está muy seco, las
lluvias no son abundantes y, por la cercanía al mar,
es muy probable que el nivel del agua esté más in-
fluido por el nivel de las mareas, que actúan como
una barrera al flujo, que por la entrada de agua de
lluvia. En septiembre y octubre son los meses más
lluviosos y los niveles de las mareas en la zona son
más elevados (calendarios gráficos de mareas; SE-
MAR 2021), por lo que hay un aumento notable en el
nivel del agua, provocando la inundación del área de
estudio. En diciembre la cantidad de lluvia empieza a
disminuir gradualmente en el tiempo, pero el nivel del

agua se mantiene elevado porque el área está ubi-
cada en la parte más baja de una cuenca hidrológica
bastante extensa, y aunque la entrada por lluvia ya
no es significativa, seguramente sí lo es la entrada
subterránea (Euliss Jr. et al. 2004, Correa-Araneda
et al. 2012, Lucas et al. 2014). Ello no ocurre en
cuencas no tan extensas, como las del Pacífico o de
otras regiones del Golfo de México. Este tipo de re-
sultados apunta hacia la necesidad de realizar mayor
cantidad de estudios sobre la geohidrología de los
humedales de la planicie costera y su conectividad,
así como monitoreo en el largo plazo, para poder en-
tender la dinámica entre el agua dulce y la salina en
el tiempo y el espacio en diferentes regiones del país,
y poder predecir los impactos del cambio climático.

Recapitulando, en el plano espacial, con-
forme aumenta el nivel de inundación y disminuye la
salinidad, las especies de mangle van disminuyendo
en altura y su hábito cambia de arbóreo a arbus-
tivo. Avicennia germinans sólo está presente en el
extremo cercano al río, R. mangle es abundante en
el extremo cercano al río, junto con L. racemosa,
pero su abundancia disminuye gradualmente hasta
que sólo domina un bosque monoespecífico de L.
racemosa; continuando en el gradiente, ésta última
especie sigue dominando, pero en forma arbus-
tiva y en el extremo más alejado del río es reem-
plazada por vegetación herbácea dominada por P.
australis y T. domingensis. En el plano temporal,
en un periodo relativamente corto (2016 - 2019)
se presentaron cambios en la composición y es-
tructura de los humedales, debido a un incremento
de la salinidad en general y a un cambio en los
patrones de inundación, demostrando que estos
humedales tienen una adaptación rápida y el sistema
considerado como humedal, es resiliente, aunque
con cambios en el tipo de humedal.

CONCLUSIONES

Por lo obtenido en la presente investigación
podemos concluir que: (1) la vegetación del manglar-
tular de Pantanos de Centla responde a un gradiente
que se distribuye en función del nivel del agua que
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aumenta gradualmente conforme aumenta la distan-
cia al río; (2) la salinidad del agua intersticial dis-
minuye gradualmente en dirección del río (manglar)
hacia tierra adentro (tular); el análisis del gradiente
indirecto detectó una correlación significativa entre
la distribución de la vegetación y la combinación de
las variables salinidad de agua intersticial, distancia
al río y pH; (3) las asociaciones vegetales presentes
en el área de estudio están conectadas hidrológica-
mente; esta conectividad está influida por las mareas,
el nivel del río y las marejadas ciclónicas; (4) durante
las mareas altas y las marejadas ciclónicas el nivel
del agua aumenta en dirección mar-río, aumentando
los niveles de inundación y salinidad en el sistema;
este proceso se revierte en mareas bajas; (5) en
época de lluvias, de septiembre a noviembre, ocurre
el mayor aumento en el nivel del agua, respondiendo
a un pulso de inundación del río y provocando una
disminución en la salinidad en todo el sistema; (6) en
el periodo del 2018-2019 se detectó un incremento
en la salinidad intersticial en toda la zona de es-
tudio, lo que afectó negativamente a especies con
mayor afinidad a condiciones mesohalinas o dul-
ces (T. domingensis, P. australis, A. danaeifolium,
A. glabra, Sporobolus sp. y A. wrigtii) y benefició a
L. racemosa que empezó a aumentar su abundan-
cia en la zona del tular. Los resultados obtenidos
en el presente trabajo son representativos para los

humedales riparios, influidos por la marea, asociados
a la desembocadura del río Grijalva y del San Pedro
San Pablo, de la Reserva de la Biósfera Pantanos de
Centla, que son los humedales más cercanos a la
costa. La conservación de los humedales costeros
de esta Área Natural Protegida dependerá de cono-
cer con certeza los fenómenos climáticos y antro-
pogénicos implicados en los procesos que afectan a
su vegetación, tales como la fluctuación del nivel del
agua y la salinidad del agua intersticial.
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