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Resumen 

El presente estudio exploró el efecto de la deforestación sobre el nivel de herbivoría 

(porcentaje de área foliar removida) y la diversidad de tipos de daños causados por 

herbívoros en árboles y arbustos de especies demandantes de luz (pioneras) y tolerantes 

a la sombra (no pioneras) en remanentes de selva húmeda. La investigación se desarrolló 

en cuatro paisajes sujetos a actividades agropecuarias y en un paisaje conservado (sin 

deforestación), encontrados en la región de la Región Selva Lacandona, Chiapas. Se 

escogieron cinco unidades de paisaje (1 x 1 km) que difirieron en el porcentaje de 

deforestación entre el 0% y el 85%. En cada paisaje se eligieron tres parches de selva 

madura y en cada uno de ellos se estableció una parcela de 50 m de largo x 2 m de 

ancho. De cada planta de 10-150 cm de altura incluida en cada parcela, se colectaron 

cinco hojas simples o compuestas, bien desarrolladas, anotando la especie de 

procedencia y el gremio regenerativo (pionera, no pionera) de la especie. En total, se 

colectaron 35,000 hojas, de las cuales se seleccionaron al azar 1,500 hojas por paisaje 

(500 hojas por transecto en cada paisaje) para el presente estudio. Las hojas fueron 

digitalizadas para cuantificar, a través del paquete LeafArea en R, el porcentaje de 

herbivoría, así como para identificar tipos de daño producidos por diferentes grupos de 

herbívoros. Finalmente, se evaluó si el nivel de herbivoría y la diversidad de tipos de daño 

variaron con la cantidad de hábitat remanente en los paisajes y en función del gremio 

regenerativo de las especies de plantas. Un análisis de NMDS mostró que la composición 

de especies de plantas no varió significativamente entre los paisajes. Los resultados 

indican que los daños foliares fueron producidos por insectos, sin que hubiera evidencia 

de defoliación por mamíferos herbívoros. En general, considerando todas las hojas 

colectadas, el promedio de herbivoría fue de 4.0% (± 0.2% e.s.) y varió entre el 2.9% (± 

0.7% e.s.) y el 4.0% (± 0.4% e.s.) en los paisajes con deforestación y fue de 5.7% (± 0.9% 

e.s.) en el paisaje sin deforestación. El porcentaje de la herbivoría no se correlacionó con 

la cantidad de hábitat remanente. Sin embargo, la herbivoría fue significativamente mayor 

en el paisaje sin deforestación que el promedio de herbivoría en los paisajes deforestados 

(3.4 ± 0.3%). En general considerando todos los paisajes, el nivel de herbivoría no varió 

entre especies pioneras (4.0% ± 0.3%) y no pioneras (3.8% ± 0.3%). Sin embargo, en el 

paisaje sin deforestación el nivel de herbivoría de especies pioneras (7.5% ± 1.1%) fue 

mayor que el de especies no pioneras (5.2% ± 0.5%), además de que la herbivoría fue 

significativamente menor para ambos gremios regenerativos en el los paisajes 
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deforestados. En total se identificaron 54 tipos de daños, todos relacionados con insectos, 

de los cuales 6 abarcaron 80% de los registros de daños detectados. La diversidad de 

tipos daños (número de Hill q = 1, exponencial del índice de diversidad de Shannon) no se 

correlacionó con el nivel de deforestación. Sin embargo, esta diversidad fue mayor 

(promedio = 10.4) en el paisaje sin deforestación que el promedio en los paisajes 

deforestados (8.3 ± 0.3). En general, los resultados de este estudio muestran que la 

deforestación disminuye el nivel de herbivoría y la diversidad de tipos de daño causados 

por insectos herbívoros, considerando tanto a la comunidad total de plantas del 

sotobosque, como separando ensambles de especies pioneras y no pioneras. La 

reducción del nivel de herbivoría y de la diversidad de tipos de daño no se debió a 

cambios en composición florísticas del sotobosque entre paisajes. Los paisajes 

deforestados estudiados están sujetos a un activo manejo agrícola, que incluye el uso de 

agroquímicos. Los fragmentos de selva madura en estos paisajes se encuentran 

embebidos entre campos agrícolas. Se discute que la reducción en la herbivoría puede 

estar asociada al impacto negativo de los  agroquímicos sobre la abundancia y diversidad 

de insectos herbívoros. También se discute que un aumento en la depredación de 

insectos, por la fauna asociada a los campos agrícolas, podría resultar en la disminución 

de herbivoría en los fragmentos de selva madura en los paisajes sujetos a actividad 

agrícola.       
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Introducción 

 

La deforestación de selvas y sus efectos en interacciones bióticas 

Durante el siglo pasado y el presente la actividad humana ha escalado de manera 

profunda y amplia, alterando a los ecosistemas del planeta en tal magnitud que se 

considera que ha dado lugar a la llamada época del Antropoceno (Malhi et al, 2014). Una 

manifestación de esta época es la extensa y fuerte deforestación que están sufriendo los 

bosques tropicales o selvas. Esta es formalmente definida por la Organización de las 

Naciones Unidas como “la pérdida del dosel por debajo del límite del 10%” (FAO, 2019). 

Las consecuencias biológicas y sociales de este proceso son enormes. Las selvas 

concentran más del 50% de la biodiversidad terrestre conocida (Koleff et al, 2012), 

desempeñan múltiples funciones ecosistémicas y aportan un sinnúmero de beneficios de 

gran relevancia global, regional y local para las sociedades humanas (Balvanera, 2012). 

 La deforestación tiene una amplia gama de consecuencias socioecológicas (Díaz 

et al, 2006). Desde una perspectiva biológica, estas consecuencias se manifiestan en la 

pérdida de especies y la alteración de poblaciones de plantas y animales silvestres en las 

áreas naturales remanentes, la modificación de las interacciones bióticas y la 

simplificación de redes tróficas (Cagnolo et al, 2009). Estas consecuencias tienen a su 

vez impactos sobre el funcionamiento del ecosistema (Lewis, 2009). Para elucidar el 

papel que juega la deforestación en la modificación del funcionamiento del ecosistema, se 

han adoptado diferentes enfoques teóricos y metodológicos. Uno de ellos se centra en el 

análisis de las interacciones bióticas (Araújo & Miska, 2007). 

Se ha propuesto que la deforestación reduce las interacciones bióticas de manera 

proporcional a la cantidad de especies que se pierden en el ecosistema afectado 

(Valiente-Banuet et al, 2015). Sin embargo, esta suposición ha llevado a conceptualizar 

de forma sesgada el estudio de las consecuencias de la deforestación sobre el 

funcionamiento de los ecosistemas, tomando como base sólo el cambio en la diversidad 

de especies (Lewis, 2009). Para lograr un mejor entendimiento del tema es necesario 

profundizar en el estudio de los efectos de la deforestación sobre las interacciones 

bióticas. En este contexto, un reto a entender es si existen umbrales de deforestación por 

encima de los cuales ocurren efectos cascada de pérdida de interacciones bióticas, con el 

potencial de llevar al ecosistema a un colapso, como lo predicen modelos 
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computacionales (Kondoh, 2003). 

 Dentro de las interacciones bióticas, aquellas que involucran a especies animales 

y vegetales, tales como la polinización y la herbivoría, son posiblemente las más 

afectadas por la deforestación. El estudio de este tipo de interacciones bióticas, en selvas 

sujetas al proceso de deforestación, puede proveer conocimiento novedoso que ayude a 

identificar indicadores de degradación funcional del ecosistema (Didham, et al, 1996). 

 Se propone a la herbivoría causada por insectos como uno de los modelos con 

mayor potencial para estudiar los efectos de la deforestación sobre las interacciones 

bióticas (Novotny et al, 2012). Esto se debe a que en las selvas existe una gran riqueza 

de especies de insectos herbívoros (muchas con densidades poblacionales elevadas) y a 

que, en general, es fácil identificar los daños (e.g., perforaciones, minaciones, muescas, 

etc.) que producen herbívoros particulares en sus plantas hospederas (Carvalho et al, 

2014). Cambios en la magnitud del daño (i.e., área foliar afectada), en la diversidad de 

tipos de daño y en la frecuencia que se presentan cada uno de estos tipos podrían ser 

indicadores del efecto de la deforestación sobre las interacciones bióticas que determinan 

el funcionamiento del ecosistema (Noss, 1990; Novotny et al, 2007). 

Deforestación y efectos en la interacción planta-herbívoro 

El estudio de la interacción planta-herbívoro ha sido un campo tradicionalmente activo de 

investigación de la ecología tropical (e.g., Johnson, 2011) y del campo de la ecología 

evolutiva  (Berenbaum & Zangerl, 2008). Desde una perspectiva fitocéntrica, estos 

estudios se han orientado a entender el papel que juegan diferentes atributos físicos y 

químicos de las plantas como defensas a la herbivoría (Gong & Zhang, 2014), la variación 

de los niveles de herbivoría en función de las historia de vida (Kursar & Coley, 2003), 

atributos funcionales (Silva, et al, 2015), estrategias regenerativas de las plantas (Poorter, 

et al, 2004) y la especificidad de las relaciones entre especies de plantas y sus especies 

herbívoras a través del análisis de redes complejas de interacción  (Valladares, et al, 2006 

;Cagnolo, et al, 2011), entre otros temas. Gran parte de estos estudios se han 

desarrollado a escala de poblaciones (e.g., Ballina-Gómez, et al, 2009) y comunidades 

(e.g., De La Cruz & Dirzo, 1987), de plantas locales e invasoras (Dawson, et al, 2008), 

pero raramente han enfocado su atención a entender el efecto de la deforestación sobre 

la interacción planta-herbívoro.  

El estudio de la herbivoría en ecosistemas modificados por la deforestación ha 

adoptado el enfoque de la ecología de la fragmentación (e.g., Ruíz-Guerra, et al, 2010; 
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Leal et al, 2014; Rossetti, et al, 2014). En los trópicos el proceso de deforestación se da 

primordialmente debido a la conversión de las selvas a campos agropecuarios, 

conformando los llamados paisajes modificados por actividades humanas (PMAH) 

(Melo,et al, 2013). Dentro de estos paisajes se pueden ubicar áreas que varían en el nivel 

de deforestación (o en el porcentaje de bosque remanente). Estas áreas, o unidades de 

paisaje, se pueden conceptualizar como un mosaico compuesto por fragmentos de 

bosque (maduros y/o secundarios) embebidos en una matriz de diferentes tipos de usos 

agrícolas del suelo (Arroyo-Rodríguez, et al, 2015). Estas unidades son modelos idóneos 

para estudiar cómo la deforestación afecta a las interacciones bióticas. 

Marco conceptual para el estudio de la herbivoría en PMAH  

Al abordar la ecología de estas comunidades a escala de paisaje existen al menos dos 

corrientes epistemológicas que postulan distintos enunciados teóricos y metodológicos. 

Por un lado se encuentran los derivados teóricos de la teoría de biogeografía de islas de  

(MacArthur & Wilson, 1967), que actualmente se aplica al estudio de la dinámica de 

PMAH por medio del análisis de la configuración del paisaje (tamaño de parche y efectos 

de aislamiento asociados). Por otro lado, se encuentra la hipótesis de la cantidad de 

hábitat, una teoría relativamente joven cuya principal propuesta es la omisión de las 

características individuales de cada parche en favor de la cantidad total de hábitat a 

escala de paisaje  (Fahrig, 2013). 

Para entender las dinámicas que operan a escala de paisaje en la interacción 

planta-herbívoro es necesario entender cómo tal interacción se ve modificada a medida 

que avanza el proceso de deforestación. Actualmente se sabe que los posibles efectos de 

la deforestación sobre la herbivoría dependen primariamente de: i) el grado de la 

especificidad de la interacción entre las especies de plantas y sus especies herbívoras, ii) 

la susceptibilidad de las especies interactuantes a desaparecer de los fragmentos de 

bosque remanentes a medida que avanza la deforestación y iii) la incorporación de 

especies favorecidas por ambientes perturbados (i.e., plantas con estrategias 

regenerativas demandantes de luz, herbívoros oportunistas/generalistas, y/o 

depredadores de los herbívoros). Existen contados estudios que indican un alto grado de 

especificidad en la red de interacciones planta-herbívoro en selvas maduras conservadas 

y que tal especificidad disminuye en los fragmentos (Bagchi et al, 2018). También existe 

evidencia de que el número de especies de plantas, de especies herbívoras o el número 

de interacciones entre estas especies disminuyen en los fragmentos respecto a lo 
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observado en el bosque continuo (Barbosa, et al, 2005; Novotny & Basset, 2000). En los 

bordes de los fragmentos y en los claros de selva se establecen especies pioneras, 

fuertemente demandantes de luz, las cuales tienen bajos niveles de defensas anti-

herbivoría y sufren mayor daño foliar. En contraste, al interior del bosque se desarrollan 

en la sombra especies persistentes, tolerantes a la sombra, que tienen mayores niveles 

de defensas anti-herbívoros y sufren menores daños foliares (Poorter, et al, 2004). 

También existe evidencia de que en los fragmentos, los insectos herbívoros sufren 

mayores niveles de depredación (Fowler, et al, 1993). La combinación de todos estos 

factores puede determinar que el nivel de herbivoría y la diversidad de interacciones 

planta-herbívoro se modifiquen a medida que la deforestación avanza y la cobertura de la 

selva se fragmenta y reduce. En la región de selva atlántica en Brasil, se ha encontrado 

que en PMAHs la remoción de área foliar por insectos herbívoros disminuye a medida que 

la fragmentación aumenta (Morante-Filho, et al, 2016). 

 Además, se ha encontrado que la composición florística de los paisajes que han 

sufrido el proceso de deforestación tiende a homogeneizarse espacialmente con especies 

demandantes de luz, a medida que este proceso se intensifica (Arroyo-Rodríguez, et al, 

2013), lo cual podría afectar a las interacciones planta – herbívoro. Se ha encontrado, por 

ejemplo, que la herbivoría que ocurre en dosel es totalmente distinta a la que ocurre en 

sotobosque dentro de paisajes conservados (Neves et al ,2014), y frente a la 

deforestación, los trabajos concernientes a herbivoría, se han centrado en los estadíos de 

plántula con la finalidad de evaluar ls mortalidad de las mismas (Souza et al, 2018).  

Debido a esto, la comunidad vegetal de sotobosque presenta un interés de estudio 

particular, ya que resulta la primera en verse estructurada tras el estadío de plántula de 

las especies arbóreas y arbustivas, lo que tiene implicaciones en la composición de los 

organismos asociados a ésta. (Vera et al, 2011). 

       Existen formas de clasificar la herbivoría ocasionada por los herbívoros, a través de la 

caracterización de los tipos de daño que producen sobre el tejido foliar, se pueden 

establecer diferentes grupos de herbívoros (Carvalho, et al, 2014; Anexo 1). Incluso, si no 

es posible distinguir los daños producidos a nivel de especie, el análisis de los tipos de 

daño puede ser un buen indicador de la diversidad de especies herbívoras que se 

encuentran en un área determinada. Algunos estudios han explorado la variación de los 

tipos de daño en comunidades de plántulas de selva húmeda (De La Cruz & Dirzo, 1987; 

Souza et al, 2018), pero no existen antecedentes que hayan usado el análisis de los tipos 
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de daño para evaluar los efectos de la deforestación sobre la interacción planta-herbívoro 

en fragmentos de bosque en los PMAH. Al evaluar los atributos (abundancia, diversidad, 

composición de especies) de las comunidades de plantas y las evidencias de la 

interacción con sus herbívoros (niveles y tipos de daño ocasionado por herbívoros) a 

escala de paisaje, se puede explorar cómo operan las dinámicas de interacción planta - 

herbívoro (Novotny, et al, 2010). 

En el contexto anterior, el presente trabajo constituye una aportación al 

conocimiento de los efectos de la deforestación de selvas húmedas sobre la herbivoría 

ocasionada por insectos, utilizando como sistema de estudio una serie de unidades de 

paisaje con distinto grado de deforestación. Este sistema se encuentra en la región de 

Marqués de Comillas, Chiapas, que a su vez es parte de la denominada región Selva 

Lacandona, uno de los reductos con mayor extensión de selva húmeda en México. 

Objetivo general 

Analizar el efecto de niveles crecientes de deforestación sobre la magnitud de herbivoría 

(porcentaje de área foliar removida) y la diversidad de tipos de daños causados por 

herbívoros en hojas de especies arbustivas y arbóreas del sotobosque de selva madura 

en paisajes modificados por actividades humanas.  

Objetivos particulares 

● Analizar el cambio de la abundancia, diversidad y composición de especies 

arbustivas y arbóreas, presentes en el sotobosque de fragmentos de selva madura 

a través de paisajes con niveles crecientes de deforestación (porcentaje del 

paisaje sin cobertura de selva madura). 

● Analizar el cambio de la abundancia de plantas de gremios regenerativos 

contrastantes (demandantes de luz vs. tolerantes a la sombra) a lo largo de 

paisajes con niveles crecientes de deforestación. 

● Analizar el cambio en la diversidad y composición de gremios de herbívoros, 

identificados a través de los tipos de daño causados por diferentes herbívoros 

(succionadores, masticadores, formadores de agallas, minadores, entre otros), a 

través de paisajes con niveles crecientes de deforestación. 

● Evaluar la relación entre la magnitud y diversidad de herbivoría (magnitud y tipos 

de daño) y el nivel de deforestación, considerando a todas las especies de plantas 

y separándolas por gremio regenerativo. 
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Hipótesis y predicciones 

Hipótesis 1. Con la reducción de la selva madura en el paisaje se establecen condiciones 

ambientales que favorecen a especies de plantas demandantes de luz y reducen la 

abundancia de especies tolerantes a la sombra. Por lo tanto, se espera que al aumentar la 

deforestación disminuya la diversidad de especies tolerantes a la sombra y aumente la 

similitud taxonómica de especies arbustivas y arbóreas en los fragmentos de selva 

madura remanentes (hipótesis de homogenización florística). A lo largo de esta tendencia, 

se espera que en los fragmentos de selva madura que quedan en los paisajes con mayor 

deforestación dominen las especies demandantes de luz. 

Hipótesis 2. Si a medida que avanza la deforestación la diversidad de especies de plantas 

tolerantes a la sombra disminuye, y la abundancia de especies demandantes de luz 

aumenta, se espera que a lo largo de este proceso el nivel de herbivoría aumente y la 

diversidad de tipos de daños disminuya. 

Hipótesis 3. Si la reducción del hábitat de selva madura determina un cambio en la 

composición de los tipos de daños, se puede esperar que en los paisajes más 

deforestados dominen los tipos de daño producidos por herbívoros generalistas. 

 

Materiales y métodos 

Sitio de estudio 

El presente estudio se desarrolló en la región de Marqués de Comillas, la cual se localiza 

en el estado de Chiapas, al sur de la Reserva Integral de la Biósfera de Montes Azules (N 

16.118637°, W -90.942092°). Específicamente, se trabajó en los terrenos de los ejidos de 

Loma Bonita (“Escolar”; N 16.095276°,W -91.008272°), Boca de Chajul (“Chajul”; N 

16.102358°,W -90.934396°), Flor de Marqués de Comillas (“Flor de Marqués”; N 

16.136164°,W -90.857307°), Playón de la Noria (“Playón”; N 16.121620°,W -90.895558°) 

y de la Reserva de la Biosfera Montes Azules (“Montes Azules”; N 16.118637°,W -

90.942092°). 

 La región de estudio se ubica en el extremo suroriental de la región Selva 

Lacandona. Se encuentra delimitada físicamente por los ríos Lacantún y Salinas y por la 

línea fronteriza con Guatemala (Figura 1).  
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Figura 3. Localización de la región de estudio en el territorio nacional mexicano. 

El territorio presenta un relieve irregular, dominado por lomeríos bajos con variaciones en 

altitud de entre 100 a 150 m snm, e incluye áreas aluviales a lo largo de los márgenes del 

río Lacantún (Martínez-Ramos, 2006). En las áreas de lomeríos dominan suelos pobres 

de areniscas y lutitas, mientras que en las áreas aluviales son profundos de buen drenaje 

y fértiles  (Navarrete-Segueda,et al, 2018). El área de estudio abarca un total de 2,085.7 

km2, lo que representa aproximadamente el 11.47% del total de la superficie regional 

(Muench, 2015). La vegetación natural en el área de estudio corresponde a selva alta 

perennifolia (en las áreas aluviales) y de selva alta-mediana subperennifolia (en los sitios 

de lomeríos bajos) con cambios importantes en la estructura y composición del bosque 

(Martínez-Ramos, 2006;Navarrete-Segueda, et al, 2017).   

Debido a que en la década de los setenta del siglo pasado Marqués de Comillas 

fue planeada como una zona de terrenos nacionales para la colonización y considerada 

una alternativa a la resolución de conflictos agrarios de otros estados de la República  (De 

Vos, 2002), la actividad agropecuaria, que se ha llevado desde entonces en la región, 

resultó en una tasa de deforestación estimada en 2.1% anual (Couturier, et al, 2012). Así, 

se estima que se perdieron 881 km2 de selva durante el periodo 1993 – 2007. Estas 

tendencias de deforestación se han mantenido con el paso del tiempo, de tal forma que se 

estima que durante el periodo 1990 – 2000 se perdieron 45.6 km2 anuales, mientras que 

en el periodo 2000 – 2010 se perdieron 42.5 km2 por año (Couturier, et al, 2012). 
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Sistema de estudio 

Unidades de paisaje 

Se seleccionaron cinco unidades de paisaje, cada una con un área de 1 km2 (1 km x 1 

km), que variaron en el porcentaje de cobertura de selva madura de la siguiente manera: 

Reserva de Montes Azules = 100%, Chajul = 33%, Playón = 26%, Flor de Marqués = 

24%, Escolar = 15%. La selección de estas unidades se basó en una exploración de 

diferentes unidades de paisaje con proporciones contrastes de selva madura remanente a 

través de imágenes de satélite LANDSAT (correspondientes al año de 2017) y un sistema 

de información geográfica (Wies, et al, 2021). Las coberturas de las unidades de paisaje 

seleccionadas se obtuvieron por medio del trazado de polígonos sobre las imágenes 

satelitales mediante el programa QGIS (Figura 2). La localización de las unidades de 

paisaje empleadas se puede apreciar con mayor detalle en el Anexo 2. 

 

Figura 4. Localización y estructura de las unidades de paisaje en la región de estudio. 

Posteriormente, las imágenes se analizaron a través del programa FRAGSTAT para 

cuantificar la cobertura de remanentes de selva madura, parches de selvas secundarias y 

áreas con pastizales y campos de cultivo, así como métricas de la configuración del 

paisaje (Wies, et al, 2021; Cuadro 1). 
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Cuadro 1. Valores de métricas de composición y configuración del paisaje calculados para 

cada una de las cinco unidades de paisaje (UP) estudiadas en Marqués de Comillas, 

Chiapas. En la columna “Sitio” se proporciona el nombre de la UP. Métricas de 

composición del paisaje: %SM = porcentaje de cobertura selva madura, %SM+SS = 

porcentaje de cobertura de selva madura y selva secundaria. Métricas de configuración de 

paisaje: NP = número de parches, TE = longitud total de los bordes del parche (metros), 

ENN_MN = distancia media euclidiana entre fragmentos de selva más cercanos. Datos 

modificados de (Wies, Nicasio-Arzeta, & Martínez-Ramos, 2021) 

 

Sitio   %SM  %SM+SS       NP         TE  ENN_MN 

La Escolar  15 34.9  3   9,015  2.8 

Flor de Marqués 24 61.5  2 11,859  3.3 

Playon 2  26 49.0  3  8,778  1.9 

Chajul   33 80.1  1 9,036  2.7 

Reserva  100 100  1       0  0.0 

 

 

Muestreo de la vegetación, cuantificación y tipificación de los daños foliares por 

herbívoros 

 

En cada una de las unidades de paisaje se eligieron tres sitios de selva madura. En cada 

sitio se estableció al azar un transecto lineal de 50 x 2 m, considerando una distancia 

mínima de separación de más de 150 m entre los transectos. A lo largo de cada transecto, 

se colectaron cinco hojas del extremo caulinar de cada arbusto o árbol encontrado dentro 

del transecto. Las hojas se colectaron indistintamente de ramas expuestas a una altura no 

mayor a 1.5 m, sin distinguir entre hojas simples o compuestas. Con la ayuda de 

parataxónomos, se anotó la especie o morfoespecie de cada arbusto o árbol muestreado 

y se colectó material vegetativo para la posterior identificación de estas últimas. Utilizando 

el acervo informativo generado por el Laboratorio de Ecología y Manejo de Bosques 

Tropicales del Instituto de Ecosistemas y Sostenibilidad de la UNAM, fue posible 

identificar la mayoría de las morfoespecies a nivel de especie, género o familia y clasificar 
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a las especies en dos grandes gremios regenerativos: demandantes de luz y tolerantes a 

la sombra (Anexo 1).   

Las hojas colectadas de cada planta se pusieron por separado en bolsas de papel 

secante para evitar que fueran dañadas por hongos. Se etiquetó cada bolsa para el 

procesamiento de las hojas en el laboratorio. En el laboratorio, cada una de las láminas 

foliares colectadas se digitalizaron por medio de un escáner, obteniendo imágenes de alta 

resolución. Para obtener el área foliar removida, cada imagen foliar con herbivoría fue 

reconstruida a su forma original, utilizando Photoshop v6Cs y el patrón de la hoja 

completa (Valois-Cuesta & Castaño, 2009). El porcentaje de área foliar removida [𝐻(𝑙)] se 

calculó por medio del software ImageJ v2.2 y el paquete LeafArea de R v3.1 (Katabuchi, 

2017), con la siguiente fórmula:  

 𝐻(𝑙) =
(𝐴𝐹𝑅−𝐴𝐹𝑂)𝑋100

𝐴𝐹𝑅
 

Dónde: AFR = área foliar reconstruida y AFO = área foliar original. 

Para cada uno de los transectos, se seleccionaron al azar 104 muestras (cada una 

compuesta de cinco hojas, provenientes de una planta, en total 520 hojas por transecto). 

Este tamaño de muestra representó adecuadamente la varianza existente en el 

porcentaje de herbivoría, según el método de varianza acumulada (Gie Yong & Pearce, 

2013) 

Se registró como daño foliar por herbívoros cuando la lámina de la hoja mostraba 

pérdida de tejido atribuible a la forma de consumo de insectos herbívoros. Estos daños 

fueron tipificados con base en la clasificación propuesta por el Instituto Smithsonian 

(Labandeira,et al , 2007; Figura 3). Los tipos de daño registrados en cada hoja muestral 

se asociaron con la identidad taxonómica de los herbívoros siguiendo el estudio de 

(Carvalho, et al, 2014). El registro de las cicatrices foliares dentro de la muestra se basó 

en el criterio de presencia/ausencia, únicamente registrando la incidencia de cada tipo en 

las cinco hojas muestreadas por planta. Utilizando las cicatrices foliares identificadas 

como evidencia de una interacción planta–herbívoro y tomando la frecuencia de aparición 

fue posible estimar la diversidad de interacciones planta – herbívoro de cada uno de los 

paisajes. En total, considerando todas las muestras, se identificaron 54 tipos de daño 

diferentes causados por herbívoros. El 80% de los daños registrados fue causado por 

insectos con aparato bucal masticador, agrupadas bajo seis patrones de defoliación 

asociados a diferentes grupos taxonómicos (Figura 3). Dada la prevalencia de estos seis 

tipos de daño en la vegetación muestreada, se infirió que son causados por herbívoros 

generalistas. El 20% restante comprendió 48 tipos de daño poco frecuentes, 
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pertenecientes a insectos con formas de alimentación variable (agalladores, minadores, 

succionadores, etc.). Dada la rareza de estos tipos de daño en la vegetación muestreada, 

se infirió que son producidos por herbívoros que muestran preferencia en consumir el 

tejido foliar de ciertas especies de plantas (i.e., herbívoros especialistas).   

 

 

 

Figura 5. Los seis tipos de daño foliar (DT) más frecuentes causados por insectos 

herbívoros. Descripción de las categorías en Anexo 1. 

 

Análisis de datos 

Para estimar la diversidad de especies de plantas por transecto se empleó la serie de 

números de Hill q0, q1 y q2  (Chao, et al , 2014).  El estimador q0 corresponde al número 

total de especies, q1al número de especies comunes, calculado como el exponencial del 

índice de Shannon [H’ = -∑ pi x log (pi)] y q2 al número de especies dominantes (calculado 

como el inverso del índice de Simpson, D = 1/∑pi
2), donde pi es la proporción de plantas 

de la especie i del total de plantas registradas en un transecto dado. El mismo 
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procedimiento se realizó para cuantificar la diversidad de tipos de daño por herbívoros por 

transecto. En este caso pi es la proporción del tipo de daño i del total de daños registrados 

por transecto. Los estimadores de diversidad fueron calculados a través del paquete 

Vegan en R v3.1 (Oksanen, et al, 2018). 

Posteriormente, por medio del método de media acumulada (Gie Yong & Pearce, 2013), 

se identificaron los tipos de daño más comunes que representaron el 80% del total de los 

daños registrados. El 20% de los tipos de daño restantes se conjuntaron como un grupo 

de “poco frecuentes”. El cambio en la frecuencia de los tipos de daños más comunes fue 

considerado como un indicador de los efectos de la deforestación sobre las interacciones 

planta–herbívoro.  

Para evaluar la parte de la hipótesis 1, que propone que al aumentar el nivel de 

deforestación disminuye la diversidad de especies de plantas, se emplearon modelos 

lineales generalizados con efectos mixtos (MLGEM). En estos modelos la variable de 

respuesta fue el índice q0 (número de especies totales), q1 (número de especies 

comunes) o q2 (número de especies dominantes) de diversidad (números de Hill), la 

variable independiente (factor fijo) fue el porcentaje de cobertura de selva madura. Con el 

fin de emplear toda la información disponible, en los modelos se incluyeron los 15 

transectos realizados como un factor aleatorio. Los valores de diversidad se 

transformaron en logaritmos para cumplir con las condiciones de normalidad que 

requieren los MLEM. Para corroborar que los datos transformados cumpliesen con las 

condiciones de normalidad fue realizada la prueba de Shapiro – Wilk a cada una de las 

variables de respuesta. (q0 – W=0.95 y p=0.56, q1 - W=0.91 y p=0.17, q2 – W=0.93 y 

p=0.32). 

Para evaluar la parte de la hipótesis 1, que propone que al aumentar la 

deforestación aumenta la similitud taxonómica de arbustos y árboles en los fragmentos de 

selva madura remanentes (hipótesis de homogenización florística), se empleó un análisis 

de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS, por sus siglas en inglés). Para ello, 

se creó una matriz de n columnas por m renglones, donde las columnas correspondieron 

a los 15 transectos (tres por cada uno de los cinco paisajes) y los renglones a las 

especies registradas en todos los transectos. Con esta matriz se calcularon valores de 

similitud de especies entre los transectos, empleando el índice de Morisita-Horn. Este 

índice se ha recomendado para evitar sesgos debido al tamaño de la muestra (Chao et al, 

2014). Posteriormente, se aplicó un análisis de similitud (ANOSIM) para evaluar 
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diferencias significativas entre los paisajes con diferente porcentaje de cobertura de selva 

madura (n = 3 transectos por paisaje; Clarke, 1993; Anderson & Walsh, 2013) 

Para evaluar la parte de la hipótesis 1, que propone que al aumentar el nivel de 

deforestación aumenta la dominancia de las especies demandantes de luz, se calculó el 

porcentaje de plantas de especies tolerantes a la sombra y demandantes de luz, respecto 

al total de registros en cada transecto. Se empleó un MLGEM para evaluar el efecto del 

porcentaje de selva madura en el paisaje (factor fijo) sobre la proporción de plantas 

demandantes de luz. En este modelo, aquellas plantas tolerantes a la sombra se 

etiquetaron con un 0 y las demandantes de luz con un 1. En el modelo se empleó un error 

binomial y una función de unión logit, considerando a los transectos como un factor 

aleatorio.     

Para evaluar la parte de la hipótesis 2, que propone que el nivel de herbivoría es 

afectado por la deforestación en función del gremio regenerativo de las plantas, se 

empleó un MLGEM. En este modelo el porcentaje de cobertura de selva madura en el 

paisaje y el gremio regenerativo de las plantas (tolerantes a la sombra vs demandantes de 

luz) se establecieron como factores fijos (con 5 y 2 niveles, respectivamente), mientras 

que los 15 transectos se incluyeron como un factor aleatorio. La variable de respuesta 

(porcentaje de área foliar removida por herbivoría por planta) fue normalizada mediante la 

transformación ln(x+1) para su evaluación como variable de respuesta. En el modelo se 

empleó la totalidad de las muestras de 5 hojas por planta, cuya identidad taxonómica y 

gremio regenerativo fueran conocidos con certeza (n = 1491). Finalmente, se evaluaron 

los efectos independientes e interactivos de los dos factores fijos. 

 Para evaluar la parte de la hipótesis 2, que propone que la diversidad de tipos de 

daños disminuye al aumentar el nivel de deforestación, se usó un modelo GLMEM. En 

este caso la variable de respuesta fue la frecuencia de los 7 tipos de daños (los seis más 

frecuentes a través de todos los paisajes y una categoría de “poco frecuentes”; ver 

sección anterior). El porcentaje de selva madura en el paisaje se consideró un factor fijo y 

a los transectos realizados en todos los paisajes como un factor aleatorio. Dado que la 

variable de respuesta es de conteo, se empleó un error Poisson y una función de unión 

logarítmica. 

Para evaluar la hipótesis 3, que propone que al aumentar el nivel de deforestación 

aumenta la frecuencia de los tipos de daño producidos por herbívoros generalistas, se 

realizó un análisis de tabla de contingencia (prueba de X2), con la cual se evaluó si las 

frecuencias observadas de los tipos de daño, asociados a diferentes grupos de insectos, 
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varió en función de las unidades de paisaje con diferente nivel de cobertura de selva 

madura. Finalmente, para evaluar la idea de que en los paisajes más deforestados 

dominan los tipos de daño producidos por herbívoros generalistas se empleó un análisis 

de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS, por sus siglas en inglés). Para ello, 

se creó una matriz de n columnas por m renglones, donde las columnas correspondieron 

a los 15 transectos (tres por cada uno de los cinco paisajes) y los renglones a los 48 tipos 

de daño registrados en todos los transectos. Cada celda contenía la frecuencia de un tipo 

de daño en un transecto dado. Con esta matriz se calcularon valores de similitud de tipos 

de daño entre los transectos, empleando el índice de Morisita-Horn. Posteriormente, se 

aplicó un análisis de similitud (ANOSIM) para evaluar diferencias significativas entre los 

paisajes con diferente porcentaje de cobertura de selva madura (n = 3 transectos por 

paisaje). 
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Resultados 

Diferencias en la diversidad y composición de especies de plantas con el nivel de 

deforestación. 

Cambios de la diversidad de especies. En el Anexo 1 se muestra una lista de las especies 

registradas en todos los paisajes. El número de especies (totales, comunes y dominantes) 

fue similar entre las unidades de paisaje (Cuadro 1). Los paisajes con 24-26% de 

cobertura de selva madura mostraron una mayor diversidad de especies que el resto de 

los paisajes. Sin embargo, esta diferencia no fue significativa (X2 = 5.6, g.l.= 4, P > 0.10). 

 

Cuadro 2. Diversidad de especies de arbustos y árboles registrados en cinco unidades de 

paisaje con diferente nivel de cobertura de selva madura. Entre paréntesis se indica la 

cobertura total de selva en el paisaje. Se muestran los tres índices de diversidad de Hill 

(q0, q1, q2) calculado juntando los tres transectos por cada paisaje.   

Paisaje Cobertura de 

selva madura (%) 

Número total 

de especies 

(q0)  

Especies 

comunes  

(q1) 

Especies 

dominantes 

(q2) 

Montes Azules 100(100) 48 25.4 15.2 

Chajul 33 (80) 41 21.1 12.7 

Playón 26 (49) 60 35.2 22.8 

Flor de 

Marqués 
24 (62) 59 33.9 22.7 

Escolar 15 (35) 45 26.0 18.5 

 

Cambios en la abundancia relativa de plantas con diferente gremio regenerativo. El 

porcentaje de plantas tolerantes a la sombra fue máximo (87%) en el paisaje con el 100% 

de cobertura de selva madura (Figura 4). En contraste, en los paisajes deforestados el 

porcentaje de plantas demandantes de luz fue significativamente mayor (34.2 ± 2.8%; t = 

5.3, g.l. = 1, P < 0.001) que en el paisaje sin deforestación (13%). Los máximos del 
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porcentaje de plantas demandantes de luz (33-37%) se encontraron en los paisajes con el 

menor porcentaje de cobertura de selva madura (Escolar) y con el mayor porcentaje de 

selva secundaria (Chajul; Figura 4). No se encontró una interacción significativa entre el 

gremio regenerativo y el porcentaje de cobertura de los paisajes. En promedio, a través 

de todos los paisajes, la riqueza de especies de plantas tolerantes fue mayor (17.2 ± 1.2) 

que la de especies demandantes de luz (8.5 ± 0.5; X2 = 44.7, g.l. = 1, P < 0.0.001).   

 

 

 

 

Figura 6. Porcentaje de plantas tolerantes a la sombra y demandantes de luz registradas 
en las muestras foliares obtenidas de paisajes con diferentes porcentajes de selva 
madura en la región de Marqués de Comillas, Chiapas. 

Cambios en la composición de especies de plantas con la deforestación. El análisis 

NMDS (Figura 5) mostró una tendencia a la diferenciación en la composición de especies 

entre el paisaje con 100% de cobertura de selva madura (Montes Azules) y el paisaje más 

deforestado (Escolar, 15% de cobertura de selva madura) y el paisaje con más cobertura 
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de selva secundaria (Chajul, 33% selva madura y 47% selva secundaria). Por otro lado, 

los paisajes Flor de Marqués (24% selva madura) y Playón (26% selva madura) no 

difirieron del paisaje de Montes Azules (Figura 4). El análisis de ANOSIM mostró una 

diferencia marginal en la similitud de especies entre los paisajes (Figura 6), debido a que 

los paisajes Escolar y Chajul fueron menos similares en su composición de especies a los 

demás.  La dimensión-1 de la ordenación se correlacionó negativamente con la 

abundancia de plantas de especies tolerantes a la sombra (r = -0.62, P < 0.01) y 

positivamente con la abundancia (r = 0.73, P < 0.01) y la riqueza de especies (r = 0.66, P 

< 0.01) de plantas demandantes de luz. La dimensión-2 se correlacionó de manera 

positiva con la riqueza de especies de plantas tolerantes a la sombra (r = 0.45, P < 0.05).   

 

 

 

 

Figura 7. Análisis de Escalamiento Multidimensional no Métrico aplicado a la comunidad 
vegetal muestreada de cada uno de los paisajes. La ordenación incluye 3 transectos por 
paisaje de la siguiente manera: puntos azules = Reserva de la Biosfera de Montes Azules 
(100% cobertura de selva madura), puntos verdes = Chajul (33%), puntos amarillos = 
Playón (26%), puntos anaranjados = Flor de Marqués (24%), puntos rojos = Escolar 
(15%). Las líneas conectan a los transectos más similares de composición y el tamaño de 
los óvalos ilustran la variación entre transectos de un mismo paisaje en las dos 
dimensiones principales del NMDS y reflejan intervalos de confianza. La ordenación 
resultó con alto nivel de ajuste a la variación de los transectos (non- metric fit R2=0.983, 
linear fit R2=0.898, estrés = 0.086).  
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 Figura 6. Resultados del ANOSIM aplicado a las comunidades vegetales muestreadas en 

los paisajes. Nótese el menor valor promedio (y su variación) de similitud de especies 

para los paisajes Chajul y Escolar.  “Entre sitios” corresponde a la comparación de la 

similitud de especies de plantas entre los 15 transectos estudiados (3 transectos x 5 

paisajes). Para cada tratamiento (“Entre sitios” y paisajes), la línea horizontal gruesa 

indica el valor medio del porcentaje de similitud, las cajitas incluyen el 50% de los datos y 

las líneas punteadas, con sus extremos en líneas horizontales continuas, indican el rango 

de variación total de los datos de similitud. El nivel de significancia en la diferenciación 

entre los tratamientos se indica en la parte superior del panel (R=0.236, P=0.081).  

Efectos de la deforestación sobre la magnitud del daño y la composición de los tipos de 

daños causados por herbívoros. 

Nivel de herbivoría. El nivel promedio de herbivoría (porcentaje de área foliar removida) 

fue significativamente mayor (t = 11.5, g.l. = 1, P < 0.0001) en el paisaje con 100% de 

cobertura de selva madura (5.7%) que en los paisajes deforestados (3.4 ± 0.2% error 

estándar, n = 4). Sin embargo, no se observó tendencia alguna en el cambio del nivel de 

herbivoría al disminuir el porcentaje de cobertura de selva madura remanente en el 

paisaje (Cuadro 3). El nivel mínimo de herbivoría se observó en el paisaje con el mayor 

porcentaje de cobertura de selva secundaria (Chajul).  
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Cuadro 3. Variación del nivel promedio de herbivoría (área foliar removida; error estándar 

en paréntesis) entre paisajes con diferente cobertura de selva madura remanente en 

Marqués de Comillas, Chiapas. 

Paisaje Porcentaje de cobertura 

selva madura remanente 

Porcentaje de área 

foliar removida 

Montes Azules 100% 5.7 (6.8) 

Chajul 33% 2.9 (2.8) 

Playón 26% 3.6 (4.2) 

Flor de Marqués 24% 4.0 (4.3) 

Escolar 15% 3.1 (4.4) 

 

Variación del nivel de herbivoría en función del gremio regenerativo de las plantas. En 

general, las especies demandantes de luz mostraron mayor nivel de herbivoría (ver listado 

de especies en Anexo 1). El nivel promedio de la herbivoría varió con el gremio 

regenerativo de las plantas dependiendo del nivel de deforestación (X2 = 9.8, df = 4, p = 

0.044). El factor aleatorio (los transectos de muestreo) tuvo un efecto significativo (X2 = 

37.8, df = 9, p < 0.001), indicando una importante variación espacial en el nivel de 

herbivoría tanto dentro como entre los paisajes. En general, el nivel de herbivoría fue 

significativamente mayor en las plantas demandantes de luz, sobre todo en el paisaje con 

100% de cobertura de selva madura (Figura 6). Sin embargo, en el paisaje con mayor 

porcentaje de cobertura de selva secundaria (Chajul), las plantas tolerantes a la sombra 

mostraron mayor herbivoría que las demandantes de luz (Figura 7).  
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Figura 7. Variación de la magnitud de herbivoría en función de la cobertura de selva 

madura remanente en el paisaje y el gremio regenerativo de las plantas en Marqués de 

Comillas, Chiapas. 

Tipos de daños causados por herbívoros. En el anexo 1 se muestra una lista de los tipos 

de daño registrados. La figura 8 muestra la frecuencia absoluta de los principales tipos de 

daño registrados en los paisajes estudiados. Los tipos más comunes estuvieron 

asociados a escarabajos crisomélidos (subfamilias Eumolpinae y Cassidinae) y ortópteros 

(familia Tettigoniidae). Estos tipos corresponden a los herbívoros que consideramos como 

generalistas. Un conjunto diverso de taxones (48 tipos de daño) conformó el grupo de 

“poco frecuentes”, correspondientes a los herbívoros que consideramos como 

especialistas. Mientras que en el paisaje de Montes Azules (100% cobertura de selva 

madura) predominaron los tipos de daño presumiblemente causados por herbívoros 

especialistas (grupo de “poco frecuentes”) mientras que en el paisaje más deforestado 

(Escolar, 15%) predominaron los causados por herbívoros generalistas (Figura 9; 

X2=111.84, g.l.=24, p < 0.001) 
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Figura 8. Distribución de frecuencias de tipos de daño en función de los grupos 

taxonómicos y tipos de aparatos bucales asociados a éstos (etiqueta en la parte superior 

de cada barra). Se encontró que el 48% de los daños registrados están dados por 

coleópteros (Buprestidae, Chrysomelidae: Cassidinae, Chrysomelidae: Eumolpinae spp), 

mientras que el 32% está mediada por ortópteros (Proscopidae, Tettigoniidae). 
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Figura 9. Distribución de frecuencias de diferentes tipos de daño registrados en cinco  

paisajes con diferente nivel de deforestación en la región de Marqués de Comillas, 

Chiapas. Los colores indican los tipos de daño más comunes causados por diferentes 

grupos taxonómicos (a nivel de familia y subfamilia) de acuerdo con Carvalho (2014). El 

tipo de daño indicado como “poco frecuentes” engloba 48 tipos de daño poco frecuentes.   

La riqueza (q0), el número de tipos de daño más comunes (q1) y los dominantes 

(q2) no variaron de manera significativa entre los paisajes (P > 0.10). Sin embargo, q0  fue 

significativamente mayor (t > 3.5, g.l. = 1, P < 0.01) en el paisaje con 100% de cobertura 

(32 y 11, respectivamente) que el promedio observado en los paisajes deforestados (24 ± 

2 y 9.7 ± 0.5, e.e., respectivamente). Este no fue el caso para el q1 y q2, ya que el número 

de tipos de daño dominantes no varió significativamente entre los paisajes para estas 

métricas (P > 0.10; Cuadro 4). 
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Cuadro 4. Diversidad de tipos de daño foliar causados por herbívoros en arbustos y 

árboles del sotobosque de selva madura en paisajes con diferentes niveles de 

deforestación (porcentajes de selva madura remanente) en Marqués de Comillas, 

Chiapas.  

Paisaje 

Cobertura de 

selva madura 

remanente (%) 

Total de tipos 

de daño  

(q0) 

Tipos de daño 

comunes  

(q1) 

Tipos de daño 

dominantes 

(q2) 

Montes Azules 100 32 11.1 7.9 

Chajul 33 20 10.1 8.0 

Playón 26 27 8.8 6.4 

Flor de 

Marqués 

24 28 11.0 7.8 

Escolar 15 21 8.8 6.4 

 

 

Variación de la composición de los tipos de daño entre los paisajes. El análisis NMDS 

realizado considerando los 54 tipos de daño registrados en todos los paisajes no detectó 

diferencias en la composición de tipos de daño entre los paisajes (Figura S1, información 

suplementaria). Asimismo, el NMDS no mostró diferencias en la composición de los tipos 

de daño entre los paisajes cuando se consideraron solamente los seis tipos de daño más 

frecuentes (dominantes) (Figura S2, información suplementaria). Sin embargo, cuando se 

hizo la ordenación excluyendo los seis tipos de daño dominantes, la dimensión-1 del 

NMDS separó el paisaje totalmente cubierto de selva madura (Montes Azules) de los 

paisajes Escolar y Chajul, mientras que los paisajes Flor de Marqués y Playón mostraron 

una gran variación y se sobrelaparon con los otros paisajes (Fig. 10). El análisis de 

ANOSIM confirmó estas diferencias (Figura 8). La dimensión-1 se correlacionó 

positivamente (r = 0.50, P < 0.05) con el tipo de daño DT81 causado por hormigas arrieras 

(Atta cephalotes), es decir, este daño se encontró con mayor frecuencia en los paisajes 
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de Chajul y Escolar. Por otro lado, la dimensión-1 se correlacionó negativamente con los 

tipos de daño DT5 (causado por larvas de dípteros; r = 0.68, P < 0.01) y DT10 (causado 

por larvas de coleópteros; r = 0.57, P < 0.05), es decir, la mayor frecuencia de estos tipos 

de daño se encontró principalmente en los paisajes de Montes Azules y Flor de Marqués. 

La dimensión-2 se correlacionó negativamente con los tipos de daño DT15 (causado por 

ortópteros; r = 0.59, P = 0.01) y DT78 (causado por coleópteros; r = 0.78, P < 0.01). Estos 

daños se encontraron en menor frecuencia en el paisaje Chajul.  

 

Figura 10. Análisis de Escalamiento Multidimensional no Métrico aplicado a la fracción de 

tipos de daño poco frecuentes dentro de los paisajes  muestreados. (Non- metric fit 

R2=0.983, linear fit R2=0.899, estrés = 0.085) 
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Figura 11. Resultados del ANOSIM aplicado a la categoría de tipos de daño “poco 

frecuentes” causados por herbívoros en los cinco paisajes estudiados en Marqués de 

Comillas, Chiapas. Note que el menor valor medio (y su variación) de similitud de tipos de 

daño para los paisajes Montes Azules, Flor de Marqués y Escolar.  “Entre sitios” 

corresponde a la comparación de la similitud de especies de plantas entre los 15 

transectos estudiados (3 transectos x 5 paisajes). Para cada tratamiento (“Entre sitios” y 

paisajes), la línea horizontal gruesa indica el valor medio del porcentaje de similitud, las 

cajitas incluyen el 50% de los datos y las líneas punteadas, con sus extremos en líneas 

horizontales continuas, indican el rango de variación total de los datos de similitud. El nivel 

de significancia en la diferenciación entre los tratamientos se indica en la parte superior 

del panel.  
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Discusión 

Los resultados encontrados en el presente estudio muestran que el cambio en la 

abundancia y la diversidad de plantas del sotobosque, el gremio regenerativo de las 

plantas (plantas tolerantes a la sombra vs. demandantes de luz), el porcentaje de selva 

madura remanente en el paisaje (i.e., nivel de deforestación), así como el porcentaje de 

selva secundaria en el paisaje son factores que afectan el nivel y la diversidad de daños 

foliares causados por insectos herbívoros.  

Cambios en la comunidad vegetal del sotobosque con la deforestación 

¿Al aumentar la deforestación disminuye la diversidad de especies vegetales? ¿Se 

homogeneizan las composiciones taxonómicas de los sotobosques en los parches de 

bosque maduro dentro de los paisajes? ¿Qué sucede con las abundancias relativas de 

especies tolerantes a sombra (y la de plantas demandantes de luz)? La predicción de que 

al aumentar la deforestación disminuye la diversidad de especies de plantas no fue 

apoyada por los resultados. Sin embargo, se encontró que las plantas demandantes de 

luz fueron más abundantes en los paisajes deforestados y las plantas tolerantes a la 

sombra más comunes en el paisaje sin deforestación. 

Esto se debe a que el efecto de borde que favorece la entrada de especies pioneras/ 

demandantes de luz no actúa de forma homogénea en todos los paisajes y en relación 

exclusiva a la cantidad de hábitat que contiene dentro de sí misma. Es decir, la cantidad 

de cobertura remanente dentro de un paisaje no determina de forma lineal la diversidad 

vegetal que alberga (Fahrig, 2013). 

 

Este resultado es consistente con un estudio reciente de gran envergadura (comparando 

decenas de paisajes en tres regiones diferentes del sureste de México (Arasa-Gisbert, et 

al, 2021), que mostró que plantas regenerativas de especies arbóreas especialistas de 

selva madura (aquí llamadas tolerantes a la sombra) disminuyen con el grado de 

deforestación y por el contrario aumentan aquellas de plantas generalistas (que incluyen a 

muchas de las especies denominadas demandantes de luz en el presente estudio).   

Aunado a lo anterior, la composición de especies fue diferente entre el paisaje con 

la cobertura total de selva madura respecto de varios paisajes deforestados (Figura 5). La 

segregación en la composición de especies entre los paisajes estuvo acompañada por un 

aumento en la abundancia y riqueza de especies demandantes de luz en el paisaje más 
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deforestado y viceversa en el paisaje no deforestado (Montes Azules). Todos estos 

resultados son consistentes con lo encontrado en estudios que indican que las 

comunidades que están sujetas a perturbaciones no cambian en su diversidad alfa, pero 

si en su diversidad beta (Arroyo et al, 2013; Novotny, et al, 2007). Es decir, al parecer 

existe una compensación en el número de especies encontrado en un hábitat a través del 

reemplazo de especies propias del hábitat con especies de hábitats perturbados.    

Por otro lado, se observó una tendencia al aumento en la diversidad de especies 

vegetales (Cuadro 2) en los paisajes con los valores intermedios de deforestación. Es 

posible que en los paisajes con deforestación intermedia se mezclen especies con 

diferentes atributos de historia de vida, demandantes de luz y tolerantes a la sombra, 

como lo plantea la hipótesis de perturbación intermedia (Connell, 1978; Moi, et al, 2020). 

Se requiere aumentar la cantidad de paisajes en los niveles de deforestación entre 10 y 

60% para poder evaluar esta idea de manera confiable.  

Respecto a la hipótesis de homogeneización, se encontró una tendencia a la 

diferenciación secuencial en la composición de especies entre el paisaje con 100% de 

cobertura de selva madura y dos paisajes deforestados que fueron similares en su 

composición, incluyendo el que tuvo menor cobertura de selva (15%; Figura 5). Esto 

podría apoyar la hipótesis de homogeneización, pero se tuvo un paisaje deforestado con 

una gran variación en la composición de especies dentro del mismo (Playón, 26% de 

selva madura), el cual no difirió en su composición con el resto de los paisajes. Esta gran 

variación puede estar asociada a una fuerte heterogeneidad espacial en la composición 

de especies entre los fragmentos de selva madura de este paisaje, debido a variaciones 

en la topografía y suelo (e.g. algunas áreas dentro del paisaje son inundables, en bajos de 

lomeríos, y otras no). También podría asociarse a que los fragmentos de selva difieren en 

el grado con que han sido alterados por actividad humana, lo que podría reflejarse en 

distintas composiciones de plantas (Hurtado et al, 2021). Por el momento, existe poca 

información disponible al respecto. Estudios futuros deberían incorporar variables de la 

topografía, suelo y manejo de fragmentos de selva en el análisis de la variación de la 

composición de especies vegetales dentro y entre los paisajes. 

Finalmente, es interesante notar que los paisajes de “Montes Azules” y “Flor de 

Marqués” fueron los más similares en composición de especies. Esto es debido a que 

“Flor de Marqués” es un sitio de recreación ecoturístico que busca conservar una 

estructura del sotobosque (y en algunos casos del dosel) similar a la de “Montes Azules” 
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como parte de su esquema administrativo (Rodríguez-Ocaña & López-Hernández, 2005). 

Posiblemente, esto explique la similitud de especies encontrada entre este paisaje y aquel 

ubicado en la Reserva de la Biósfera de Montes Azules (Vera et al, 2011). 

Efectos de la deforestación sobre el nivel de herbivoría 

¿Al aumentar la deforestación aumenta el nivel de herbivoría? ¿Al aumentar la 

deforestación aumenta el nivel de herbivoría dependiendo del gremio regenerativo de las 

plantas? La expectativa de que al aumentar el nivel de deforestación aumenta el nivel de 

herbivoría no fue apoyada por los resultados encontrados. 

 Existen varias posibles razones del porque el nivel de la herbivoría haya sido 

mayor en el paisaje conservado que en los paisajes deforestados. Una primera posible 

razón es que la vida media de las hojas de las plantas en el paisaje conservado sea 

mayor que en los paisajes deforestados, lo que llevaría a que se acumule más herbivoría 

en el follaje de las plantas en el paisaje conservado. Se sabe que al disminuir los recursos 

lumínicos la tasa de recambio de hojas disminuye, aumentando la longevidad foliar (Coley 

& Barone, 1996 ;Silva, et al, 2015). En un bosque que no se encuentra fragmentado el 

dosel es cerrado y el nivel de luz en el sotobosque es muy bajo (Théry, 2001). En los 

bosques fragmentados el dosel del bosque presenta claros por la caída de ramas y 

árboles y tienen áreas expuestas en sus bordes (Parker, et al, 2019). Esto hace que la luz 

imperante en el sotobosque de los fragmentos aumente y, con ello, es posible que la 

dinámica foliar se acelere, disminuyendo la longevidad de las hojas y reduciéndose el 

nivel acumulado de herbivoría. Además, se ha planteado que una mayor disponibilidad de 

luz produce un aumento en el nivel de defensas químicas anti-herbívoros (Coley & 

Barone, 1996), lo que se traduciría en menores niveles de daño por herbívoros en los 

fragmentos de bosque comparados que el bosque continuo.  

Para evaluar las ideas anteriores, sería necesario realizar el seguimiento de tasas 

de herbivoría en hojas marcadas (e.g., Ruiz-Guerra, 2009) y medir la energía lumínica en 

el sotobosque, en sitios de bosque en paisajes con diferente nivel de deforestación. En un 

muestreo estático, como el realizado en este estudio, típicamente reportará 3% – 10% de 

área foliar removida, mientras que un muestreo longitudinal en el tiempo podría reportar 2 

o 3 veces más herbivoría (Lowman, 1984). 

Otra posible causa es que la compleja estructura del sotobosque y del dosel (alta 

densidad de tallos, diversidad de formas de crecimiento y elevada cantidad de follaje) 
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propios del bosque maduro en el paisaje conservado determina que los herbívoros sean 

menos aparentes a sus depredadores, que en los fragmentos de selva donde el dosel 

está más abierto y la estructura del bosque es menos compleja (Cronin, 2005). Además, 

se ha planteado (y estudiado) que las poblaciones de insectos (entre ellos muchos 

herbívoros) se encuentran expuestas a una mayor depredación, principalmente por aves 

insectívoras (con dietas amplias), en los fragmentos de bosque, sobre todo cuando la 

matriz está cubierta de campos agrícolas donde estos vertebrados abundan (Rand & 

Louda, 2006; Rand, et al, 2006). La mayor actividad de depredación de insectos 

herbívoros en los fragmentos podría explicar la menor herbivoría observada en los 

paisajes deforestados.         

Otra posibilidad es que las poblaciones de insectos herbívoros, en los fragmentos 

de selva de los paisajes deforestados, estén disminuidas por la acción de agroquímicos 

empleados por el manejo de las tierras agrícolas adyacentes a los remanentes de selva 

(Blitzer et al ,2012; Sánchez-Bayo & Wyckhuys, 2019). 

Los resultados indican que existe una diferencia significativa entre la herbivoría que 

ocurre en sitios deforestados y sitios no deforestados. Esta diferencia ha sido constatada 

en estudios previos sobre herbivoría en bosques tropicales (Ruíz-Guerra, 2009; Neves et 

al, 2014; Morante – Filho et al, 2016), y dicha diferencia puede ocurrir en ambos sentidos; 

es decir que tanto sitios deforestados como no deforestados pueden presentar mayores 

valores de herbivoría. Sin embargo, existen pocos estudios que aborden la cantidad de 

hábitat remanente como el factor determinante en la cantidad de área foliar movilizada 

dentro de una unidad de paisaje, por lo que los antecedentes sobre los cuales podemos 

comparar los resultados serían en el mejor de los casos, concernientes a los insectos en 

sí mismos (Novotny & Weiblen, 2005; Novotny et al, 2007), a las plantas (Novotny et al, 

2006; Morante – Filho et al, 2016) o a la interacción de estos (Novotny et al, 2010; 

Novotny et al, 2012; Souza et al, 2018). Esto puede deberse a que el efecto de borde que 

presentan estas unidades de paisaje suele ser la principal métrica sobre la cual se 

plantean hipótesis y objetivos metodológicos, y también sobre la que se crea un 

paradigma que debe ser evaluado. Es decir, la cantidad de hábitat dentro de un paisaje no 

se ha considerado un factor importante dentro de la dinámica de la herbivoría causada por 

insectos. 

Es importante poner en perspectiva la importancia que tienen las características 

individuales de una unidad de paisaje (cantidad de hábitat, efecto de borde, conectividad 
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entre fragmentos) sobre la diversidad y composición taxonómica de los distintos grupos y 

la función ecosistémica (para provisión de servicios ecosistémicos) que emana de ellas. 

Esto debido a que actualmente existe un debate entre dos posturas teóricas que 

consideran que dicha función ecosistémica está influida en mayor o menor medida por la 

cantidad de hábitat o la configuración de ese hábitat ( e.g. “Land Sharing” vs “Land 

Sparing”;Fahrig, 2013). 

Este trabajo fue planteado con la intención de evaluar únicamente la importancia de la 

cantidad de hábitat (independientemente de la configuración de éste hábitat) sobre la 

cantidad de área foliar removida a escala de paisaje. A pesar de que se encontró que la 

cantidad de hábitat remanente en las unidades de paisaje es un factor de gran peso sobre 

la herbivoría causada por insectos a escala de paisaje, estudios futuros de éste estilo 

deberían ser acompañados de análisis poblacionales de los gremios de herbívoros y del 

tercer nivel trófico. Esto con la finalidad de delimitar qué factores además de la cantidad y 

calidad de los recursos vegetales determinan la cantidad de área foliar removida dentro 

de un paisaje. 

Aunque la expectativa de que las plantas demandantes de luz reciben mayor nivel de 

herbivoría que las plantas tolerantes a la sombra si fue apoyada por los resultados (e.g., 

Coley P. D., 1980; Richards & Coley, 2007; Ruiz-Guerra, 2003), se encontró que las 

plantas tolerantes a la sombra presentaron un mayor nivel de herbivoría en “Chajul”, 

siendo este el único sitio donde se observó ente fenómeno (Figura 7). 

Este sitio en particular presenta un interés generalizado, ya que dentro de los sitios 

deforestados es el que tiene mayor cantidad de hábitat (considerando porcentaje de selva 

madura y selva secundaria; Cuadro 1), y a la vez presentó el menor porcentaje de área 

foliar removida a escala de paisaje; Cuadro 3). 

 

Efectos de la deforestación sobre la diversidad de tipos de daño causados por herbivoría 

¿A medida que avanza la deforestación la diversidad de los tipos de daños disminuye? En 

general, los resultados del presente estudio no apoyan la idea de que la diversidad de 

tipos de daño disminuye a medida que el nivel de deforestación aumenta. 

La diversidad de tipos de daño dentro de un paisaje se encuentra íntimamente 

relacionada con la diversidad vegetal (Novotny et al, 2002) y sigue un comportamiento 

similar respecto a la cantidad de cobertura remanente en el paisaje (Fahrig, 2013). Pero, 
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como se ha mencionado anteriormente, la riqueza de especies de herbívoros de la región 

de estudio hace difícil hablar de una pérdida de tipos de daño. Lo que puede observarse 

en todos los casos es una diferenciación en comunidades de tipos de daño 

(específicamente los daños poco frecuentes). Se debe hacer énfasis en el análisis de la 

diversidad beta entre comunidades de daños poco frecuentes (y/o de herbívoros 

especialistas) para poder entender mejor qué características tiene esta diferenciación en 

composiciones (Novotny et al, 2007). 

Sin embargo, se encontró que el paisaje 100% de cobertura de selva madura (Montes 

Azules) albergó una mayor riqueza (número) de tipos de daño respecto a los paisajes 

deforestados, tal como se esperaba y se ha encontrado en otros estudios (Ruiz-Guerra, 

2009). Este resultado sugiere que en el bosque conservado existe una amplia gama de 

insectos herbívoros, parte de los cuales se pierden en los fragmentos de selva. La pérdida 

de esta riqueza de tipos de daño se debió a la eliminación de los tipos menos frecuentes 

(Figura 10), presumiblemente producidos por herbívoros especialistas, y no aquellos 

comunes (dominantes), presumiblemente asociados a herbívoros generalistas (Figura 8). 

Esta idea se apoya por el hecho de que la cantidad de los tipos de daño más comunes y 

los dominantes no varió entre los diferentes paisajes (Cuadro 4; Figura 9). En otros 

estudios se ha documentado que con la fragmentación se tiende a perder principalmente 

a las especies raras de insectos (muchos de ellos herbívoros; Barbosa, et al, 2005). 

Dentro de los resultados obtenidos, difícilmente se podría hablar de pérdida de especies. 

Se podría hablar de la pérdida de tipos de daño causado por estos grupos de insectos, y 

deben ser entendidos como fenómenos distintos entre sí (Valiente – Banuet et al, 2015). 

La estimación de diversidad de tipos de daños resultaría insuficiente para concluir que 

existe una pérdida de estas especies. Sin embargo, se puede modelar la composición de 

especies y sus variaciones. Esto es debido a que el estudio fue realizado en un 

ecosistema altamente diverso, donde el recambio de especies de herbívoros poco 

frecuentes es muy rápido y el análisis de diversidad de daños no mostraría diferencias 

significativas entre sitios (Novotny & Basset, 2000).  

Además de esto, las especies de herbívoros generalistas tienden a dominar la 

movilización de área foliar y aunque estas no entran en competencia con las especies de 

herbívoros poco frecuentes, si tienden a afectar la forma en que estas se distribuyen de 

forma natural. (Novotny et al, 2002; Lewinsohn et al, 2005). 
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Efectos de la deforestación sobre la composición de los tipos de daño causados por 

herbivoría 

¿La composición de los tipos de daños en los paisajes más deforestados está dominada 

por aquellos causados por herbívoros generalistas? La respuesta a esta pregunta no es 

concluyente. Por un lado, usando el análisis NMDS no se encontró que la composición de 

los tipos de daño dominantes, presumiblemente causados por herbívoros generalistas, 

cambie entre los paisajes. Más bien se encontró un cambio importante en la composición 

de los tipos de daño menos frecuentes, presumiblemente causados por herbívoros 

especialistas. Dentro de este cambio en composición, se encontró por ejemplo, que el 

daño causado por hormigas arrieras (Atta cephalotes) se presentó con mayor frecuencia 

en los paisajes más deforestados que en el bosque conservado. Este resultado apoya la 

expectativa de que los herbívoros generalistas aumentan en los remanentes de bosque 

de paisajes deforestados. Estas hormigas forrajean sobre una amplia variedad de 

especies de plantas y se concentran en los fragmentos de vegetación, donde son menos 

selectivas y causan defoliación masiva (Rao, et al, 2001). Por el contrario, tipos de daño 

causados por algunos grupos de dípteros y coleópteros se encontraron significativamente 

asociados al paisaje con 100% de selva madura. Estudios futuros se requieren para 

entender si estos grupos son especialistas del bosque maduro conservado.    

Como se planteó, el cambio en la composición de los tipos de daños entre 

paisajes se encontró relacionado con la diferenciación secuencial en la composición de 

especies vegetales entre los paisajes. Esto sucedió sólo para los tipos de daño menos 

frecuentes. De hecho, la dimensión-1 de la ordenación NMDS de los paisajes en la 

vegetación (Figura 5) se correlacionó positivamente (r = 0.63, p < 0.01) con la dimensión-

1 de la ordenación NMDS de los paisajes considerando sólo los tipos de daño menos 

frecuentes (Figura 10). Esto indica que existe una asociación importante entre las 

especies herbívoras y las especies de sus plantas consumidas, de modo que al cambiar 

la composición de especies de plantas también cambia la composición de los tipos de 

daño menos frecuentes, que asumimos son causados por herbívoros especialistas 

(Lewinsohn, et al, 2005; Novotny, et al, 2010; Basset, et al, 2012).    

Los cambios en la comunidad vegetal asociados con la deforestación favorecieron 

a herbívoros masticadores de hojas (Figura 9). Estos animales toman ventaja de hojas 

palatables que, por lo general, son producidas por especies demandantes de luz, y 

también por el aumento en la fitomasa de hojas jóvenes producida por las plantas (tanto 
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de especies de bosque maduro como de bosque secundario) que crecen en los bordes de 

los fragmentos de selva ( Richards & Coley, 2007 ;Kursar & Coley, 2003). Sin embargo, 

en un paisaje deforestado (Chajul), en el que se presentó mayor proporción de especies 

de bosque secundario, se encontró el menor valor de herbivoría (Cuadro 3; Figura 7). 

Esto sugiere que factores diferentes a la composición y calidad de follaje (e.g., factores 

que disminuyen las poblaciones de herbívoros generalistas, tales como agroquímicos o la 

exposición mayor a depredadores de gran amplitud de dieta) pueden influir en la actividad 

de herbivoría en los paisajes deforestados (Vinatier et al, 2011; Sánchez-Bayo & 

Wyckhuys,2019) 

Otras consideraciones 

Como ya se discutió anteriormente, el presente estudio puede estar limitado en el análisis 

de la herbivoría debido al método estático que se empleó para registrar el nivel de 

herbivoría.  No obstante, el método empleado permitió conocer los perfiles ordinales de 

los tipos de daño causados por diferentes herbívoros y analizar sus variaciones entre 

paisajes con diferente grado de fragmentación. Aunque el enfoque empleado no permite 

el análisis de herbivoría a nivel de especie, si permite identificar grandes grupos de 

insectos herbívoros involucrados en la red trófica de la interacción planta-herbívoro 

(McCann, et al, 2005; Kitching, et al, 2001). Así, se pudo inferir: i) la persistencia de 

grupos de herbívoros comunes y ii) la pérdida de grupos de herbívoros poco frecuentes a 

través de paisajes sujetos a niveles crecientes de deforestación. Por un lado, el enfoque 

adoptado también permitió inferir que los paisajes sujetos a la conservación oficial 

(“Montes Azules”) y comunitaria (“Flor de Marqués”) presentan similitudes en la diversidad 

y su composición de especies vegetales y de tipos de daño causados por herbívoros. Esto 

abre una pregunta para estudios futuros sobre si la conservación comunitaria puede 

funcionar para mantener no sólo la diversidad de especies de niveles tróficos diferentes 

sino también las interacciones entre las mismas. 

Un caso interesante de analizar es el del paisaje “Playón”. Este paisaje presentó 

una amplia variación espacial (entre transectos) tanto en la composición de la comunidad 

vegetal como en la de los tipos de daño. Por un lado, este resultado apoya la idea de la 

cercana asociación entre las especies vegetales y sus posibles herbívoros (Novotny, et al 

2006). Por otro lado, el resultado muestra que factores adicionales al nivel de 

deforestación (los cuales pueden estar relacionados con la heterogeneidad topográfica, 

de suelos e hidrológica del paisaje; en el paisaje pasan varios arroyos, lo cual no ocurre 
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en los otros paisajes estudiados) afectan la composición de especies vegetales y a su vez 

la composición de los grupos de herbívoros (Tscharntke, et al, 2002; Zvereva & Kozlov, 

2019). 

Otro aspecto importante de resaltar es la importancia de mantener interacciones 

que se generan gracias a especies poco frecuentes de herbívoros. Se pensaba que el 

reemplazo de estas especies en un bosque tropical ocurre sin implicar una reorganización 

significativa de las dinámicas tróficas (Brown & Hutchings, 1997). Sin embargo, la 

diversidad y la estabilidad de un ecosistema dependen de una trama compleja de 

relaciones entre especies, muchas de ellas de baja frecuencia o raras (McCann, et al, 

1998). Visto desde esta perspectiva, las interacciones débiles generadas entre especies 

raras reducen el impacto de fuertes oscilaciones en la dinámica de un ecosistema (por 

ejemplo, en la movilización de biomasa vegetal) ocasionadas por las interacciones fuertes 

entre especies comunes (dominantes). Al no estar sujetas a elevadas presiones de 

depredadores (como lo están las especies que tienen interacciones fuertes), las especies 

raras pueden tener una función complementaria en el ecosistema (McCann, 2000). Así, 

un mayor número de interacciones tróficas fuertes requiere de un mayor número de 

interacciones débiles, lo que confiere al ecosistema estabilidad. Esto se ha documentado 

para interacciones bióticas mediadas por insectos. 

Finalmente, habría que enfatizar que el abordaje de las interacciones planta – 

herbívoro en los paisajes modificados por actividades humanas requiere de un marco 

teórico integral, que integre la teoría ecológica clásica de biogeografía de islas, la ecología 

del paisaje, las teorías sobre diversidad de especies y las teorías sobre la dinámica de 

interacción planta-herbívoro. El presente trabajo contribuye en este contexto a identificar 

patrones generales de la interacción que esperan ser analizados por este marco 

integrador.  
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Conclusiones 

● La diversidad de especies vegetales del sotobosque no varió entre paisajes con 

diferente grado de deforestación. Sin embargo, como se esperaba, en los paisajes 

deforestados las plantas demandantes de luz fueron proporcionalmente más 

frecuentes que en el paisaje conservado (100% de cobertura de selva madura).    

● La composición de especies vegetales del sotobosque varió entre los paisajes, 

diferenciándose entre el paisaje conservado y los de mayor deforestación, excepto 

un paisaje que mostró una variación espacial amplia en su composición de 

especies. 

● El nivel de herbivoría en plantas de sotobosque no disminuyó con el aumento en el 

nivel de deforestación a escala de paisaje. Por el contrario, el paisaje conservado 

mostró mayor herbivoría que los paisajes deforestados.  

● Las modificaciones que muestran las comunidades de tipos de daño se presentan 

de forma independiente al porcentaje de cobertura remanente tras el proceso de 

deforestación. 

● La cantidad de individuos vegetales de bosque primario se correlacionó con la 

diferenciación en composición de tipos de daño poco frecuentes, lo que indica que 

las predicciones implicadas en la hipótesis de Janzen – Connell pueden ser 

aplicables a estos paisajes. 

● La diferenciación en la composición vegetal en paisajes severamente deforestados 

favorece la pérdida de tipos de daño poco frecuentes, reduciendo la diversidad de 

tipos de daño a escala de paisaje y favoreciendo la ocurrencia de tipos de daño 

frecuentes. 

● La relación entre diversidad de especies, diversidad de tipos de daño y 

funcionamiento del ecosistema, debe permanecer como tema focal en la 

conservación de paisajes tropicales modificados por actividades humanas. 

Se ha explorado escasamente y se debe poner más atención a la misma, ya que 

se trata de conceptos teóricos diferentes que se encuentran a la vez íntimamente 

relacionados. 
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Anexo 1 

Cuadro A1.Tipos de daño registrados en las localidades estudiadas 

Código Descripción 

DT1 Perforaciones circulares, <1mm diámetro. 

DT2 Perforaciones circulares, 1 - 5mm diámetro. 

DT3 Perforaciones polilobadas, 1 - 5mm diámetro. 

DT5 Perforaciones polilobadas, >5mm diámetro. 

DT7 Perforaciones curvilíneas a elongadas. 

DT8 Perforaciones de lados paralelos, rectílineas o 

curvilíneas. Radio largo/ancho >2.5. 

DT9 Perforaciones elípticas esparcidas, cercanas al 

margen. 

DT10 Anillo de tejido escindido con disco central 

pobremente sostenido. 

DT11 Agallas circulares o polilobadas, poco tejido 

central, rodeadas de un anillo de tejido 

engrosado. 

DT12 Excisión circular del margen ligera o profunda. 

DT13 Excisión del apice de la hoja, incluyendo vena 

1°. 

DT14 Excisión de la lámina sin la vena 1°. 

DT15 Excisión profunda o expandida adyacente a 

vena 1°. 
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DT16 Tejido intervenal removido sin signos de 

reacción. 

DT17 Tejido intervenal removido con signos de 

reacción. 

DT19 Área rectangular angosta esqueletonizada. 

DT21 Esqueletonización con remoción de venas 1° o 

2°. 

DT24 Esqueletonización ovoidal adyacente a venas 

1° o 2°. 

DT26 Remoción extensa del tejido intercostal, venas 

presentes. 

DT30 Remoción o abrasión de tejidos superficiales 

con anillo de reacción polilobado. 

DT31 Remoción o abrasión de tejidos superficiales 

con anillo de reacción circular o elipsoidal. 

DT32 Agallas circulares a elipsoidales, evitando 

venas 1°. 

DT34 Agallas circulares a elipsoidales en vena 2°. 

DT35 Mancha con margen redondeado y cámara 

central. 

DT36 Mancha sin cámara central. 

DT41 Minación serpentina, engrosa gradualmente, 

margenes suaves. 
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DT42 Minación lineal con tejido esqueletonizado, 

expande gradualmente. 

DT43 Minación corta y serpentina de margen lineal 

y sólido. 

DT46 Punturas circulares <2mm diámetro, 

depresion central. 

DT47 Punturas circulares <2mm diámtro, domo 

central. 

DT51 Ranuras sobrepuestas formando huecos 

angulares. 

DT54 Oviposición en patrón arqueado en hileras 

subparalelas. 

DT57 Perforaciones localizadas en la divergencia de 

1° con 2° venas. 

DT61 Esqueletonización elongada, unida o siguiendo 

venas 1° o 2°. 

DT63 Remocion de lamina a ambos lados de la vena 

principal. 

DT64 Patrón lineal de perforaciones adyacente al 

margen. 

DT65 Minación larga, inicialmente lineal, despues 

serpentina, termina en mancha. 

DT68 1° o 2° vena removida. 

DT69 Mancha circular o elipsoidal con coprolitos, 

anillo de reacción externo. 



4 
 

DT75 Área necrótica en forma de V,anillo de 

reacción se extiende al margen de la hoja. 

DT76 Oviposición siguiendo u orientada a vena 1°. 

DT78 Áreas intercostales presentan tejido casi 

removido totalmente. 

DT80 Agallas pequeñas, hemiesféricas, .1 - 1mm 

diámetro, venas evitadas. 

DT81 Excisiones circulares de cuspadas a profundas 

DT83 Agalla circular,evitando venas, con 1 - 6 hoyos 

centrales. 

DT86 Escama redonda 1 - 2mm diámetro, anillo de 

reacción rodea área de lóbulos. 

DT94 Minación profunda,serpentina, de bordes 

redondeados, cruza varias venas. 

DT101 Cicatrices lenticulares-ovoidales sin patron o 

difusas. 

DT103 Formación de ventanas elongadas 

(sub)paralelas a vena 1°. 

DT110 Agalla grande, en vena 3°, ovoidal - circular, 

cámara central separada de anillo de reacción. 

DT126 Hoyos ellipsoidales conectados por tejido 

necrótico extenso. 

DT130 Formación de ventanas elongadas paralelas a 

vena 2°. 
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DT142 Alimentación cuspada del margen con pliegues 

angostos de lineas transversales. 

DT143 3 o más excisiones cuspadas del margen 

separadas por segmentos del margen. 

Adaptada de (Labandeira, Wilf, Johnson, & Marsh, 2007) 
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Cuadro A2. Listado de especies vegetales registradas en las localidades estudiadas  

Familia Especie Tipo de cobertura 

Agavaceae Dracaena americana Primaria 

Anacardiaceae Spondias mombin Primaria 

Annonaceae Cymbopetalum mayanum Primaria 

Annonaceae Guatteria anomala Primaria 

Annonaceae Malmea sp. Primaria 

Annonaceae Xylopia frutescens Secundaria 

Apocynaceae Stemmadenia aggregatum Secundaria 

Apocynaceae Stemmadenia litoralis Secundaria 

Apocynaceae Tabernaemontana alba Secundaria 

Apocynaceae Thevetia ahouai Secundaria 

Araliaceae Dendropanax arboreus Primaria 

Bignonaceae Amphitecna apiculata Primaria 

Bombachaceae Pachira aquatica Primaria 

Burseraceae Bursera simaruba Secundaria 

Burseraceae Protium copal Primaria 

Burseraceae Protium schippii Primaria 

Calophyllaceae Calophyllum brasiliense Primaria 

Chrysobalanaceae Hirtella americana Secundaria 

Chrysobalanaceae Hirtella racemosa Secundaria 
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Chrysobalanaceae Licania hypoleuca Secundaria 

Chrysobalanaceae Licania platypus Primaria 

Clusiaceae Garcinia intermedia Primaria 

Combretaceae Terminalia amazonica Primaria 

Euphorbiaceae Acalypha diversifolia Secundaria 

Euphorbiaceae Alchornea latifolia Secundaria 

Euphorbiaceae Croton schiedeanus Secundaria 

Fabaceae Acacia mayana Secundaria 

Fabaceae Cynometra  Primaria 

Fabaceae Dialium guianense Primaria 

Fabaceae Inga pavoniana Secundaria 

Fabaceae Inga punctata Secundaria 

Fabaceae Inga thibaudiana Secundaria 

Fabaceae Lonchocarpus cruentus Primaria 

Fabaceae Swartzia guatemalensis Primaria 

Fabaceae Vatairea lundellii Primaria 

Icacinaceae Oecopetalum greenmanii Primaria 

Lacistemaceae Lacistema aggregatum Primaria 

Lauraceae Nectandra reticulata Primaria 

Lauraceae Nectandra salicifolia Secundaria 

Lauraceae Nectandra slenneri Primaria 
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Lauraceae Nectandra sp1 Primaria 

Lauraceae Nectandra sp2 Primaria 

Malvaceae Luehea speciosa Secundaria 

Malvaceae Quararibea yunckeri Primaria 

Melastomataceae Miconia argentea Secundaria 

Melastomataceae Miconia trinerva Secundaria 

Melastomataceae Mouriri myrtilloides Primaria 

Meliaceae Guarea glabra Primaria 

Meliaceae Trichilia erythrocarpa Primaria 

Meliaceae Trichilia sp1 Primaria 

Mimosaceae Pithecellobium arboreum Primaria 

Moraceae Brosimum alicastrum Primaria 

Moraceae Brosimum costaricanum Primaria 

Moraceae Brosimum guianense Primaria 

Moraceae Castilla elastica Primaria 

Moraceae Pseudoelmedia  Primaria 

Moraceae Trophis racemosa Primaria 

Myristicaceae Virola koschnyi Primaria 

Myrtaceae Eugenia capuli Primaria 

Myrtaceae Eugenia mexicana Primaria 

Myrtaceae Eugenia nigrita Secundaria 
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Myrtaceae Psidium sp Secundaria 

Ochnaceae Ouratea lucens Primaria 

Piperaceae Piper sp. Secundaria 

Piperaceae Piper aduncun Secundaria 

Piperaceae Piper aequale Primaria 

Piperaceae Piper sanguinea Primaria 

Primulaceae Parathesis gonzatii Primaria 

Primulaceae Parathesis lenticelata Secundaria 

Rhizophoraceae Cassipourea guianensis Primaria 

Rubiaceae Alibertia edulis Primaria 

Rubiaceae Faramea occidentalis Primaria 

Rubiaceae Hamelia patens Secundaria 

Rubiaceae Posoqueria latifolia Primaria 

Rubiaceae Psychotria brachiata Primaria 

Rubiaceae Psychotria cartacea Primaria 

Rubiaceae Psychotria chiapensis Primaria 

Rubiaceae Psychotria deflexa Primaria 

Rubiaceae Psychotria sp1 Primaria 

Rubiaceae Psychotria sp2 Primaria 

Rubiaceae Psychotria sp3 Primaria 

Rubiaceae Psychotria tomentosa Primaria 
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Rubiaceae Randia armata Primaria 

Rutaceae Zanthoxylum procerum Secundaria 

Salicaceae Casearia nitida Primaria 

Salicaceae Casearia sylvestris Primaria 

Salicaceae Zuelania guidonia Primaria 

Sapindaceae Cupania dentata Primaria 

Sapotaceae Pouteria glomerata Primaria 

Sapotaceae Pouteria durlandii Primaria 

Sapotaceae Sideroxylon nigrum Primaria 

Siparunaceae Siparuna andina Secundaria 

Ulmaceae Ampelocera hottlei Primaria 

Urticaceae Pourouma bicolor Primaria 

Violaceae Rinorea hummelii Primaria 

Vochysiaceae Vochysia guatemalensis Secundaria 
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Anexo 2 

 

Imagen A. Localización de las unidades de paisaje dentro de la región de Marqués de Comillas, Chiapas: Las unidades analizadas 

corresponden a “La_Escolar”, ”Reserva”, ”Chajul_1”, ”Playon_2” y “Flor_de_Marques”. 
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Material suplementario  

 

 

Figura S1. Análisis de Escalamiento Multidimensional no Métrico aplicado a la comunidad 

total de tipos de daño muestreada de cada uno de los paisajes. La ordenación incluye 3 

transectos por paisaje de la siguiente manera: puntos azules = Reserva de la Biosfera de 

Montes Azules (100% cobertura de selva madura), puntos verdes = Chajul (33%), puntos 

amarillos = Playón (26%), puntos anaranjados = Flor de Marqués (24%), puntos rojos = 

Escolar (15%). Las líneas conectan a los transectos más similares de composición y el 

tamaño de los óvalos ilustrn la variación entre transectos de un mismo paisaje en las dos 

dimensiones principales del NMDS  y reflejan intervalos de confianza. La ordenación 

resultó con alto nivel de ajuste a la variación de los transectos  (non- metric fit R2=1, linear 

fit R2=1, estrés = 0).  
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