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ESCUELA NACIONAL DE ESTUDIOS SUPERIORES, UNIDAD MORELIA
ECOLOGÍA
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Resumen

La expansión de la ganadeŕıa y la agricultura a expensas de los bosques tropicales húmedos

ha dado lugar a los paisajes agroforestales, los cuales poseen remanentes de bosque maduro

y secundario inmersos en una matriz agropecuaria. Este cambio de uso de suelo altera la

interacción entre las plantas y sus insectos herb́ıvoros no sólo al modificar la composición

vegetal, sino también al cambiar los atributos funcionales que dominan en esta y, por lo

tanto, el nivel de recursos asignados para defensas anti-herb́ıvoros. En el presente trabajo se

estudiaron los cambios en la diversidad, las métricas de las redes de interacción

planta-herb́ıvoro (orugas) y el daño foliar por herb́ıvoros en 18 paisajes agroforestales que

representan un gradiente de pérdida de cobertura de bosque (de 0 a 100 %) en la región de

la Selva Lacandona, Chiapas. Además, se examinaron los cambios en dos rasgos funcionales

(contenido foliar de materia seca y grosor foliar) y su posible relación con la selectividad y

la fuerza de las especies de plantas (métricas de las redes), aśı como con el daño por

herb́ıvoros. Los resultados muestran que: 1) existen diferencias significativas en la

diversidad, tanto de herb́ıvoros como de plantas interactuantes, de manera que estos valores

tienden a disminuir a medida que se reduce la cobertura de bosque. 2) Respecto a las

métricas de las redes, los paisajes con menor cobertura de bosque remanente presentaron

bajos valores de modularidad, de número de compartimentos y de diversidad de

interacciones, aśı como una alta conectividad, las cuales son caracteŕısticas de redes frágiles.

Por otro lado, los paisajes con mayor cobertura de bosque presentaron patrones contrarios.

3) No se encontró relación entre el contenido foliar de materia seca y el porcentaje de

bosque remanente, pero śı una relación negativa entre este último y el grosor foliar. No

obstante, no hubo relación entre los rasgos funcionales foliares y la selectividad ni la fuerza

de las especies. 4) Finalmente, en el caso del daño por herb́ıvoros sólo se encontró una

relación débil y negativa con el grosor foliar por especie, aśı como una relación positiva

curviĺınea con la abundancia de lepidópteros. Se concluye que la pérdida de bosque afecta

negativamente a la diversidad y a las interacciones planta-herb́ıvoro, ya que esto conlleva a

una reducción de la estabilidad de dichas redes, sin embargo no es claro si este efecto es

mediado por los atributos funcionales foliares evaluados.

Palabras clave: herbivoŕıa, paisajes agroforestales, redes de interacción, agropecuario,

insectos, Lepidoptera, rasgos funcionales foliares.
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Abstract

The expansion of livestock and agricultural areas at the expense of tropical rainforest has

led to the creation of agro-forest landscapes, which possess remnants of mature and

secondary forest immersed in an anthropogenic matrix. This land-use change can alter the

interactions between plants and herbivorous insects not only by changes on the composition

of the plant communities, but also by changing the foliar functional traits that dominate

and thus the investment of resources for anti-herbivores defenses. Here, we studied the

changes in the diversity, as well as the plant-herbivore (caterpillar) interaction networks

and the foliar damage by herbivores across 18 agro-forest landscapes, which encompass a

gradient of forest cover loss (from 0 to 100 %) within the Selva Lacandona region, in

Chiapas, Mexico. Furthermore, we studied the changes in two functional traits (leaf dry

matter content and leaf thickness) and their possible relationships with the selectiveness

and the plant species strength (as network metrics), and the leaf damage by herbivores The

results show that: 1) there are significant differences in the diversity of caterpillars and the

interacting plants species, so their values are reduced as forest cover does. 2) In regard to

the ecological network metrics, landscapes with less forest cover showed lower values of

modularity, number of compartments and diversity of interactions, and higher values of

connectivity, which are characteristics of fragile networks. On the other hand, landscapes

with higher forest cover showed contrary patterns. 3) There was no relationship between leaf

dry matter content and the percentage of remnant forest cover, but there was a significant

and negative relationship between the last one and leaf thickness. However, we found no

relationship between the foliar functional traits and the selectiveness or species strength. 4)

Leaf damage by herbivores showed a weak and negative relationship with the leaf thickness

per species, and an inverse hump-shaped relationship with the abundance of caterpillars.

We conclude that forest loss have negative impacts on the diversity and the plant-herbivore

interactions, since this leads to the reduction of the stability of the networks, however it is

not clear if this effect is mediated by the foliar functional traits evaluated.

Key words: herbivory, agro-forest landscapes, ecological network, insects, Lepidoptera,

caterpillar, foliar functional traits.
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1. Introducción

A nivel mundial, se ha identificado que los bosques tropicales están siendo sometidos a una

intensa deforestación y degradación dirigida por la expansión de las actividades

agropecuarias (Curtis et al., 2018). En México, los bosques tropicales perennifolios (sensu

Rzedowski, 1978) o selvas húmedas siguen esta tendencia, lo cual ha provocado que de los

18 millones de hectáreas que abarcaban originalmente, actualmente sólo se mantenga cerca

del 17.5 % de bosque maduro, mientras que el 35 % corresponde a vegetación secundaria

bajo distintos grados de perturbación (Challenger y Dirzo, 2009; Sánchez-Colón et al., 2009;

Bonilla-Moheno y Aide, 2020). Este escenario de cambio de uso de suelo ha dado lugar a los

paisajes agroforestales, los cuales se caracterizan por presentar remanentes de bosque

maduro y secundario inmersos en una matriz de pastizales ganaderos y/o campos agŕıcolas

(Dunning et al., 1992; Laurance et al., 2014; Mart́ınez-Ramos et al., 2016).

Dentro del contexto ecológico, los paisajes agroforestales tienen gran relevancia por sus

numerosos efectos sobre las comunidades vegetales y, por ende, sobre las interacciones que

éstas mantienen con otros organismos. Un ejemplo de dichas interacciones es la herbivoŕıa

por insectos, cuyo estudio resulta importante por sus implicaciones sobre la adecuación de

las plantas (Coley y Barone, 1996; Garcia y Eubanks, 2019) y sobre el flujo de enerǵıa hacia

otros niveles tróficos (Futuyma y Agrawal, 2009). Asimismo, es de interés por su capacidad

para moldear la composición de las comunidades vegetales (del Val, 2012; Kempel et al.,

2015), y por ser considerada como uno de los factores que mantienen gran parte de la

biodiversidad (Futuyma y Agrawal, 2009; López-Carretero et al., 2018). Por ello, para tener

un mejor conocimiento de los paisajes agroforestales no sólo es necesario estudiar el

ensamblaje de ciertos grupos taxonómicos; también es fundamental analizarlos bajo una

visión que incorpore sus relaciones ecológicas.

Tanto en los ecosistemas naturales como en los modificados por el ser humano, los factores

que regulan el ensamblaje de insectos herb́ıvoros y su interacción con las plantas son múltiples

pero no mutuamente excluyentes. En los paisajes agroforestales, algunos de estos factores son:
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◦ El porcentaje de bosque remanente. Diferentes estudios han reportado que ante la

reducción de bosque maduro y secundario, el daño foliar por herb́ıvoros incrementa,

debido al aumento en la abundancia de insectos herb́ıvoros (Morante-Filho et al., 2016)

o la falta de un control descendente, es decir, de depredadores de insectos (Peter

et al., 2015). No obstante, en algunos casos el incremento del daño foliar no parece

estar relacionado con estas dos explicaciones (Dodonov et al., 2016). Por otro lado, la

reducción de bosque remanente puede impactar de manera negativa los ensamblajes

de insectos herb́ıvoros nativos, debido a que la pérdida de plantas nativas propicia la

desaparición de éstos insectos, sobre todo si éstos se alimentan de un espectro reducido

de especies (de Araújo et al., 2015).

◦ La presencia de actividades ganaderas. De acuerdo con diferentes estudios (ver van

Klink et al., 2015; Filazzola et al., 2020), existe una tendencia general hacia la reducción

de la diversidad de artrópodos herb́ıvoros en presencia de actividades ganaderas. Dicha

tendencia puede ser consecuencia de efectos directos, como son el pisoteo y la ingesta

accidental por el ganado (en particular para los artrópodos de poca vagilidad), o bien,

por efectos indirectos, tal como cambios en la estructura de la vegetación (altura y

complejidad) y en la disponibilidad de recursos, aśı como el aumento de la temperatura

de los microhábitats y la reducción de lugares para pupar, ovipositar o refugiarse de

depredadores (van Klink et al., 2015).

◦ Diversidad de plantas. Una mayor biodiversidad de plantas puede promover la

abundancia y diversidad de insectos herb́ıvoros, posiblemente porque se crea un

hábitat heterogéneo que aumenta la disponibilidad de alimento para diferentes

especies de herb́ıvoros (Haddad et al., 2011; Moreira et al., 2016).

◦ Rasgos funcionales de la vegetación. Los rasgos funcionales son caracteŕısticas

fisiológicas, morfológicas o fenológicas que afectan el desempeño de los individuos y/o

los procesos ecosistémicos (Violle et al., 2007; Salgado Negret y Paz, 2016). En

particular, los “rasgos funcionales de respuesta” permiten a los organismos adaptarse

ante cambios en el ambiente, y sus diferentes valores (denominados atributos)

determinan en gran medida qué especies son favorecidas ante dichos cambios (Violle
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et al., 2007; Salgado Negret y Paz, 2016). Por ejemplo, en los paisajes agroforestales,

dos de los principales cambios que experimenta la vegetación son el aumento de la

radiación solar y de la temperatura. Esto contribuye a que sólo las especies con

atributos funcionales adaptados a estas nuevas condiciones puedan establecerse y

sobrevivir, mientras que las especies cuyos atributos no estén adaptados tendrán

menores posibilidades de lograrlo.

Algunos de los rasgos funcionales de respuesta de las plantas son el grosor foliar

y el contenido foliar de materia seca (CFMS) (Salgado Negret et al., 2016). El grosor

foliar es una caracteŕıstica que se relaciona con la cantidad de luz absorbida por la hoja

y con su capacidad para tolerar bajas temperaturas (Salgado Negret et al., 2016). De

igual manera, este rasgo puede funcionar la vez como una barrera f́ısica para los insectos

herb́ıvoros, lo cual en algunos casos hace que disminuya el daño por herb́ıvoros (Peeters

2002; Caldwell et al., 2016). Por otro lado, el contenido foliar de material seca es un

rasgo que indica la densidad de los tejidos foliares y la tasa de fijación de carbono, y

que está relacionado con la inversión en defensas cuantitativas contra herb́ıvoros (Kirk

et al., 2012; Salgado Negret et al., 2016).

Generalmente, los rasgos funcionales están relacionados entre śı y organizados

de tal manera que ha sido posible identificar diferentes estrategias de adquisición y

uso de recursos ante variaciones ambientales (Violle et al., 2007; Salgado Negret et

al., 2016). En este contexto se ha reportado que, en las regiones tropicales húmedas,

el incremento de las actividades agropecuarias promueve el establecimiento de especies

vegetales con “estrategia adquisitiva”, es decir, son especies que adquieren rápidamente

recursos, los cuales invierten principalmente en crecimiento y en menor medida en

defensas anti-herb́ıvoros (Coley et al., 1985; Carreño-Rocabado et al., 2016). Por ello,

estas especies se caracterizan por tener altas tasas de crecimiento y fotośıntesis, por

ser demandantes de luz, con hojas de alta calidad nutricional para los herb́ıvoros (altos

contenidos de nitrógeno y fósforo, y bajas defensas) y bajos valores de CFMS (Fig. 1)

(Coley et al., 1985; Joern et al., 2012; Salgado Negret et al., 2016). Asimismo, estas

especies pueden tener hojas con un menor grosor foliar, ya que en algunos casos este

rasgo se ha correlacionado negativamente con las tasas fotosintéticas y positivamente
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con el contenido foliar de materia seca (Vile et al., 2005; Salgado Negret et al., 2016).

Por el contrario, se ha encontrado que el bosque maduro se caracteriza por mantener

especies con una “estrategia conservativa”, esto es, especies cuyos recursos los invierten

principalmente a mantener sus tejidos y a las defensas anti-herb́ıvoros, y en menor

medida al crecimiento. Esto hace que sean especies con bajas tasas de crecimiento,

tolerantes a la sombra, con bajas concentraciones de nutrientes foliares y un alto

CFMS (Coley et al., 1985; Garnier et al., 2007; Carreño-Rocabado et al., 2016; Fig.

1). En el caso de los bosques tropicales húmedos en sucesión, se ha reconocido que hay

una tendencia al cambio de especies adquisitivas a conservativas conforme avanza este

proceso, lo cual posiblemente está dirigido por diferencias en la disponibilidad de luz

(Lohbeck et al., 2013, 2015; Carreño-Rocabado et al., 2016).

Figura 1: Perfil general de los componentes de un paisaje agroforestal. La flecha verde señala
que, hacia la derecha, incrementa el impacto de las actividades humanas sobre el bosque
maduro. Asimismo, refleja que en los bosques tropicales húmedos hay una tendencia al
cambio de especies con estrategias conservativas a adquisitivas conforme incrementan dichas
actividades. CFMS=contenido foliar de materia seca. Elaboración propia con base en la
información de Coley et al., 1985; Carreño-Rocabado et al., 2016 y Salgado Negret et al.,
2016.
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Una forma de analizar la relación planta-herb́ıvoro y la manera en que es afectada por

los rasgos funcionales de la vegetación es bajo el enfoque de la teoŕıa de redes complejas,

cuya representación gráfica muestra las interacciones entre especies por medio de aristas y

nodos, respectivamente (Blüthgen et al., 2008; Dehling, 2018). En particular, el uso de

redes bipartitas ha sido de gran utilidad para estudiar la herbivoŕıa, ya que permite

examinar las relaciones entre dos niveles tróficos (Dehling, 2018).

Por medio de la teoŕıa de redes no sólo es posible identificar qué especies interactúan

entre śı, sino que también permite reconocer las propiedades emergentes del sistema (o

métricas de la red; Tabla 1) y los posibles factores que las moldean. En particular, el

análisis de dichas métricas es de gran utilidad para evaluar si existen patrones en la

organización de las comunidades, y si éstas son estables ante disturbios (Blüthgen et al.,

2008; Dehling, 2018). De manera general se ha identificado que, en los ecosistemas

naturales, las redes de interacciones antagonistas tienden a presentar un bajo nivel de

anidamiento, a ser muy especializadas y a tener un arreglo modular (López-Carretero et al.,

2018), siendo estas últimas dos caracteŕısticas las que le confieren una mayor estabilidad

ante disturbios (Thébault y Fontaine, 2010).

Tabla 1: Descripción e implicaciones ecológicas de algunas de las principales métricas de las
redes de interacciones ecológicas, con énfasis en la herbivoŕıa.

Métrica Descripción Implicación ecológica

Tamaño (S ) Número total de nodos (Antoniazzi et al.,
2018; Delmas et al., 2019).

Representa la riqueza de la comunidad
estudiada (plantas e insectos) (Delmas et
al., 2019).

Conectancia (C ) Proporción de interacciones registradas
con respecto al total de interacciones
posibles (Jordano, 1987).

Altos valores de conectancia pueden
tener fuertes efectos negativos sobre
la modularidad de la red y, por lo
tanto, afectar su estabilidad (Thébault y
Fontaine, 2010).
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Tabla 1: (Continúa)

Métrica Descripción Implicación ecológica

Modularidad Mide la tendencia de la red a organizarse
en módulos o subgrupos, donde las
interacciones dentro de éstos son más
frecuentes que entre módulos (Olesen et al.,
2007; Grilli et al., 2016).

Una alta modularidad le confiere
estabilidad a la comunidad, ya
que disminuye el riesgo de que las
perturbaciones o extinciones escalen y
afecten a todas las especies de la red
(May, 1972; Stouffer y Bascompte, 2011;
Robinson y Strauss, 2020). Aśı mismo, la
estructura modular permite retener los
efectos de la competencia (Robinson y
Strauss, 2020).

Anidamiento Patrón de interacciones en el cual, tanto las
especies generalistas como las especialistas
de un nivel trófico, tienden a interactuar
con las especies generalistas del otro nivel
trófico, en tanto que las interacciones entre
especies especialistas son poco frecuentes
(Burgos et al., 2007).

Se refiere al nivel de interacciones
compartidas entre las especies (Thébault
y Fontaine, 2010).

Robustez (R) Mide la resistencia de la red ante
la remoción de nodos (Bascompte y
Jordano, 2007). Se calcula con base en
el área bajo una “curva de tolerancia
al ataque”, generada por extinciones
secundarias (Burgos et al., 2007; Memmott
et al., 2004). Sus valores vaŕıan de 0 a 1,
donde 0 indica que se trata de una red
frágil cuya curva decrece abruptamente,
mientras que valores cercanos a 1 señalan
que se trata de una red robusta, con
una curva que disminuye muy suavemente
(Burgos et al., 2007).

Evalúa la vulnerabilidad de la comunidad
de herb́ıvoros ante la extinción de especies
de plantas (Villa-Galaviz et al., 2012;
Welti et al., 2017).

Especialización
(H 2′)

Mide el grado de especialización (o
selectividad) de toda la red. Su valor
vaŕıa entre 0 y 1 (especialización completa)
(Dormann et al., 2009, 2020).

Un alto valor de especialización refleja
una baja amplitud de la dieta de los
herb́ıvoros (López-Carretero et al., 2018).

Diversidad de
interacciones (H2)

Calcula la diversidad de interacciones de
toda la red con base en el ı́ndice de
Shannon (Antoniazzi et al., 2018; Dormann
et al., 2020).

Especies núcleo y
periféricas

Se refiere a los nodos que albergan la mayor
o menor cantidad de enlaces de toda la red
(Dáttilo et al., 2013).

Las especies núcleo (o clave) mantienen
el mayor número de interacciones en
comparación con el resto de las especies
del mismo nivel trófico. Por el contrario,
las especies periféricas poseen el menor
número de interacciones (Dáttilo et al.,
2013).
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Tabla 1: (Continúa)

Métrica Descripción Implicación ecológica

Selectividad (d ’) Cuantifica la selectividad (especialización)
de cada especie en relación con los recursos
disponibles (Blüthgen et al., 2006). Los
valores de esta métrica vaŕıan de 0 a 1
(López-Carretero et al., 2016).

Desde la perspectiva del nivel trófico
inferior, las especies de plantas con
un alto valor de d’ son consumidas
por un reducido número de especies de
herb́ıvoros, los cuales a su vez están
asociados a un reducido número de
especies hospederas. Para valores de d’
cercanos a 0 la interpretación es la
opuesta (López-Carretero et al., 2016).

Fuerza de las
especies

Se refiere a la suma de las dependencias
de las especies de cierto nivel trófico hacia
determinada especie i del otro nivel trófico
(Bascompte et al., 2006).

Señala qué tan importante es cada
especie de planta para la supervivencia
de las especies de herb́ıvoros con las
que interactúa. Altos valores de este
ı́ndice indican que cierta especie de
planta i es de gran importancia para
las especies de herb́ıvoros de la red, ya
que estos dependen fuertemente de dicha
planta hospedera (Bascompte et al., 2006;
López-Carretero et al., 2016).

Por lo anterior, el presente trabajo busca estudiar el efecto de los paisajes agroforestales

sobre el ensamblaje, diversidad y redes de interacción planta-herb́ıvoro, y la relación entre

dos rasgos funcionales de las hojas (contenido de materia seca y grosor foliar) y las métricas

de las redes de interacción. En particular, se consideraron a las orugas como modelo de

estudio por tratarse de un grupo mega diverso, ya que los lepidópteros son el segundo

orden de insectos con el mayor número de especies conocidas (Goldstein, 2017), además

de que al pertenecer al gremio de los insectos herb́ıvoros masticadores pueden llegar a ser

responsables de aproximadamente el 75 % del consumo anual de hojas en las selvas húmedas

(Coley y Barone, 1996). Por otro lado, debido a la poca movilidad que presentan, estos

organismos son muy susceptibles a los cambios que ocurren en las comunidades de plantas,

ya sea por cuestiones naturales o antrópicas, lo cual los hace vulnerables ante los paisajes

agroforestales. Finalmente, dado que en etapas posteriores de su desarrollo ontogenético se

convierten en polinizadores de distintas especies, los cambios que ocurran en sus comunidades

eventualmente tendrán repercusiones sobre los servicios ecosistémicos que estos organismos

ofrecen.
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2. Hipótesis y predicciones

1. Dado que la conversión de bosques a paisajes agroforestales modifica la composición

taxonómica de la vegetación y tiende a disminuir su diversidad, se espera que a) las

diferencias en la composición de plantas y herb́ıvoros sean mayores entre los paisajes con

porcentajes contrastantes de bosque remanente, y que estas diferencias sean menores

entre los paisajes con porcentajes similares de bosque remanente. b) Por otro lado, se

espera que la diversidad, tanto de herb́ıvoros como de plantas interactuantes, disminuya

a medida que se reduce la cobertura de bosque remanente en el paisaje.

2. Dado que las especies de plantas de los campos agropecuarios tienden a tener

estrategias adquisitivas y, por lo tanto, bajas defensas anti-herb́ıvoros (Coley et al.,

1985; Carreño Rocabado et al., 2016), se espera que los paisajes dominados por

actividades agropecuarias estén caracterizados por herb́ıvoros generalistas. Esto

contribuirá a que las redes de dichos paisajes presenten bajos valores de

especialización, modularidad y robustez, y altos valores de conectividad, en

comparación con los paisajes sin actividades agropecuarias.

3. Ya que se ha reconocido que en las comunidades vegetales de las selvas húmedas

predomina una estrategia conservativa, se espera que: a) los paisajes con mayor

cobertura de bosque remanente estén caracterizados por especies con altos valores de

CFMS y mayor grosor foliar, en contraste con los paisajes donde dominen las

actividades agropecuarias. b) Dado que dichos atributos funcionales pueden indicar

una mayor inversión de recursos para defensas anti-herb́ıvoros, se espera que las

especies de plantas de los paisajes con mayor cobertura de bosque remanente sean

menos atractivas para los insectos herb́ıvoros, incrementando aśı la especialización de

los insectos (selectividad) y su dependencia hacia estas (fuerza de las especies de

plantas).

4. Dado los puntos anteriores, se espera que el porcentaje de daño foliar por herb́ıvoros

incremente a medida que disminuye el porcentaje de bosque remanente.
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3. Objetivos

El objetivo general del presente trabajo fue evaluar la posible asociación entre diferentes

indicadores de deterioro en paisajes agroforestales y los parámetros de las redes de

interacción planta-herb́ıvoro en la región de La Selva Lacandona, Chiapas, México. Los

objetivos particulares son:

1. Determinar y comparar la abundancia, composición y diversidad taxonómica de

orugas y de sus plantas interactuantes entre paisajes agroforestales con distinto

porcentaje de cobertura de bosque remanente (bosque maduro + bosque secundario).

2. Determinar y comparar los parámetros de las redes de interacción planta-herb́ıvoro

entre distintos paisajes agroforestales.

3. Evaluar dos rasgos funcionales de las plantas (contenido foliar de materia seca y

grosor foliar) y su cambio a través de los distintos paisajes agroforestales. Asimismo,

evaluar su potencial efecto sobre dos métricas de las redes: la selectividad de los

herb́ıvoros y la fuerza de las especies de plantas.

4. Determinar y comparar el porcentaje de daño foliar ocasionado por herb́ıvoros en

diferentes paisajes agroforestales, y su posible relación con los rasgos funcionales

foliares.
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4. Antecedentes

En 2018, Ramı́rez-Garćıa estudió las redes de interacción planta-oruga en cuatro paisajes

agroforestales (con el 100, 76, 50 y 28 % de bosque remanente) en la región de la Selva

Lacandona, Chiapas. En este trabajo encontró que la composición de especies y las

interacciones difirieron más por por el tipo de vegetación en el que se encontraban que por

el nivel de conversión del paisaje. Además, reporta que los valores de diversidad de los

paisajes modificados fueron significativamente menores que el del paisaje conservado, y que

las redes de los campos agropecuarios presentaron una mayor conectividad y fueron menos

modulares que las redes del bosque maduro y secundario.

Actualmente, el campo de investigación enfocado a conocer la manera en que las

métricas de las redes de interacción planta-herb́ıvoro son afectadas por los rasgos

funcionales de las comunidades vegetales es casi inexplorado. Únicamente se tiene

documentado el trabajo de López-Carretero y colaboradores (2016) sobre el papel de la

dureza de la hoja, la densidad de tricomas y el contenido de fenoles sobre la especialización

y fuerza de las interacciones entre especies de orugas. En dicha investigación se encontró

que ambas métricas fueron influenciadas por las caracteŕısticas de defensa de las hojas y, en

particular, la selectividad de los herb́ıvoros estuvo relacionada con su habilidad para lidiar

con la dureza de las hojas.

12



5. Metodoloǵıa

5.1. Zona de estudio

El estudio se realizó en la región de la Selva Lacandona al sureste de Chiapas, México (Fig.

2A). La zona posee un clima cálido húmedo, con una temperatura anual promedio de 24°-26°C

y una precipitación media anual que va de 1500 a 3500 mm (Instituto Nacional de Ecoloǵıa,

2000). El tipo de vegetación caracteŕıstica es selva alta perennifolia, y es considerada una

zona de alta prioridad para la conservación debido a su gran biodiversidad y productividad

(Arriaga et al., 2000). Desafortunadamente, esta región ha perdido cerca del 66 % de sus

ecosistemas naturales debido a la deforestación y al cambio de uso de suelo para formar

potreros y zonas agŕıcolas (Fig. 3) (Tejeda-Cruz, 2009; Carabias et al., 2016).

5.2. Sitios de estudio

Se seleccionaron 18 paisajes de 1 km2 cada uno (1 x 1 km), los cuales se distribuyeron entre

los municipios de Marqués de Comillas, Benemérito de las Américas y Ocosingo, siendo este

último el que alberga gran parte de la Reserva de la Biósfera “Montes Azules” (Fig. 2B).

En conjunto, estos paisajes representan un gradiente de conversión de bosque maduro a

paisajes agroforestales, los cuales presentaron distintos tipos de uso de suelo y manejo (Fig.

3). Este gradiente de conversión se estableció con base en el porcentaje de cobertura de

bosque maduro de cada paisaje en agosto de 2019 (Tabla 2). Cada paisaje se subdividió en

nueve cuadrados (11.11 ha. cada uno) para después seleccionar cuatro de estos al azar, de

manera que se contaron con parcelas con distintos tipos de vegetación. Posteriormente, en la

parte central de cada cuadrado se trazó un transecto de 125 x 2 m, con dirección norte-sur,

sobre el cual se realizaron dos muestreos: el primero durante febrero-marzo, y el segundo en

octubre-noviembre.
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Figura 2: A) Zona de estudio; B) Ubicación de los 18 paisajes agroforestales en la región de
la Selva Lacandona, Chiapas, México. Mapa de los sitios elaborado por Jonathan Solórzano
y Alberto Gallardo.
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Figura 3: Tipos de uso de suelo de los paisajes agroforestales evaluados. A) Bosque maduro;
B) bosque secundario; C) pastizal con arbustos; D) potrero activo; E) cultivo de máız; F)
cultivo de palma de aceite y G) parcela recién deforestada. Fotograf́ıas: P. Corona-Tejeda.
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Tabla 2: Cobertura total de bosque remanente (maduro y secundario) de cada sitio de estudio.

Sitio Bosque remanente

Reserva 100

El Pirú 99.90

Reforma 1 98.40

Playón Reserva 95.70

Chajúl 70.30

Belisario Domı́nguez 64.50

Playón 57.30

Flor de Marquéz 51.50

Gilberto 47.00

La Escolar 42.80

Pico de Oro 1 42.10

López Mateos 33.90

El Porvenir 12.60

Benemérito 1 9.00

Chajúl Agropecuario 4.60

Benemérito 2 1.30

Pico de oro 2 0.80

Nuevo Chihuahua 0.10

5.3. Colecta de orugas y de sus plantas hospederas

En los transectos de cada paisaje se utilizó el método de colecta directa para localizar a

las orugas foĺıvoras que se encontraran sobre la vegetación, hasta una altura máxima de 2

m. Las orugas fueron colectadas y criadas en recipientes individuales hasta su muerte o la

eclosión del adulto. Durante su crianza, cada oruga fue fotografiada y alimentada con hojas

de la misma especie vegetal en la que fue encontrada, para aśı verificar su relación trófica

con la planta (es decir, de que existiera interacción entre ambos organismos). Las orugas

fueron identificadas con ayuda de la gúıa fotográfica de un estudio previo realizado en zonas

adyacentes (ver Ramı́rez-Garćıa, 2018), y en los casos donde esto no fue posible, las orugas

se identificaron por medio de la técnica de código de barras (DNA barcoding; Valentini et al.,

2009). Los ejemplares de las plantas que se encontraron interactuando con las orugas fueron
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etiquetados y prensados. Posteriormente, estos ejemplares fueron identificados al máximo

nivel taxonómico posible con ayuda del Dr. Guillermo Ibarra-Manŕıquez, Rafael Lombera y

Santiago Sinaca-Coĺın. Los casos en los que no se logró identificar a las especies, ya sean

vegetales o animales, fueron tratados como morfoespecies.

5.4. Rasgos funcionales de la vegetación

Para este trabajo se eligieron dos rasgos funcionales a evaluar: el grosor foliar y el contenido

foliar de materia seca (CFMS). El primer rasgo fue elegido porque puede reducir el daño

por herb́ıvoros (Caldwell et al., 2016), mientras que el CFMS fue elegido porque se ha

reportado que funciona como buen indicador de las estrategias de adquisición y uso de

recursos de las plantas (Wilson et al., 1999).

Grosor foliar. Durante el primer muestreo, en cada planta en la que se encontró alguna

oruga, se seleccionaron 20 hojas maduras y se midió su grosor foliar (0.1 mm) con un

micrómetro digital marca Beta. La medida se tomó en la parte media de la hoja, evitando

la vena principal y las secundarias.

Contenido foliar de materia seca. Durante el segundo muestreo, de cada planta donde se

encontró alguna oruga se seleccionaron seis hojas que cumplieran con las siguientes

condiciones: a) que fueran hojas maduras (es decir, no jóvenes ni senescentes); b) que no

presentaran ningún tipo de daño aparente, ya sea por herb́ıvoros o por patógenos y c) en

medida de lo posible, que estuvieran expuestas al sol. Las hojas seleccionadas fueron

almacenadas en bolsas resellables de plástico y con humedad, para aśı evitar la

deshidratación del tejido. Después de cada muestreo, se midió la masa fresca de cada hoja

(0.0001 g) con una balanza anaĺıtica marca Ohaus. Finalmente, las hojas se secaron en un

horno a 60 ℃ y, justo después de sacarlas del horno, se registró su masa seca.
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5.5. Daño por herb́ıvoros

Para calcular el porcentaje de daño por herb́ıvoros se tomaron al azar 10 hojas de cada planta

en la que se registró alguna oruga. Estas hojas se tomaron cada tres ramas, comenzando a

partir de la tercera rama basal. Dichas hojas fueron prensadas y debidamente etiquetadas.

Posteriormente las hojas fueron secadas en un horno y fotografiadas sin peciolo sobre un

fondo blanco con escala, ubicando la cámara a una distancia de 28 cm y perpendicular

a las hojas. Cada fotograf́ıa fue procesada utilizando la aplicación profesional LeafByte

(Getman-Pickering et al., 2020).

5.6. Análisis de datos

Composición taxonómica de las comunidades. Con los datos de abundancia de las especies

de cada paisaje, se usó el paquete “vegan” para construir matrices de disimilitud basadas

en el ı́ndice de Horn-Morisita (1-HM). Los valores del ı́ndice vaŕıan de 0 a 1, donde 0

representa a comunidades con una composición semejante (0 % de disimilitud) y 1 a

comunidades diferentes (100 % de disimilitud). Se empleó el ı́ndice Horn-Morisita debido a

que éste es capaz de manejar diferentes tamaños de muestra (Oksanen et al., 2019).

Posteriormente se construyeron dendrogramas utilizando la unión por promedio (también

llamada “average link” o “UPGMA”) como método de agrupamiento.

Diversidad de especies. Para calcular la completitud (o cobertura) del muestreo se empleó la

fórmula propuesta por Chao y Jost (2012):

Ĉn = 1 − f1
n

[
(n− 1)f1

(n− 1)f1 + 2f2
]

donde Ĉn es la completitud, f1 es el número total de especies con un solo individuo

(singletons), f2 corresponde al número de especies con dos individuos (doubletons) y n es el

número total de individuos en la muestra. La completitud del muestreo se calculó con el

paquete “SpadeR” (Chao et al., 2016) para las orugas y las plantas de cada paisaje. Debido
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a que los valores de completitud fueron muy variables entre paisajes y, en algunos casos,

bajos (ver Tabla 3), sus valores se estandarizaron a un 60 % por medio de curvas de

rarefacción y extrapolación con el paquete “iNEXT” (Chao y Jost, 2012). Posteriormente,

con dicho porcentaje de completitud se evaluó la diversidad con base en los números de Hill

(1973), de acuerdo con la fórmula:

qD =

(
S∑

i=1

pqi

)1/(1−q)

donde qD es la diversidad de orden q, S es el número de especies y pi es la abundancia

relativa de cada especie. El parámetro q determina la sensibilidad del ı́ndice a las abundancias

relativas de las especies, de manera que a bajos valores es poco sensible a éstas, y a medida

que incrementa el valor de q el ı́ndice se vuelve más sensible a las especies dominantes (es

decir, con altas abundancias relativas). Por ello, los valores de este ı́ndice están definidos para

0D como el número total de especies (riqueza), para 1D como el exponencial del ı́ndice de

entroṕıa de Shannon (i.e., número efectivo de especies comunes) y para 2D como el inverso del

ı́ndice de dominancia de Simpson (i.e., número efectivo de especies dominantes) (Hill, 1973;

Moreno et al., 2011; Chao et al., 2014). Los números de Hill poseen diferentes ventajas sobre

los ı́ndices de entroṕıa generalmente usados para medir la biodiversidad. Entre éstas, destaca

el hecho de que obedecen al principio de duplicación y que todos sus valores son expresados

en las mismas unidades (número efectivo de especies) (Chao et al., 2014). Finalmente, los

valores de diversidad estimada se graficaron en función del porcentaje de bosque remanente,

y se emplearon regresiones lineales para analizar la relación entre éstos.
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Tabla 3: Valores de completitud de los muestreos de orugas (Ĉ herb́ıvoros) y de las plantas
interactuantes (Ĉ plantas) de cada sitio de estudio. En negritas se indican los valores de
completitud que, por su bajo valor, no fueron considerados para realizar las extrapolaciones
de diversidad.

Nombre del paisaje Ĉ herb́ıvoros ( %) Ĉ plantas ( %)

Reserva 32.9 57.3

El Pirú 42.7 35.2

Reforma 1 39.4 39.4

Playón Reserva 30.2 19

Chajúl 48.7 36

Belisario Domı́nguez 0 0

Playón 44.7 18.4

Flor de Marquéz 50.5 45.1

Gilberto 40.2 8.3

La Escolar 67.4 22.6

Pico de Oro 1 71.2 48.5

López Mateos 89.6 17.4

El Porvenir 86 39.8

Benemérito 1 70.5 80.6

Chajúl Agropecuario 15.4 46

Benemérito 2 63.3 48.6

Pico de oro 2 47.2 73.9

Nuevo Chihuahua 79.5 52.1

Redes de interacción. Se utilizó el paquete “bipartite” (Dormann et al., 2020) para construir

las redes de interacción planta-herb́ıvoro de cada paisaje y las siguientes métricas (para una

descripción general de cada métrica, ver Tabla 1 en Introducción):

1. Métricas a nivel de red:

Tamaño. Calculado como S = S1 + S2, donde S1 se refiere al número de nodos

(riqueza) de uno de los niveles tróficos y S2 al número de nodos del otro nivel

trófico (Antoniazzi et al., 2018).

Conectancia. En redes bipartitas, esta métrica se calcula como C = L
S1×S2

,
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donde L representa el número de enlaces (o interacciones) realizados, S1 la

riqueza de uno de los niveles tróficos y S2 la riqueza del otro nivel trófico

(Blüthgen et al., 2008; Delmas et al., 2019). Sus valores vaŕıan de 0 a 1 (Delmas

et al., 2019).

Robustez (R). Esta métrica fue calculada para el nivel trófico superior

(herb́ıvoros), de manera que el valor obtenido se refiere a la robustez del grupo

de herb́ıvoros ante extinciones del nivel trófico inferior (plantas). Esta medida

vaŕıa de 0 a 1; valores cercanos a 1 hacen referencia a un sistema muy robusto,

donde la mayoŕıa de las especies de herb́ıvoros permanecen aun cuando una gran

fracción de plantas es eliminada. Por el contrario, valores cercanos a 0 indican

que se trata de un sistema frágil, donde la mayor parte de las especies de

herb́ıvoros desaparece ante la extinción de una pequeña fracción de especies de

plantas (Dormann et al., 2020).

Anidamiento. Para este caso se utilizó la medida conocida como “NODF”, la

cual se basa en dos propiedades principales, que son el relleno decreciente y el

traslape pareado (Almeida-Neto et al., 2008). Para obtener el anidamiento de una

red, esta medida calcula primero el anidamiento por cada par de columnas y por

cada par de filas. Posteriormente, el anidamiento total de las columnas (o filas)

se calcula como el valor promedio de todos los pares de columnas o filas, según

sea el caso. Por último, el anidamiento de toda la red es calculado como la suma

de todos los valores de anidamiento pareados divididos entre el número total de

pares (Almeida-Neto et al., 2008). Dado lo anterior, la medida de anidamiento

para toda la red está dada por la fórmula:

NODF =

∑
Npareada[

n(n−1)
2

]
+
[
m(m−1)

2

]
Para comparar el anidamiento entre redes y probar la significancia de cada uno,
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estos valores se estandarizaron usando el valor de z (z -score) generado a partir de

1000 modelos nulos para cada red, con base en la fórmula:

zNODF =
NODFobs −NODFALprom

DESV ESTNODFAL

donde NODF obs es el anidamiento observado de la matriz original, NODF

ALprom es el valor promedio del anidamiento de los modelos nulos y DESV

ESTNODFAL se refiere a la desviación estándar del anidamiento de los modelos

nulos (Ulrich et al., 2009). El estandarizar los valores de anidamiento permite

hacer comparaciones después de controlar las variaciones en los valores de

riqueza, conectancia y número de interacciones entre redes (de Assis Bomfim et

al., 2018). Se considera que un valor de anidamiento es significativamente mayor

a lo esperado por azar cuando el valor absoluto de z es dos veces mayor a la

desviación estándar.

Modularidad. Esta métrica se obtuvo con el algoritmo “DIRTLPAwb+” de

Beckett (2016). Para hacer comparaciones entre redes y probar la significancia de

cada valor, se generaron 100 modelos nulos usando el método 4 (“shuffle.web”),

el cual mantiene constantes los valores de conectancia y la frecuencia de las

interacciones (Dormann et al., 2020). Posteriormente, estos datos se

estandarizaron con el valor de z, calculado con la fórmula presentada en el punto

anterior.

Número de módulos. Son calculados con base en técnicas de ordenación

multivariante (Dormann et al., 2020).

Especialización (H ’2). Esta medida se calcula con base en la forma

estandarizada del ı́ndice bidimensional de entroṕıa de Shannon (H 2) (Blüthgen

et al., 2006, 2007). La medida de especialización de una red (H ’2) se acota a

valores entre 0 y 1, donde valores cercanos a 0 indican que se trata de una
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generalización extrema, mientras que valores cercanos a 1 hacen referencia a una

especialización extrema (Blüthgen et al., 2006). Esta medida se obtiene con la

fórmula:

H ′2 =
H2max −H2

H2max −H2min

Diversidad de interacciones. Medida derivada del ı́ndice de entroṕıa de

Shannon (Antoniazzi et al., 2018).

2. Métricas a nivel de las especies:

Especies núcleo. Se calcularon con base en la fórmula:

Gc =
ki − kprom

σk

donde k i es el número promedio de links para la especie i, k promedio es el número

promedio de links de todas las especies del mismo nivel trófico, y k es la

desviación estándar del número de links para la especie i. Si Gc > 1 = especie

núcleo; si Gc <1 = especie periférica (Dáttilo et al., 2013).

Selectividad (d ’). Se calculó con base en la distancia estandarizada de

Kullback-Leibler (Blüthgen et al., 2006, 2007), definida como

d′ = (di − dmin)/(dmax − dmin)

Este ı́ndice se calculó para cada una de las especies del nivel trófico inferior

(plantas), de manera que nos permite tener una medida para conocer qué

especies son consumidas por un menor o mayor número de especies de

herb́ıvoros. Valores de d ’ cercanos a 1 indican que la selectividad de los

herb́ıvoros hacia dicha especie de planta es alta (es decir, que es consumida por

sólo unas cuantas especies especialistas). Por el contrario, valores de d ’ cercanos
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a 0 señalan que dicha especie de planta es consumida por un mayor número de

especies de herb́ıvoros, los cuales tienden a ser menos selectivos (López-Carretero

et al., 2016).

Fuerza de las especies. Se calculó para cada especie de planta hospedera,

utilizando la medida de Bascompte et al., (2006).

Rasgos funcionales foliares. Para analizar el contenido foliar de materia seca (CFMS) de las

especies de plantas interactuantes, primero se obtuvo el valor de este rasgo por cada hoja

pesada. Para esto, se siguió la fórmula:

CFMS =
Masa seca al horno (mg)

Masa fresca (g)

Posteriormente, se obtuvo el CFMS promedio de cada especie de planta y se calculó la media

ponderada (“community-weighted mean” o “CWM”) de cada paisaje con la fórmula:

CWM =
n∑

i=1

(pi × xi)

donde pi se refiere al valor del CFMS para la especie i, y x i a la abundancia relativa de

la especie i en determinado paisaje (Garnier et al., 2004; Lavorel et al., 2008). Finalmente,

se hicieron regresiones para evaluar la relación entre 1) la media ponderada de cada paisaje

(variable dependiente) y el porcentaje de bosque remanente en los paisajes, y 2) la abundancia

total de orugas (variable dependiente) y el CFMS (por paisaje y por especie). Dado que tres

de los paisajes analizados contaban con menos del 80 % de la abundancia relativa acumulada

con valores de CFMS, estos no fueron considerados para hacer las regresiones.

Para el caso del grosor foliar, los pasos que se siguieron fueron los mismos descritos

previamente. En el caso del grosor foliar, las especies cuyos valores no se lograron obtener en

campo fueron tomadas de la base de datos proporcionada por el Dr. Miguel Mart́ınez-Ramos

(del total de especies registradas en este trabajo, los valores del 1.35 % de las especies se

tomaron de la base de datos ya mencionada).
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Dado que el grosor foliar y el contenido de materia seca podŕıan afectar la palatabilidad

de las plantas ante los insectos herb́ıvoros, se seleccionaron dos métricas de las redes a nivel

de especie para evaluar esta posible relación: la selectividad (d ’) y la fuerza de las especies.

Ambas métricas se eligieron porque, desde la perspectiva del nivel trófico inferior, brindan

información sobre qué tan selectivos son los herb́ıvoros hacia cierta especie de planta, aśı

como de la importancia de éstas para sus herb́ıvoros asociados. Por lo anterior, se realizaron

GLMs con distribución gamma con los valores del grosor foliar, contenido de materia seca y

porcentaje de bosque remanente como variables predictivas, y la selectividad y la fuerza de

las especies como variables de respuesta. Dado que la información del grosor foliar se

restrinǵıa a las especies del primer muestreo, y la del CFMS a las del segundo muestreo,

este análisis se realizó para cada temporada y de manera global. En este último caso, se

unieron los datos de ambos muestreos para obtener una red global, después se calcularon

los valores de selectividad y fuerza de las especies, y finalmente se seleccionaron las especies

correspondientes a cada temporada para realizar los GLMs. Para el caso particular de la

selectividad, a cada valor se le sumó 0.1 para eliminar los valores enteros (0 y 1).

Porcentaje de daño por herb́ıvoros. Para cada paisaje, primero se calculó el promedio del

porcentaje de daño por herb́ıvoros por especie y posteriormente se calculó el promedio por

paisaje. Dado que los valores promedio se encontraban expresados en porcentaje, estos datos

se convirtieron a proporción y después se les aplicó la transformación “logit”, recomendada

para analizar proporciones no binomiales: log(y/[1-y ] ) (Warton y Hui, 2011). Posteriormente,

con estos datos transformados se hicieron regresiones para evaluar las posibles relaciones entre

el daño por herb́ıvoros (variable de respuesta) y 1) el porcentaje de bosque remanente, 2) el

CFMS, 3) el grosor foliar y 4) la abundancia total de herb́ıvoros. Estos análisis se realizaron

tanto por especie como por paisaje, con excepción de la abundancia de herb́ıvoros que sólo

se hizo a nivel de paisaje. Para el caso de los análisis realizados por especie, los datos fueron

separados por paisaje, de manera que si una especie se encontró en tres paisajes diferentes, se

consideraron tres valores diferentes de daño. Todos los análisis estad́ısticos fueron realizados

con el software R v. 3.6.2 (R Development Core Team, 2019).
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6. Resultados

En total se encontraron 366 orugas de las cuales 114 se identificaron hasta el nivel de

especie, 23 hasta el nivel de género y 45 sólo al nivel de familia. Se desconoce la identidad de

184 individuos. En total, las orugas colectadas pertenecen a 163 especies (51 especies y 112

morfoespecies), 47 géneros y 17 familias (ver Anexo I). Las especies más abundantes fueron

Palpita flegia (Crambidae; 33 individuos), Lepidoptera 104 (20 individuos) y Lepidoptera 99

(13 individuos). Estas mismas especies fueron las que se encontraron en un mayor número

de sitios, siendo Lepidoptera 104 la más frecuente (presente en nueve sitios), seguida por P.

flegia (siete sitios) y Lepidoptera 99 (seis sitios). Del total de especies registradas, el 66 %

(108 especies) fueron singletons, es decir, especies representadas por un solo individuo.

Respecto a las plantas interactuantes, en total se encontraron 267 individuos, de los cuales

151 fueron identificados al nivel de especie, 44 hasta el nivel de género y 8 sólo hasta el nivel

de familia. Se desconoce la identidad de 64 individuos. Las plantas están distribuidas en

142 especies (88 especies y 54 morfoespecies) de 73 géneros y 42 familias (ver Anexo II).

Las especies más abundantes fueron Vernonia patens (Asteraceae; 16 individuos) y Thevetia

ahouai (Apocynaceae; 15 individuos). De igual manera, las especies que se presentaron en

un mayor número de sitios fueron V. patens y T. ahouai, ambas presentes en ocho paisajes,

seguidas por Croton schiedeanus (encontrada en seis sitios). De la riqueza total de plantas

interactuantes, el 67 % (95 especies) corresponden a singletons.

6.1. Abundancia, composición y diversidad de especies

No se encontró relación entre el porcentaje de bosque remanente y la abundancia de orugas.

De acuerdo con los análisis de conglomerados, la composición de orugas y de plantas fue

muy variable entre los sitios (Fig. 4). No obstante, en el caso de las orugas, los sitios que

fueron más similares entre śı son los que presentan menores coberturas de bosque

remanente (Fig. 4).
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Figura 4: Dendrogramas de disimilitud. A) Orugas; B) Plantas interactuantes. En cada rama
terminal se muestra el porcentaje de bosque remanente (maduro y secundario) de cada sitio
de estudio. De manera general, en rectángulos se señalan cuatro grupos de acuerdo con el
porcentaje de bosque remanente: de 0 al 12 % (rectángulos rojos), del 33 al 51 % (amarillo),
del 57 al 70 % (azul) y del 95 al 100 % (verde).
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Se encontraron relaciones significativas entre los porcentajes de cobertura de bosque

remanente y la diversidad taxonómica, tanto de herb́ıvoros como de plantas interactuantes

(Fig. 5). En el caso de los herb́ıvoros, los tres ı́ndices de diversidad analizados (riqueza,

Shannon y Simpson) mostraron una relación lineal positiva y significativa con el porcentaje

de cobertura de bosque remanente, de manera que los valores de diversidad de herb́ıvoros

aumentan conforme se incrementa la cobertura de bosque remanente (Fig. 5A). En el caso

de las plantas interactuantes, para la riqueza y el ı́ndice de Shannon la relación fue

curviĺınea, siendo los paisajes con coberturas intermedias de bosque remanente los que

presentaron los valores más altos, en tanto que para el ı́ndice de Simpson, la relación fue

lineal (Fig. 5B).

Figura 5: Cambios en los valores de diversidad estimada en función del porcentaje de bosque
remanente (maduro y secundario) en la región de la Selva Lacandona, Chiapas. Cada punto
representa un paisaje. A) Datos correspondientes a las orugas (herb́ıvoros; cuadros azules);
B) Datos correspondientes a las plantas interactuantes (cuadros verdes).
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6.2. Redes de interacción planta-herb́ıvoro

Al analizar las redes de interacción planta-herb́ıvoro de los distintos paisajes agroforestales

(Fig. 6), se detectaron un total de 34 especies núcleo (Tabla 4). En el caso de los

herb́ıvoros, se identificaron 15 especies núcleo pertenecientes a las familias Crambidae,

Notodontidae y Lasiocampidae (el resto de las familias no cuentan con identificación). Para

el caso de las plantas hospederas, se detectaron 19 especies núcleo de 11 familias, siendo las

más frecuentes Euphorbiaceae y Piperaceae.

Tabla 4: Listado de las especies núcleo (plantas y herb́ıvoros) de los distintos paisajes
agroforestales. C. B. R. = Cobertura de bosque remanente (maduro y secundario); x =
sin especies núcleo. Entre paréntesis se muestra el número con el que cada especie puede ser
identificada en la red (ver Fig. 6).

Especies núcleo

Paisaje C.B.R. ( %) Plantas Orugas

Reserva 100
Tectaria heracleifolia (1)
Calathea lutea (2)
Acalypha diversifolia (3)

Piletosoma thialis (4)
Lepidoptera 23 (5)
Lepidoptera 2 (6)

El Pirú 99.90 x Ginaldia Janzen03 (7)
Reforma 98.40 Piper sp2 (9) Lepidoptera 47 (8)

Playón Reserva 95.70
Spondias mombin (10)
Morfoespecie 12 (11)

x

Chajúl 70.30
Costus sp. (12)
Piper sp3 (13)

x

Playón 57.30 Vernonia patens (14) x

Flor de Marqués 51.50
Morfoespecie 1 (15)
Sida rhombifolia (16)
Spondias mombin (17)

Lepidoptera 99 (18)

Gilberto 47.00 Tournefortia hirsutissima (19)
Lepidoptera 99 (20)
Eulepte Janzen07 (21)

Escolar y Loma 42.80 Vernonia patens (22) Lepidoptera 104 (23)
Pico de Oro 1 42.10 Croton schiedeanus (24) x

López Mateos 33.90 Vernonia patens (25)
Lepidoptera 96 (26)
Lepidoptera 100 (27)
Lepidoptera 102 (28)

Chajúl Agropecuario 4.60
Sida rhombifolia (29)
Vismia baccifera (30)

x

Pico de Oro 2 0.80 x Lepidoptera 99 (31)

Nuevo Chihuahua 0.10 Guettarda combsii (32)
Lepidoptera 97 (33)
Lepidoptera 90 (34)
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Figura 6: Redes de interacción planta-herb́ıvoro (oruga) de diferentes paisajes agroforestales en la región de la Selva Lacandona,
Chiapas. En cada red se presenta el nombre del paisaje y su cobertura de bosque remanente ( %). Los nodos de lado izquierdo
muestran a las especies de plantas y los de lado derecho a las de orugas. Los números señalan a las especies núcleo de plantas
(verde) o de herb́ıvoros (amarillo), mientras que las interacciones donde participan estas especies se muestran en azul. El grosor
de cada enlace equivale a la frecuencia de las interacciones.
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Se encontraron relaciones significativas entre el tamaño, la conectividad, modularidad, el

número de compartimentos y la diversidad de interacciones de las redes, con el porcentaje

de bosque remanente (Fig. 7). Para el tamaño de las redes, existe una relación lineal positiva

y significativa entre ambas variables (R2 = 0.27, P = 0.027), la cual muestra que el tamaño

de la red tiende a disminuir conforme se reduce el porcentaje de bosque remanente. Por

otro lado, los paisajes con menor cobertura de bosque remanente presentaron los valores

más altos de conectividad, los cuales disminuyen a medida que incrementa la cobertura

de bosque (modelo cuadrático, R2 = 0.34, P = 0.0438). Respecto a la modularidad de los

paisajes, se encontraron valores que difieren significativamente de lo esperado por azar (Tabla

5). Asimismo, existe una relación significativa entre el porcentaje de bosque remanente y

los valores de modularidad (modelo cuadrático, R2 = 0.37, P = 0.0307) y el número de

compartimentos (modelo cuadrático, R2 = 0.34, P = 0.0424), de manera que ambas métricas

siguen el mismo patrón y tienden a incrementar en los paisajes con mayor cobertura de

bosque remanente (Fig. 7). Por último, se encontró que la diversidad de interacciones y

el porcentaje de bosque remanente mantienen una relación lineal positiva y significativa

(R2 = 0.28, P = 0.0236), de modo que los valores de diversidad de interacciones fueron

más bajos en los paisajes con menor cobertura de bosque remanente. No se encontraron

diferencias significativas en los valores de anidamiento de los diferentes paisajes (Tabla 5), ni

relaciones significativas entre la especialización total, la robustez del grupo de lepidópteros

ni el anidamiento de las redes, con la cobertura de bosque remanente (Fig. 7).
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Figura 7: Métricas de las redes de interacción planta-herb́ıvoro en paisajes agroforestales
con distinto porcentaje de bosque remanente (maduro y secundario) en la región de la Selva
Lacandona, Chiapas. Cada punto representa un paisaje.
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Tabla 5: Valores observados de anidamiento (NODF) y modularidad de las redes de
interacción planta-herb́ıvoro, y sus respectivos valores de z (z -scores). En negritas se señalan
los valores que difieren significativamente de lo esperado por azar.

Anidamiento Modularidad

Bosque
remanente
( %)

Paisaje Observado Valor de z Observado Valor de z

100 Reserva 1.59 0.39 0.85 -2.81
99.91 El Pirú 0.00 NA 0.86 -5.17
98.41 Reforma 1 10.00 -1.26 0.67 -0.80
95.71 Playón Reserva 0.00 NA 0.92 -4.97
70.31 Chajúl 0.00 NA 0.89 -0.85
64.58 Belisario

Domı́nguez
0.00 NA 0.83 NA

57.32 Playón 2 0.00 NA 0.87 -0.23
51.53 Flor de Marques 4.81 0.60 0.77 -1.37
47.05 Gilberto 0.82 -0.23 0.90 0.21
42.84 Escolar y Loma 0.00 -4.20 0.88 1.81
42.06 Pico de Oro 1 0.00 NA 0.74 0.31
33.92 López Mateos 1.33 -1.13 0.88 0.57
12.62 El Porvenir 0.00 NA 0.76 -1.41
9.00 Benemérito 1 0.00 NA 0.56 -0.03
4.57 Chajúl

Agropecuario
0.00 NA 0.90 0.70

1.29 Benemérito 2 0.00 NA 0.61 NA
0.84 Pico de Oro 2 4.65 -0.96 0.69 0.31
0.09 Nuevo Chihuahua 10.20 1.17 0.67 0.01

6.3. Rasgos funcionales foliares

Los valores del contenido foliar de materia seca (CFMS) de las especies estudiadas variaron

entre 91 ± d.e. 2.98 y 434 ± 135.94 mg/g, mientras que los valores promedio de CFMS de

cada paisaje fueron de 210.60 ± 40.56 a 318.40 ± 67.26 mg/g. No se encontró relación entre

los valores promedio del CFMS y el porcentaje de bosque remanente (Fig. 8A), ni entre la

abundancia de orugas y el CFMS, ya sea por paisaje o por especie.

En el caso del grosor foliar, los valores de las especies analizadas variaron de 0.10 ±

0.01 a 0.63 ± 0.72 mm, en tanto que los valores promedio por paisaje fueron de 0.11 ±

0.004 a 0.37 ± 0.12 mm. Al analizar los cambios de los valores promedio entre paisajes, se
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encontró que el grosor foliar se relacionó de manera negativa y significativa con el porcentaje

de bosque remanente (modelo lineal: R2 = 0.58, P = 0.00022), de manera que las plantas

presentaron un mayor grosor foliar en los paisajes dominados por actividades agropecuarias,

en comparación con los paisajes conservados (Fig. 8B). Por otro lado, no se encontró relación

entre la abundancia de herb́ıvoros y el grosor foliar, ya sea por paisaje o por especie.

No se encontraron relaciones significativas entre ambos rasgos funcionales foliares

(CFMS y grosor) y las métricas de las redes de interacción (selectividad y fuerza de las

especies; Tabla 6).

Figura 8: Media ponderada de los rasgos funcionales foliares en paisajes agroforestales con
distinto porcentaje de bosque remanente (maduro y secundario) en la región de la Selva
Lacandona, Chiapas. Cada punto representa un paisaje. A) Valores correspondientes al
contenido foliar de materia seca (CFMS); B) Valores del grosor foliar.

Tabla 6: Resultados de los análisis de GLM de los distintos modelos utilizados para analizar
la relación entre los RFF y las métricas de las redes (selectividad y fuerza de las especies).
T1 = temporada 1; T2 = temporada 2; CFMS = contenido foliar de materia seca.

Métrica
(variable
dependiente)

Variable explicativa Error
estandar

P AIC

Selectividad (T1) Porcentaje de bosque
remanente

0.001 0.484 78.914

Grosor foliar 0.404 0.324
Selectividad (T2) Porcentaje de bosque

remanente
0.0007 0.929 -20.718
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Tabla 6: (Continúa)

Métrica
(variable
dependiente)

Variable explicativa Error
estandar

P AIC

CFMS 0.0002 0.397
Selectividad
(Global T1)

Porcentaje de bosque
remanente

0.001 0.617 39.95

Grosor foliar 0.401 0.792
Selectividad
(Global T2)

Porcentaje de bosque
remanente

0.0008 0.656 -0.547

CFMS 0.0002 0.795
Fuerza de las
especies (T1)

Porcentaje de bosque
remanente

0.002 0.708 128.38

Grosor foliar 0.891 0.967
Fuerza de las
especies (T2)

Porcentaje de bosque
remanente

0.002 0.338 181.41

CFMS 0.0008 0.562
Fuerza de las
especies (Global
T1)

Porcentaje de bosque
remanente

0.003 0.560 177.28

Grosor foliar 1.036 0.928
Fuerza de las
especies (Global
T2)

Porcentaje de bosque
remanente

0.002 0.479 217

CFMS 0.0007 0.832

6.4. Daño por herb́ıvoros

Los valores de daño por herb́ıvoros de las especies de plantas analizadas variaron del 0.05 ±

0.11 al 46.84 ± 18.59 %, en tanto que el daño promedio por paisaje fue de 4.50 ± 7.17 a

22.45 ± 20.48 %. Las especies que mostraron el mayor porcentaje de daño por herb́ıvoros

fueron, en orden descendente, Morfoespecie 19 (Melastomataceae, 46.84 ± 18.59 %,),

Morfoespecie 54 (43.10 ± 39.11 %) y Ardisia sp. 54 (Primulaceae, 33.81 ± 26.96 %). No se

encontraron relaciones significativas entre el porcentaje de daño por herb́ıvoros y: i) la

cobertura de bosque remanente (Fig. 9A) o por especie en cada paisaje (Fig. 9B); ii) el

CFMS por paisaje (Fig. 9C) o por especie (Fig. 9D) y iii) el grosor foliar por paisaje (Fig.

9E). No obstante, śı existe una relación significativa entre el daño por herb́ıvoros y el grosor

foliar por especie (modelo cuadrático: R2 = 0.18, P = 0.008, Fig. 9F), aśı como entre el
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daño por herb́ıvoros y la abundancia de orugas por paisaje (modelo cuadrático: R2 = 0.44,

P = 0.012, Fig. 9G), de manera que el daño por herb́ıvoros es mayor en ambos extremos

del eje, y tiende a disminuir a valores intermedios.

Del total de especies con valores registrados de daño por herb́ıvoros, 24 especies se

compartieron entre paisajes. De estas, Vernonia patens y Thevetia ahouai se encontraron

en un mayor número de paisajes (siete y cinco, respectivamente), mientras que el resto de las

especies se registraron sólo de dos a cuatro sitios. Al evaluar los valores del daño promedio

por herb́ıvoros por paisaje de ambas especies, se encontró que no existe relación entre sus

valores y el porcentaje de bosque remanente.
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Figura 9: Cambios en el área foliar removida ( %) en la región de la Selva Lacandona, Chiapas,
en función de: A) la cobertura de bosque remanente por paisaje y B) por especie en cada
paisaje, C) el CFMS por paisaje y D) por especie, E) el grosor foliar por paisaje y F) por
especie, y G) la abundancia total de orugas por paisaje. 37



7. Discusión

La pérdida de la cobertura de bosques tropicales ocasionada por actividades agropecuarias

ha sido reconocida como una de las principales amenazas que enfrentan estos ecosistemas

(Zakaria et al., 2016; França et al., 2020). Debido a que este escenario de cambio de uso

de suelo avanza rápidamente, resulta fundamental estudiar los factores subyacentes y sus

consecuencias tanto en la biodiversidad como en las interacciones entre especies, tal como

las que mantienen las orugas con sus plantas hospederas. En el caso de la región de la Selva

Lacandona, en este trabajo se encontró que la reducción de la cobertura de bosque remanente

tiene efectos negativos sobre la diversidad y las redes de interacción planta-oruga, ya que

tanto la diversidad taxonómica como de interacciones disminuye a medida que se reduce la

cobertura de bosque remanente. De manera similar, las redes de interacción de los paisajes

agroforestales con bajos porcentajes de bosque presentaron propiedades caracteŕısticas de

redes frágiles ante disturbios, contrario a las redes de los paisajes con mayor cobertura de

bosque remanente.

7.1. Diversidad

Los efectos de la conversión de selvas a campos agropecuarios sobre la diversidad pueden

variar de acuerdo con diferentes factores, como son la escala, el grupo taxonómico, los

ı́ndices utilizados y el tiempo transcurrido desde el disturbio (Alroy, 2017; Macedo-Reis et

al., 2019). No obstante, existen numerosos reportes y predicciones sobre considerables

pérdidas de la biodiversidad como consecuencia de dicha transformación (Dirzo y Raven,

2003; Gibson et al., 2011; Newbold et al., 2015; Alroy, 2017). En el caso de los insectos, se

han detectado reducciones en la diversidad de herb́ıvoros masticadores, succionadores y

xilófagos (Forkner et al., 2006; Macedo-Reis et al., 2019), aśı como de coleópteros

(Sánchez-de-Jesús et al., 2016) y potenciales pérdidas de especies endémicas (Hanski et al.,

2007). En este contexto, los resultados del presente trabajo concuerdan con este patrón y

con la primera hipótesis planteada, ya que en general, los valores de diversidad fueron más

altos en los paisajes con mayor cobertura de bosque remanente, y estos tendieron a
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disminuir a través del gradiente de pérdida de bosque (Fig. 5). Estos datos coinciden

parcialmente con lo reportado previamente por Ramı́rez-Garćıa (2018), quien al estudiar la

interacción planta-herb́ıvoro (orugas) en paisajes agroforestales con el 100, 76, 50 y 28 % de

bosque (maduro y secundario) en Marqués de Comillas, Chiapas, encontró que el paisaje

con mayor cobertura de bosque albergó los valores más altos de diversidad. No obstante, los

paisajes con menor porcentaje de bosque no difirieron en cuanto a estos valores. Es

probable que las diferencias observadas en ambos estudios se deban a que, por un lado, el

rango de variación y el número de paisajes fue más amplio en este trabajo, lo cual permitió

detectar mejor los cambios que hay entre los distintos paisajes. Por otro lado, estas

diferencias también podŕıan deberse a la alta variabilidad que existe en la estructura de los

paisajes, es decir, en cuanto a su composición y a la configuración espacial de cada tipo de

cobertura. Por ejemplo, existen parcelas con porcentajes similares de bosque remanente, sin

embargo, pueden estar compuestas por distintos tipos de uso de suelo (e. g. potreros o tipos

de cultivos presentes), o bien, éstos pueden presentarse en distintas proporciones. Por otro

lado, la configuración espacial de estos tipos de coberturas es altamente variable entre

paisajes, de manera que pueden existir paisajes cuya composición y configuración espacial

sea más homogénea que la de otras parcelas, lo cual se ha reportado que tiene efectos

negativos sobre la diversidad de distintos grupos taxonómicos (Stein et al., 2014), como por

ejemplo de insectos polinizadores (Moreira et al., 2015). Asimismo, la distancia de los sitios

muestreados a los parches de bosque o a la matriz puede afectar la diversidad de herb́ıvoros

(Marquis et al., 2002), provocando cambios entre paisajes aún con valores similares de

bosque remanente. No obstante, este es un tema para el cual existen pocas investigaciones

y, en particular, no se evaluó en este trabajo, por lo que los futuros estudios acerca de esto

pueden ayudarnos a entender mejor cómo se relacionan las caracteŕısticas del paisaje con la

biodiversidad.

Los valores de diversidad de orugas encontradas en este trabajo y sus cambios a través

del gradiente de pérdida de bosque pueden estar asociados tanto con la biodiversidad de

plantas hospederas como con la especialización de estos insectos. Por un lado, numerosos

estudios han detectado una relación positiva entre la diversidad de plantas y la de insectos
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herb́ıvoros (Basset et al., 2012; Zhang et al., 2016), ya que estos dependen fuertemente de

las plantas por ser su fuente de alimento y porque gran parte de su ciclo de vida necesita de

este recurso. Aunque el muestreo de esta investigación no fue dirigido a evaluar la diversidad

vegetal, un análisis previo en las mismas unidades de paisaje que aqúı se estudiaron mostró

que la diversidad vegetal disminuye de manera lineal a medida que se reduce la cobertura

de bosque remanente (Pingarroni, 2017), de forma que estos altos valores de diversidad

detectados previamente en los paisajes sin actividades agropecuarias pudieron favorecer una

mayor diversidad de insectos herb́ıvoros. Por otro lado, la especialización ecológica ha sido

reconocida como uno de los factores que permiten la coexistencia de especies y, por lo tanto,

el mantenimiento de una alta biodiversidad (Hutchinson, 1959; Dyer et al., 2007). En el caso

particular de las orugas que habitan en las regiones tropicales, se ha detectado que estos

tienden a presentar una dieta altamente especializada, ya que pueden llegar a alimentarse

de los miembros de sólo uno o dos géneros de especies vegetales (Dyer et al., 2007). Por

lo anterior, la alta especialización de los herb́ıvoros en conjunto con la gran diversidad de

especies vegetales en los paisajes con mayor cobertura de bosque podŕıa estar promoviendo

la existencia de una alta diversidad de insectos. Sin embargo, esto también puede fomentar

la pérdida de dichos herb́ıvoros, ya que al depender fuertemente de las especies vegetales,

la desaparición local de sus fuentes de alimento a causa de la deforestación compromete su

permanencia.

7.2. Estructura de las redes de interacción planta-herb́ıvoro

El estudio de las interacciones entre las plantas y sus herb́ıvoros ha sido investigada por

numerosos trabajos, sin embargo, su análisis bajo el enfoque de la teoŕıa de redes aún es

reciente (Villa-Galaviz et al., 2012; López-Carretero et al., 2018). Esto ha provocado que

actualmente sean escasos los estudios en donde se evalúan sus cambios a través de un

gradiente de pérdida de bosque en paisajes agroforestales. Además, en caso de existir, éstos

se enfocan en analizar las redes de interacciones, ya sea dentro de los campos agropecuarios

o de los remanentes de bosque, de manera independiente y aislada (p. ej. Ramı́rez-Garćıa,

2018; Neff et al., 2021). Aunque sin duda dicho enfoque es de gran utilidad para conocer en
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qué aspectos difieren las interacciones que ocurren en cada tipo de uso de suelo, esto nos

impide tener una visión de cómo estos elementos se integran y caracterizan a cada paisaje.

Por ello, en el presente trabajo se analizan los cambios en las redes de interacción

planta-herb́ıvoro de cada uno de los 18 paisajes, integrando la información de los distintos

tipos de coberturas que se encontraron en cada paisaje.

En general, los resultados aqúı obtenidos muestran que el tamaño, la diversidad de

interacciones, la modularidad y el número de compartimentos de las redes tendieron a

disminuir conforme se redujo la cobertura de bosque remanente, en tanto que la

conectividad incrementó, y la especialización, la robustez y el anidamiento no mostraron

tendencia alguna (Fig. 7). Para el caso del tamaño de las redes (es decir, el número total de

especies interactuantes), el patrón es consistente con los resultados mostrados en la sección

previa, donde se observa que la riqueza de plantas y de herb́ıvoros por separado se redujo a

medida que disminúıa el porcentaje de bosque remanente (ver Fig. 5). Asimismo, estos

datos coinciden con otras investigaciones en donde se reportan reducciones en el tamaño de

las redes de interacciones entre plantas e insectos herb́ıvoros (Ramı́rez-Garćıa, 2018) o

insectos polinizadores (Ferreira et al., 2020) a medida que se reduce la cobertura total de

bosque, o bien, con trabajos donde se registran redes con tamaños significativamente

menores en pastizales, en comparación con las redes de bosque maduro y secundario

(Villa-Galaviz et al., 2012).

El análisis de las métricas de las redes de interacciones nos permite inferir diferentes

propiedades de las comunidades, como por ejemplo, su estabilidad ante disturbios. Aśı, para

el caso particular de las redes de interacciones antagonistas, diferentes estudios han

identificado que una alta modularidad y bajos valores de conectividad les confieren

estabilidad y resiliencia ante disturbios (May, 1972; Allesina y Pascual, 2008; Thébault y

Fontaine, 2010; Grilli et al., 2016). Esto se debe a que, por un lado, la estructura modular

ayuda a retener los efectos negativos de los disturbios (p. ej. la extinción local de especies

vegetales), ya que de presentarse, es muy probable que los efectos se mantengan dentro de

unos cuantos módulos focales, reduciéndose el impacto sobre la red global (Krause et al.,
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2003; May, 1972; Robinson y Strauss, 2020; Thébault y Fontaine, 2010). Por otro lado, los

bajos valores de conectividad pueden promover la estabilidad de una red al reducir la

conexión entre módulos, ya que en caso contrario, las perturbaciones se propagaŕıan a un

mayor número de módulos y posiblemente a toda la red. Dado lo anterior, los resultados de

este trabajo sugieren que los paisajes con mayor cobertura de bosque remanente tienden a

presentar interacciones planta-herb́ıvoro más resistentes a disturbios, ya que presentaron

una alta modularidad y un alto número de módulos, aśı como una baja conectividad (Fig.

7). No obstante, estas caracteŕısticas cambian en el sentido opuesto en los paisajes con

menor cobertura de bosque remanente, de manera que la conectividad aumenta mientras

que la modularidad y el número de módulos disminuyen (ver Fig. 7). Estos resultados

coinciden con lo reportado previamente por otras investigaciones. Por ejemplo,

Ramı́rez-Garćıa (2018) detectó que los campos agropecuarios mantienen redes con una baja

modularidad y alta conectividad en comparación con el bosque primario y secundario, los

cuales no difirieron entre śı. De manera similar, Villa-Galaviz y colaboradores (2012)

analizaron este mismo tipo de redes en pastizales, bosque maduro y diferentes estadios de

bosque secundario en una selva caducifolia en Chamela, México, y encontraron que las

redes de los pastizales presentaron un número de módulos significativamente menor que el

del boque maduro y secundario, aśı como valores de conectividad significativamente

mayores que estos últimos. Por lo anterior, el patrón encontrado en el presente trabajo

podŕıa deberse a que, en los paisajes con menor porcentaje de bosque remanente, los

campos agropecuarios dominan tanto en cobertura como en el tipo de interacciones que

albergan, confiriéndole aśı dichas caracteŕısticas a las redes y haciendo que estas sean poco

estables ante disturbios.

Para el caso del anidamiento de las redes (donde especies especialistas interactúan sólo

con especies generalistas), sólo uno de los paisajes tuvo un valor de anidamiento

significativamente diferente a lo esperado por azar, mientras que para el resto de las

parcelas estos valores no fueron significativos y no mostraron tendencia alguna con respecto

al gradiente de pérdida de bosque (ver Tabla 5; Fig. 7). Dado que una estructura anidada es

fomentada tanto por el grupo de los herb́ıvoros como por el grupo de las plantas, la
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ausencia de dicha estructura en estas redes puede deberse a que no se encontraron especies

de orugas que fueran altamente generalistas, además de que cada especie de planta fue

consumida por un reducido número de especies de orugas que a su vez eran especialistas.

Aunque otras investigaciones sobre las redes entre plantas e invertebrados herb́ıvoros de

hábitats contrastantes en la misma región de estudio śı han encontrado una estructura

anidada (Beńıtez-Malvido et al., 2014; Beńıtez-Malvido y Dáttilo, 2015), es posible que

estas diferencias en los resultados se deban a la amplitud taxonómica con la que se

estudiaron las redes: mientras que en este trabajo sólo se analizó la interacción con orugas,

en las otras investigaciones se incluyeron distintos órdenes de invertebrados, lo cual pudo

hacer que hubiera interacciones compartidas entre distintas especies y se promoviera el

anidamiento. No obstante, es importante continuar investigando el origen y el papel del

anidamiento en la interacción entre plantas y los insectos herb́ıvoros, para aśı saber si

efectivamente en el caso de las orugas sus redes no tienden a ser anidadas.

Tomando en cuenta que, en conjunto, la conectividad y la modularidad brindan

información acerca de la estabilidad de una red ante perturbaciones, y que en este caso los

paisajes con mayor cobertura de bosque mostraron caracteŕısticas que les brinda estabilidad,

resalta el hecho de que la robustez de las redes (es decir, su resistencia ante la extinción de

especies) no siguió la misma tendencia (ver Fig. 8). En este caso, dicha métrica no se

relacionó con el porcentaje de bosque remanente, lo cual contrasta con una de las hipótesis

planteadas en la cual se esperaba que sus valores disminuyeran a medida que se redućıa la

cobertura de bosque. En este aspecto, existen estudios que han reportado resultados

similares a este; por ejemplo, Ramı́rez-Garćıa (2018) encontró que los valores de robustez de

bosques primarios, bosques secundarios y campos agropecuarios de una selva húmeda en

México, no difieren significativamente entre śı, sin embargo, en dicho trabajo no se discute

sobre las posibles causas de este patrón. Por el contrario, Villa-Galaviz et al., (2012)

encontraron que el estadio sucesional inicial de una selva seca (dominado por pastizales)

presentó una red con valores de robustez significativamente menores que los del resto de los

estadios sucesionales y el bosque maduro, en tanto que Araújo (2016) reporta que uno de

los patrones generales de las redes entre plantas e insectos herb́ıvoros es la tendencia a la
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reducción de la robustez a medida que se incrementa la intensificación de uso de suelo.

Considerando que diferentes estudios han encontrado que la robustez de una red es más

sensible a la extinción local de las especies altamente conectadas (es decir, generalistas) que

de especialistas (Bascompte y Stouffer, 2009; Nuwagaba et al., 2017), y que en este trabajo

gran parte de las redes analizadas tuvieron valores similares de especialización (ver Fig. 7),

es posible que los resultados obtenidos en el presente trabajo se deban a la ausencia de

especies de plantas muy generalistas en las redes, lo cual hace que sus valores de robustez

no muestren un patrón claro a través del gradiente de pérdida de bosque remanente. Sin

embargo, es importante continuar con muestreos más completos que permitan detectar si

realmente no existe (o śı) un cambio en la robustez de los paisajes agroforestales, aśı como

para entender mejor los factores biológicos y antrópicos que la afectan y aśı planear estrategias

encaminadas a reducir los posibles efectos negativos de la extinción local de especies.

7.3. Rasgos funcionales foliares (RFF) y daño por herb́ıvoros

Los atributos funcionales de las hojas no sólo brindan información acerca de las estrategias

de adquisición y uso de recursos que emplean las plantas, sino que también pueden ser

indicadores de su susceptibilidad al ataque por insectos herb́ıvoros debido a la reconocida

disyuntiva entre la asignación de recursos para el rápido crecimiento o para defensas anti

herb́ıvoros (Coley et al., 1985; Endara y Coley, 2011). Por ello, para conocer si el daño por

herb́ıvoros en los distintos paisajes pod́ıa relacionarse con esto, se evaluaron dos rasgos

funcionales que en otros estudios han estado relacionados con los niveles de daño por

insectos herb́ıvoros: el contenido foliar de materia seca (CFMS) y el grosor de las hojas

(Kirk et al., 2012; Fornoff y Gross, 2014; Castagneyrol et al., 2019; Ruiz-Guerra et al.,

2021).

Contenido foliar de materia seca

Bajo la perspectiva de las estrategias de adquisición y uso de recursos de las plantas en

selvas húmedas, se esperaba que las especies de los paisajes con mayor cobertura de bosque
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presentaran valores de CFMS más altos que el resto de los sitios, debido a la presencia de

especies con estrategias conservativas (Salgado Negret et al., 2016). En este contexto, la

ausencia de un patrón claro a través del gradiente de pérdida de bosque contrasta con otros

estudios donde se ha reportado que el bosque maduro mantiene valores significativamente

mayores que los de campos agŕıcolas y pastizales (Carreño-Rocabado et al., 2016), o bien,

mayores que los de estadios sucesionales tempranos (Lohbeck et al., 2013). El que el CFMS

no se haya relacionado con el porcentaje de bosque podŕıa ser por que las variaciones de

dicho rasgo no se vieron reflejadas en las especies de plantas con las que interactuaron las

orugas, o este fue un rasgo que tiene un papel menor en la selección de plantas hospederas

por parte de dichos insectos, de manera que pueden existir otros que sean más importantes

para los herb́ıvoros.

Por otro lado, dada la ausencia de una relación entre el CFMS y el daño por herb́ıvoros,

tanto entre paisajes como entre especies (Fig. 9), no resulta extraño que dicho rasgo foliar

tampoco se haya relacionado con los parámetros de las redes. En este contexto, los datos

obtenidos coinciden con lo reportado previamente por Harguindeguy et al. (2003), quienes

encontraron que el daño por herb́ıvoros en condiciones silvestres no se relacionó con el

contenido de agua de las hojas (calculado a partir del CFMS) pero śı con otras

caracteŕısticas foliares, como el contenido de nitrógeno. Sin embargo, también se han

reportado trabajos donde bajos valores de CFMS contribuyen a que ciertas especies sean

más susceptibles a ser atacadas por insectos herb́ıvoros (p. ej. Kirk et al., 2012; Fornoff y

Gross, 2014; Castagneyrol et al., 2019), posiblemente por su relación con bajas

concentraciones de defensas cuantitativas (Coley et al., 1985; Endara y Coley, 2011). Por lo

anterior, es importante continuar explorando el papel del CFMS no sólo en la herbivoŕıa

por insectos, sino también en los parámetros de las redes, ya que actualmente no existen

estudios que analicen este aspecto y este rasgo es considerado como un buen predictor de

las estrategias de uso de recursos en plantas (Wilson et al., 1999).

Grosor foliar

En el caso del grosor foliar, se esperaba que este mantuviera una relación positiva con el
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porcentaje de bosque remanente en el paisaje, ya que bajos valores de este rasgo

generalmente están asociados con altas tasas de crecimiento, aśı como con una baja

longevidad foliar, las cuales son caracteŕısticas que tienden a presentar las especies con

estrategia adquisitiva abundantes en sitios con alta incidencia lumı́nica (Salgado Negret et

al., 2016; Vile et al., 2005; Westoby et al., 2002). Además, altos valores de grosor foliar

generalmente indican mayores costos de construcción de las hojas (Salgado Negret et al.,

2016), por lo que se esperaba que sus valores fueran superiores en los paisajes con mayor

cobertura de bosque.

El hecho de que en este trabajo se haya encontrado una relación negativa entre la

cobertura de bosque remanente y el grosor foliar (Fig. 8) contrasta con una de las hipótesis

planteadas inicialmente. Esto podŕıa deberse a que el grosor foliar no es un rasgo predictor

de las tasas de crecimiento (Hodgson et al., 2011) o de la longevidad de las hojas (Kitajima

y Poorter, 2010), sino que más bien es un rasgo que vaŕıa principalmente con la intensidad

de luz, y cuyos altos valores se relacionan con altas tasas fotosintéticas por unidad de área y

con la capacidad para prevenir el sobrecalentamiento (Garnier et al., 1999; Terashima et al.,

2001; Rozendaal et al., 2006; Hodgson et al., 2011). Por lo anterior, el patrón encontrado

puede ser resultado de diferencias en la disponibilidad de luz entre sitios, de manera que en

los paisajes donde predominan los campos agropecuarios y la vegetación es abierta, las

hojas están más expuestas al sol por lo cual tienden a ser gruesas, mientras que en los sitios

con mayor cobertura de bosque donde la vegetación y el dosel cerrado limitan la

disponibilidad de luz, las hojas son más delgadas. En este sentido, los datos aqúı

encontrados concuerdan con lo obtenido por Carreño-Rocabado et al., (2016), quienes

reportan que los sitios dominados por pastizales y campos de cultivo presentan valores de

grosor foliar más altos que los del bosque maduro.

Respecto a la relación entre el daño por herb́ıvoros y el grosor foliar por especie (Fig. 9),

los resultados obtenidos concuerdan con lo reportado previamente por Caldwell y

colaboradores (2016), quienes al evaluar los rasgos mecánicos de las hojas que actúan como

disuasivos de insectos herb́ıvoros de distintos gremios alimenticios, encontraron que el
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grosor foliar sólo presentó una relación débil (y negativa) con el daño provocado por

insectos masticadores. En este contexto, el hecho de que esta relación sea débil, o de que no

se haya encontrado a nivel de paisaje a pesar de existir una relación entre el grosor y el

porcentaje de bosque, puede deberse a que este no es considerado estrictamente como un

rasgo de defensa contra herb́ıvoros (Lobregat et al., 2018) ya que, como se mencionó

anteriormente, se relaciona principalmente con otros aspectos como son la radiación solar o

las tasas fotosintéticas. Esto puede contribuir a que los resultados sean muy variables entre

investigaciones, existiendo casos donde no hay relación entre ambos (Harguindeguy et al.,

2003; Lobregat et al., 2018) e incluso reportes de que las especies con mayor grosor foliar

presentan mayores daños por herb́ıvoros (Ruiz-Guerra et al., 2021). En este contexto, es

importante considerar que existen otros rasgos funcionales que pueden tener mayor

relevancia para explicar el daño por insectos herb́ıvoros y los patrones en las redes de

interacción, tal como la densidad de tricomas foliares (Agrawal y Fishbein, 2006;

López-Carretero et al., 2016; Kariyat et al., 2019), la dureza y la densidad de las hojas

(Coley, 1983; Onoda et al., 2011; López-Carretero et al., 2016) o el contenido de nitrógeno y

fósforo foliar (Coley et al., 2006).

7.4. Consideraciones finales

Es importante señalar que los resultados obtenidos en este trabajo podŕıan ser consecuencia

de diferentes limitaciones metodológicas que deben ser tomadas en cuenta. Por ello, algunos

aspectos que podŕıan ayudar a resolver los patrones poco claros que aqúı se encontraron

seŕıan, por un lado, incrementar el esfuerzo de muestreo para obtener conclusiones más

robustas. Esto resulta importante porque el esfuerzo de muestreo realizado no fue suficiente

para alcanzar altos valores de completitud (ver Tabla 3) y, en el caso particular de las selvas

húmedas, esta situación podŕıa acentuarse más en los paisajes con mayor cobertura de

bosque remanente debido a su gran diversidad (ver Anexo III). Por lo anterior, seŕıa

conveniente hacer muestreos más frecuentes y de ser posible, en un mayor periodo de

tiempo.
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Debido al mismo esfuerzo de muestreo realizado, es altamente probable que sólo se haya

logrado capturar una pequeña parte del total de interacciones posibles entre plantas y

orugas, por lo que seguramente existe una gran fracción de especies de plantas hospederas

cuyos atributos funcionales no fueron considerados y que, de hacerlo, pueden cambiar los

valores promedio de cada paisaje. De igual forma, se debe tomar en cuenta que el muestreo

fue dirigido a evaluar únicamente los atributos de las especies de plantas con las cuales

interactuaron las orugas. Esto es importante porque, al no considerar a las demás especies

vegetales con las cuales coexisten y que son dominantes en cada sitio, se desconoce si los

valores aqúı reportados representan de manera adecuada el promedio de toda la comunidad.

Finalmente, otro aspecto relevante es que los promedios obtenidos integran la información

de todos los tipos de uso de suelo encontrados en cada paisaje, de manera que los valores

promedio de los remanentes de bosque pueden enmascarar los valores de los campos

agropecuarios, o viceversa. La misma situación puede ocurrir con el bosque primario y

secundario, ya que sus datos fueron integrados para hacer los análisis, y sus diferencias en

las caracteŕısticas de la vegetación (especies tolerantes a la sombra vs. especies pioneras

demandantes de luz) pueden encubrirse mutuamente y hacer que sea dif́ıcil de distinguir el

efecto de los rasgos de cada tipo de bosque sobre algunas de las variables estudiadas.

Es necesario profundizar más en el estudio de los RFF aqúı evaluados, ya que aunque se ha

investigado su relación con el daño por herb́ıvoros (p. ej. Harguindeguy et al., 2003; Kirk et al.,

2012; Castagneyrol et al., 2019), el análisis de su rol en las redes de interacción es un campo

de estudio relativamente nuevo y la información al respecto es limitada. De igual manera, es

importante considerar otros factores que pueden afectar la interacción entre las plantas y sus

insectos herb́ıvoros, tal como los patógenos de las plantas (Santos y Beńıtez-Malvido, 2012)

o sus metabolitos secundarios, los cuales pueden cambiar ante un escenario de deforestación

o con la edad del bosque (Forkner y Marquis, 2004). Asimismo, se deberán tomar en cuenta

otros rasgos funcionales que actúen como defensa ante herb́ıvoros (como la dureza de la hoja

y la densidad de tricomas) o que permitan identificar la estrategia de adquisición de recursos

predominante (p. ej. la densidad de la madera). Igualmente, en futuros estudios con este
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mismo enfoque podŕıa ser relevante estimar no solo los rasgos funcionales de las especies

de plantas hospederas, sino también de las especies predominantes en cada parcela. Esto

permitiŕıa no sólo reconocer las estrategias de adquisición de recursos, sino también identificar

si las preferencias alimenticias de los insectos herb́ıvoros también siguen este mismo patrón,

o tienden a seleccionar especies con otras caracteŕısticas.
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8. Conclusiones

Con base en los resultados obtenidos, se concluye que la conversión de la selva húmeda a

paisajes agroforestales afecta de manera negativa la interacción planta-oruga, ya que no sólo

tiende a reducir la diversidad de éstos sino que también hace que las redes de interacción

presenten caracteŕısticas que las hacen más frágiles ante disturbios (es decir, con bajos

valores de tamaño, de modularidad, de número de compartimentos y de diversidad de

interacciones, aśı como altos valores de conectividad). En este contexto, y dado que

actualmente la transformación de las selvas húmedas a campos agropecuarios ocurre

rápidamente, resulta relevante incorporar en futuros estudios otros aspectos de la estructura

del paisaje (tal como su composición y configuración) que nos permitan entender cómo es

que los elementos de los paisajes y sus cambios pueden afectar a estas redes.

Por otro lado, aunque no se encontró una relación entre los dos rasgos funcionales

estudiados (contenido foliar de materia seca y grosor de la hoja) con el daño por herb́ıvoros,

la selectividad y la fuerza de las especies de plantas, es importante seguir explorando el

papel de estos y otros rasgos funcionales en la herbivoŕıa de distintos paisajes agroforestales,

y en particular, en las redes de interacción, ya que actualmente la información al respecto

es limitada y este enfoque nos ayudaŕıa a entender de manera más puntual una de las

maneras en que la conversión de selvas altera la relación entre las plantas y sus herb́ıvoros.
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de Assis Bomfim, J., Guimarães Jr., P. R., Peres, C. A., Carvalho, G., y Cazetta, E. (2018).
Local extinctions of obligate frugivores and patch size reduction disrupt
the structure of seed dispersal networks. Ecography, 44(11), 1899–1909.
https://doi.org/10.1111/ecog.03592

Dehling, D. M. (2018). The Structure of Ecological Networks. En W. Dáttilo y V.
Rico-Gray (Eds.), Ecological Networks in the Tropics. (pp. 29–42). Springer.
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Anexo 1

Listado de las especies de orugas encontradas en distintos paisajes agroforestales de la

región de la Selva Lacandona, Chiapas. La taxonomı́a de las especies y sus respectivas

autoridades fueron establecidas con base en la página web oficial del Centro Nacional de

Información Biotecnológica <https://www.ncbi.nlm.nih.gov/> y el Sistema de Datos de

Código de Barras de la Vida (BOLD Systems) < http://v3.boldsystems.org/>.

Familia Especie

Apatelodidae Zanola sp.

Crambidae Ategumia ebulealis (Guanée)

Desmia benealis Schaus

Eulepte Janzen07

Omiodes simialis Guanée

Palpita flegia (Cramer)

Phostria sp.

Piletosoma thialis Dyar

Spilomela discordens Dyar

Dalceridae Lepidoptera 10

Depressariidae Cerconota recurvella (Walker)

Erebidae Aclytia sp.

Agaraea minuta (Schaus)

Antiblemma anthea Schaus

Antiblemma ceras Druce

Autochloris xenodorus (Druce)

Deinopa directa

Dysschema leucophaea (Walker)

Dysschema sp2

Estigmene acrea (Drury)

Hypercompe oslari (Rothschild)
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Anexo 1: (Continúa)

Familia Especie

Hypercompe sp.

Lepidoptera 6, 21

Melese asana (Druce)

Plynteria marginata Druce

Salia Janzen10

Selenisa sueroides (Guenee)

Utetheisa ornatrix (Linnaeus)

Geometridae Eois Janzen49

Lepidoptera 7, 8, 18, 28, 29, 38, 50, 53, 65, 66, 77, 87.

Opisthoxia sp.

Hesperiidae Carystus phorcus (Cramer)

Hyalothyrus neleus (Linnaeus)

Lepidoptera 74, 75

Myscelus belti Godman & Salvin

Urbanus segnestami Burns

Lasiocampidae Lepidoptera 23

Limacodidae Acharia sarans (Dyar)

Euprosterna elaeasa Dyar

Lepidoptera 24, 25

Venadicodia caneti Corrales & Epstein

Lycaenidae Eumaeus childrenae (Gray)

Pseudolycaena damo (Druce)

Noctuidae Antiblemma Janzen96

Callopistria mexicana Druce

Heterodelta nea (Berio)

Spodoptera ornithogalli (Guanée)

Notodontidae Lepidoptera 2, 51, 69
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Anexo 1: (Continúa)

Familia Especie

Ginaldia Janzen03

Malocampa matralis Schaus

Nymphalidae Agraulis vanillae (Linnaeus)

Memphis artacaena (Hewitson)

Saturniidae Oxytenis sp.

Sphingidae Enyo ocypete (Linnaeus)

Lepidoptera 35, 43, 60, 113

Xylophanes sp.

Tortricidae Amorbia revolutana Zeller

Asaphistis protosema Diakonoff

Uraniidae Erosia BioLep04

Sin dato Lepidoptera 1, 3-5, 9, 12-17, 19, 20, 22, 26, 27,

30-32, 34, 36, 37, 39-42, 44, 46-49, 52, 54-59,

61-64, 67, 68, 70-73, 76, 78-86, 88-92, 94-112
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Anexo 2

Listado de las especies de plantas que interactuaron con las orugas en distintos paisajes

agroforestales de la región de la Selva Lacandona, Chiapas. La taxonomı́a de las especies

y sus respectivas autoridades fueron establecidas con base en el sitio web oficial del Jard́ın

Botánico de Missouri <http://www.tropicos.org>.

Familia Especie

Acanthaceae Bravaisia integerrima (Spreng.) Standl.

Anacardiaceae Astronium graveolens Jacq.

Spondias mombin L.

Apocynaceae Thevetia ahouai (L.) A. DC.

Aracaceae Desmoncus ferox Bartlett.

Araceae Anthurium sp.

Philodendron scalarinerve Croat & Grayum.

Syngonium sp.

Araliaceae Dendropanax arboreus (L.) Decne. & Planch.

Asteraceae Emilia fosbergii Nicolson

Lasianthaea sp.

Melanthera sp.

Mikania micrantha Kunth

Mikania sp.

Morfoespecie 11

Vernonia patens Kunth

Vernonia sp.

Boraginaceae Tournefortia hirsutissima L.

Celastraceae Morfoespecie 2

Chrysobalanaceae Licania platypus (Hemsl.) Fritsch

Combretaceae Combretum sp2

Connaraceae Rourea glabra Kunth
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Anexo 2: (Continúa)

Familia Especie

Costaceae Costus sp.

Cyperaceae Rhynchospora cephalotes (L.) Vahl

Dilleniaceae Davilla kunthii A. St.-Hil.

Tetracera volubilis L.

Euphorbiaceae Acalypha diversifolia Jacq.

Adelia barbinervis Schltdl. & Cham.

Caperonia palustris (L.) A. St.-Hil.

Croton schiedeanus Schltdl.

Garcia parviflora Lundell

Fabaceae Clitoria sp.

Dalbergia sp.

Desmodium axillare (Sw.) DC.

Inga pavoniana G. Don

Lonchocarpus cruentus Lundell

Machaerium falciforme Rudd

Machaerium floribundum Benth.

Machaerium sp.

Mimosa sp.

Swartzia guatemalensis (Donn. Sm.) Pittier

Hypericaceae Vismia baccifera (L.) Triana & Planch.

Lamiaceae Hyptis verticillata Jacq.

Lauraceae Licaria capitata (Schltdl. & Cham.) Kosterm.

Malpighiaceae Stigmaphyllon ellipticum (Kunth) A. Juss.

Malvaceae Luehea candicans Mart.

Sida rhombifolia L.

Marantaceae Calathea lutea (Aubl.) Schult.

Melastomataceae Clidemia hirta (L.) D. Don
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Anexo 2: (Continúa)

Familia Especie

Miconia trinervia (Sw.) D. Don ex Loudon

Morfoespecie 19, 28

Monimiaceae Mollinedia viridiflora Tul.

Moraceae Brosimum lactescens (S. Moore) C. C. Berg

Trophis mexicana (Liebm.) Bureau

Myrtaceae Psidium friedrichsthalianum (O. Berg) Nied.

Eugenia sp.

Onagraceae Ludwigia erecta (L.) H. Hara

Piperaceae Piper hispidum Sw.

Piper sp1, sp2, sp3, sp4

Poaceae Coix lacryma-jobi L.

Setaria sp.

Morfoespecie 3

Polygalaceae Moutabea aculeata (Ruiz & Pav.) Poepp. & Endl.

Primulaceae Ardisia sp.

Parathesis sp.

Rubiaceae Alibertia edulis (Rich.) A. Rich.

Alseis yucatanensis Standl.

Blepharidium mexicanum Standl.

Faramea occidentalis (L.) A. Rich.

Guettarda combsii Urb.

Ladenbergia sp.

Pychotria pseudinundata Wernham

Psychotria cuspidata Bredem. ex Schult.

Psychotria sp1, sp2, sp3

Salicaceae Pleuranthodendron lindenii (Turcz.) Sleumer

Zuelania guidonia (Sw.) Britton & Millsp.
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Anexo 2: (Continúa)

Familia Especie

Sapindaceae Cupania dentata DC.

Cupania sp.

Sapotaceae Pouteria glomerata (Miq.) Radlk.

Solanaceae Physalis gracilis Miers

Solanum rudepannum Dunal

Urticaceae Cecropia sp.

Verbenaceae Lantana camara L.

Vitaceae Cissus sp.

Vochysiaceae Vochysia guatemalensis Donn. Sm.

Tectariaceae Tectaria heracleifolia (Willd.) Underw.

Sin dato Morfoespecie 1, 4, 6-10, 12-18, 20-24, 26-27, 29-39,

40-55, 57-61.
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Anexo 3

Regresiones evaluando los valores de completitud del muestreo en función de la cobertura de

bosque remanente.
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