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RESUMEN 

Pocos estudios han evaluado los cambios que presentan las comunidades animales a 

través de la sucesión secundaria en los bosques tropicales. Debido al papel que juegan en 

procesos como la dispersión de semilla y polinización, los cambios estructurales en la 

comunidad de murciélagos filostómidos tienen consecuencias directas sobre la regeneración y 

sucesión del bosque. El objetivo de este trabajo fue documentar los cambios en la estructura de 

los ensamblajes de murciélagos a través de la sucesión secundaria en el bosque tropical 

húmedo en Chiapas, México. El muestreo de murciélagos se realizo con redes de niebla a nivel 

del sotobosque durante 18 meses en 10 sitios que representan 3 estadios sucesionales. Cuatro 

sitios de sucesión temprana (2-8 años de abandono), cuatro sitios de sucesión intermedia (10-

20 años de abandono) y dos sitios de sucesión tardía (bosque maduro). Se capturaron 1179 

murciélagos que corresponden a 29 especies. En el bosque maduro se registró la mayor 

riqueza de especies, equidad y nueve especies fueron encontradas exclusivamente ahí. En 

contraste, los otros estadios sucesionales presentan solo una especie exclusiva y mostraron 

una menor riqueza de especies. Las capturas estuvieron dominadas por: Sturnira lilium, 

Artibeus lituratus, Carollia perpicillata, Artibeus jamaicensis y Glossophaga soricina quienes en 

conjunto representan el 88.2% de los murciélagos filostómidos. El 90% de las especies 

capturadas en los estadios sucesionales temprano e intermedio corresponden al gremio 

frugívoro y 84% en el estadio tardío. En promedio, aproximadamente la mitad de las especies 

se comparten entre hábitats (N=29 species). El índice de Jaccard mostró la mayor similitud 

entre los estadios temprano e intermedio, mientras que los estadios temprano y tardío son los 

menos similares. El número de capturas de especies de la subfamilia Phyllostominae se 

incrementó durante la sucesión. El gremio carnívoro fue encontrado exclusivamente en el 

estadio tardío. Se concluye que el bosque continuo es el principal reservorio de especies, 

especialmente de los gremios insectívoros de sustrato y carnívoro, sin embargo, los fragmentos 



de bosque secundario poseen también alta diversidad de especies, principalmente del gremio 

frugívoro. 

 

Palabras clave: Comunidad, diversidad, frugívoros, gremios, murciélagos filostómidos, sucesión 



ABSTRACT 

Few studies have evaluated changes in animal communities through secondary 

succession in tropical forests. Due to their role in seed dispersal and pollination, structural 

changes in the community of phyllostomid bats have direct consequences on forest 

regeneration and ecological succession. The objective of this work was to document changes in 

the structure of bat assemblages among secondary successional stages in a tropical rain forest 

in Chiapas, Mexico. The community of bats was mist-netted at ground level during 18 months in 

10 sites belonging to 3 successional stages. Four sites were represented by early succession 

(2-8 years of abandonment), four sites intermediate succession (10-20 years of abandonment) 

and two sites late succession (mature forest).We captured 1179 bats comprising 29 species. 

Mature forest showed highest species richness and evenness, and possessed nine species that 

were exclusively found there. In contrast, early and intermediate successional stages contained 

only one exclusive species, and showed lower species richness. Captures were dominated by: 

Sturnira lilium, Artibeus lituratus, Carollia perpicillata, Artibeus jamaicensis and Glossophaga 

soricina which together represented 88.2% of the phyllostomid bats. Frugivores made up more 

than 90% of the species captured in successional stages and 84% in mature forest. On 

average, approximately half of the species were shared between habitats (N=29 species). The 

Jaccard index shows the greatest similarity between early and intermediate stages, and the 

lowest similarity between early and late. The number of gleaning insectivore species increased 

during succession. The carnivorous guild was exclusively found in the late stage (3 species). 

We conclude that the continuous forest is the main reservoir of species, especially in the 

gleaning insectivore and carnivore guilds; however, secondary vegetation also possesses a 

great diversity of species, including many in the frugivore guild. 

Keywords: Community, diversity, frugivores, guilds, phyllostomid bats, succession. 

 



CAPITULO I 

INTRODUCCIÓN GENERAL 

Destrucción de hábitat, fragmentación y sucesión en bosque tropical 

 Actualmente en mesoamérica se encuentran paisajes conformados por mosaicos 

heterogéneos, integrados por fragmentos de vegetación natural, áreas de pastos, cultivos y 

diferentes etapas de sucesión ecológica y una gran matriz agropecuaria (Montero-Muñoz y 

Sáenz 2007). La reducción de la cubierta vegetal ocasiona problemas como modificaciones en 

los ciclos hídricos y cambios regionales de los regímenes de temperatura y precipitación, 

favoreciendo con ello el calentamiento global, la disminución en el secuestro de bióxido de 

carbono, así como la pérdida de hábitats o la fragmentación de ecosistemas (Chazdon 2003). 

En México el área con mayor cobertura de selvas húmedas es la Selva Lacandona (Chiapas) y 

se estima que el 31% de la superficie forestal se perdió durante la década de los noventas 

principalmente provocado por actividades agropecuarias (De Jong et al. 2000).  

 La fragmentación tiene como consecuencia inmediata cambios en las comunidades 

vegetales, lo que ocasiona la desaparición parcial o total de comunidades de algunos grupos 

como insectos, aves y mamíferos (Saunders et al. 1991, Dirzo y García 1992, Turner 1996, 

Arroyo-Rodríguez y Mandujano 2007). Por ejemplo, se ha observado que la riqueza de insectos 

disminuye notablemente en los fragmentos y que el movimiento de algunos polinizadores se ve 

negativamente afectado (Harris y Johnson 2004). En el caso de los vertebrados existen 

numerosos reportes acerca del efecto negativo que tienen las poblaciones de aves (e.g. Daily 

et al. 2001) y primates ante la pérdida, transformación y fragmentación del hábitat (e.g. Estrada 

y Coates-Estrada 1995,1996).El futuro de la selva húmeda depende cada vez más de la 

distribución, extensión, dinámica y conservación de los fragmentos remanentes de selva. Por 

ello es necesario conocer el papel que juegan dichos fragmentos en los procesos de sucesión 

en campos degradados (Chazdon 2003). 



Durante millones de años las selvas húmedas han estado sometidas a procesos 

ecológicos y evolutivos asociados a condiciones naturales. La caída habitual de ramas y 

árboles de gran tamaño da lugar a la dinámica de claros, la cual juega un papel crítico en el 

desarrollo de nuevas generaciones de plantas y animales. Los claros forman parte de un ciclo 

de regeneración natural a través del cual la estructura y la composición de la comunidad 

vegetal se renuevan espacial y temporalmente (Martínez-Ramos y Álvarez-Buylla 1995, 

Martínez-Ramos et al. 1988). 

 Esto contrasta drásticamente con el cambio de uso de suelo derivado de las actividades 

antropogénicas como la deforestación con fines agropecuarios y de urbanización que son por lo 

general, disturbios de gran extensión, intensidad elevada y de larga duración (Martínez-Ramos 

y García-Orth 2007). La deforestación es un proceso que afecta de manera negativa la 

estructura y el funcionamiento de los ecosistemas disminuyendo considerablemente la 

capacidad de regeneración natural del bosque. 

Cuando a la regeneración natural se le permite tomar su lugar, el área que fue alterada 

sufre un proceso de sucesión paralelo entre comunidades de plantas y animales dando paso a 

la formación de bosques secundarios (Fox et al. 2000). El concepto de sucesión secundaria se 

basa en la idea de que las especies tienen diferentes capacidades de adaptarse a las 

condiciones ambientales prevalecientes en determinado momento. De tal manera que sucesión 

ecológica es un término que se utiliza para identificar los cambios temporales que se presentan 

en la estructura, la composición taxonómica y las funciones de un ecosistema después de que 

éste es perturbado (Laska 2001). El cambio sucesional en comunidades biológicas también se 

puede definir como el cambio secuencial de las abundancias relativas de las especies 

dominantes en una comunidad (Muscarella y Fleming 2007). 

Finegan (1992) se refiere al bosque secundario como a la vegetación leñosa que se 

desarrolla en tierras que son abandonadas después de que su vegetación original o bosque 



primario, es destruido por la actividad humana. La estructura y composición del bosque 

secundario cambia ampliamente respecto al bosque primario e igualmente cambia a lo largo de 

la sucesión. Los cambios que ocurren en el ecosistema en sucesión, así como la velocidad con 

la que ocurren estos cambios, dependen de las características del disturbio y la disponibilidad 

de propágulos regenerativos (semillas y plántulas), del ambiente biótico y de las condiciones 

abióticas (Pickett et al. 1987). En las regiones tropicales, la disponibilidad de propágulos 

regenerativos y la disponibilidad de micro hábitats propicios para el desarrollo de éstos, son dos 

factores que actúan como controladores de la sucesión vegetal en un campo agropecuario 

abandonado (Uhl 1987). La disponibilidad de propágulos depende de la cercanía al remanente 

de vegetación, extensión, y de la intensidad y la duración del uso del suelo. Entre mayor es la 

extensión del campo abandonado mayor es la distancia promedio a la fuente de propágulos 

que pueden arribar al campo por dispersión de animales o por el viento (Cubiña y Aide 2001). 

El entendimiento de los cambios que ocurren en el ecosistema en sucesión es de vital 

importancia y constituye una de las más importantes áreas de estudio en la conservación de los 

ecosistemas tropicales. Esto puede ser evaluado mediante el estudio de grupos taxonómicos 

de dispersores que desempeñen papeles significativos en la estructura y dinámica del bosque y 

estar lo suficientemente bien representados en número de individuos que permitan el análisis 

(Brosset et al. 1996). Las aves fueron los primeros vertebrados dispersores en ser empleados 

en investigación sobre la sucesión y regeneración del bosque (Terborgh y Weske 1969, 

Cardoso-da Silva et al. 1996), sin embargo los murciélagos (Chiroptera) también pueden ser 

utilizados en este campo de estudio, ya que son los únicos mamíferos que presentan una 

movilidad semejante a la de las aves, además de que como grupo abarcan un amplio espectro 

trófico y muchas especies tienen una alta especificidad de hábitat (Fenton et al. 1992, Nowak 

1994). En particular, aves y murciélagos tienen un papel fundamental asegurando la 

continuidad de los procesos ecológicos del bosque, ya que estos grupos son los mayores 

contribuidores a la dispersión de semillas en hábitats perturbados o fragmentados (Whittaker y 



Jones 1994, Artega et al. 2006). 

 

Comunidades de quirópteros en el contexto de fragmentación del hábitat y sucesión  

La fragmentación del hábitat afecta de diversas maneras a la comunidad de quirópteros 

en los neotrópicos y diversos estudios ya han documentado la respuesta de éstos ante la 

fragmentación del hábitat (Tabla 1). En un estudio al este de Quintana Roo, Fenton et al. (1992) 

documentaron mayor diversidad de murciélagos en el bosque continuo que en áreas 

perturbadas. Además, que al igual que Medellín et al. (2000) reportan mayor número de 

especies de la subfamilia Phyllostominae (Phyllostomidae) capturadas en el bosque continuo 

que en áreas perturbadas; por lo que concluyen que los miembros de esta subfamilia son muy 

sensibles a la fragmentación, y sugieren que la falta de especies de esta subfamilia es un 

indicador de altos niveles de perturbación. Resultados similares fueron reportados por Cosson 

et al. (1999) en la Guyana Francesa, donde observaron un impacto negativo en la riqueza, 

abundancia y diversidad de especies, así como cambios importantes en la composición de los 

gremios siendo la distancia de aislamiento del fragmento el factor principal que afecta dichas 

características. 

En contraste con lo anterior, en otros estudios la comunidad de murciélagos no mostró 

cambio en la diversidad a través de bosque continuo, fragmentos de bosque y mosaico 

agrícola, además, estos estudios subrayan la presencia de especies oportunistas, en especies 

de vegetación secundaria (e.g. Carollia sp. y Sturnira sp.) en zonas con altos grados de 

perturbación y subrayan la importancia de los parches de bosque primario que incrementan las 

oportunidades de sobrevivencia de los murciélagos (Brosset et al. 1996, Estrada y Coates-

Estrada  2002). 

Sin embargo, también existen reportes en donde no se encuentran diferencias en las 

comunidades de murciélagos entre hábitats fragmentados y no fragmentados. Schulze, et al. 

(2000) en Petén Guatemala, reportan no haber encontrado diferencia en la riqueza de especies 



entre bosque continuo y fragmentos de bosque. Asimismo Clake et al. (2005) compararon los 

efectos de dos sistemas de explotación y bosque primario sobre la diversidad y abundancia de 

murciélagos en la reserva forestal Victoria-Mayaro en Trinidad y Tobago y tampoco encontraron 

diferencia significativa entre los hábitats explotados y el bosque primario, sin embargo en 

ambos sistemas de explotación existe una declinación de carnívoros e incremento de 

frugívoros. 

Es importante señalar que también se ha reportado un efecto positivo de la perturbación 

de hábitat en algunos casos. Gorresen y Willig (2004) en Paraguay obtuvieron que la riqueza 

de especies fue mayor en ambientes moderadamente deforestados; sin embargo, es relevante 

que el bosque continuo presentó mayor equidad. Otro trabajo en Iquitos, Perú, estudió como 

cambia la abundancia de la población de murciélagos a través de campos agrícolas, sitios 

abandonados (bosque secundario) y bosque maduro, en donde se observó que las especies 

frugívoras y nectarívoras fueron más abundantes en los campos agrícolas, con un decremento 

para los demás gremios (Willig et al. 2007). 

 No obstante, pocos estudios se han encauzado a documentar la estructura y cambios 

que ocurren en las comunidades de murciélagos durante la sucesión secundaria en los 

bosques tropicales (Tabla 1). Bajo este esquema, Castro-Luna et al. (2007), evaluaron la 

abundancia, riqueza y diversidad de murciélagos asociada a cuatro estados de vegetación 

secundaria, en el sureste de México y no encontraron diferencias significativas en riqueza y 

diversidad. No obstante la composición fue diferente, siendo los gremios frugívoros más 

abundantes en los estadios jóvenes y la mayoría de especies raras fueron encontradas 

únicamente en los estadios maduros. 

 Recientemente en el bosque tropical seco de Jalisco, México, Ávila-Cabadilla et al. 

(2009) evaluaron los cambios en la riqueza, diversidad y abundancia de los murciélagos 

filostómidos, durante el proceso de sucesión secundaria en parcelas con diferentes edades de 

regeneración. En las etapas sucesionales tardías ocurrieron la mayor cantidad de especies e 



individuos y se observó un patrón aditivo en el número de especies con más especies en las 

etapas de sucesión más avanzadas. 

 
Tabla 1. Resumen de estudios sobre el efecto de la fragmentación y sucesión secundaria en la comunidad 
de murciélagos realizados en el Neotrópico. Atributos (S: riqueza, Sp. D. densidad de especies, Div. 
Diversidad, Ab. Abundancia total). Efecto (NS: no significativo, (<): disminución, (>): Aumento. El efecto de 
fragmentación fue determinado comparando áreas con disturbio contra bosque maduro. El efecto de la 
sucesión secundaria corresponde a la tendencia encontrada durante dicho proceso (Modificado de Ávila-
Cabadilla et al.  2009).  
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La comunidad animal afecta de diversas maneras el cambio sucesional. En particular, la 

zoocoria, además de que caracteriza especialmente a las plantas pioneras de ecosistemas 

tropicales, desempeña un papel primordial en la sucesión y regeneración del bosque tropical 

(Prévost 1983, Howe y Miriti 2004, Muscarella y Fleming 2007). Aproximadamente el 70-90% 

de las especies de plantas leñosas de selvas húmedas son dispersadas por vertebrados 

frugívoros (Wilson et al. 1989) y ha sido ampliamente documentada la importancia que tienen 

Condición/Sitio  
 Efecto 

   Referencia Tipo de  
Bosque S Sp. D. Div. Ab. 

Fragmentación       

Quintana Roo, México  lluvioso __ NS < NS Fenton et al. 1992 

Guyana Francesa  lluvioso < __ __ > Brosset et al. 1996 

Guyana Francesa  lluvioso __ < < < Cosson et al. 1999 

Petén, Guatemala  lluvioso NS __ __ __ Schulze et al. 2000 

Maracayu, Paraguay húmedo > __ __ __ Gorresen y Willig 2004 

Perturbación/Disturbio       

Chiapas, México  lluvioso > __ > __ Medellín et al. 2000 

Los Tuxtlas, México  húmedo NS > > > Estrada & Coates 
-Estrada  2002 

Trinidad Trinidad y 
Tobago húmedo NS __ NS NS Clarke et al. 2005 

Iquitos, Perú  lluvioso __ __ __ > Willig et al. 2007 

Sucesión       
Tabasco, México lluvioso __ NS NS NS Castro-Luna et al. 2007 

Jalisco, México seco > __ NS NS Ávila-Cabadilla et al. 2009 



los vertebrados en la dispersión de semillas en los bosques tropicales (Howe y Smallwood 

1982).  

La efectividad de un animal frugívoro como dispersor primario de las semillas de una 

especie de planta depende en gran medida de la cantidad y la calidad de la dispersión. La 

cantidad depende del número de visitas del dispersor a la planta y el número de semillas 

dispersadas por visita. En tanto la calidad depende del efecto que tiene el paso de la semilla a 

través de la boca y el aparato digestivo del dispersor y la calidad del establecimiento que se 

refiere a la probabilidad de que la semilla sea depositada en un lugar donde pueda sobrevivir y 

llegar a adulto (Schupp 1993).  

Varios estudios han señalado el papel primordial que tienen las especies de 

murciélagos nectarívoras y frugívoras en la dinámica de bosques tropicales, ya que se ha 

demostrado que la interacción murciélago-planta favorece el entrecruzamiento de árboles 

tropicales y actúan como vectores de dispersión de semillas y polinizadores promoviendo la 

regeneración (Heithaus et al. 1975, Charles-Dominique 1986, Stoner et al. 2002). En el bosque 

tropical de Guyana Francesa, se determinó que aproximadamente la mitad de las especies 

vegetales más abundantes en las áreas perturbadas o en regeneración son dispersadas por 

murciélagos (Charles-Dominique 1986). En el bosque húmedo de la Selva Lacandona 

(Chiapas, México), se ha documentado que los quirópteros forman parte fundamental en los 

procesos sucesionales y de restauración del bosque húmedo tropical, ya que dispersan mayor 

número de semillas y especies que las dispersadas por aves, principalmente en sitios 

perturbados. Además, el 50% de las especies dispersadas por murciélagos son especies 

pioneras (Medellín y Gaona 1999). 

 El modelo de Janzen-Connell (Fig 1) predice que las plántulas reclutan con mejor éxito 

separadas por una cierta distancia de los adultos relacionados, manteniendo así una alta 

diversidad. La mortalidad dependiente de la densidad puede evitar que las especies comunes 

ocupen todo el espacio disponible, y por consiguiente puede ser importante en el 



mantenimiento de la diversidad en bosques tropicales (Janzen 1970, Connell y Slatyer 1977). 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 1. Efecto de la dispersión en la probabilidad de sobrevivencia de los propágulos. 

 

También la dispersión permite la colonización de hábitats nuevos y micro sitios críticos 

para el establecimiento de plantas, lo que aumentaría las probabilidades de sobrevivencia 

hasta el estado reproductivo (Howe y Smallwood 1982). No obstante, la disposición espacial 

inicial de las semillas no es fija, ya que es rápidamente alterada por procesos de post-

dispersión, principalmente por la remoción por roedores, hormigas y escarabajos coprófagos. 

Es decir, cuando se estudia la efectividad de un grupo animal como dispersor primario de 

semillas, no basta con analizar la cantidad de semillas que son dispersadas, sino que es 

necesario examinar además el lugar en donde son dispersada y su destino final, a través de los 

procesos de post-dispersión (Balcomb y Chapman 2003). 

 

La eficiencia del dispersor de semillas depende en gran parte del tiempo de retención de 

las semillas que ingiere. El tiempo promedio de tránsito intestinal de los murciélagos frugívoros 

varía entre 15-40 minutos, y mientras más tiempo permanezcan las semillas en el intestino del 



murciélago, mayor será la probabilidad de que éstas sean dispersadas a mayor distancia 

(Bonaccorso y Gush 1987, Morrison 1978). Un trabajo de revisión concluye que la germinación 

de la mayoría de semillas ingeridas por murciélagos frugívoros (Pteropodidae y Phyllostomidae) 

no mostró ser influenciada por el paso del tracto digestivo; sin embargo, existe mucha 

variación, depende de la especie, y factores como las condiciones ambientales, morfología, 

edad de las semillas y la época en que fue producida (Traveset 1998). 

Se ha demostrado que las semillas de Cecropia peltata que han transitado a través del 

tracto digestivo de murciélagos, muestran un porcentaje de germinación significativamente 

mayor que las colectadas directamente del fruto (Fleming y Williams 1990).  Esto es 

probablemente debido a que la pulpa de los frutos de muchas especies es rápidamente 

atacada por hongos que pueden afectar la viabilidad de la semilla; sin embargo aquellas que 

han pasado por el tracto digestivo de un frugívoro, reducen la probabilidad de contaminación, 

ya que los hongos no encuentran sustrato debido a la remoción del mesocarpo (Janzen 1977). 

 Los patrones de movimiento y forrajeo, así como la distribución espacial de algunos 

murciélagos frugívoros los sitúan como cruciales agentes de dispersión de semillas. Por 

ejemplo, estudios del comportamiento de forrajeo de Artibeus jamaicensis, en la isla Barro 

Colorado (Morrison 1978) determinaron que aunque se alimenta de diferentes especies de 

frutos como Cecropia obtusifolia, Spondias mombin, y Quararibea asterolepsis, muestra una 

marcada preferencia por el género Ficus, regresando al mismo árbol hasta por 8 noches 

consecutivas. El murciélago frugívoro Carollia perspicillata puede trasladarse más de 2.5km 

desde su sitio de descanso al área de alimentación, visitando al menos dos áreas de 

alimentación por noche. Durante la época seca, C. perspicillata extienden su área de forrajeo, 

cambiando incluso los senderos de vuelo, demostrando así, que el territorio utilizado por los 

murciélagos es amplio (Fleming 1988, Bernard y Fenton 2003). Mello et al. (2008), utilizaron 

radio telemetría para determinar los hábitos de forrajeo de Sturnira lilium y encontraron que 

este murciélago frugívoro usa amplias distancias durante el forrajeo (480–760m) y una variedad 



de refugios durante una misma noche, lo que lo convierte en un excelente dispersor de 

semillas.  

 Los murciélagos filostómidos claramente ejercen un papel fundamental como 

dispersores en la regeneración y mantenimiento de especies en los bosques tropicales debido 

principalmente a la capacidad de vuelo que les permite cubrir largas distancias en cortos 

periodos de tiempo, cruzar diferentes tipos de vegetación, e incluso barreras físicas, difíciles de 

atravesar para otros mamíferos dispersores. Además el comportamiento de forrajeo de los 

murciélagos frugívoros los ubica como agentes de dispersión idóneos para la diseminación de 

semillas a grandes distancias al cambiar su área de alimentación o cuando regresan a sus 

sitios de descanso (Heithaus y Fleming 1978, Arita y Fenton, 1997, Galindo-González 1998). 

Por tanto es importante cuantificar como responden estos organismos a los cambios 

estructurales que ocurren durante el proceso de sucesión.  

 



OBJETIVO GENERAL 

Determinar cómo cambia la estructura de la comunidad de murciélagos filostómidos a través de 

la regeneración natural en bosque tropical húmedo. 

 

OBJETIVOS PARTICULARES 

1. Determinar cómo cambia la composición y estructura de la comunidad filostómidos de 

murciélagos (e.g. riqueza, abundancia y equidad) a través de la sucesión secundaria en 

el bosque tropical húmedo. 

2. Determinar si existen diferencias entre el promedio de individuos frugívoros y 

nectarívoros capturados por noche de muestreo en los estadios sucesionales 

3. Explicar la composición de especies de murciélagos durante la sucesión secundaria. 

 

HIPÓTESIS 

1. La riqueza de la comunidad de murciélagos será mayor en los estadios más 

 avanzados de la sucesión. 

2. Las etapas de sucesión temprana serán las que presenten menor equidad. Debido a que 

la composición y estructura de la vegetación y los recursos utilizados por los diferentes 

gremios de murciélagos cambian a través de la sucesión, en los estadios tempranos 

existirán recursos diferentes, y se espera que especies frugívoras y nectarívoras 

(subfamilias: Stenodermatinae, Carolliinae y Glossophaginae) que se alimentan 

principalmente de frutos y flores de especies pioneras se encuentren en mayor cantidad 

de que las pertenecientes a otros gremios tróficos.  

3. Los sitios de estadio sucesional similar contienen similar composición de especies de 

murciélagos. 
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ABSTRACT 14 

Few studies have evaluated changes in animal communities through secondary 15 

succession in tropical forests. Due to their role in seed dispersal and pollination, structural 16 

changes in the community of phyllostomid bats have direct consequences on forest 17 

regeneration and ecological succession. The objective of this work was to document 18 

changes in the structure of bat assemblages among secondary successional stages in a 19 

tropical rain forest in Chiapas, Mexico. The community of bats was mist-netted at ground 20 

level during 18 months in 10 sites belonging to 3 successional stages. Four sites were 21 

represented by early succession (2-8 years of abandonment), four sites intermediate 22 

succession (10-20 years of abandonment) and two sites late succession (mature forest).We 23 

captured 1179 phyllostomids comprising 29 species. Mature forest showed highest species 24 

richness and evenness, and possessed nine species that were exclusively found there. In 25 

contrast, early and intermediate successional stages contained only one exclusive species, 26 

and showed lower species richness. Captures were dominated by: Sturnira lilium, Artibeus 27 

lituratus, Carollia perpicillata, Artibeus jamaicensis and Glossophaga soricina which 28 

together represented 88.2% of the phyllostomid bats. Frugivores made up more than 90% 29 

of the species captured in successional stages and 84% in mature forest. On average, 30 

approximately half of the species were shared between habitats (N=29 species). The 31 

Jaccard index shows the greatest similarity between early and intermediate stages, and the 32 

lowest similarity between early and late. The number of gleaning insectivore species 33 

increased during succession. The carnivorous guild was exclusively found in the late stage 34 

(3 species). We conclude that the continuous forest is the main reservoir of species, 35 

especially for the gleaning insectivore and carnivore guilds, however, secondary vegetation 36 

also possesses a great diversity of species, including many frugivores. 37 
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Keywords: Community, diversity, frugivores, guilds, phyllostomid bats, succession. 38 

RESUMEN 39 

Pocos estudios han evaluado los cambios que presentan las comunidades animales a 40 

través de la sucesión secundaria en los bosques tropicales. Debido al papel que juegan en 41 

procesos como la dispersión de semilla y polinización, los cambios estructurales en la 42 

comunidad de murciélagos filostómidos tienen consecuencias directas sobre la 43 

regeneración y sucesión del bosque. El objetivo de este trabajo fue documentar los cambios 44 

en la estructura de los ensamblajes de murciélagos a través de la sucesión secundaria en el 45 

bosque tropical húmedo en Chiapas, México. El muestreo de murciélagos se realizo con 46 

redes de niebla a nivel del sotobosque durante 18 meses en 10 sitios que representan 3 47 

estadios sucesionales. Cuatro sitios de sucesión temprana (2-8 años de abandono), cuatro 48 

sitios de sucesión intermedia (10-20 años de abandono) y dos sitios de sucesión tardía 49 

(bosque maduro). Se capturaron 1179 filostómidos que corresponden a 29 especies. En el 50 

bosque maduro se registró la mayor riqueza de especies, equidad y nueve especies fueron 51 

encontradas exclusivamente ahí. En contraste, los otros estadios sucesionales presentan solo 52 

una especie exclusiva y mostraron una menor riqueza de especies. Las capturas estuvieron 53 

dominadas por: Sturnira lilium, Artibeus lituratus, Carollia perpicillata, Artibeus 54 

jamaicensis y Glossophaga soricina quienes en conjunto representan el 88.2% de los 55 

murciélagos filostómidos. El 90% de las especies capturadas en los estadios sucesionales 56 

temprano e intermedio corresponden al gremio frugívoro y 84% en el estadio tardío. En 57 

promedio, aproximadamente la mitad de las especies se comparten entre hábitats (N=29 58 

species). El índice de Jaccard mostró la mayor similitud entre los estadios temprano e 59 

intermedio, mientras que los estadios temprano y tardío son los menos similares. El número 60 

de capturas de especies de la subfamilia Phyllostominae se incrementó durante la sucesión. 61 
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El gremio carnívoro fue encontrado exclusivamente en el estadio tardío. Concluimos que el 62 

bosque continuo es el principal reservorio de especies, especialmente del gremios 63 

insectívoro de sustrato y carnívoro, sin embargo, los fragmentos de bosque secundario 64 

poseen también alta diversidad de especies, principalmente del gremio frugívoro. 65 

Palabras clave: Comunidad, diversidad, frugívoros, gremios, murciélagos filostómidos, 66 

sucesión 67 

 68 

INTRODUCTION 69 

 In the Neotropics, changes in land use derived from human activities are in general, 70 

disturbances of great extension and long duration (Martínez-Ramos and García-Orth 2007). 71 

When natural regeneration is allowed, altered habitats experience a parallel succession 72 

process between communities of plants and animals opening the way for the formation of 73 

secondary forests (Fox et al. 2000). Such successional change has been defined as the 74 

sequential change of the relative abundances of the dominant species in a community 75 

(Muscarella and Fleming, 2007). 76 

 Studies on successional dynamics in tropical systems have mainly focused on plant 77 

community composition and structure despite the numerous contributions made by animals 78 

(Muscarella and Fleming 2007). Bat species (Chiroptera) are of particular importance in 79 

Neotropical forests because they are numerically more abundant than all other mammalian 80 

groups, and therefore they greatly influence species richness and diversity of mammals in 81 

these ecosystems (Fleming 1988). Furthermore, bats in particular, are crucial in forest 82 

dynamics by their role in seed dispersal, pollination, and population control of small 83 

vertebrate and large quantities of invertebrate populations (Whitaker 1994, Hutson et al. 84 

2001; Geiselman et al. 2007, Kalka et al. 2006, Williams-Guillén et al. 2008). Finally, a 85 
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recent extensive review documents the important use of bats as bioindicators (Jones et al. 86 

2009)  87 

 Several studies have documented how bat communities respond to fragmentation 88 

(Fenton et al. 1992, Brosset et al. 1996, Cosson et al. 1999, Schulze et al. 2000, Estrada and 89 

Coates-Estrada 2002, Gorresen and Willig 2004), however, only a few studies have 90 

attempted to document the recovery of bat assemblages during secondary succession in 91 

Neotropical forests. Bats appear to respond to habitat fragmentation and forest succession 92 

in different manners. Some studies suggest phyllostomid diversity is higher in undisturbed 93 

than in disturbed fragmented habitats, whereas species richness and abundance is 94 

unaffected between habitats (Fenton et al. 1992, Brosset et al. 1996, Cosson et al. 1999, 95 

Schulze et al. 2000, Estrada and Coates-Estrada 2002). In contrast some others report that a 96 

partly deforested landscape results in increased species richness (Gorresen and Willig 2004, 97 

Medellín et al. 2000). Finally, low impact logging appears to have no effect on species 98 

diversity, but it does affect bat community structure (Clarke et al. 2005). It is evident that 99 

landscape heterogeneity resulting from deforestation and fragmentation affect bat 100 

communities in a complex manner.  101 

 The two published studies evaluating the effect of successional change on bat 102 

assemblages show contrasting results. Avila-Cabadilla et al. (2009) comparing bat 103 

communities in tropical dry forest in Jalisco, Mexico show that species richness increases 104 

through the successional process in an additive manner reaching greatest diversity in old 105 

growth forest. In contrast, Castro-Luna et al. (2007), found no differences in bat richness, 106 

diversity or abundance during the sucessional process in the tropical wet forest of Tabasco, 107 

Mexico, attributing the observed pattern to changes in the relative composition and 108 

abundance of different bat species. They concluded that the small size of their patches and 109 
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close distance among them may have masked the effect of succession on bat community 110 

structure. 111 

 In the neotropics, bats are particularly important in forest succession because of 112 

their role dispersing many pioneer species (e. g. Solanum, Cecropia, Piper and Vismia) 113 

which are dominant in secondary vegetation of tropical rain forests (Charles-Dominique 114 

1986, Gorchov et al. 1993). For example in French Guyana, approximately half of the most 115 

abundant plant species in disturbed or regenerating areas are dispersed by bats (Charles-116 

Dominique 1986). In the Selva Lacandona, Chiapas, Mexico, bats disperse more seeds than 117 

birds—primarily pioneer species to disturbed areas (Medellín and Gaona 1999). 118 

Understanding the role of frugivorous bats in forest succession is an important progress 119 

towards improving conservation programs and restoration efforts (Muscarella and Fleming 120 

2007). In our study we focus on the Phyllostomidae family because of the ecosystem 121 

services they provide for forest regeneration, in partiucular seed dispersal and pollination. 122 

Also this is the most speciose and functionally diverse bat family in the Neotropics and 123 

their specialized requirements make them a useful indicator of habitat change (Fenton et al. 124 

1992, Medellín et al. 2000, Jones et al. 2009). 125 

 We report the composition and structure of phyllostomid bat assemblages occurring 126 

in different successional stages in a fragmented landscape of a tropical rainforest in the 127 

Lacandona region in southern Mexico. Our first objective was to assess how the number of 128 

bat species (richness), abundance of all species (total abundance) and evenness (diversity) 129 

differed through forest succession. We expected the most diverse phyllostomid bat 130 

assemblages to occur in mature forest because this presents the most diverse and 131 

structurally complex vegetation (Cosson et al. 1999). Our second objective was to evaluate 132 

changes in abundance of bat feeding guilds through forest succession. Specifically we 133 
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compared the average number of frugivores and nectarivores captured each sampling night 134 

in the different successional stages. We expected frugivores and nectarivores that primarily 135 

feed on successional plant species to exhibit higher abundance in areas undergoing 136 

secondary succession (Fenton et al. 1992, Willig et al. 2007). Our third objective was to 137 

determine the replacement of bat species among successional stages and our final objective 138 

was to compare species composition of bats during forest succession, using an ordination 139 

technique. We expected that sites with a similar successional stage would contain a similar 140 

composition of bats and therefore would be clustered together. Finally, we discuss the 141 

implications of our results for the management and conservation of phyllostomid bats and 142 

their ecological services in mosaics of conserved and secondary tropical wet forest.  143 

 144 

METHODS  145 

Study area and sampling sites.-The study was conducted in the region of the Lacandon 146 

rain forest, Chiapas, Mexico. Study sites of different successional ages were located in the 147 

fragmented landscape of the Marquéz de Comillas region (MCR), on the south of the 148 

Lacantun river and mature forest sites were located in the Montes Azules Biosphere 149 

Reserve (MABR) on the north side of the river (16°04’N; 90°45’ W; Fig. 1). Mean annual 150 

temperature is 24°C and average annual rainfall is 3000mm. The largest concentration of 151 

rain occurs mainly from June to October (551mm month) and the dry period occurs from 152 

February to April (< 100mm month) accountings for less than 10% of the total annual 153 

rainfall (CFE 2006, Breugel et al. 2006).   154 

The original vegetation in the MCR and MABR regions consists mainly of lowland 155 

tropical rain forests and semi-deciduous forests. Around 3,400 species of vascular plants 156 

have been recorded for this region, of which 573 are trees. Dialium guianense 157 
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(Leguminosae), Brosimum alicastrum (Moraceae), Guarea glabra (Meliaceae), 158 

Ampelocera hottlei (Ulmaceae), Spondias radkoferi (Anacardiaceae), Licania platypus 159 

(Chrysobalanaceae) and Cupania dentata (Sapindaceae) are the dominant canopy species 160 

(Martínez et al. 1994). The Lacandona region is one of the most diverse ecosystems found 161 

in Mexico and harbors the greatest mammal species richness in the country, 57% of which 162 

are bats. The bat fauna consist of 94 species and 48 genera, grouping in eight families 163 

representing 75.3% of the species, 84.5% of the genera, and 100% of the families of 164 

Mexico (Medellín 1994).  165 

 As part of a government program, the colonization of the region began in the 1970´s 166 

and 1980´s when many people migrated from states in central Mexico to new lands in 167 

Chiapas, contributing to a doubling of the population since the 80s (Ramírez León and 168 

Carrera Pola 2004). This resulted in large scale deforestation, strongly reducing the total 169 

area of closed forest from 95% in 1976 to 56% in 1996. Currently, main land use types in 170 

MCR consist of grazing pastures, areas dedicated to cultivation of maize and other crops, 171 

and patches of secondary and primary forests (De Jong et al. 2000). The MABR consists of 172 

approximately 300,000 ha of mature undisturbed forest (Gómez-Pompa and Dirzo 1995).  173 

 174 

Site selection.-We selected ten sampling sites representing three successional stages: four 175 

sites 2-8 years of abandonment (early), four sites 10-20 years of abandonment 176 

(intermediate) and two mature forest sites as a control (late). Secondary forest sites were 177 

selected with similar geomorphology and the same land-use history, and approximately 2 178 

ha in size. Closest distance between secondary forest sites was ca. 1 km and distance 179 

between secondary forest and late stage varied from 1-4 km. The two late stage sites were 5 180 

km from each other. Fallow age and land-use history were determined based on information 181 
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of landowners and other local people. Plots were selected on abandoned cornfields (milpas) 182 

in areas between 115-300 masl. The cornfields had been established after clear-cutting the 183 

original old-growth forest, used for corn cultivation once, and subsequently abandoned 184 

(Breugel et al. 2006). 185 

 186 

Bat sampling.-Bats were surveyed at all sites using the same standardized sampling 187 

method one night every 3 months from January 2007 to July 2009, for a total of 10 nights 188 

per site. Five nets (12m long x 2.6 m high) were set at ground level in natural corridors that 189 

represented flyways for bats within each site. Nets were opened at dusk for four 190 

consecutive hours, which corresponds to peak foraging hours for most phyllostomid bats 191 

(La Val 1970; Fenton and Kunz 1977); nights of full moon and abundant rain were not 192 

sampled (Morrison 1978). 193 

Nets were checked approximately every 30 minutes and the captured individuals 194 

were temporarily stored in cloth bags for processing. Each captured bat was identified to 195 

species using a dichotomous field key (Timm and LaVal 1998) and marked on the forearm 196 

with an individually numbered aluminum band. We used the classification of Koopman 197 

(1993) for bat families, subfamilies and genera. The species were classified into six feeding 198 

guilds (Timm and La Val 1998): aerial insectivores, carnivores, gleaning insectivores, 199 

frugivores, nectarivores, and sangivores.  200 

 201 

Statistical analyses 202 

Bat sampling completeness.-We assessed the completeness of the bat survey by 203 

calculating the percentage of the total estimated species richness that effectively was 204 

covered by samples. To ensure a good representation of bat richness for each successional 205 
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stage, species richness was estimated by computing the average of the following indices: 206 

ICE, Chao2 and Bootstrap (Colwell et al. 2004). Ninety percent of completeness was 207 

considered as a satisfactory level of sampling efficiency (Moreno and Halffter 2001). 208 

 209 

Bat assemblage and guild level.-Rank-abundance (dominance-diversity) curves were built 210 

for each sampling site. These curves constitute a useful tool for visualizing some important 211 

aspects of the assemblage such as species richness (number of points), evenness (slope), 212 

number of rare species (tail of the curve) and relative abundance of each species (order of 213 

the species in the curve), and have been suggested as an alternative way of comparing 214 

communities in different habitats (Feinsinger 2001). 215 

 We constructed individual-based rarefaction curves using the Mao Tau function and 216 

scale to compare species richness among successional stages (EstimateS software, Version 217 

7.0, Copyright R. K. Colwell: http//viceroy.eeb.uconn. edu/estimates). The 95% confidence 218 

intervals of the moment-based estimator for species richness (sobs Mao Tau) were used to 219 

determine if significant differences existed among successional stages (Colwell et al. 2004). 220 

Additionally, we compared the number of phyllostomid individuals, the number of 221 

guilds, the abundance of frugivores and the abundance of nectarivores captured by 222 

sampling night among the three successional stages using hypothesis test based on 223 

Montecarlo simulations. This procedure is appropriate to carry out comparisons among 224 

unequal sample numbers as we have for our different successional stages (40 sampling 225 

nights for the early and intermediate and 20 for late). The randomization was carried out 226 

comparing, for each one of the parameters tested, the real difference among the averages 227 

among the sampling nights vs. the frequency distribution of the differences of these 228 

parameters, obtained from the random reorganization of the original data (sampling nights) 229 
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of the two stages considered in each test. The frequency distribution was built in each case 230 

using 10,000 randomizations with the R program (R Development Core Team, 2006). To 231 

compare the observed values vs. the distribution of the simulated values we calculated the 232 

standardized effect of sample size (SES). This parameter was calculated as a transformed Z 233 

"score" (Z = [x _ μ] / σ) and was used to compare the observed value vs. the distribution of 234 

the simulated values (x = observed value, μ = mean, σ = standard deviation of the 10,000 235 

simulations of the value). Values of SES below -2.0 or above 2.0 indicate a statistical 236 

significance with 5% error (two-tailed test). The SES value is derived from meta-analyses 237 

and can be used to compare results from different studies (Gurevitch et al. 1992). 238 

 Finally, in order to evaluate patterns of species composition during forest 239 

succession, we used an ordination technique, Non-Metric Multidemensional Scaling 240 

(NMDS) with PCORD ( version 4.01; McCune and Mefford 1999). Using a pilot test 241 

considering 6 axes, we determined that an ordination based on three axes was sufficient to 242 

capture the variation among the phyllostomid assemblages. The scores of the three resulting 243 

axes for the 10 sites were compared using MANOVA to determine if significant differences 244 

exist in phyllostomid composition among the successional stages. The MANOVA was 245 

carried out with the R program using the Pillai test (R Development Core Team, 2006). 246 

Also we used a Mantel test (a non-parametric, multivariate evaluation of test matrices) to 247 

determine whether there was spatial autocorrelation in bat species composition. This test 248 

allows a comparison to be made between two variables, while controlling for a third (Fortin 249 

and Gurevitch 1993). We computed the correlation between one matrix representing the 250 

distance (m) among sites, and the other the number of individuals of each species captured 251 

per site, with the third matrix indicating successional stage at each site. The Mantel test was 252 

carried out with the PCORD software, v. 4.01 (McCune and Mefford 1999). 253 
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RESULTS 254 

Completeness, richness and diversity 255 

 One hundred sampling nights at the 10 sites resulted in a total capture effort of 800 256 

net hours in early and intermediate stages, and 400 net hours in the late stage. One thousand 257 

two hundred and twenty individuals belonging to 34 species and four families (Table1) 258 

were captured of which 21 (1.7%) were recaptures. Phyllostomidae were the most speciose 259 

and abundant family, with 29 species (85.2% of all species) and 1,179 individuals (96.6% 260 

of all captures, Table 2). The non-phyllostomid bats captured belong to the families 261 

Vespertilionidae (3 species), Mormoopidae (1) and Emballonuridae (1), and represented 262 

1.8%, 1.3% and 0.1% of the total captures respectively. The rest of the results will present 263 

data only from the phyllostomid bats. 264 

 The sampling effort was considered sufficient to characterize the phyllostomid bat 265 

assemblages given that completeness values were close to 90% for all of the sites (Table 2).  266 

Phyllostomid species richness was 17 in early stage, 18 in the intermediate stage and 24 in 267 

the late stage (Fig. 2). The individual-based rarefaction curves (Fig. 3) suggest that we 268 

sampled all species occurring in all treatments after about 350 captures. 269 

 Captures were dominated by five species: Sturnira lilium (34.2%), Artibeus 270 

lituratus (18.3%), Carollia perpicillata (16.3%), Artibeus jamaicensis (13.8%) and 271 

Glossophaga soricina (5.5%) which together represented 88.2% of the phyllostomid bats 272 

(Fig. 2). Seven species presented an intermediate level of abundance and four rare species 273 

were represented by a single individual. One of the rare species (Dermanura azteca) was 274 

captured in an early successional site and, one in an intermediate successional site 275 

(Micronycteris sylvestris). The other two rare species (Chrotopterus auritus and 276 

Lonchorina aurita), as well as six of the species with an intermediate level of abundance 277 
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(Chirodema salvini, Mimon bennetti, Tonatia evotis, Tonatia saurophila, Trachops 278 

cirrhosus and Vampyrum spectrum) were exclusively captured in mature forest (Table 2).  279 

On average, approximately half of the phyllostomid species were shared between 280 

habitats (N= 29 species) being14 between early and intermediate, 13 between early and 281 

mature, and 14 between intermediate and late. The Jaccard index of similarity showed a 282 

replacement of species through successional stages with the largest similarity between early 283 

and intermediate stages (0.67), and the smallest similarity between early and late stages 284 

(0.46). 285 

During the study we recaptured 21 bats of 8 species. The majority of within-habitat 286 

recaptures (N=12) were recorded in mature forest followed by the intermediate (N=8) and 287 

early stages (N=2). The species recorded in within-habitat recaptures were C. perspicillata, 288 

S. lilium, D. azteca, G. soricina, A. lituratus, A. jamaicensis, C. auritus, and T. evotis. Only 289 

one between-habitat bat recapture was observed—S. lilium, originally marked in mature 290 

forest, was recaptured the next day in an intermediate site approximately 1 km from where 291 

it had been marked.  292 

 293 

Bat guilds 294 

 Frugivores accounted for the highest percentage of both captured species and 295 

individuals (55.1% of species and 91.1% of individuals) followed by gleaning insectivores 296 

in captured species (27% of species and 2% of individuals) and nectarivores in captured 297 

individuals (3.4% of species and 5.5% of individuals; Table 3) .Two guilds recognized in 298 

the pool of captured species were represented by just one species (nectarivore: 299 

Glossophaga soricina and sangivore: Desmodus rotundus) with 65 individuals of G. 300 

soricina and 10 individuals of D. rotundus (Table 2).  301 
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The late stage contained all 5 foraging guilds of Phyllostomidae, while the early and 302 

intermediate sucessional stages only had 4 guilds, being the carnivorous guild completely 303 

absent (Table 2). The number of frugivorous species in the assemblages varied from 13 in 304 

early sites, 14 in intermediate stages and 12 in mature forest. Three frugivorous species 305 

were captured only in the early and intermediate stages (C. villosum, D. phaeotis and V. 306 

caraccioli), one species was exclusively captured in the early stage (D. azteca), and one 307 

was exclusively captured in mature forest (C. salvini). The number of species of gleaning 308 

insectivores increased with forest succession with only 2 in the early stage (M. crenulatum, 309 

M. schmidtorum) and intermediate stage (M. sylvestris, T. brasiliense) and 7 in the mature 310 

forest (L. aurita, M. bennetti, M. crenulatum, M. schidtorum, T. brasiliense, T. evotis, T. 311 

saurophila). Only one nectarivorous species (G. soricina) was observed in all three 312 

successional stages. The carnivorous guild was exclusively found in mature forest with 3 313 

species C. auritus, T. cirrhosus and V. spectrum (Table 2). 314 

 The Montecarlo simulations revealed significant differences between the late stage 315 

and the early and intermediate successional stages for all of the parameters compared 316 

(number of phyllostomid individuals, number of guilds, and frugivore abundance by 317 

sampling night) with the exception of nectarivore abundance in the early and late 318 

successional stages (Table 3). No differences were found between the early and 319 

intermediate successional stages for any of the parameters compared.  320 

 321 

Species composition  322 

The Non-Metric Multidemsional Scaling (MDS) analysis showed axes 1, 2 and 3 323 

explained 41, 35 and 17% respectively, of the variation contained in the analyzed matrix, 324 

for a total of 93%. The stress value reached in the ordination was of 2.81 (the standardized 325 
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measure of stress of Kruskal was used, transformed with the square root and multiplied by 326 

100 to express it in a scale from 0 to 100; McCune and Grace 2002). This level of stress is 327 

considered to be excellent (Kruskal 1964, Clarke 1993). We only used scores from axes 1 328 

and 2 for the construction of the plot, because together they explained the majority of the 329 

variation (76%). The MDS plot showed a clear separation between successional stages 330 

(early and intermediate) and late stage for axis 2 (Fig 4). This result was confirmed by the 331 

MANOVA test (F2 = 9.345, P = 0.010). Bat composition did not show spatial structure 332 

according to the Mantel test, (P = 0.751). Hence, bat compositions of sites that were closer 333 

together were not more similar than those of sites that were farther apart.  334 

 335 

DISCUSSION  336 

Completeness, richness and diversity 337 

 Our results show differences among bat assemblages among successional stages. 338 

Bat assemblages with lower species richness, diversity and abundance were found in early 339 

and intermediate successional stages, whereas greater species richness and abundance were 340 

found in late stage (mature forest) bat assemblages. However contrary to our expectations, 341 

species richness and diversity were not significantly different among early and intermediate 342 

successional stages (Figs. 2 and 3). These results are similar to those found in some other 343 

studies in neotropical fragmented areas and secondary forests (Clarke et al. 2005, Castro-344 

Luna et al. 2007 and Avila-Cabadilla et al. 2009).  345 

 The mature forest presented the bat assemblage with the highest species richness 346 

(24 of the 29 phyllostomid species reported in this work), of which nine were found 347 

exclusively in this stage. This pattern is likely a consequence of the extensive tract of 348 

mature forest containing the greatest vegetative diversity and structural complexity, and 349 
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hence resources for bats, compared to the early and intermediate successional stages in the 350 

fragmented landscape (Chazdon et al. 2007). Similar results have been reported for tropical 351 

rain forest (Castro-Luna et al. 2007 and Medellín et al. 2000) and in tropical dry forest 352 

(Avila-Cabadilla et al. 2009) with bat diversity directly proportional to habitat diversity and 353 

structural complexity. 354 

 The most abundant species in the late stage (e.g. C. perspicillata and S. lilium) also 355 

occurred in all the other successional stages. This pattern may be explained by the fact that 356 

species that occur naturally at high abundance may be less susceptible to habitat 357 

disturbance due to their generalist dietary requirements or because the probability to arrive 358 

to modified areas is higher compared to less abundant species (Cosson et al. 1999). In 359 

contrast species that occur naturally at low abundance may be more sensitive to habitat 360 

modification due to an increased risk of local stochastic extinction (Davies et al. 2000 and 361 

Henle et al. 2004). In our study 66% of the captured species could be classified as low 362 

abundance (< 9 individuals in the total sample), therefore susceptible to this risk. 363 

 Several studies have found that the naturally most abundant species are also more 364 

abundant in disturbed areas (Estrada et al. 1993, Willig et al. 2007) while the rare species 365 

are mostly associated with mature forest (Brosset et al 1996, Medellín et al. 2000 and 366 

Avila-Cabadilla et al. 2009). This is the case of all of the rare species reported here (C. 367 

auritus, M. bennettii, T. cirrhosus, and V. spectrum), also identified as rare species of 368 

mature forest in other studies (Fenton et al. 1992, Estrada et al. 1993, Schulze et al. 2000, 369 

Medellín et al. 2000). The two individuals of V. spectrum captured in this study constitute 370 

the second and third reported records of the species for the state of Chiapas (Estrada and 371 

Coates-Estrada 2002, López et al. 1998). 372 
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  We found more recaptures in mature forest (12) compared to successional stages (2 373 

in early and 10 in intermediate) probably because this is the most stable habitat with regard 374 

to year round resource availability (Chazdon et al. 2007). A more stable resource base 375 

would allow bats to remain in a smaller area and thus bats would not have to move long 376 

distances in comparison with bats in the successional stages. The recapture of S. lilium 377 

between habitats suggests the importance of this species as a seed disperser (Mello et al. 378 

2008, Loayza et al. 2008); nevertheless, more intensive capture-recapture studies or radio-379 

tagging are required to ascertain the frequency of inter-habitat movements and foraging 380 

distances covered in the region. 381 

 382 

Replacement of bat species among successional stages 383 

 Frugivores constituted the trophic guild best represented in our bat assemblages. 384 

The mature forest showed the highest abundance of frugivorous bats followed by gleaning 385 

insectivores and carnivores. Nectarivores, represented only by G. soricina, reached their 386 

highest abundance in the intermediate successional stage. Frugivores like Sturnira spp. and 387 

Carollia spp. were numerically dominant in the early and intermediate successional stages, 388 

probably due to the high density of plant species of the genera Piper spp. and Solanum spp. 389 

(Fleming 1988, Marinho-Filho 1991) in secondary forests. Other studies have suggested 390 

that species in the subfamily Stenodermatinae benefit from a certain degree of perturbation, 391 

because they take advantage of many fruits species common in secondary vegetation. 392 

Artibeus jamaicensis and A. lituratus were common in early and intermediate successional 393 

sites, but they were most abundant in mature forest. Artibeus jamaicensis travel up to 10 394 

km from day roosts to feeding sites (Morrison 1978) and some individuals include patches 395 

of secondary vegetation, as well as mature forest in their foraging areas (Estrada and 396 



 18 

Coates-Estrada 2002, Schulze et al. 2000). In contrast, species in our study from the 397 

subfamily Phyllostominae (e. g. C. auritus, Tonatia spp., T. cirrhosus and V. spectrum) are 398 

generally found in mature forest and because of their roosting and foraging behavior these 399 

bats may serve as indicator species for habitat quality and level of forest disturbance 400 

(Brosset et al 1996, Schulze et al. 2000, Medellín et al. 2000 and Gorresen and Willig 401 

2004). For example the genus Tonatia seems to be limited to continuous forest due to their 402 

preference for roosting in hollow arboreal termite nests, small foraging areas, and 403 

reluctance to cross open spaces. In the case of T. cirrhosus its selection of well watered 404 

habitats and its preference for frogs are the critical factors limiting its distribution and 405 

abundance (Kalko et al. 1999). Other studies document that the large carnivorous bats are 406 

predicted to be among the most sensitive indicators of habitat modification (Crooks 2002) 407 

and the apparent absent of C. auritus and V. spectrum in the secondary forest fragments 408 

corroborate this observation.  409 

 410 

Species composition changes between successional stages 411 

 The MDS analysis showed distinct assemblages of bat species in the early and 412 

intermediate successional stages compared to mature forest sites, suggesting that 413 

successional stage influences species composition. The variation in the composition and 414 

structure of the bat assemblages is bigger in the early and intermediate stages that in the late 415 

stage. This variation is probably due to the heterogeneity present in the transformed 416 

landscapes, as found in secondary forest fragments.  417 

 418 

Implications for management and conservation 419 
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 In accordance with our results many bat species show flexible responses to forest 420 

disturbance, as evidenced by 10 species that were found in all 3 successional stages. 421 

Nevertheless, our results also show that several habitat specialists, particularly in the 422 

gleaning insectivore and carnivore guilds, may disappear if mature forest is eliminated and 423 

only forests undergoing early and intermediate succession are found. The rare species 424 

would be most affected since they are those most strongly associated with mature forest. 425 

 Additionally, our results show that the areas with secondary vegetation represent 426 

important habitats for many phyllostomid bats, especially in the frugivore guild. The high 427 

incidence of frugivorous species in the different successional stages emphasizes the 428 

importance of phyllostomid bats in the regeneration of tropical forests (Muscarella and 429 

Fleming 2007). Early successional vegetation appears to increase the abundance of bats that 430 

feed in these areas (e.g. Carollia spp. and Sturnira spp.) due to increased food availability 431 

(Fleming 1988); however, these bats and other species require mature forest for additional 432 

resources (e. g., food and shelter). Based on the above information we recognize the 433 

importance of both mature and secondary forest for maintaining bat assemblages in tropical 434 

rainforest. We suggest that conservation efforts focus on the maintenance of connectivity 435 

among mosaics of secondary vegetation and mature forest. This type of conservation 436 

strategy may result in benefits to bat populations such as increased area of vegetation, 437 

increased diversity of resources and habitats available serving to sustain common and rare 438 

bat species, and ultimately increase the number of species preserved (Estrada and Coates-439 

Estrada 2002).  440 
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Table 1. Number of total captures (n), number of total species (s), bat abundance (bats per 600 

mist-net hour [MNH]) and species abundance (bats per mist-net hour [MNH]) in early, 601 

intermediate and late successional stage in the Lacandona region, Chiapas, Mexico. 602 

 603 

Table 2. Number of individuals captured at each successional stage in the Lacandona 604 

region, Chiapas, Mexico. 605 

 606 

Table 3. Results of the hypothesis tests (Montecarlo simulation). Each parameter value 607 

constitutes an average of the night sample value for each succesional stage. Total 608 

Phyllostomids: number of phyllostomid individuals, Number of frugivores: number of 609 

frugivorous individuals, Number of nectarivores: number of nectarivorous individuals, 610 

Number of guilds: number of trophic guilds; Index obs: differences between the averages of 611 

the analyzed values for each successional stage; p (obs<=exp): significance level considering 612 

the number of simulated values which were smaller or equal to the real index value; p 613 

(obs>=exp): significance level considering the number of simulated values which were larger 614 

or equal to the real index value; SES: standardized effect size.  615 

616 
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Table 1 617 

 

aSpecies recorded exclusively in a given habitat. 618 

bOne 12 × 2.6m net open for 1 h equals 1 mist-net-hour (MNH) 619 

Successional stage n s No. of unique 
speciesa 

MNHb bats/MNH species/MNH 

Early  363 20 1 800 0.45 0.025 

Intermediate  404 21 1 800 0.50 0.026 

Late  453 29 9 400 1.13 0.072 
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Table 2  

  SUCCESSIONAL STAGE  
FAMILY 
    Subfamily 
        Specie 

Guilda Early Intermediate Late Total 

EMBALLONURIDAE 
        Sacopteryx bilineata AI 0 0 2 2 
      
MORMOOPIDAE 
        Pteronotus parnelli AI 2 3 11 16 
      
PHYLLOSTOMIDAE 
      Caroliinae 
         Carollia perspicillata  F 65 70 58 193 
      
      Desmodontinae 
        Desmodus rotundus S 4 2 4 10 
      Glossophaginae 
        Glossophaga soricina N 20 23 22 65 
      
      Phyllostominae 
        Chrotopterus auritus C 0 0 1 1 
         Lonchorina aurita GI 0 0 1 1 
        Mimon bennetti GI 0 0 8 8 
        Mimon crenulatum GI 1 0 1 2 
        Micronycteris schmidtorum GI 1 0 2 3 
        Micronycteris sylvestris GI 0 1 0 1 
        Tonatia brasiliense GI 0 2 3 5 
        Tonatia evotis GI 0 0 2 2 
        Tonatia saurophila GI 0 0 2 2 
        Trachops cirrhosus C 0 0 2 2 
        Vampyrum spectrum C 0 0 2 2 
      
      Stenodermatinae 
         Artibeus intermedius F 0 3 13 16 
        Artibeus jamaicensis F 38 36 89 163 
        Artibeus lituratus F 52 53 111 216 
        Centurio senex F 1 1 1 3 
        Chiroderma salvini F 0 0 2 2 
        Chiroderma villosum F 4 2 0 6 
        Dermanura azteca F 1 0 0 1 
        Dermanura phaeotis F 6 6 0 12 
        Dermanura tolteca F 0 4 3 7 
        Dermanura watsoni F 2 5 2 9 
        Platyrrhinus helleri F 6 2 4 12 



 31 

        Sturnira lilium F 142 175 87 404 
        Uroderma bilobatum F 9 6 6 21 
        Vampyresa pusilla F 1 2 5 8 
        Vampyrodes caraccioli F 1 1 0 2 

VESPERTILIONIDAE 
     Vespertilioninae 
        Bauerus dubiaquercus AI 

 
 
 

2 

 
 
 
3 

 
2 

 
7 

        Eptesicus fuscus AI 0 0 3 3 
        Myotis keaysi AI 5 4 4 13 
Total Abundance  363 404 453 1220 
Phyllostomid abundance  354 394 431 1179 
Observed number of 
phyllostomid species 

 17 18 24 29 

Completness (%)b  96 83 88    -- 
Number of samples  40 40 20 100 
 

a Guild code: AI: aerial insectivore; GI: gleaning insectivore; F: frugivore; N: nectarivore; and S: 

sangivore.  

b Based on the average of the three non-parametric estimators: ICE, CHAO2 and Bootstrap 
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Table 3 

 Variable 
   Comparisons Indexobs p (obs <= exp) p (obs >= exp) SES 

Total Phyllostomids     
   E-I -0.76 0.3171 0.6863 -0.4836 
   E-L -13.08 0.0001 1.0000 -3.9650 
   I-L -12.30 0.0002 0.9999 -3.5864 
Number of frugivores     
   E-I 1.25 0.2007 0.8023 -0.8430 
   E-L 11.60 0.0001 1.0000 -3.9727 
   I-L 10.35 0.0006 0.9995 -3.2708 
Number of nectarivores     
   E-I -0.13 0.2700 0.7337 -0.6832 
   E-L -0.70 0.0378 0.9680 -1.8428 
   I-L -0.58 0.0751 0.9250 -1.4513 
Number of guilds     
   E-I 0.05 0.7249 0.3446 0.4738 
   E-L -1.15 0.0001 1.0000 -4.5381 
   I-L -1.20 0.0001 1.0000 -4.6657 
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Figure 1. Location of the Montes Azules Biosphere Reserve in the region of Lacandona, Chiapas, 

southeastern Mexico and bat sampling sites within successional stages. E: early succession, I: 

intermediate succession, and L: late succession sites.  

 

 

Figure 2. Rank-abundance (dominance diversity) curves of bat species captured at Lacandona 

forest in all sampled sites. Numbers represents species captured. 1: Artibeus intermedius, 2: A. 

jamaicensis, 3: A. lituratus, 4: Carollia perspicillata, 5: Centurio senex, 6: Chiroderma salvini

 , 7: Ch. vilosum, 8: Chrotopterus auritus, 9: Dermanua azteca, 10: D. phaeotis, 11:  D. 

tolteca, 12: D. watsoni, 13: Desmodus rotundus, 14: Glossophaga soricina, 15: Lonchorina 

aurita , 16: Mimon  bennetti, 17: M. crenulatum, 18: Mycronicteris schidtorum, 19: M. sylvestris, 

20: Platyrrhinus helleri, 21: Sturnira lilium, 22: Tonatia brasiliense, 23: T. evotis, 24: T. 

saurophila, 25: Trachops cirrhosus, 26: Uroderma bilobatum, 27: Vampyresa pusilla, 28: 

Vampyrodes caraccioli, 29: Vampyrum spectrum.  

 

Figure 3. Individual-based rarefaction curves for bats at each successional stage at the Lacandona 

forest. Dotted lines delineate de 95% confidence intervals.  

 

Figure 4. Two-dimensional non-metric multidimensional scaling (MDS) ordination of the study 

site based on bat abundance data in different successional stages in the Lacandona forest. Stress: 

2.81. E: early succession (circles), I: intermediate succession (squares), and L: late succession 

(triangles) sites.  
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CAPITULO III 

DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES GENERALES 

Comunidad de murciélagos: riqueza y diversidad  

El primer objetivo del presente estudio consistió en evaluar el cambio en el número 

de especies de murciélagos y en su abundancia a través de la sucesión secundaria del 

bosque tropical húmedo de la región Lacandona Chiapas, México. Los resultados 

muestran que existen diferencias entre los ensambles de murciélagos a través de las 

etapas de sucesión. El ensamblaje de murciélagos con menor riqueza de especies, 

diversidad y abundancia se encontró en las etapas temprana e intermedia, mientras que 

la etapa tardía presentó la mayor riqueza de especies y abundancia. Sin embargo, 

contrario a las expectativas, la riqueza de especies y la diversidad no fueron 

significativamente diferentes entre las etapas sucesionales (figuras 2 y 3). Estos 

resultados son similares a los reportados en otros trabajos realizados en áreas 

fragmentadas y en bosque secundario (Clarke et al. 2005, Castro-Luna et al. 2007 y Ávila-

Cabadilla et al. 2009).  

El bosque maduro presenta el ensamble de murciélagos con mayor riqueza de 

especies (24 de las 29 especies de filostómidos reportados en este trabajo), de los cuales 

nueve se encuentran exclusivamente en esta etapa sucesional. Este patrón es debido 

probablemente a que el bosque maduro contiene mayor diversidad vegetal y complejidad 

estructural en comparación con las etapas sucesionales tempranas e intermedias y por lo 

tanto hay más recursos para algunas especies (Chazdon et al. 2007). Resultados 

similares se encontraron en los bosques tropicales lluviosos (Castro-Luna et al. 2007 y 

Medellín et al. 2000) y en el bosque seco tropical (Ávila-Cabadilla et al. 2009), donde la 

diversidad de murciélagos es directamente proporcional a la diversidad y complejidad 

estructural de la hábitat.  



Las especies más abundantes en la etapa tardía también se encuentran las demás 

etapas de sucesión. Este patrón puede explicarse por el hecho de que las especies que 

presentan alta abundancia de forma natural podrían ser menos sensibles a la alteración 

del hábitat debido a sus requerimientos alimenticios generalistas o porque su probabilidad 

de llegar a las zonas perturbadas es mayor en comparación con las especies menos 

abundantes (Cosson et al. 1999). En contraste las especies que ocurren naturalmente en 

baja abundancia pueden ser más sensibles a la modificación del hábitat, debido a que 

corren mayor riesgo de extinción estocástica local (Davies y Margules 2000, Henle et al. 

2004). En nuestro estudio el 65% de las especies capturadas podrían ser clasificados 

como raras (<9 individuos en la muestra total), por lo tanto susceptibles a este riesgo.  

En otros estudios se ha reportado que las especies más abundantes naturalmente, 

también son más abundantes en áreas alteradas (Estrada et al. 1993, Willig et al. 2007) y 

que las especies raras están fuertemente asociadas a bosques maduros (Brosset et al 

1996, y Medellín, et al. 2000). Este es el caso de las especies raras encontradas en éste 

trabajo (C.auritus, M. bennettii, T. cirrhosus y V. spectrurm), que ya han sido reportadas 

como especies raras y residentes de bosques maduro en otros estudios (Fenton et al. 

1992, Estrada, et al. 1993, Schulze et al. 2000, Medellín, et al. 2000). Es importante 

señalar que los dos ejemplares de V.spectrurm capturados en este estudio constituyen el 

segundo y tercer registro de la especie para el estado de Chiapas. El primer registro de 

esta especie para la misma zona, ocurrió el 22 de octubre de 1994 a un kilómetro al oeste 

de la Estación de Biología Chajul (López et al. 1998).  

Se registraron mayor numero de recapturas en el bosque maduro, probablemente 

porque éste es el hábitat más estable con respecto a la disponibilidad de recursos 

(Chazdon et al. 2007), por lo tanto los murciélagos no tienen que desplazarse largas 

distancias en comparación con los murciélagos en las etapas de sucesión. La recaptura 

de S. lilium entre hábitats reafirma la importancia de esta especie como dispersor de 



semillas (Mello et al. 2008, Loayza et al. 2008), sin embargo, se necesita un esfuerzo 

mayor en estudios de captura y recaptura o radio telemetría para determinar la frecuencia 

de los movimientos entre hábitats y las distancias de vuelo en la región.  

 

Gremios tróficos 

El segundo objetivo consistió en determinar el reemplazo de especies de 

murciélagos a través del proceso sucesional. Los frugívoros constituyen el gremio mejor 

representado en la comunidad de murciélagos filostómidos en el sistema. Se encontró 

variación significativa en la abundancia de murciélagos frugívoros entre las etapas 

succesionales temprana e intermedia con la etapa tardía, también en el total de los 

gremios registrados, pero no en abundancia de nectarívoros. El bosque maduro obtuvo 

mayor abundancia de murciélagos frugívoros seguido por los animalívoros y los 

carnívoros. Los nectarívoros, representados únicamente por G. soricina alcanzaron mayor 

abundancia en la etapa intermedia. Frugívoros como Sturnira spp. y Carollia spp. fueron 

numéricamente dominantes en las etapas sucesionales temprana e intermedia, debido 

probablemente a la presencia de altas concentraciones de especies de platas Piper spp. y 

Solanum spp. (Fleming 1988, Marinho-Filho, 1991). Los resultados son similares a los 

encontrados en otros estudios, que han sugerido que la subfamilia Stenodermatinae se 

beneficia de cierto grado de perturbación o de sucesión, porque aprovechan los frutos de 

muchas especies comunes en la sucesión secundaria. Por el contrario, debido a sus 

necesidades más especializadas (hábitos alimentarios y refugio) especies de la subfamilia 

Phyllostominae son más sensibles a la perturbación y, en general se encuentran solo en 

el bosque maduro (Schulze et al. 2000, Medellín, et al. 2000 y Gorresen y Willig 2004), 

semejante a nuestros resultados.  

En los sitios de bosque secundario Artibeus jamaicensis y A. lituratus fueron 

comunes, pero fueron numéricamente dominantes en el bosque maduro. Otros estudios 



han documentado que A. jamaicensis se traslada alrededor de 10 km entre los sitios de 

percha a los sitios de alimentación (Fleming 1988, Fenton et al 1992) y que al parecer, los 

individuos de esta especie incluyen parches de vegetación secundaria y bosques 

maduros en su rango de alimentación (Estrada y Coates -Estrada 2002, Schulze et al. 

2000).  

 

Composición de especies  

El MDS mostro diferentes ensambles de murciélagos en las etapas sucesionales 

tempranas e intermedias en comparación con la etapa tardía de bosque maduro 

 

Implicaciones para el manejo y conservación  

De acuerdo con los resultados varias especies de murciélagos muestran 

respuestas flexibles a la perturbación de los bosques, como lo prueban las 10 especies 

que se encuentran en los 3 estados sucesionales. Sin embargo, los resultados muestran 

también que varios especialistas del hábitat, especialmente de los gremios insectívoro de 

sustrato y carnívoro desaparecerían si se elimina el bosque maduro y solo se encontraran 

etapas de sucesión de bosque secundario. Las especies raras se verán más afectadas, 

ya que son las que están más fuertemente asociadas con el bosque maduro.  

Sin embargo, los resultados muestran que las áreas con vegetación secundaria 

representan un hábitat para una importante cantidad de murciélagos frugívoros. Etapas 

tempranas de bosque secundario aumentarán la abundancia de murciélagos que se 

alimentan en esas zonas (e.g. Carollia spp. y Sturnira spp.), debido a la mayor 

disponibilidad de alimentos (Fleming 1988). Sin embargo, estos murciélagos y otras 

especies que requieren del bosque maduro como fuente adicional de alimento y refugio. 

Basándome en esta información, se reconoce la importancia de ambos tipos de hábitat. 

Ya que no es muy probable que se conserven áreas intactas de bosque maduro 



especialmente en esta zona, se sugiere que los planes de manejo y uso de suelo, se 

centren en el mantenimiento de la conectividad de los mosaicos de las áreas con 

vegetación secundaria y el bosque maduro. Escenarios como el anterior ayudarían a 

mantener especies de murciélagos con hábitos alimentarios generalistas y especialistas, 

incrementando así el número de especies conservadas (Estrada y Coates-Estrada 2002). 

La alta incidencia de especies de frugívoros en las diferentes etapas de la sucesión hace 

hincapié en la importancia de los murciélagos filostómidos en la regeneración de los 

bosques tropicales (Muscarella y Fleming 2007). 
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