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un paisaje tropical fragmentado 
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Resumen: El cambio de uso de suelo altera la composición y estructura de las comunidades biológicas, pero su influencia sobre el recambio de 

especies (diversidad beta) es poco conocida. Ambientes con niveles intermedios de disturbio pueden tener mayor diversidad local y recambio de 

especies debido al incremento en la heterogeneidad ambiental y dinámica temporal. En este estudio ponemos a prueba la hipótesis de la 

perturbación intermedia, evaluando la diversidad alfa, beta y gamma de una comunidad de plántulas leñosas dentro de cuatro ambientes (bosque 

maduro, bosque secundario, cerca viva y milpa) que representan un gradiente de perturbación antrópica en un paisaje tropical fragmentado del 

sureste mexicano. En ambientes conservados las diversidades alfa y gamma fueron mayores que en los ambientes más perturbado, pero contrario 

a lo esperado en estos últimos la diversidad beta fue mayor que en los ambientes más conservados. Este hallazgo sugiere que en ecosistemas 

perturbados se incrementa la diferenciación composicional, probablemente debido a la limitación en la dispersión de semillas y el incremento en 

la heterogeneidad de las condiciones ambientales. Por tanto, la conservación de diferentes coberturas vegetales en estos paisajes puede contribuir 

al mantenimiento de la diversidad de plantas en paisajes tropicales fragmentados. 

 
Palabras claves: comunidades vegetales, diversidad beta, homogenización biótica, heterogeneidad ambiental, recambio de especies, usos de 

suelo.  
 
doi: 10.6084/m9.figshare.2068722 
 

INTRODUCCIÓN

La conversión de los ecosistemas naturales a paisajes 

modificados por humanos ha incrementado notablemente en 

los últimos años. Esta conversión ha generado un mosaico 

complejo de diversos tipos de uso de suelo asociados a 

diferentes niveles de perturbación (e.g. agricultura, ganadería y 

asentamientos humanos; Melo et al. 2013, Socolar et al. 2016). 

Estos cambios están afectando la biodiversidad en todas sus 

escalas, por esto necesario evaluar la organización de la 

biodiversidad en los ecosistemas ya que a partir de este 

entendimiento podemos proponer estrategias de conservación 

más eficaces.  

Uno de los componentes de la diversidad que se ha 

subestimado en estudios enfocados a la conservación de 

especies y ecosistemas es la diversidad beta, la cual puede 

definirse como un elemento de la diversidad gamma que se 

acumula como resultado de las diferencias en la composición 

de especies entre sitios (Socolar et al. 2016). Su estimación es 

importante porque debido a la relación multiplicativa que tiene 

con las diversidades alfa y gamma, podemos evaluar la 

contribución de los elementos del paisaje en el mantenimiento 

de la biodiversidad regional, especialmente en ecosistemas con 

mucha heterogeneidad ambiental (Arroyo-Rodríguez et al. 

2013, Socolar et al. 2016). 

Los patrones de diversidad en las comunidades biológicas 

están determinados por procesos de ensamblaje que pueden ser 

de dos naturalezas distintas: estocásticos (e.g. dispersión, 

reclutamiento de semillas) y determinísticos (e.g. 

disponibilidad de recursos; Cavender-Bares et al. 2009, Weiher 

et al. 2011). La contribución de cada uno al ensamblaje de 

comunidades varía con las características del paisaje y con la 

escala espacial y temporal analizada. Esto favorece la 

coexistencia de especies con diversas estrategias ecológicas en 

el paisaje, aumentando la probabilidad de encontrar diferentes 

grupos de especies en el espacio (Laurance 2002, Sfair et al. 

2016, Tscharntke et al. 2012) que responden a la variabilidad 

ambiental característica de cada ecosistema. 

En el contexto de los paisajes tropicales fragmentados, el 

bosque maduro representa el hábitat más conservado, dado que 

tiene escasas o nulas perturbaciones. Por su parte, los bosques 

secundarios (en regeneración) son ambientes más dinámicos y 

pueden contar con diversas historias de disturbio que generan 

una alta heterogeneidad ambiental dentro de y entre ellos 

(Arroyo-Rodríguez et al. 2016). Las cercas vivas también son 

comunes en paisajes fragmentados y están conformadas por 

árboles alineados que funcionan como barrera en los sistemas 

productivos. Debajo de estos árboles, que pueden atraer 

dispersores y polinizadores, se puede desarrollar una cobertura 

vegetal secundaria de composición variable. Otra cobertura 

común en paisajes del sureste de México es la milpa (i.e. un 

sistema de policultivo dominado por la producción de maíz 

combinada con frijol, calabaza, chile, entre otras especies de 

plantas domesticadas y semi-domesticadas, así como especies 

forestales; Boege 2010). Aunque la mayoría de la diversidad 

original está ausente, estos policultivos pueden tener árboles 

aislados de especies nativas y algunas plántulas que reclutan 

aisladamente.  

En este trabajo queremos poner a prueba la hipótesis de que 

el incremento en la heterogeneidad ambiental en ambientes con 
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niveles intermedios de perturbación, puede promover un 

aumento en el recambio de especies (diversidad beta), 

contribuyendo así al mantenimiento de la diversidad regional. 

En particular, esperamos que la diversidad alfa y beta de 

especies tienda a ser máxima en niveles intermedios de 

disturbio. 

 

MÉTODOS 

Sitio de estudio 

 

La investigación fue realizada en los alrededores del 

Campamento Tamandúa, ubicado en el Ejido Flor de Marqués, 

Marqués de Comillas, Chiapas, México (16°08' N, 90°51' O, 

170 msnm; Figura 1). Este Ejido conserva aproximadamente 

650 hectáreas de selva húmeda tropical, un tipo de vegetación 

característico de la Selva Lacandona, la cual presenta una de 

las mayores extensiones de bosque tropical húmedo de México 

(Ramírez 2011) y sostiene altos niveles de diversidad de flora y 

fauna (Arriaga et al. 2000). El clima es cálido y húmedo, con 

lluvias en época de verano (junio a septiembre), con 

temperatura media anual de 22 y 16 °C (para verano e invierno, 

respectivamente) y precipitación media anual de 2143 mm 

(CONABIO 2016). El paisaje regional comprende una matriz 

heterogénea que incluye fragmentos de bosque conservado, 

parches de bosque secundario o en regeneración, acahuales, 

potreros y cultivos de maíz, frijol y palma de aceite, 

principalmente. 

 

 
Figura 1. Mapa de ubicación general de la zona de estudio, en el Ejido Flor de 
Marqués, Chiapas, México. 

 

Diseño experimental 

 

Seleccionamos cuatro ambientes ubicados en los alrededores 

de las instalaciones del Campamento Tamandúa, que 

corresponden a bosque maduro, bosque secundario (en 

regeneración hace 10 años), cerca viva y milpa (Figura 2). En 

cada una de estos ambientes hicimos un muestreo de plántulas, 

con dos parcelas ubicadas de forma arbitraria en el interior de 

cada cobertura y separados entre sí por una distancia de 50 m. 

Cada parcela consistió en un área circular de 1 m de radio, 

dentro de la cual se ubicaron y colectaron todas las plántulas y 

juveniles de especies leñosas de hasta 50 cm de altura (Figura 

3). Todos los individuos fueron colectados, etiquetados y 

posteriormente morfotipados de acuerdo a diversos atributos de 

las hojas: simples o compuestas, tipo de márgenes, presencia 

de tricomas y tipo de venación. 

 

 
Figura 2. Mapa de ubicación general de la zona de estudio, en el Ejido Flor de 
Marqués, Chiapas, México. 
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Análisis de datos 

 

Los datos se organizaron en una matriz de abundancias de 

morfoespecies por sitios. Inicialmente, para conocer la 

proporción del número total de individuos en una comunidad 

que están representados en cada muestra se debe considerar su 

completitud (i.e. la proporción de especies presentes en la 

comunidad que fueron detectadas en la muestra). Para estimar 

la completitud de nuestros muestreos utilizamos la fórmula 

propuesta por Chao & Jost (2012), y encontramos que la 

completitud para fue similar en el bosque maduro, bosque 

secundario, cerca viva y milpa (83%, 71%, 80% y 70%, 

respectivamente).  

La estimación de la diversidad se basó en la relación beta = 

gamma/alfa, lo cual muestra la relación multiplicativa entre 

ellas. Para estimar la diversidad alfa (número de especies 

equivalentes en cada parcela), beta (número efectivo de 

comunidades) y gamma (número equivalente de especies en 

cada ambiente) utilizamos índices de diversidad verdadera (i.e. 

números de Hill; Jost 2007). Estos índices dependen de un 

parámetro llamado orden de diversidad (orden q), el cual se 

relaciona con el peso que da el índice a la abundancia de las 

especies. Cuando q = 0, todos los componentes de diversidad 

(alfa, beta y gamma) son independientes de la abundancia de 

las especies, por lo que dan un valor exagerado a las especies 

raras (i.e. las especies raras tienen un peso igual al de las 

abundantes). Cuando q = 1, los índices dependen de la 

abundancia de especies comunes o típicas dentro de la 

comunidad, y cuando q = 2 los índices dan un peso mayor a las 

especies dominantes dentro de la comunidad (Arroyo-

Rodríguez et al. 2013). Para el análisis se utilizó el paquete 

entropart del programa R (R Core Team 2015). 
 

RESULTADOS 

En los cuatro ambientes evaluados registramos 293 plántulas 

pertenecientes a 90 morfoespecies. La morfoespecie más 

abundante tuvo 30 individuos y 41 morfoespecies tuvieron sólo 

un individuo. Los ambientes más conservados fueron los más 

ricos en morfoespecies. Más de 50% de las morfoespecies de 

cada ambiente fueron exclusivas, i.e. no ocurrieron en los otros 

ambientes del paisaje (Tabla 1).    

 
Tabla 1. Abundancia y riqueza de morfoespecies de plántulas en 

cuatro ambientes a lo largo del gradiente de perturbación antrópica. 

 

Abundancia Riqueza Especies exclusivas 

Bosque maduro 142 49 32 

Bosque secundario 66 32 17 

Cerca viva 76 27 16 

Milpa 9 5 4 

Total 293 90 - 

 

Para todos los órdenes de q, la diversidad alfa (dentro de 

cada parcela) fue mayor en los ambientes más conservados 

(Figura 3a). En el caso de la diversidad beta (entre parcelas 

dentro de cada cobertura), ésta fue mayor en las coberturas más 

perturbadas (Figura 3b) y la diversidad gamma (dentro de cada 

cobertura) tuvo el mismo comportamiento que la diversidad 

alfa (Figura 3c). 

 

 
Figura 3. Perfiles de diversidad verdadera (a) alfa, (b) gamma y (c) beta para 
diferentes órdenes de diversidad en cada ambiente evaluado. 

 

DISCUSIÓN 

Los resultados de este estudio muestran que la diversidad beta 

es mayor en ambientes más perturbados (cerca viva y milpa) en 

comparación con ambientes más conservados (bosque maduro 

y bosque secundario), tanto para especies raras, comunes y 

dominantes. Contrario a lo esperado, nuestros resultados no 

apoyan la hipótesis de perturbación intermedia, pero son 

consistentes con la idea de que en paisajes fragmentados la 

perturbación tiende a promover la diferenciación florística 

 

a 

b 

c 

 
T

h
e

  
M

e
x

ic
a

n
  

N
a

tu
r
a

li
s

t 

3 



Curso de Ecología de Bosques Tropicales Fragmentados 

 

2 

entre comunidades locales (Arroyo-Rodríguez et al. 2013). 

Esto sugiere que el alto recambio de especies observado en la 

cerca viva y la milpa puede ser explicado por la gran 

heterogeneidad ambiental característica de estos ambientes. 

En ambientes con mayor grado de perturbación la 

diversidad beta entre comunidades puede ser alta aunque la 

riqueza local sea baja, lo cual puede relacionarse con dos 

procesos. El primero es que este tipo de ambientes dependen 

en buena medida de la llegada de propágulos provenientes de 

otros sitios (e.g. bosques conservados, reservas forestales), por 

lo que pueden estar mayormente influenciadas por procesos 

estocásticos asociados a la limitada dispersión de muchas 

especies (Hubbell 2001). El segundo tiene que ver con la gran 

variabilidad ambiental de los ambientes perturbados que se 

asocia a su historial de uso de suelo (Laurance 2002), por lo 

que se podría estar promoviendo el reclutamiento de plantas 

pertenecientes a diferentes grupos ecológicos (Sfair et al. 

2016). 

Aunque los ambientes más perturbados (e.g. la cerca viva y 

la milpa) tienen una menor diversidad local, pueden tener un 

papel importante para la biodiversidad regional si mantienen 

una alta diversidad beta (Sfair et al. 2016, Socolar et al. 2016, 

Tscharntke et al. 2012). En nuestro trabajo, esto puede 

identificarse al considerar el número de morfoespecies 

exclusivas de la cerca viva (15) respecto a las 90 registradas en 

total. La presencia de estas especies raras puede ser el 

resultado del aprovechamiento de la heterogeneidad ambiental 

que caracteriza a las cercas vivas. Esto tiene que ver con las 

condiciones microclimáticas de los ambientes perturbados 

debido a que pueden ser demasiado hostiles para que muchas 

especies comunes y/o abundantes del bosque maduro se 

establezcan, ya que no hay condiciones favorables para su 

reclutamiento. En cambio para especies pioneras (poco 

presentes en bosques maduros), si pueden ser condiciones 

favorables por lo que la diferencia en las formas de crecimiento 

podría estar promoviendo la disimilitud de especies entre 

ambientes (Poorter & Bongers 2006). Sin embargo, también 

existe la posibilidad de que la diferenciación no esté 

relacionada directamente con la heterogeneidad del ambiente y 

tenga que ver más con la biología de las especies (e.g. 

deposición de semillas) o las interacciones entre especies, las 

cuales puedan estar fomentando la coexistencia de 

determinados taxones para cada ambiente. 

La diversidad beta en las comunidades biológicas puede 

estar influenciada también por un artefacto del muestreo, como 

el número de parcelas evaluadas en cada ambiente, que para 

este estudio fueron sólo dos. Para una estimación de diversidad 

beta más precisa sería deseable contar con más parcelas dentro 

de cada ambiente. Sin embargo, dado que nuestro estudio tuvo 

una completitud de muestreo relativamente alta y constante 

entre ambientes, nuestros resultados presentan una estimación 

de beta aproximada a la real por lo que no hay razones para 

creer que hay influencia del número de parcelas evaluadas en 

este estudio. 

Estudios realizados con plantas han reportado que la 

diversidad beta entre parcelas dentro de parches de bosque 

disminuye en paisajes con altos niveles de deforestación, 

generando una homogenización florística dentro de los parches 

(Arroyo-Rodríguez et al. 2013). Nuestro estudio demuestra que 

fuera de los parches de bosque (i.e. en la matriz) el recambio 

de especies en el bosque secundario, la cerca viva y la milpa es 

mayor que dentro del bosque maduro. Esto favorece la 

heterogeneidad florística a nivel regional, que se ha detectado 

en estudios de otros taxa (anfibios y reptiles), confirmando la 

importancia de los paisajes modificados por humanos para el 

mantenimiento de la diversidad regional (Mendenhall et al. 

2014, Suazo-Ortuño et al. 2008).  

Finalmente, sugerimos que para el manejo y conservación 

de los bosques tropicales, el mantenimiento de los bosques 

maduros debe continuar siendo una prioridad en los esfuerzos 

de conservación, pues estos sostienen un gran número de las 

especies del pool regional. Sin embargo, una estrategia de 

conservación adicional debe ser el incremento en la 

heterogeneidad de ambientes en la matriz, ya que una 

proporción importante de la diversidad registrada en este 

trabajo estuvo presente exclusivamente en los elementos que la 

componen. 
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Deteniendo el tráfico: reorganización de senderos de hormigas cortadoras de 
hojas tras su obstrucción en dos ambientes de bosque tropical húmedo 
 

 
Fredy Alvarado Roberto1, Fernando Estañol-Tecuatl2, Angel Fernando Soto Pozos3*, Bráulio A. Santos4 
 
1Instituto de Ecología, A. C. Xalapa, Veracruz, México. 
2Instituto de Investigaciones en Ecosistemas y Sustentabilidad, Universidad Nacional Autónoma de México, Morelia, México. 
3Instituto de Biología, Universidad Nacional Autónoma de México. Ciudad de México, México. 
4Universidade Federal da Paraíba, Cidade Universitária, João Pessoa PB, Brasil. 
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Resumen: Las actividades humanas alteran la distribución y disponibilidad de los recursos para las especies, afectando negativamente a la 

biodiversidad. Se sabe que las hormigas cortadoras de hojas incrementan su adecuación en ambientes antropizados, como son las zonas de borde, 

remanentes de bosque pequeños y acahuales (bosques secundarios). Estos cambios pueden modificar las distintas dinámicas de forrajeo que 

incluyen cambios en el arreglo espacial y mantenimiento de los senderos de forrajeo. En este contexto, nosotros evaluamos el tiempo de 

reorganización de los senderos (TRS) de hormigas cortadoras de hojas (Atta cephalotes) ante una interrupción física para dos tipos de ambientes: 

bosque y acahual en función del flujo de hormigas por unidad de área (caudal). Encontramos que las hormigas siempre restituyeron su 

trayectoria original, independientemente del tipo de ambiente analizado. Nuestros resultados sugieren que el uso óptimo de los senderos de 

forrajeo amortigua los cambios en el TRS, permitiendo un aprovechamiento similar de las fuentes de recursos disponibles en ambientes 

diferentes. Por lo tanto, concluimos que la capacidad de reorganizar senderos de A. cephalotes no es dependiente del grado de perturbación al 

que se exponen las hormigas en ambientes tropicales antropizados. 

 
Palabras claves: Atta cephalotes, caudal, forrajeo, mantenimiento de senderos. 

 

doi: 10.6084/m9.figshare.3199540  
 
INTRODUCCIÓN

La pérdida y el deterioro de los hábitats naturales se encuentran 

entre los principales procesos conductores de la reducción en la 

biodiversidad y el suministros de servicios ecosistémicos, con 

efectos reportados a nivel local, regional y global (Phalan et al. 

2013). Particularmente, la presencia de poblaciones humanas y 

el incremento permanente del cambio de uso de suelo por 

sistemas productivos han transformado los ecosistemas 

naturales en paisajes antropizados (Melo et al. 2013). Estas 

modificaciones del hábitat, influyen en los procesos que operan 

en distintos niveles de organización ecológica y en la 

capacidad adaptativa de las especies ante la perturbación del 

ambiente (Murcia 1995). 

Un tema frecuentemente discutido en la literatura es el 

efecto de la transformación de los ecosistemas naturales en 

paisajes antropizados que, generalmente, conllevan a una 

alteración de la capacidad de respuesta de las especies al 

disturbio (Blüthgen & Feldhaar 2010). Una forma en que la 

transformación del ambiente altera las respuestas naturales de 

los organismos ante las perturbaciones en su hábitat es 

afectando la disponibilidad de recursos (Philpot et al. 2010). 

Un ejemplo de este efecto puede observarse en áreas sometidas 

al efecto de borde en paisajes antropizados (Moutinho et al. 

2003, Murcia 1995, Urbas et al. 2007). En estas zonas de borde 

se ha observado un recambio de las comunidades de especies 

vegetales que favorece el establecimiento de especies pioneras 

caracterizadas por una baja producción de defensas químicas, 

volviéndolas más palatables para las especies herbívoras (Farji-

Brener et al. 2012). 

La dominancia de especies pioneras en ambientes 

modificados representa una ventaja para las especies que 

dependen de ellas como recurso alimenticio (Urbas et al. 

2007). Evidencias empíricas han documentado que las 

hormigas cortadoras de hojas incrementan el número de 

colonias como respuesta al aumento en la densidad de plantas 

pioneras presentada en los ambientes antropizados, ya que 

constituyen un recurso alimenticio de fácil obtención y 

asimilación (Urbas et al. 2007). Cabe mencionar otros factores 

que favorecen el establecimiento de estas colonias en 

ambientes de bordes forestales, como por ejemplo, una menor 

presión por parasitoides (Díptera: Phoridae) que ejercen en 

buena medida un control en la densidad poblacional de las 

colonias dentro de ambientes naturales conservados (Almeida 

et al. 2008). De esta manera, el incremento en la densidad de 

colonias en ambientes antropizados puede amplificar los 

efectos de disturbios previos (e.g. la pérdida de hábitat) (Urbas 

et al. 2007). 

Recientes evidencias han mostrado que la arquitectura o los 

atributos físicos y dinámicos (i.e. ancho de sus senderos y flujo 

de hormigas por los senderos) de los senderos de las hormigas 

juegan un papel clave en el funcionamiento de sus colonias, 

afectando su supervivencia y reproducción (Bollazy & Roces 

2007). Además, los senderos de forrajeo de las hormigas 

también están determinados por características de la historia 

natural, como por ejemplo, por la proporción de hormigas 

obreras, exploradoras, limpiadoras del camino y guerreras en 

las colonias (Farji-Brener et al. 2012). De hecho, el 

mantenimiento y funcionamiento de los senderos de forrajeo y 

comunicación de las hormigas es regulado activamente por 

individuos encargados de retirar objetos que obstruyen el 

tránsito (Dorhauns & Powel 2010). Sin embargo, un aspecto 

 
T

h
e

  
M

e
x

ic
a

n
  

N
a

tu
r
a

li
s

t 



Curso de Ecología de Bosques Tropicales Fragmentados 

 

7 

poco conocido sobre el funcionamiento de los nidos de 

hormigas es la compleja organización y reorganización de sus 

senderos de forrajeo en diferentes ambientes y ante diferentes 

tipos de disturbios. 

El objetivo de este trabajo fue evaluar la capacidad de 

reorganización de los senderos de la hormiga cortadora de 

hojas Atta cephalotes (Hymenoptera: Formicidae) ante una 

interrupción artificial del flujo de hormigas en dos tipos de 

ambientes (bosque maduro y acahual). Nosotros hipotetizamos 

que en el ambiente de acahual, generalmente caracterizado por 

condiciones favorables para las hormigas cortadoras, estas 

tienen la opción de redirigir sus senderos de forrajeo hacia 

otras fuentes de alimento fáciles de acceder cuando sus 

caminos son interrumpidos. Además, la capacidad de 

reorganización de los senderos es un atributo que optimiza el 

forrajeo compensando los costos de condiciones ambientales 

desfavorables. Predecimos que las hormigas encontraran 

mejores condiciones ambientales en el acahual lo que 

aumentará su TRS con respecto al bosque maduro. Por otro 

lado, si el incremento en el flujo de hormigas por unidad de 

área (caudal) aumenta la probabilidad de arribo de hormigas 

encargadas de reestablecer senderos de forrajeo, esperamos que 

el TRS disminuya con el aumento del caudal de los senderos 

de forrajeo de las hormigas. 

 

MÉTODOS 

Área de estudio 

 

El estudio fue realizado en un fragmento de selva alta 

perennifolia, localizado en el municipio de Marqués de 

Comillas, Chiapas, México, entre las coordenadas 16°08’ N y 

90°51’ O, a una altitud de 169 m snm. El clima en esta región 

varía entre cálido-húmedo a subhúmedo, presentando una 

temperatura media anual de 22 °C. La precipitación media 

anual es de 2,143 mm, con una mayor precipitación observada 

entre los meses de junio y agosto. El principal tipo de 

vegetación corresponde a selva alta perennifolia. La región 

tiene una larga historia de modificaciones promovidas por 

actividades humanas, las cuales han generado un mosaico de 

ambientes que incluye grandes fragmentos de selva, áreas en 

distintos estados de regeneración, cultivos y áreas extensivas 

dominadas por pastizales (Melito et al. 2015). 

 

Diseño experimental 

 

Para poner a prueba nuestras hipótesis seleccionamos una zona 

de bosque maduro (≥ 25 años sin cambios en el uso del suelo) 

y una zona de acahual joven (de aproximadamente 10 años de 

edad) como ambientes contrastantes. En cada ambiente 

(bosque maduro y acahual) localizamos dos colonias de la 

especie Atta cephalotes e identificamos en cada una 10 

senderos de forrajeo. En cada sendero seleccionamos una 

estación de observación a una distancia aproximada de 10 m 

respecto a la entrada principal de la colonia. En cada estación 

de observación medimos los siguientes atributos: ancho del 

sendero (i.e. longitud transversal del trayecto que recorren las 

hormigas, medido en centímetros) y flujo de hormigas a través 

del sendero (i.e. número de individuos de A. cephalotes que 

pasan por una sección del mismo en un tiempo de 30 

segundos). Como una medida de la eficiencia de forrajeo 

calculamos el caudal (sensu Farji-Brener et al. 2012), 

expresado en número de hormigas/tiempo (30 s)/ancho (cm). 

Para medir la respuesta in situ de A. cepahalotes a una 

perturbación repentina, utilizamos un bloque de madera de 65 

cm de largo x 10 cm de ancho colocado a ras de suelo y 

perpendicularmente sobre el sendero de forrajeo. Una vez 

colocado el obstáculo evaluamos el tiempo de reorganización 

del sendero (TRS) como el tiempo transcurrido desde la 

colocación del obstáculo hasta el momento en que un individuo 

lo superaba y retomaba el camino original. En caso de que 

ningún individuo superara al obstáculo después de 10 minutos 

de observación, consideramos esta observación como 

abandono del sendero de forrajeo. 

 

Análisis de datos 

 

Para evaluar el efecto del tipo de ambiente (bosque maduro y 

acahual) sobre el tiempo de reorganización del sendero (TRS) 

y su interacción con el caudal, empleamos modelos lineales 

generalizados (GLMs) con distribución normal y función de 

enlace “identidad” (Crawley 2013). Para identificar si el caudal 

y el TRS difirieron entre los tipos de ambientes realizamos una 

prueba de t-Student (Zar 2010), verificando previamente la 

normalidad de los datos con una prueba de Shapiro-Wilk 

(Royston 1982). Para conocer la relación entre el ancho de los 

senderos y el flujo de las hormigas realizamos una prueba de 

correlación de Spearman. El GLM fue realizado empleando el 

programa JMP 8.0 (SAS Institute Inc.) y los demás análisis se 

realizaron en el programa R (R Core Team 2015). 
 

RESULTADOS 

En ningún caso las hormigas abandonaron sus senderos de 

forrajeo en respuesta a la interrupción física del flujo de sus 

senderos. El TRS no varió entre el bosque maduro (5.77 ± 1.99 

min, media ± D.E.) y el acahual (5.39 ± 2.34 min) (t = - 0.58, 

g.l. = 18, p = 0.56, Figura 1). El caudal de hormigas también 

fue similar en el bosque maduro (1.78 ± 0.76 individuos) y el 

acahual (1.61 ±1.40 individuos) (t = - 0.34, g.l. = 13, p = 0.73, 

Figura 2). A pesar que el caudal no varió en función del tipo de 

ambiente (χ2 = 1.87, g.l. = 16, p = 0.172, Figura 2), el TRS 

presentó una relación inversamente proporcional con el caudal 

(χ2 = 4.10, g.l. = 16, p = 0.043, Figura 3) para los distintos 

ambientes. Considerando ambos ambientes en conjunto, el 

flujo de hormigas fue mayor en senderos más anchos (r = 0.46, 

g.l. = 18, p = 0.041). Sin embargo, al evaluar esta relación para 

cada ambiente por separado, únicamente fue significativa en el 

bosque maduro (r = 0.75, g.l. = 8, p = 0.01), y no en el de 

acahual (r = 0.39, g.l. = 8, p = 0.26).     
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Figura 1. Tiempo de reorganización del sendero en acahual (n = 10) y bosque 
(n =10). El diagrama muestra la mediana (línea negra), el primer y tercer 
cuartil, los intervalos de confianza (bigotes) y los valores atípicos (puntos).  

 
 
Figura 2. Caudal (i.e. número de hormigas observadas atravesando el sendero 
en 30 segundos/ancho del sendero de forrajeo) en acahual (n = 10) y bosque 
(n =10). El diagrama muestra la mediana (línea negra), el primer y tercer 
cuartil, los intervalos de confianza (bigotes) y los valores atípicos (puntos).  

 

 

 
 
Figura 3. Asociación entre el caudal de las hormigas de Atta cephalotes y el 
tiempo de reorganización del sendero (TRS) organizados según la 
disponibilidad de recursos (bosque y acahual). Los círculos negros representan 
el ambiente de acahual y los cuadros grises representan el bosque. 

 

DISCUSIÓN 

Contrario a lo esperado, tanto en el bosque maduro como en el 

acahual, las hormigas fueron capaces de superar el bloqueo de 

los senderos sin reorientar su flujo hacia fuentes alternativas de 

recursos. A pesar de que el TRS fue menor en senderos con 

mayor caudal, los atributos de los senderos (ancho, flujo y 

caudal) fueron similares en ambos ambientes. Por otra parte, 

encontramos una relación positiva entre el ancho y el flujo de 

los senderos solamente dentro del bosque.  

Nuestros resultados muestran que las hormigas Atta 

cephalotes mantienen sus rutas de forrajeo tanto en bosques 

maduros como en acahuales sin importar las diferencias 

ambientales entre estos. El establecimiento de nuevas rutas 

implica un gasto de tiempo y energía, tanto para la búsqueda en 

el terreno (generalmente aleatoria, con la correspondiente 

mortandad de exploradores), como para el involucramiento 

gradual de las hormigas en el forrajeo (inducido mediante 

señalizaciones químicas y táctiles) (Dornhaus & Powell 2010). 

De esta manera, se establece un trade-off entre la exploración 

de nuevas fuentes de recursos alimenticios y la continuidad de 

la explotación de aquellas a las que ya se tiene acceso 

(Biesmeijer & de Vries 2001, Dornhaus & Powell 2010). 

Nosotros proponemos la existencia de un umbral de 

explotación de los recursos disponibles en los tipos de 

ambientes, que al ser superado, el costo del restablecimiento 

del tráfico en los senderos bloqueados es mayor al de la 

exploración de nuevas fuentes de recursos. Por lo tanto, cuando 

el flujo de hormigas es obstruido y el costo de establecer 

nuevas rutas es mayor que el de reestablecer los senderos 

truncados, las hormigas optan por no abandonar el sendero. 

Podemos inferir que, a pesar del incremento de recursos para 

las hormigas cortadoras en los ambientes modificados 

(acahual) y otros factores favorables, como la disminución en 

las poblaciones de sus parasitoides (Díptera: Phoridae) 

(Almeida et al. 2008, Urbas et al. 2007), las condiciones del 

bosque también se encuentran sobre este umbral de 

explotación. De esta manera, la perturbación experimental 

aplicada en este estudio, simulando perturbaciones cotidianas 

del ambiente, no representó una alteración en el uso de los 

senderos de forrajeo. 

Cuando el umbral de disponibilidad de recursos no es 

sobrepasado, un factor que podría condicionar la capacidad de 

reorganización de las rutas de forrajeo podría ser la propia 

conformación física y dinámica de los senderos. En ese 

sentido, la relación negativa que encontramos entre el caudal y 

el tiempo de respuesta podría explicarse por el hecho de que un 

mayor caudal de hormigas implica una mayor probabilidad de 

confluencia de individuos exploradores (i.e. individuos 

encargados de encontrar el rastro químico del flujo forrajero 

original) en el sitio de bloqueo del sendero (Farji-Brener et al. 

2012). En consecuencia, se favorecerá el intento de superación 

del obstáculo. Nuestros resultados soportan la idea de que el 

caudal del sendero podría considerarse tanto como un 

mecanismo “pasivo” de mantenimiento de los senderos, que 

depende del flujo mecánico de los organismos, como de un 

mecanismo “activo”, basado en las conductas de exploración 

de las hormigas que restablecen el flujo por el sendero 

truncado. 

Factores como la baja disponibilidad de recursos en el 

entorno de las colonias podría inducir un uso más eficiente de 

los senderos. En ese sentido, la correlación positiva para el 

bosque entre el ancho del sendero y el flujo podría indicar que 

las hormigas incrementan el uso de los senderos como 

compensación ante condiciones más exigentes en el ambiente 

de bosque maduro. Sin embargo, hay que tomar este resultado 

con reservas, dado que nuestro estudio se llevó a cabo en un 

único día, a una hora de baja actividad para las hormigas. 

Además, el flujo de hormigas en sus senderos, también podría 

estar modulado por factores como la distribución de individuos 

en más de un sendero de forrajeo y por el volumen de recursos 

alimenticios obtenidos de las fuentes a las que estos se dirigen 

(Fourcassié et al. 2010, Jaffé & Deneubourg 1992). Sugerimos 

que, en estudios posteriores, se hagan observaciones de todos 

los periodos de actividad de las hormigas, en los diferentes 

patrones de senderos de forrajeo, controlando la disponibilidad 

de recursos. 
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En síntesis, nuestros resultados muestran que la capacidad 

de las hormigas para reorganizar senderos truncados es 

igualmente eficiente en bosques maduros y acahuales, con 

potenciales diferencias en la disponibilidad de recursos 

alimenticios. Este estudio es un ejemplo de que, aun cuando las 

alteraciones asociadas a las condiciones ambientales 

emergentes por alteración antropogénica tienden a aumentar la 

adecuación de herbívoros como A. cephalotes (Leal et al. 

2014), esto no necesariamente representa un incremento en la 

eficiencia y el desempeño óptimo en el uso de sus senderos de 

forrajeo. 
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Influencia de la disponibilidad de luz sobre el área foliar de la comunidad de 
plantas leñosas en un bosque tropical húmedo 
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Resumen: En bosques tropicales, la disponibilidad de recursos actúa como un filtro ecológico seleccionando especies de acuerdo a sus 

atributos funcionales. En ambientes con baja disponibilidad de luz resulta costoso reponer el tejido foliar, por lo que las plantas presentan una 

disyuntiva funcional entre asignar recursos a la defensa o al crecimiento. En este trabajo evaluamos la influencia de la disponibilidad de luz 

sobre la diversidad funcional del área foliar de la comunidad de plantas leñosas. Seleccionamos tres sitios con diferente disponibilidad de luz: (1) 

bosque secundario temprano (alta disponibilidad), (2) bosque secundario intermedio (disponibilidad intermedia) y (3) bosque maduro (baja 

disponibilidad). Obtuvimos la media ponderada de la comunidad (CWM) y calculamos los índices de equitatividad  (FEve) y dispersión 

funcional (FDis). Encontramos mayor variación en bosque secundario temprano (FDis = 0.16) e intermedio (FDis = 0.14), que en el bosque 

maduro (FDis = 0.01). La equitatividad fue mayor en el bosque maduro (FEve = 0.75) que en etapas temprana (FEve = 046) e intermedia (FEve 

= 0.49) de regeneración. Estos resultados sugieren una complementariedad y redundancia funcional en el bosque temprano y maduro, 

respectivamente. Este conocimiento podría contribuir al mejoramiento de prácticas de restauración mediante la selección de especies con elevada 

tasa de crecimiento, eficiencia fotosintética o resistencia a la herbivoría. 

 
Palabras claves: diversidad funcional, área foliar, etapas sucesionales, heterogeneidad del paisaje. 

 
doi: 10.6084/m9.figshare.2068722  
 
INTRODUCCIÓN

La diversidad funcional de una comunidad puede ser entendida 

como el espacio multidimensional ocupado por el conjunto de 

especies que comparten un conjunto de atributos funcionales 

(Díaz & Cabido 2001). Es un componente poco estudiado para 

explicar la diversidad de plantas en los bosques tropicales, y 

poco se sabe sobre su variación en distintos niveles de 

disponibilidad de recursos (Díaz & Cabido 2001).   

Existen diferentes métricas para explicar la diversidad 

funcional de una comunidad que ofrecen un conjunto de 

información crucial sobre los procesos de ensamblaje de 

comunidades (Villeger et al. 2011).  El índice de equitatividad 

funcional (FEve) describe la equitatividad de las abundancias 

en un espacio funcional (Mason et al. 2005). El índice de 

dispersión funcional (FDis) propuesto por Laliberte y Legendre 

(2010) se refiere a la suma de las distancias de las medias 

ponderadas de las especies individuales respecto a la media 

ponderada de los atributos de la comunidad (CWM).  

Los atributos funcionales de las plantas son medidas (e.g. 

morfológicas, fisiológicas y fenológicas) que representan 

estrategias ecológicas y determinan cómo las plantas 

responden a factores ambientales, afectando otros niveles 

tróficos y propiedades del ecosistema (Kattge et al. 2011). 

Gracias al conjunto de rasgos morfológicos y fisiológicos, las 

especies desarrollan diferentes estrategias para establecerse en 

diferentes condiciones lumínicas (Kattge et al. 2011).  

El tamaño de las hojas puede servir como un indicador para 

entender las estrategias de crecimiento de las especies durante 

el proceso de sucesión ecológica en los bosques tropicales, en 

donde la competencia por luz juega un papel central 

(Whitmore 1996). Las especies que se establecen en 

condiciones de poca luz, se caracterizan por presentar un área 

foliar pequeña y tasas lentas  de crecimiento (Veneklaas & 

Poorter 1998; Walters & Reich 1999). El objetivo de este 

trabajo es poner a prueba la hipótesis de que hay una relación 

directa entre la disponibilidad de luz y el tamaño de la hoja. 

Por tal motivo, esperamos encontrar hojas de menor tamaño en 

el bosque maduro y hojas de mayor tamaño en el bosque 

secundario temprano. 

 

MÉTODOS 

Área de estudio 

 

El estudio lo realizamos en el Ejido Flor de Marqués, en el 

municipio Marqués de Comillas, Chiapas (16°05’58” N, 

90°52’36” O). El clima es cálido y húmedo (García1987), con 

una precipitación anual que oscila entre 2500 y 3500 mm, y 

una temperatura media anual entre 24 y 28 °C. La vegetación 

predominante es selva alta perennifolia y subperennifolia 

(Arriaga et al. 2000).  

En el pasado, el bioma dominante en esta región era el 

bosque tropical húmedo y actualmente el paisaje está 

compuesto por parches de bosque inmersos en matrices de 

potreros y cultivos. El ejido Flor de Marqués comenzó a recibir 

pagos por servicios ambientales a partir del 2007. Por tal 

motivo, hay áreas que han dejado de utilizarse para la 

producción agrícola, dando lugar a la regeneración natural. 
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Actualmente, pueden observarse diversos estadios de 

regeneración natural en la región. 

 

Colecta de datos 

 

Seleccionamos tres diferentes etapas sucesionales para medir 

de manera indirecta la disponibilidad de luz: (1) bosque 

secundario temprano de 1.5 años de regeneración natural (alta 

disponibilidad de luz), (2) bosque secundario de 10 años 

(disponibilidad de luz intermedia), y (3) bosque maduro (baja 

disponibilidad de luz). En cada uno de los sitios, establecimos 

un transecto de 50 m de longitud por 1 m de ancho. 

Colectamos hojas de las especies leñosas con un rango de 

altura entre 1.3 y 3 m, que fueron posteriormente clasificadas a 

nivel de morfoespecie. Para cada individuo medimos la 

longitud y la anchura máxima de las hojas, y calculamos el 

área foliar con base en la fórmula del área de la elipse (π*R*r), 

donde R es la longitud máxima entre 2 (radio 1) y r es la 

anchura máxima entre 2 (radio 2). En el caso de las hojas 

compuestas, medimos solamente un foliolo seleccionado al 

azar multiplicándolo por el total de foliolos. 

 

Análisis de datos 

 

Utilizamos el paquete funcional FD (Functional Diversity) en 

el programa R (R Development CoreTeam 2007) para calcular 

el índice de equitatividad funcional (FEve) y el índice de 

dispersión funcional (FDis) del área foliar en cada uno de los 

sitios. Además, obtuvimos la media ponderada de la 

comunidad (CWM) del área foliar. Para conocer la distribución 

de frecuencias del área foliar en los tres ambientes, se 

construyó un histograma con la densidad de Kernnel, que 

convierte los valores discretos en valores continuos. 
 

RESULTADOS 

Colectamos un total de 99 individuos clasificados en 53 

morfoespecies. Para el bosque secundario temprano, bosque 

secundario intermedio y bosque maduro, obtuvimos 13, 20 y 

22 morfoespecies, respectivamente. La media ponderada de la 

comunidad fue mayor en el bosque secundario temprano 

(CWM = 58.79) e intermedio (CWM = 57.24) que en el bosque 

maduro (CWM = 34.63) (Tabla 1). La equitatividad funcional 

fue mayor en el bosque  maduro (FEve = 0.75) que en el 

bosque secundario temprano (FEve = 0.46) e intermedio (FEve 

= 0.49) (Figura 1). Por otro lado, la dispersión funcional fue 

menor en el bosque maduro (FDis = 0.01) que en el bosque 

secundario temprano (FDis = 0.16) e intermedio (FDis = 0.14). 

 
Tabla 1. Media ponderada de los atributos funcionales de la comunidad 
(CWM), índice de equitatividad funcional (FEve) e índice de dispersión 
funcional (FDis) para el área foliar de la comunidad de plantas leñosas para   
las tres etapas sucesionales del área de estudio. 
 

Disponibilidad de luz CMW FEve FDis 

Alta 58.79 0.46 0.16 

Intermedia 57.24 0.49 0.14 

Baja 34.63 0.75 0.01 

 

 
 

 

 

 

 
 
Figura 1. Densidad de Kernnel de la distribución del área foliar para las tres 
etapas sucesionales: bosque secundario temprano (acahual), bosque 
secundario intermedio y bosque maduro. 

 

DISCUSIÓN 

Como se esperaba, el área foliar de las plantas leñosas fue 

mayor en sitios con mayor disponibilidad de luz en un bosque 

tropical en regeneración del sureste de México. Sin embargo, 

observamos una mayor variación del área foliar en el bosque 

secundario temprano. Estos resultados revelan que la variación 

en el área foliar está explicada por la disponibilidad de luz, el 

cual es uno de los recursos más limitantes en los bosques 

tropicales (Whitmore 1996). Las diferencias encontradas en la 

media ponderada de la comunidad en el área foliar de las 

especies entre los distintos sitios de estudio también pueden ser 

explicadas por las estrategias de asignación de recursos 

(Tilman 1988). De acuerdo con Janzen (1974) las estrategias 

de asignación de recursos representan una disyuntiva funcional 

entre la defensa de la hoja y su crecimiento.  

En el bosque secundario inicial, un bajo valor de 

equitatividad indica  que existen una o unas pocas especies que 

concentran gran parte del espacio funcional, es decir, que son 

muy abundantes y que además aportan más información acerca 

del área foliar en estos sitios. Estas especies abundantes 

podrían ser las especies pioneras que a menudo dominan las 

primeras etapas de la regeneración natural (Richards 1996). 

Las especies pioneras tienden a tener altas tasas de 

germinación y tasas de crecimiento máximas en sitios abiertos 

perturbados (Swaine & Whitmore 1988), donde  la 

disponibilidad de luz es elevada. En contraste, los árboles del 

dosel, que son tolerantes a baja disponibilidad de luz, tienden a 

tener altas tasas de germinación y una menor mortalidad en la 

sombra, pero sus tasas de crecimiento están restringidas. La 

sombra, común en el bosque maduro, funciona como un filtro 

para las plantas cuyos atributos funcionales favorecen su 

permanencia.   

Debido a los atributos de las especies tolerantes a la 

sombra, el número de individuos de este grupo aumenta a lo 

largo de la sucesión, mientras que las poblaciones de especies 

pioneras intolerantes a la sombra disminuyen (Muñiz-Castro et 

al. 2012). En el bosque maduro encontramos un mayor número 

de especies, un mayor índice de equitatividad y una menor 

dispersión  en la distribución de las abundancias del área foliar 
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que en los sitios más jóvenes. Esto nos indica que en etapas 

sucesionales avanzadas hay mayor redundancia funcional, ya 

que las especies de esa comunidad comparten el mismo 

atributo funcional. Tales estrategias ecológicas opuestas  

gobiernan la dinámica de regeneración, son definidas por los 

atributos funcionales y pueden expresarse por las disyuntivas 

funcionales que ocurren cuando los atributos funcionales que 

maximizan la adecuación de las plantas en un ambiente están 

por debajo de su óptimo en otro ambiente (Poorter et al. 2008).  

El tamaño de la hoja puede ser un proxy para explicar la 

resistencia a la herbivoría. Las especies con menor tamaño de 

hoja pueden defenderse de la herbivoría con menores costos 

energéticos que las hojas grandes. Las hojas son defendidas 

disminuyendo su calidad nutricional, incrementando la dureza 

y una amplia gama de metabolitos secundarios (Philipson et al. 

2014). Al inicio de la regeneración las plantas son pobres en 

defensas. Las defensas van incrementando con el crecimiento 

(Bryant et al. 1983) para compensar el daño causado por una 

amplia gama de herbívoros. Esto explica la mayor variación 

(FDis) del área foliar en el sitio más temprano. La defensa de 

las hojas grandes, que abundan en las especies pioneras, resulta 

muy costosa para las plantas. 

Para futuros estudios se recomienda evaluar otros atributos 

funcionales (e.g. tasa de herbivoría, concentración de 

nutrientes, grosor de la hoja, masa de la semilla, producción de 

defensas) que estén relacionados con el crecimiento y la 

mortalidad. Así se puede complementar el marco teórico de la 

restauración ecológica que asiste a la recuperación, tanto 

estructural como funcional, de un ecosistema (SER 2015). Esto 

es particularmente importante en los bosques tropicales, ya que 

la falta del conocimiento de los procesos de regeneración 

natural en estos ecosistemas limita la implementación de 

métodos efectivos de restauración (Hardwick et al. 1997).  

En este sentido, el estudio de los atributos funcionales 

puede contribuir al mejoramiento de prácticas de restauración, 

debido a que nos brindan información valiosa acerca de las 

estrategias de las plantas para utilizar sus recursos. Especies 

con hojas más grandes, se asocian con tasas de crecimiento 

más rápido y pueden ser recomendadas para acelerar el proceso 

de regeneración natural después de un disturbio. 
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Resumen: Se ha propuesto que la coexistencia de especies depende de relaciones costo-beneficio que determinan su capacidad para descubrir 

o monopolizar recursos. Pusimos a prueba esta hipótesis, así como dos posibles mecanismos explicativos utilizando hormigas como organismo 

de estudio en la selva Lacandona, México. Para determinar si las especies difieren en el uso temporal de los recursos, colocamos 20 trampas 

cebadas con sardina y leche condensada en el interior de un bosque maduro. Identificamos las morfoespecies, longitud y número de individuos 

presentes en las trampas a los 15 min y a las 2 h. Cerca del 20% de morfoespecies ocurrieron en ambos tratamientos de tiempo. La longitud de 

las hormigas en el tiempo inicial y final no fue diferente. El número de hormigas en el tiempo inicial fue menor que en el tiempo final. El 

experimento muestra que la disyuntiva descubrir/monopolizar se cumple parcialmente pues el tamaño no es una limitante en la capacidad de 

descubrir, pero la capacidad de reclutamiento si lo es para monopolizar recursos permitiendo la coexistencia de especies. 

 
Palabras claves: descubrimiento-monopolización, selva Lacandona, reparto temporal de recursos. 

 

doi: 10.6084/m9.figshare.3199537 
 
INTRODUCCIÓN

Uno de los principales objetivos de la ecología es identificar 

cómo diferentes especies coexisten dentro de un mismo 

ambiente (Fellers 1987). Se ha reportado que uno de los 

mecanismos que permiten la coexistencia de los organismos en 

un mismo ambiente son las disyuntivas (trade-offs en inglés) 

entre los rasgos funcionales de los organismos (Parr & Gibb 

2012). Una de estas disyuntivas es la de descubrir o 

monopolizar el uso de recursos. Esto puede promover la 

segregación de las especies, ya que al monopolizar un recurso 

se deja inaccesible para las demás (Yurewicz 2004). 

La heterogeneidad ambiental también desempeña un rol 

esencial en la coexistencia de las especies al proveer múltiples 

formas para utilizar un mismo recurso (Montagnini & Jordan 

2005). Esta heterogeneidad es particularmente elevada en los 

bosques tropicales, lo que ofrece diversos recursos alimenticios 

para las especies. En estos ecosistemas las hormigas son un 

grupo muy diverso, no sólo en términos de riqueza y 

abundancia, sino también en comportamientos, permitiéndoles 

utilizar diferentes recursos alimenticios (Longino et al. 2002). 

Sin embargo, dado que las hormigas tienen una área de 

forrajeo muy reducida, la competencia intra e interespecífica 

puede ser muy elevada a escala local (Lach et al. 2010). 

Muchos estudios han reportado que la competencia es un 

proceso clave en la estructuración de las comunidades de 

hormigas, dando lugar a sistemas jerárquicos de 

monopolización basada en la habilidad de utilizar el recurso 

alimenticio (Andersen 1992, Fellers 1987, Parr 2008, Parr & 

Gibb 2012, Parr et al. 2005). A lo largo del tiempo evolutivo 

las hormigas han desarrollado diferentes mecanismos para 

utilizar el mismo recurso, promoviendo así la coexistencia de 

especies. Se ha sugerido la existencia de una disyuntiva que 

ocurre cuando la capacidad de descubrir un recurso 

compromete la habilidad para monopolizarlo, o viceversa 

(Fellers 1987). Esta disyuntiva está relacionada con la 

capacidad de reclutamiento y/o con las características 

morfológicas, conductuales o fisiológicas de los individuos. 

Específicamente, las especies que llegan primero al recurso 

(i.e. descubridoras) tienden a ser de mayor tamaño, pero 

reclutan un menor número de obreras. En cambio, las especies 

que llegan más tarde al recurso (i.e. monopolizadoras) tienden 

a ser de menor tamaño y con alta capacidad de reclutamiento 

(Lach et al. 2010). 

El objetivo de este estudio fue probar experimentalmente la 

ocurrencia de la disyuntiva descubrir/monopolizar propuesto 

por Fellers (1987) en una selva alta perennifolia en el sureste 

mexicano. Nosotros hipotetizamos que si el reparto temporal 

del recurso promueve la coexistencia de las especies de 

hormigas, las especies que descubren el recurso serán 

diferentes a las que lo monopolizan. Además, si las especies 

con pocos individuos desarrollan habilidades morfológicas (i.e. 

mayor tamaño) que les permiten descubrir más rápidamente los 

recursos, esperamos que las especies descubridoras sean menos 

abundantes pero de mayor tamaño que las especies 

monopolizadoras. 

 

MÉTODOS 

Sitio de estudio 

 

Este trabajo se realizó en abril del 2016 en el ejido Flor de 

Marqués, que pertenece al municipio Marqués de Comillas, 

Chiapas, México (16°08’16” N, 90°51’39” O). El clima es 

cálido y húmedo, con precipitaciones anuales superiores a 

2,000 mm. El área está situada en la subcuenca del Río Lacanjá 

y se encuentra en la cuenca del Río Lacantún. La selva 
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Lacandona es el remanente más importante de selva húmeda 

tropical en el estado de Chiapas (Román-Dañobeytia et al. 

2009). Se encuentra en la provincia terrestre Valle Nacional-

Meseta Central de Chiapas, la cual se caracteriza por presentar 

sierras calcáreas fuertemente plegadas y afalladas que son 

responsables del paisaje accidentado en la región (CONANP 

2007). 

 

Diseño experimental 

 

Para probar nuestra hipótesis de descubrir/monopolizar el 

recurso alimenticio propuesto por Fellers (1987) realizamos un 

experimento que consistió en colocar 20 trampas compuestas 

de platos de plástico de 15 cm de diámetro y cebadas con 5 g 

de sardinas y leche condensada en una proporción (13:7) 

distribuidas a lo largo de un sendero dentro del bosque, con 

una separación de 10 m entre trampas. Usamos este cebo para 

atraer hormigas que se alimentan preferentemente de recursos 

ricos en carbohidratos y también aquellas que prefieren 

recursos ricos en proteínas (Koptur & Truong 1998). 

Utilizamos platos de plástico y no de otro material (e.g. cartón) 

para evitar la absorción de los componentes líquidos del cebo y 

que esto generara sesgos en el conteo por sólo considerar la 

cara superior  de la trampa y no cuantificar los organismos 

presentes en la cara inferior. Revisamos las trampas dos veces, 

después de 15 min y después de 2 h. Las hormigas que 

observamos en el primer muestreo las consideramos 

“descubridoras” y las que observamos en el segundo muestreo 

las consideramos “monopolizadoras”. Para poder contar e 

identificar las morfoespecies presentes tomamos fotografías 

con perspectiva vertical utilizando una cámara Canon 70D con 

un objetivo de 18-55 mm de los platos con cebo. Estas 

fotografías nos facilitaron el conteo de los individuos y su 

identificación sin necesidad de atraparlos. De esta forma 

evitamos sesgos relacionados con la rápida movilidad de las 

hormigas. Los platos tenían marcas de 1 cm que permitieron 

medir la longitud y conteo de hormigas en cada plato con el 

software ImageJ, versión 1.50 g de libre distribución. 

 

Análisis de datos 

 

Para determinar la similitud entre la composición de 

morfoespecies de hormigas en el tiempo inicial y final 

realizamos un análisis de similitud con 1000 aleatorizaciones 

(ANOSIM) (Clarke 1993). Para resumir la estructura de las 

comunidades en el tiempo inicial y final ordenamos las 

muestras con un Escalamiento Multidimensional no Métrico 

(NMDS) a partir de una matriz de distancias basada en el 

índice de Sorensen. Esta ordenación es robusta y permite 

concentrar toda la información en menos ejes. Tanto la prueba 

ANOSIM como el NMDS los realizamos con el paquete vegan 

(Oksanen et al. 2009) en el programa R, versión 3.2.4 (R 

Development Core Team 2016). 

Para probar si las diferencias entre el tamaño y número de 

las hormigas en el tiempo inicial y final fueron significativas, 

primero probamos la normalidad de los datos utilizando 

pruebas de Shapiro-Wilk (Royston 1995). Como las variables 

medidas no presentaron una distribución normal realizamos las 

pruebas no paramétricas de Wilcoxon (Zar 2010) en el 

programa R, versión 3.2.4. 
 
 
 
 

 

RESULTADOS 

Observamos un total de 1,768 hormigas agrupadas en 19 

morfoespecies. En el tiempo inicial (primeros 15 min) 

registramos 13 morfoespecies. Crematogaster sp1 fue la 

morfoespecie más frecuente en los platos (48.7%), seguida por 

Camponotus sp2 (14.9%) y Azteca sp1 (14.9%). En el tiempo 

final (después de dos horas) identificamos 10 morfoespecies. 

La más frecuente fue Pheidole sp2 (38.3%), seguida por 

Crematogaster sp1 (20.8%) y Pheidole sp4 (11.1%) (Tabla 1).  

 
Tabla 1. Listado de morfoespecies de hormigas registradas en 20 trampas 
cebadas con sardina y leche condensada en una selva alta perennifolia en el 
sureste mexicano. Las trampas fueron revisadas a los 15 min (tiempo inicial) y 
2 h (tiempo final). 

Morfoespecies 
Número de individuos 

Tiempo inicial Tiempo final 

Azteca sp1 41 0 

Camponotus sp1 1 0 

Camponotus sp2 41 0 

Camponotus sp3 0 145 

Camponotus sp4 2 0 

Camponotus sp5 7 0 

Crematogaster sp1 134 231 

Monomorium sp1 0 41 

Pachycondyla sp1 0 1 

Pachycondyla sp2 1 0 

Pheidole sp1 6 0 

Pheidole sp2 0 671 

Pheidole sp3 1 33 

Pheidole sp4 0 194 

Pheidole sp5 33 0 

Pseudomyrmex sp1 0 22 

Pseudomyrmex sp2 0 1 

Solenopsis sp1 8 0 

Wasmannia sp1 0 154 

 

Las morfoespecies del género Pheidole fueron las más 

frecuentes en las trampas después de dos horas. Además, 

excluyó en seis trampas a Camponotus sp, en dos a Solenopsis 

sp1 y en dos a Azteca spp. No encontramos hormigas en el 

10% de las muestras iniciales y en 5% de las muestras finales. 

Las morfoespecies encontradas en el tiempo inicial (15 

min) y final (2 h) fueron similares en el 19% de su 

composición (ANOSIM: R = 0.11, p <0.001) (Figura 1). No 

observamos diferencias en la longitud promedio de las 

hormigas en el tiempo inicial (3.4 ± 2.4 mm) y en el tiempo 

final (2.6 ± 1.7 mm) (w = 335.5, p = 0.1), pero el número de 

hormigas reclutadas en el tiempo inicial (12.5 ± 29 individuos) 

fue menor que el número de hormigas reclutadas en el tiempo 

final (59.4 ± 73.9 individuos) (w = 132.5, p = 0.001) (Figura 

2). 
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Figura 1. Escalamiento Multidimensional no Métrico (NMDS) a partir de 
distancias calculadas por el índice de Sorensen de la composición de hormigas 
encontradas en las trampas cebadas con sardina y leche condensada a los 15 
min y 2 h en una selva alta perennifolia en el sureste mexicano. Círculos: 
morfoespecies descubridoras, triángulos: morfoespecies monopolizadoras. 
 

 
Figura 2. Gráficos de caja de longitud (arriba) y número de hormigas (abajo) 
encontradas en trampas cebadas con sardina y leche condensada a los 15 min 
(color rojo) y 2 h (color verde) en una selva alta perennifolia en el sureste 
mexicano. Los gráficos muestran las medianas (línea) y cuartiles (cajas). 

DISCUSIÓN 

Este estudio demuestra que la composición de especies de 

hormigas difiere entre el tiempo inicial (especies 

descubridoras) y final (especies monopolizadoras). Contrario a 

nuestra predicción, la longitud promedio no fue diferente entre 

las especies descubridoras y las monopolizadoras. 

Encontramos que la habilidad de una especie para dominar el 

recurso es determinada por el número de individuos presentes 

en las trampas.  

Nuestros resultados respecto a las diferencias en 

composición de especies concuerdan con lo reportado por 

Dáttilo et al. (2014), quien realizó un estudio similar en La 

Mancha, Veracruz. México. Sin embargo, nuestros resultados 

concuerdan parcialmente con la hipótesis del reparto temporal 

del recurso (Fellers et al. 1987), debido a que algunas hormigas 

tienen la capacidad para descubrir y monopolizar el recurso. 

Algunos estudios señalan que el descubrimiento y la 

monopolización de los recursos no necesariamente está ligada 

a las características de las hormigas (Lach et al. 2010). 

Nuestros  resultados indican que el tamaño de las hormigas no 

es una característica que las agrupe como descubridoras y 

monopolizadoras, ya que encontramos varias morfoespecies de 

tamaños pequeños en el tiempo inicial. Por lo tanto, podemos 

decir que la capacidad para descubrir el recurso es 

independiente del tamaño. 

Observamos que el número de individuos por especie 

determinó la capacidad para monopolizar el recurso. 

Encontramos que la mayoría de los individuos presentes en las 

trampas pertenecen al género Pheidole. Esta dominancia 

numérica ya ha sido descrita para otras especies de hormigas 

(Davidson 1988). Hölldobler & Wilson (1990) sugieren que las 

especies que se caracterizan por una alta agresividad, velocidad 

de reclutamiento y una marcada separación de castas son 

especies “extirpadoras”, ya que desplazan a sus competidores. 

Este podría ser el caso de las morfoespecies del género 

Pheidole, debido a que fueron observadas en las trampas donde 

en el tiempo inicial estaban presentes morfoespecies de los 

géneros Camponotus, Solenopsis y Azteca. 

Las hormigas “oportunistas” tienen la capacidad de 

encontrar el recurso rápidamente, pero ante la presencia de 

especies más agresivas y monopolizadoras tienden a huir 

(Hölldobler & Wilson 1990). En nuestro estudio, las 

morfoespecies de los géneros Azteca y Pachycondyla 

presentaron un comportamiento “oportunista” debido a que no 

se encontraron en el tiempo final donde otras morfoespecies 

monopolizaban el recurso. Por último, las especies 

“insinuadoras” suelen tener tamaños corporales muy pequeños 

y forrajear en grupos reducidos para evitar ser detectadas y 

desplazadas por las especies “extirpadoras” (Hölldobler & 

Wilson 1990). En nuestro estudio, las morfoespecies del 

género Pseudomyrmex actuaron como especies “insinuadoras” 

ya que fueron encontradas en trampas donde estaban presentes 

otras especies. 

Con este trabajo podemos concluir que la composición de 

especies de hormigas observada en el tiempo final fue diferente 

con respecto al tiempo inicial debido al reparto temporal de los 

recursos. El tamaño de los individuos no es una característica 

que agrupe exclusivamente a las hormigas como descubridoras 

o monopolizadoras. Las hormigas pequeñas son descubridoras 

y monopolizadoras pero las hormigas grandes no son 

monopolizadoras, ya que esta habilidad está asociada al 
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número de individuos. Sólo las morfoespecies de hormigas 

pequeñas que llegan en mayor número son capaces de 

monopolizar el recurso. 

Nuestro estudio se limitó a observar el cambio en la 

composición de especies en dos momentos muy puntuales (15 

min y 2 h). Esto no nos permitió saber si otras especies 

pudieron llegar en un lapso de tiempo diferente al observado. 

Además, factores abióticos (e.g. la temperatura y humedad) y 

bióticos (e.g. depredación y competencia) modifican los 

patrones de forrajeo de las hormigas. Es importante incluir 

estos factores o el cambio en ellos causado por los disturbios y 

la fragmentación para mejorar el entendimiento sobre 

mecanismos que permiten la coexistencia de las especies. 
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