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Resumen General

La constante transformacion de los habitats naturales, resultante de las actividades humanas, esta
reduciendo las areas forestales, lo cual puede tener consecuencias para la conservacion bioldgica.
La inclusién de los campos abandonados dentro de las zonas de proteccion puede ser un elemento
importante para mantener la diversidad biologica en ecosistemas alterados debido a la
adaptabilidad de las especies con diferentes habitos (generalistas vs. especialistas). Sin embargo,
existen una amplia gama de variaciones en esta adaptabilidad que pueden llevar a equilibrios
inestables de las poblaciones, por lo que se requiere un monitoreo constante de las mismas. En un
bosque de encino perturbado por el hombre, que incluye habitats de pastizal y plantaciones de
eucalipto, se compar0 la diversidad y estructura de las comunidades de lepidopteros entre los
diferentes tipos de habitat. Se encontraron diferentes ensambles de lepiddpteros por tipo de habitat,
estacion del afo y especies de encino. Los lepiddpteros diurnos adultos mostraron asociaciones a
diferentes tipos de habitat de acuerdo a la estacion del afio, lo que indica el uso por este grupo tanto
de los habitats de encinares conservados como los pastizales inducidos. Las larvas de lepidopteros
mostraron cambios en la riqueza, diversidad e interacciones intra e interespecificas por tipo de
encino, habitat (conservado vs borde) y estacionalidad. Estos resultados indican que los bosques
fragmentados pueden contener una alta diversidad de lepiddpteros, la cual se relaciona al
incremento en la heterogeneidad de habitats y plantas hospederas, y que la fragmentacion del
bosque debida al cambio de uso de suelo puede aumentar la diversidad del grupo y dar lugar a

cambios en las interacciones intra e interespecificas de los ensambles estudiados.

Palabras Clave: Lepiddpteros, diversidad, cambio en el uso del suelo, conservacion bioldgica,

interacciones.



Abstract

The constant transformation of natural habitats that result from human activities is reducing the
cover of natural forests, and this may have implications for biological conservation. The inclusion
of abandoned fields within protection zones can be an important element for maintaining biological
diversity in disturbed ecosystems because of the adaptability of species with different habits
(generalists vs. specialists). However, there are a wide range of variations on this adaptability that
can lead to populations in unstable equilibria and, thus, constant monitoring is required. In an oak
forest disturbed by human activities, which includes grassland habitats and eucalyptus plantations,
the diversity and structure of lepidopteran communities were compared among different habitat
types. Differences in lepidopteran assemblages were found in the different habitat types, season
and oak species. Adult diurnal lepidopterans were associated with different habitat types according
to the season, indicating that this group uses both preserved oak forests as induced grasslands.
Assemblages of lepidopteran larvae changes in their richness, diversity and intra- and interspecific
interactions between oak species, habitat types and seasons of the year. These results indicate that
fragmented forests may contain a high diversity of lepidopterans, which would be related to the
increases of habitat heterogeneity and host plants, while forest fragmentation due to land use
change can increase the diversity of this group and lead to changes in intra- and interspecific

interactions on the studied assemblies.

Keywords: Lepidopterans, diversity, land use change, biological conservation, interactions.



INTRODUCCION GENERAL

El cambio de uso de suelo es la transformacion de los atributos biofisicos de la superficie
de la tierra por manipulacion del hombre (DeChazal y Rounsevell, 2009) y tiene como
consecuencia principal la pérdida de diversidad bioldgica debida a la destruccion y degradacion
del habitat. Esta pérdida ocurre de forma directa al destruirse el habitat (DeChazal y Rounsevell,
2009) y de manera indirecta debido a una respuesta negativa de las especies ante la disminucion de
la calidad del habitat. Esto ultimo sucede cuando se afectan los recursos que usan las especies, lo
que puede ocasionar extinciones totales (Wilcove et al., 1986; Lucas et al., 2013), locales
(Ockinger et al., 2005; Konvicka et al., 2008) o disminuciones en el nimero de individuos, lo que
pone en riesgo la permanencia de la especie (Wilcove et al., 1986). Para evaluar la péerdida de
biodiversidad por cambios de uso de suelo se usan distintos grupos organismos, frecuentemente
los insectos, particularmente los lepiddpteros diurnos (LD) y, en menor medida, los nocturnos
(LN), los cuales se han estudiado en diferentes tipos de ecosistemas (Daily & Ehrlich, 1995; Brown
& Freitas, 2000; Summerville et al., 2004; Koh, 2007). Los lepidopteros son sensibles a los
cambios en el habitat inducidos por el hombre debido a que las especies de plantas que requieren
para el desarrollo de sus larvas son diferentes a las que necesita el adulto para su alimentacion.
Ademas, los LD y LN necesitan condiciones especificas de temperatura para alimentarse y
reproducirse, ante las cuales presentan diferentes grados de respuesta (Brehm et al., 2003; Karlsson

y Wiklund, 2005; Miller, 2011).

Tanto en ecosistemas tropicales como templados, la diversidad de LD y LN puede

responder de manera negativa o positiva a las perturbaciones en el habitat inducidas por el hombre



(Kusch et al., 1999; Waltz y Covington, 2004; Schmidt y Roland ,2006; Koh, 2007). Se ha
reportado que las perturbaciones antropicas disminuyen la diversidad en las comunidades de LD y
LN debido a la pérdida total o parcial del habitat (Schneider y Fry, 2001; Francesconi et al., 2013)
y la fragmentacion del paisaje (Kusch et al., 1999; Schmitt, 2003; Schulze et al., 2004, Niell et al.,
2007; Kobayashi et al., 2009), como también ante la pérdida de sitios para reproduccion y de
plantas con flor (Maes & Van Dyck, 2001; Summerville & Crist, 2002). Sin embargo, la
perturbacion antropica también puede producir un aumento local en la diversidad de las
comunidades de LD y LN cuando promueve la aparicion de nuevos recursos alimenticios (ej.,
plantas con flor oportunistas o exdticas) o una mayor heterogeneidad de habitats y oportunidades
de nicho (Raguso & Llorente-Bousquets, 1990; Beck et al., 2002; Hogsden & Hutchinson, 2004;

Cleary y Genner, 2006; Bergman et al., 2008; Summerville & Crist, 2008).

No obstante, este aumento en la diversidad de lepidopteros posterior a una perturbacion,
debe analizarse en dos contextos: i) el de la calidad del habitat nativo remanente y su capacidad
para mantener poblaciones estables de lepidopteros (Thomas et al., 2001), y ii) el grado de
especializacion de los lepidopteros en cuanto a los recursos requeridos para completar su ciclo de
vida. Cuando la perturbacion es intermedia y se conserva parte del habitat original, las zonas
transformadas pueden favorecer la abundancia de especies raras, propias del habitat conservado
(Cleary y Genner, 2006). Por el contrario, cuando las perturbaciones afectan la mayor parte del
paisaje puede haber respuestas negativas ante la pérdida de habitat como la pérdida de especies
altamente especializadas (Ricketts et al., 2001; Bergman et al., 2004), cambios en la dominancia
de las especies, donde las especies dominantes de las zonas conservadas pasan a ser raras en los
habitats perturbados (Cleary y Genner, 2006) o un aumento en las abundancias de lepiddpteros

generalistas caracteristicos de zonas perturbadas (Schneider y Fry, 2001; Cleary y Genner, 2006).



AUn en el caso de que se conserven valores similares de riqueza antes y después de la perturbacion,
puede ocurrir la pérdida de grupos funcionales de lepiddpteros, lo cual no se refleja necesariamente
en cambios en la diversidad (Schmidt y Roland, 2006). Por otro lado, es importante considerar que
para la conservacion de una mayor diversidad de lepidopteros, el recambio de especies entre
fragmentos de diferentes habitats estd asociado a la cobertura de arboles y arbustos (Bergman et
al., 2004) y al numero y extension de los habitats requeridos para su reproduccion, ya que los
fragmentos de pequefio tamafio 0 escasos en numero pueden no ser suficientes para lograr los

objetivos de conservacion (Bergman et al., 2004).

En este sentido, las especies de lepidopteros mas afectados por el cambio de uso de suelo
son las especialistas, lo cual se debe principalmente a que se afecta la distribucion de sus plantas
hospederas o las condiciones microclimaticas que requieren para su reproduccion (Botham et al.,
2012). También se ven afectados aquellos lepidopteros cuya reproduccion esta limitada a un solo
evento anual (Clark et al., 2007), los que presentan restricciones o cambios en su capacidad de
vuelo (Baguette et al., 2003; Van Dick y Baguette, 2005; Dover and y Settele, 2009) y los requieren

habitats adecuados a lo largo de su ruta migratoria (Bergman y Landin, 2001).

En el caso de los estados larvales de los lepiddpteros, el cambio de uso de suelo puede
afectar negativamente la riqueza y abundancia de sus plantas hospederas (Koh et al., 2004). Esto
puede tener mayor impacto cuando se afectan las hospederas de lepiddpteros especialistas
(Summerville, K. S., & Crist, T. O. 2008). Los cambios estrucrurales en la vegetacion entre habitats
con diferente uso de suelo pueden afectar la tasa de reproduccion y la seleccion de hospederos de
los lepiddpteros adultos, asi como sus tasas de depredacion por otros organismos y la incidencia

de parasitoides (Roland, 1993)



Para México, algunos trabajos desarrollados en ecosistemas tropicales indican que un
incremento en el grado de perturbacion antropica afecta positivamente la diversidad de mariposas
diurnas, lo cual estd asociado a la proliferacion de herbaceas con flor (Raguso & Llorente-
Bousquets, 1990). Sin embargo, también se afecta negativamente la riqueza de LD cuando existe
un disminucién en la cantidad de sombra en el habitat (Perfecto et al., 2003) o se altera el bosque
maduro ( Vester et al., 2007). En el caso de los bosques templados, como son los de pino-encino,
los estudios de diversidad de los Papilionoideos (Baez, 1996; Ofiate-Ocafa et al., 2000; Diaz-
Batres et al., 2001; Llorente et al., 2004; Luna-Reyes y Llorente-Bousquets, 2004), no han
relacionado el efecto del cambio de uso de suelo sobre su diversidad. Esta asociacion es importante
debido a que es necesario conservar los sitios que presentan la mayor riqueza de especies y/o
poseen mayor diversidad de endemismos (Peterson et al., 1993). Para ello, es necesario conocer

cudl sera el efecto de una mayor perturbacion sobre los habitats ya alterados.

Los bosques de encinos son uno de los ecosistemas mas fuertemente afectados en México
por el cambio de uso de suelo. Grandes extensiones de encinares han sido remplazadas por
pastizales, campos de cultivo, zonas residenciales y otros tipos de habitat antropogénicos (Toledo,
1988). En la ciudad de Puebla y sus alrededores la situacion de los encinares no es distinta, donde
la mayor parte de los bosques de encino que cubrian la superficie actual de la ciudad de Puebla
(Rzedowski, 1965) fueron desapareciendo por diversos usos Yy, en los ultimos afios, se ha
intensificado el desmonte para uso habitacional. La Unica zona en la que esta vegetacion se
encuentra bajo proteccion en la ciudad de Puebla es el Area Natural Protegida "Parque General
Lazaro Cérdenas del Rio, Flor del Bosque”, ubicada dentro del municipio de Amozoc.
Fisiograficamente, el Parque se ubica dentro de la provincia del Eje Neovolcénico Transversal, la

cual esta localizada dentro de la zona de transicion de las regiones biogeograficas Neartica y



Neotropical (Escalante, 2009). Alli se genera un ecotono con una gran diversidad de habitats y

especies de flora y fauna (Espinosa-Organista et al., 2008).

JUSTIFICACION

Los ecosistemas naturales estan constantemente bajo la presion de ser transformados con
fines agricolas y urbanos para ser usados por el hombre, haciendo que las areas de conservacion
se encuentren cada vez mas aisladas en zonas urbanas y suburbanas, las cuales van adquiriendo
mayor extension. Por ello, conservar la biodiversidad en bosques fragmentados cercanos a zonas
urbanas se ha vuelto una prioridad en los Gltimos afos. Para lograr este objetivo debe medirse la
capacidad de las areas conservadas para mantener la mayor biodiversidad posible. En este sentido
es necesario establecer estrategias de monitoreo de las poblaciones de interés con el fin de
conocer el efecto de la urbanizacion sobre la composicion de especies de la comunidad, la

abundancia de sus poblaciones y posibles contracciones de las mismas.

La reserva del Parque estatal Flor del Bosque fue declarada Area Natural Protegida el 24
de diciembre de 1985. Cuenta con un programa de manejo y varios listados de flora y fauna. Sin
embargo, en cuanto a la riqueza de insectos, y en particular de los lepidopteros, se han realizado
pocos estudios formales. Para este grupo, se desconoce su riqueza y diversidad, como también el
uso de los habitats presentes en el Parque, ya sea como sitios para reproducirse 0 como zona de

refugio transitorio durante su migracion.

La importancia del estudio y conservacién de un grupo tan diverso como los lepiddpteros
puede considerarse desde dos puntos de vista: i) por su papel ecoldgico en el ecosistema y ii) por

su utilidad para el hombre. Los lepidopteros tienen diversas funciones en el ecosistema



dependiendo de la fase en que se encuentren en su ciclo de vida. En el estado de huevo pueden
ser parasitados por avispas, donde varias especies de estos himenopteros dependen de ellas para
su sobrevivencia (Price, 1987). Como larvas, los lepidopteros son consumidores primarios que, a
su vez, son alimento para otros animales, como aves, roedores, insectos y el mismo hombre
(Scoble, 1995). Asimismo, su papel en la descomposicion de detritos de la vegetacion,
principalmente de las larvas de LN, acelera la descomposicion de la materia organica ayudando a
la reincorporacion de nutrientes al suelo (Powell y Opler, 2009). Como adultos, los lepiddpteros
son importantes polinizadores de plantas silvestres, después de las abejas y las avispas
(Vanbergen and The Insect Pollinators Initiative, 2013), y son alimento de aves y murciélagos
(Wagner et al; 2011). Por su utilidad para el hombre, aparte de la gran consideracion estética
sobre el grupo, su papel en la polinizacion junto con los demas polinizadores ha sido valorado en
US$215 billion en 2005 (Gallai et al.2009), y la disminucidn o pérdida de esta funcion puede
poner en riesgo el abasto de alimentos para el hombre en el futuro (Chapin 111 et al., 2000;

Perspectiva sobre la Diversidad Bioldgica, 2014).

HIPOTESIS

Se espera que la diversidad de las comunidades de lepidopteros sea distinta entre los diferentes
tipos de habitat del parque estatal Flor del Bosque en la que se espera una mayor diversidad de
lepiddpteros a escala del paisaje relacionada a la diversidad de los fragmentos de habitats de bosque

de encinar xérico y mésico.



Se espera una mayor abundancia y diversidad de larvas de lepiddpteros en los bordes del relicto
del bosque que al interior de los mismos. Esto se espera por diferencias estructurales en la
vegetacion que afecten la dispersion de lepiddpteros adultos, diferencias en la calidad del recurso
disponible para los lepidopteros y una menor tasa de mortalidad por parasitoides en el borde que

en el interior del bosque.

OBJETIVOS

Determinar si los cambios de uso de suelo en la plantacion de eucalipto y el pastizal
producen variaciones en la diversidad de los ensmbles de lepidopteors adultos con respecto al

bosque de encino en el Parque Estatal Flor del Bosque.

Evaluar el valor de conservacion de los encinares en la diversidad de lepiddpteros en el

Parque.

Determinar si existe un efecto de borde en la riqueza, diversidad, interacciones
intraespecificas e incidencia de parasitoides en los ensambles de larvas de lepidopteros en especies

de encino.
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CAPITULO 1. CONSERVACION DE LEPIDOPTEROS DIURNOS
DENTRO DE LAS CIUDADES: UNA APROXIMACION A
ESCALA INTEGRANDO HABITATS NATURALES Y CAMPOS

ABANDONADOS EN EL CENTRO DE MEXICO

Introduccion

El mundo atraviesa la méas grande ola de crecimiento urbano en su historia. Mas de la mitad
de la poblacién humana vive en pueblos y ciudades y, para el afio 2030, este nimero crecera
aproximadamente hasta 5 billones de personas (UN, 2015). Mucho de este crecimiento urbano
tendra lugar en los paises en desarrollo de Latinoamérica, Africa y Asia, lo cual traera enormes
trasformaciones en los ecosistemas naturales (UN, 2015). La urbanizacion tiene efectos
importantes en los ciclos biogeoquimicos y el clima local (Pickett et al., 2001; Kalnay y Cai, 2003;
Hope et al., 2005; Kaye et al., 2006 y Pataki et al., 2006), lo que a su vez repercute en la pérdida
de biodiversidad (Mckinney, 2008). Junto con la expansion de la frontera agricola, la urbanizacion
ha generado paisajes fragmentados en los alrededores de la ciudad, los cuales estan compuestos de

remanentes de habitats naturales y campos agricolas (Grau y Aide, 2008; Wade et al., 2003)

En los ecosistemas forestales, estos procesos inducidos por el hombre amenazan la
persistencia de varias especies de animales que dependen de los habitats naturales para el desarrollo
de su ciclo de vida (Kearns et al., 1998; Noss, 1983). Sin embargo, la creciente inmigracion de
personas desde zonas rurales a urbanas esta causando el abandono de campos agricolas y esto puede

representar una oportunidad para el desarrollo de acciones de conservacion dirigidas a preservar
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parte de la fauna local. De hecho, varios autores han propuesto que el riesgo de extincion de
animales que dependen de los bosques puede decrecer en ecosistemas perturbados si son capaces
de usar los campos abandonados como fuente alternativa de alimento, refugio o sitos de
reproduccion (Hogsden y Hutchinson, 2004; Tews et al, 2004; Fresse et al., 2006; Ohwaki et al,
2007; Ohwaki et al., 2014). Ademas, el uso de relictos de bosque y campos abandonados por
diferentes especies de animales puede aumentar la diversidad de fauna a escala de paisaje debido
a un incremento en la heterogeneidad del habitat, entendiendo al paisaje como la unidad espacial

que puede contener mas de un tipo de habitat (Wright et al., 2002).

Siguiendo esta linea de razonamiento puede proponerse que las reservas que contienen una
mezcla de habitats nativos y campos abandonados pueden mantener una mayor diversidad de fauna
que las reservas compuestas de habitats naturales solamente. Aunque esto puede sonar
contraintuitivo a los principios de biologia de la conservacion, los cuales enfatizan la preservacion
de los ecosistemas naturales (Hunter y Gibbs, 2007), tal proposicion puede ser til para el disefio
de reservas urbanas en los alrededores de las ciudades en crecimiento antes de que todos los relictos
de habitats naturales y campos abandonado sean usados para el desarrollo urbano (Badano et al.,
2012; Borgstrom et al., 2012). El principal inconveniente de esta propuesta es establecer si los
organismos que se intenta proteger realmente requieren este tipo de reservas. Por ejemplo, el
objetivo de conservacion de estas reservas puede fallar si solo mantienen especies generalistas que
pueden usar tanto relictos de hébitat nativo como campos abandonados para sobrevivir y
reproducirse. Asi, estas reservas solo tendran sentido si mantienen organismos especializados que
dependen de los habitats naturales para completar su ciclo de vida, pero que son también capaces

de usar campos abandonados como habitats suplementarios. De acuerdo al marco conceptual de la

16



biologia de la conservacion (Hunter y Gibbs, 2007), estas reservas seran utiles si y s6lo si cumplen

esta Ultima condicion.

Para probar esta hipotesis se estudiaron las mariposas diurnas de una reserva forestal
localizada en la ciudad de Puebla, México. Se eligio este grupo de insectos debido a que estan
involucrados en un gran numero de funciones ecosistémicas, incluyendo la polinizacion vy el
reciclaje de nutrientes (Kearns et al., 1998). Asimismo, son altamente apreciados por las personas
como componentes estéticos de la naturaleza (New, 1997). El sitio de estudio preserva uno de los
ultimos fragmentos de los bosques de encino que anteriormente cubrian la regién, aungque también
incluye campos abandonados inmersos en la matriz de bosque (Badano et al., 2012). La hipotesis
de trabajo indica entonces que, si los habitats naturales y antrépicos dan refugio a diferentes
ensambles de mariposas, entonces la diversidad de especies a escala del pasaje (entendiendo este
como el area total de la reserva) debe ser mas alta que la esperada dentro de los relictos de boque.
Sin embargo, para que sea la reserva tenga valor para la conservacion, estos diferentes tipos de
habitats deben mantener especies nativas que requieren del bosque para el desarrollo de al menos

una parte de su ciclo de vida.

Métodos

Area de estudio: El estudio se llevd a cabo en el Parque Estatal Flor del Bosque (19°02° N, 98°06’
W), localizado dentro del &rea metropolitana de la ciudad de Puebla, Estado de Puebla, México
(Figura 1.1). La temperatura media anual en esta region es de 16.3° C y la precipitacion anual oscila
entre 750 y 950 mm (Garcia, 1988). Méas del 90% de las lluvias ocurren durante el verano (Junio-

Septiembre), mientras que durante el resto del afio se presenta una marcada estacion seca (Garcia,
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1988). La vegetacion original de la region estaba compuesta por bosques de encino (Quercus spp.,
Fagaceae), pero estos bosques fueron continuamente talados durante los Gltimos tres siglos y las
areas taladas se transformaron en pastizales (Badano et al., 2012). Estos pastizales fueron
abandonados en la segunda mitad del siglo 20 debido a su baja productividad y hace
aproximadamente 50 afios algunos se reconvirtieron a plantaciones de Eucalyptus camaldulensis
(Myrtaceae) para reducir la erosion del suelo (Badano et al., 2012). Por lo tanto, el paisaje actual
de esta area natural protegida es una mezcla de bosques de encino, pastizales abandonados y
plantaciones de eucalipto. Las areas de bosque remanente en los alrededores de la reserva han
estado bajo constante presion de urbanizacion desde 1985, cuando la poblacién humana en la
ciudad de Puebla empezd a experimentar un crecimiento continuo debido a la migracion de

personas desde la ciudad de México (Pérez, 2005).

Municipio de
Amozoc de Mota

Bl Bosque xérico de encinos (398.6 ha)
I Bosque mésico de encinos (76.5 ha)

Plantaciones de Eucalyptus (40.0 ha)
Pastizales secundarios (159.5 ha)
Area administrativa (9.6 ha)

Il

Figura 1.1. Localizacion del Parque estatal Flor del Bosque, Amozoc, Puebla. La figura muestra el
poligono del Parque y el &rea cubierta por cada tipo de vegetacién, incluyendo el bosque de encinos
Xérico y mésico, plantaciones de eucalipto y pastizales abandonados. La proyeccion de la figura se da

en coordenadas geograficas (Datum WGS84; escala 1:50000).
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La reserva cubre 675 ha y contiene dos tipos de bosque de encino que difieren en su
composicion de especies. Las laderas de exposicion norte mantienen relictos de bosque mésico
(11%, Figura 1.1), principalmente compuesto de Quercus castanea, Quercus glabresscens,
Quercus laeta y Quercus obtusata. Las pendientes de exposicion sur estan cubiertas por relictos de
bosque xérico (58% de la reserva, Figura 1.1) compuesto de Quercus candicans, Quercus castanea,
Quercus crassipes, Quercus glaucoides, Quercus laeta, Quercus laurina, Quercus mexicana y
Quercus rugosa. La densidad arbdrea en el bosque mésico es de 480 individuuos/ha, mientras que
en el bosque xérico es de 240 individuos/ha (Badano et al., 2010). El sotobosque de esos dos
habitats es abierto y esta compuesto por arbustos bajos (30-50 cm de alto) de Montanoa tomentosa
(Asteraceae), Karwinskia humboldtiana (Rhamnaceae) y Mimosa acauleticarpa (Fabaceae)
(Badano et al., 2010). El sotobosque del bosque xérico también contiene monocotiledoneas
(Poacea y Commelinaceae) y herbaceas (Verbenaceae, Rubiaceae y Sapindaceae). Los campos
abandonados dentro de la reserva estan cubiertos por pastizales secundarios (23% de la reserva) y

plantaciones de eucalipto (6% de la reserva) (ver Figura 1.1).

Variables climéticas: Debido a que el clima influye en la presencia y abundancia de las mariposas,
se midio la temperatura del aire, la humedad relativa del aire y la radiacion fotosintéticamente
activa (PAR) en los cuatro tipos de vegetacion mencionados (bosque de encino mésico y xérico,
pastizales abandonados y plantaciones de eucalipto). Estas variables se registraron durante la
estacion calido-humeda (verano 2012) y la estacién fria-seca (invierno 2013) en los meses
correspondientes al muestreo de campo. Se emplearon sensores automaticos (HOBO Onset
Computer Corporation) que se programaron para registrar las variables cada hora. Estos sensores
fueron colocados al azar dentro de cada tipo de vegetacion, manteniendo una distancia minima de
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100 m entre ellos. Los sensores se fijaron a estacas de madera de 1.2 m de alto para evitar

interferencia con la vegetacion del sotobosque.

Muestreo de mariposas: Las mariposas diurnas se muestrearon en la estacion calido-hiumeda y en
la estacion fria-seca en los cuatro tipos de vegetacion descritos arriba. Esto se debe a que la
composicion especifica de los ensambles de mariposas puede cambiar entre estaciones del afio
(Luna-Reyes et al., 2010; Ribeiro y Freitas, 2010). Estos muestreos se llevaron a cabo en nueve
fechas dentro de cada estacion, las cuales se espaciaron entre 9 y 12 dias una de la otra. Todos los
muestreos fueron conducidos en dias soleados debido a que estudios previos indican que las
mariposas reducen su actividad bajo condiciones nubosas (Shelly y Ludwig, 1985; Ribeiro y
Freitas, 2010). Debido a que los bosques mésicos y xéricos son habitats continuos, sus ensambles
de mariposas fueron muestreados en tres transectos lineales distribuidos al azar dentro de cada de
cada tipo de vegetacion. Estos transectos nunca fueron colocados en el mismo sitio, por lo que los
datos tomados en diferentes fechas de muestreo pueden ser considerados como muestras
temporalmente independientes. Sin embargo, siempre se tuvo cuidado de colocarlos al menos a 50
m del borde con otros tipos de vegetacion para evitar interferencia. Por otro lado, debido a que los
pastizales abandonados y las plantaciones de eucalipto constituyen parches de habitats discretos
inmersos en la matriz del bosque (Figura 1.1), se seleccionaron tres parches de cada tipo en cada
fecha de muestreo y se coloco un transecto lineal de 300 m dentro de cada uno. Si el mismo parche
de vegetacion era seleccionado en diferentes fechas, los transectos fueron colocados en sitios
diferentes a los usados en muestreos previos. De esta forma el protocolo de muestreo resulta en
tres diferentes sub-muestras (i.e., pseudoreplicas) de los ensambles de mariposas dentro de cada
tipo de vegetacion en cada fecha de muestreo.
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Para muestrear los ensambles de mariposas, cada transecto fue recorrido durante 60
minutos, por un observador bien entrenado (M.N. Barranco-Ledn) quien identifico y conto todas
las especies de mariposas en un rango visual de 6 m a cada lado del transecto. Los muestreos se
Ilevaron a cabo entre las 10:00 y las 16:00 horas debido a que muestreos preliminares entre 2009
y 2011 indicaron un pico de actividad de mariposas diurnas en este periodo del dia (Badano et al.,
2010). Para confirmar la identidad de las mariposas registradas, se capturaron de 2-3 especimenes
de cada especie con redes aéreas Yy se identificaron hasta el menor nivel taxonémico posible. Para
ello se usaron las guias de Garwood y Lehman (Garwood y Lehman, 2012; Garwood y Lehman,
2013), y las bases electrénicas de Lotts y Naberhaus (2014) y Warren et al. (2014). Los
especimenes se encuentran depositados en la coleccion entomoldgica de la Universidad de las
Americas, Puebla. Para clasificar a las especies de acuerdo a sus requerimientos de habitat, se

realizaron busquedas en los sistemas iNaturalist (www.inaturalist.org), Mariposas y Polillas de

Norteamérica (www.butterfliesandmoths.org) y Mariposas de América

(www.butterfliesofamerica.com). Esto permitié categorizar las especies en dos grupos: 1)

generalistas de habitat, que incluye a las especies adaptadas a habitats perturbados por el hombre
y que no requieren del bosque para desarrollar su ciclo de vida, y 2) especialistas de bosque, que

incluye a las especies que requieren del bosque para desarrollar al menos parte de su ciclo de vida.

Analisis estadisticos: Los datos de temperatura y humedad relativa del aire se utilizaron para
construir curvas de medias diarias para cada tipo de vegetacién, tanto para el periodo céalido-
himedo como el periodo frio-seco. Para esto, los datos de cada sensor fueron promediados para
cada hora del dia. En el caso de PAR, estas curvas se construyeron solamente con los datos
registrados durante el dia (8:00-18:00 h). Estos valores se compararon entre los tipos de vegetacion
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con ANOVA de medidas repetidas, donde se consideraron como medidas repetidas las horas y los
registradores de datos fueron las réplicas (n = 3 por tipo de vegetacion). Estos analisis se realizaron

con R 3.0 (R Foundation for Statistical Computing, 2013).

Los datos de mariposas fueron analizados para determinar si las diferentes especies estaban
asociadas con algun tipo particular de vegetacion. Estos analisis fueron realizados en forma
separada para cada estacion del afio, para lo cual se reunieron todos los datos de los diferentes
muestreos llevados a cabo en las nueve fechas correspondientes a cada periodo (temporada calido-
humedo y temporada seca-fria) y calculando la ocurrencia observada absoluta de cada especie. Se
emplearon pruebas de aleatorizacion Monte Carlo para comparar la frecuencia de ocurrencia
observada de cada especie en cada tipo de vegetacion contra la frecuencia esperada de ocurrencia
que la especie tendria si se distribuyera al azar entre tipos de vegetacion. En esta prueba, la
distribucion esperada al azar de cada especie fue generada remuestreando 1000 veces su frecuencia
de ocurrencia observada entre tipos de vegetacion. Después de ello se calculo la probabilidad (P)
de coincidencia entre frecuencias observadas y esperadas (Slade y Hall, 1999). La hipdtesis nula
de estas pruebas es que, si la distribucion espacial de una especie dada esta regulada por procesos
estocasticos, entonces debe mostrar patrones de asociacion neutra entre tipos de vegetacion. Esto
es aceptable si P > 0.05 pero, si P < 0.05, entonces puede asumirse que la distribucion espacial de
las especies esta regulada por procesos deterministicos (ej., preferencia de habitat) (Fortin y
Jacquez, 2000). Estos analisis se realizaron con el médulo Monte Carlo de PopTools 3.2 (Hood,

2011).

En cada estacion del afio también se comparé la composicién y diversidad de los ensambles
de mariposas entre tipos de vegetacion. Para realizar estos anélisis, se agruparon los datos de
mariposas tomados en las tres sub-muestras (tres transectos) dentro de cada tipo de vegetacion por
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fecha de muestreo. Por lo tanto, para los andlisis estadisticos, las fechas de muestreo se
consideraron como replicas independientes de los ensambles de mariposas de cada tipo de
vegetacion. Esto se hizo debido a la complejidad espacial de la reserva, donde algunos tipos de
vegetacion son continuos (bosque xérico y bosque mésico), mientras que otros constituyen parches
discretos (pastizales abandonados y plantaciones de eucalipto). Esto permitio evitar la
seudoreplicacion dentro de los tipos de vegetacion y realizar comparaciones robustas de la
composicion y diversidad de los ensambles de mariposas. En una primera instancia, estos analisis
se realizaron considerando todas las especies de mariposas, independientemente de sus
preferencias de habitat, lo cual permitio identificar si los habitats naturales (encinar mésico y
xerico) y los modificados por el hombre (plantaciones de eucalipto y pastizales abandonados)
albergan diferentes ensambles de especies. Sin embargo, dado que estos analisis no permitian
determinar el valor de conservacion de la reserva para las mariposas que dependen del bosque, los

mismos se repitieron incluyendo Unicamente las mariposas especialistas de bosque.

La composicion de los ensambles de mariposas entre los tipos de vegetacion se comparo
con un andlisis de ordenamiento multidimensional no-métrico (NMDS). Estos analisis se realizaron
en forma separada para cada estacion del afio con matrices de presencia/ausencia, donde las fechas
de muestreo fueron las réplicas (n=9 para cada tipo de vegetacion, como se detalla arriba). Los
ordenamientos se hicieron en PC-ORD 6.12 (McCune y Mefford, 2011) y el coeficiente Sgrensen
se uso para medir la similitud entre muestras (Magurran, 2004). En el analisis NMDS se incluyeron
primero todas las especies de mariposas y, posteriormente, solo se incluyeron las especialistas de
bosque. Todos los analisis se iniciaron usando configuraciones de seis dimensiones, pero la
dimensionalidad (el nimero de ejes de ordenamiento) se fue disminuyendo hasta alcanzar la mejor

solucion posible para cada ordenamiento (el nimero de ejes que mejor explican la distribucién de
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las muestras en el espacio ordinal) (McCune et al., 2002). Posteriormente se promediaron los
valores que definian la posicion de las muestras en cada eje para calcular los centroides y los
intervalos de 95% de confianza respectivos para cada tipo de vegetacion (McCune et al., 2002). Se
asumio que la composicion de especies diferia entre tipos de vegetacion si los intervalos de

confianza de sus centroides no se sobreponian en al menos un eje de ordenamiento.

Para comparar la diversidad de mariposas entre tipos de vegetacion se considero la riqueza
porque es la medida de diversidad méas simple e intuitiva (Magurran, 2004). Estas comparaciones
se realizaron en forma separada para cada temporada de muestreo, donde la riqueza de especies
primero se estimo incluyendo todas las especies y posteriormente se estimo incluyendo solo las
especialistas de bosque. Para evitar sesgos en la comparacion se construyeron curvas de rarefaccion
basadas en el nimero de muestras con EstimateS 9.1 (Colwell, 2013). Estas curvas estimaron el
numero acumulado de especies en cada tipo de vegetacion conforme cambia el tamafio de la
muestra (numero de dias). La riqueza de especies en cada tamafio de muestreo se obtuvo realizando
1000 iteraciones al azar sin reemplazo. Los valores resultantes se promediaron para cada tamafio
muestral y se calcularon sus intervalos de confianza del 95% (Colwell, 2013). Se asumio que la
riqueza de especies diferia entre tipos de vegetacion cuando los intervalos de confianza no se
sobreponian en la asintota de la curva de rarefaccion. Es importante sefialar que las curvas
asintdticas indican que el muestreo fue suficiente para capturar totalmente la diversidad y
composicion de los ensambles de especies (Colwell y Coddington, 1994). Sin embargo, como
criterio adicional para medir la suficiencia del muestreo, se calcul6 el estimador Chao2 de riqueza
de especies para el nimero maximo de muestras (Colwell, 2013). El estimador Chao2 se calcul6
como el nimero de especies observadas més el cociente entre el nimero de especies detectadas

unay dos veces en cada tipo de vegetacion (Colwell, 2013). Asi, Chao2 es un estimador de maxima
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verosimilitud de la riqueza de especies y el grado en que este parametro excede la riqueza de
especies maxima estimada en la curva de rarefaccion indica cuan escaso fue muestreado el
ensamble de especies (Colwell y Coddington, 1994). Chao2 se computd 1000 veces para cada tipo
de vegetacion usando procedimientos de rarefaccion; estos valores se promediaron y se calcularon
sus intervalos de confianza al 95%. Se asumieron muestreos completos si los intervalos de
confianza de Chao2 contenian el valor maximo de riqueza de especies estimada al final de las

curvas de rarefaccion.

Después de comparar la composicion y la riqueza de mariposas entre tipos de vegetacion,
se valoro si la inclusion de los hébitats naturales y antropicos dentro de la reserva aumentan la
diversidad de mariposas a escala de paisaje. Para ello se agruparon los datos de los cuatro tipos de
vegetacion en una sola base de datos por estacion. Estos conjuntos de datos se usaron para construir
curvas de rarefaccion del paisaje que se compararon contra las estimadas para cada tipo de
vegetacion. Sin embargo, debido a que comparaciones validas entre las curvas de rarefaccion deben
realizarse al mismo tamafio de muestra (Gotelli y Colwell, 2001), las curvas del paisaje se ajustaron
a nueve muestras para igualar sus tamafios muestrales con los de cada tipo de vegetacion. Esos
analisis se realizaron en forma separada para el ensamble completo de mariposas y para las
especialistas de bosque. Es importante hacer notar que hay varios resultados posibles para estas
comparaciones, lo que a su vez conduce a diferentes conclusiones. Primero, las curvas de
rarefaccién de todos los tipos de vegetacion pueden caer debajo de la curva del paisaje v,
consecuentemente, todos los habitats son requeridos para mantener la riqueza de mariposas en la
reserva. Segundo, las curvas de todos los tipos de vegetacion pueden superponerse con la del
paisaje, indicando que todos los habitats contienen todas las especies y, por lo tanto, cualquiera de

ellos puede usarse para la conservacion del grupo. Solo los resultados que avalen la primera
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conclusion apoyara la hipotesis de este estudio, que establece que tanto los habitats naturales como

antropicos son importantes para preservar la diversidad de mariposas dentro de la reserva urbana.

Resultados

Variables climaticas: La temperatura del aire difirio entre tipos de vegetacion tanto en la estacion
calido-humeda (F@.8) = 140.904, P < 0.001) como en la estacion fria-seca (Fg) = 150.720, P <
0.001). La temperatura durante el dia (8:00-18:00 h) en la estacion calido-himeda fue mas alta en
los pastizales abandonados que en las plantaciones de eucalipto y en los bosques mésico y xérico,
pero no hubo diferencias entre tipos de vegetacion durante la noche (19:00- 7:00 h) (Figura 1.2A).
En la estacion fria-seca, la temperatura en los pastizales abandonados y las plantaciones de
eucalipto fue siempre mas alta que en ambos tipos de bosque, independientemente de la hora del

dia (Figura 1.2B).

La humedad relativa del aire difirid entre tipos de vegetacion en ambas estaciones de
muestreo (estacion célido-himeda: F@g) = 48249.892, P < 0. 001; estacion fria-seca: Fgsg) =
20395591.376, P <0.001). Los valores de esta variable fueron siempre mas elevados en los bosques
que en los pastizales y las plantaciones de eucalipto, pero estas diferencias fueron menores en la

estacion calido-humeda (Figura 1.2C) que en la estacion fria-seca (Figura 1.2D).
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Figura 1.2. Curvas diarias de las variables ambientales medidas en la estacion calido-himeda (izquierda)
y la estacion fria-seca (derecha). Los valores son promedios (£95% IC) de la temperatura del aire (A,
B), humedad relativa del aire (C, D) y PAR (E,F) en el bosque mésico (circulos sélidos) el bosque xérico
(circulos vacios), pastizales abandonados (tridngulos sélidos) y plantaciones de eucalipto (triangulos

vacios).

La radiacion fotosintéticamente activa (PAR) también difirid entre tipos de vegetacién en
ambas estaciones de muestreo (estacion calido-himeda: F3g) = 10332064.497, P < 0.001; estacion
fria-seca: F8) = 125449.569, P < 0.001). Los valores de PAR fueron siempre més altos en los

pastizales abandonados que en otros tipos de vegetacion (Figura 1.2E, 1.2F). Sin embargo, los
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valores de esta variable en las plantaciones de eucalipto fueron mas altos que en los bosques de
encino, mientras que los bosques mésico y xérico mostraron valores similares de PAR (Fig, 1.2E

y 1.2F).

Patrones de distribucion de especies: Dentro de la reserva se registraron 91 especies de mariposas,
de las cuales 54 fueron detectadas en ambas estaciones de muestreo, 21 se detectaron solo en la
estacion calido-humeda y 16 se detectaron solo en la estacion fria-seca. Todas las mariposas son
nativas de Meéxico y pertenecen a seis familias: Hesperiidae (25 especies), Lycaenidae (13
especies), Nymphalidae (29 especies), Papilionidae (2 especies), Pieridae (19 especies) y
Riodinidae (3 especies). La clasificacion de las especies de acuerdo a sus preferencias de habitat
indico que 41 de ellas son especialista de bosque (23 detectadas en ambas estaciones de muestreo,
9 solo detectadas en la estacion calido-humeda, y otras 9 solo detectadas en la estacion fria-seca;
Apendice 1), mientras que 48 especies son generalistas de héabitat (31 detectadas en ambas
estaciones, 10 solo detectadas en la estacion calido-humeda, y siete solo detectadas en la estacion
fria-seca; Apéndice 1). Solo dos especies no fueron clasificadas de acuerdo a estos criterios
(Celaenorrhinus sp. y Chorantus sp., Apendice 1) porque no se encontrd informacion acerca de

sus preferencias de hébitat.

En ambas estaciones del afio, la mayoria de las mariposas especialistas de bosque estuvieron
positivamente asociadas con los bosques de encino, tanto mésico como Xérico. Sin embargo, el
namero de asociaciones positivas con los bosques se incrementaron de la estacion calido-humeda
(12 especies en el bosque mésico y 21 especies en el bosque xérico; Apéndice 1) a la estacion fria

seca (15 especies en el bosque mésico y 24 especies en el bosque xérico; Apéndice 1). Ademas,
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varias mariposas especialistas de bosque se asociaron positivamente con los pastizales
abandonados en ambas estaciones de muestreo (12 especies en la estacion calido-humeda y cuatro
en la estacion fria-seca; Apéndice 1). Mas de la mitad de las mariposas generalistas de habitat en
la estacion calido-humeda estuvieron positivamente asociadas con los pastizales abandonados (27
especies), pero varias de ellas también estuvieron asociadas con los bosques de encino (nueve
especies con el bosque meésico y 11 especies con el bosque xerico; Apéndice 1). EI numero de
generalistas de habitat positivamente asociados con los pastizales abandonados disminuyo hacia la
estacion fria-seca (16 especies), mientras que el nimero de asociaciones positivas con el bosque
de encino se incrementd en esta estacion (17 especies en el bosque mésico y 13 especies en el
bosque xérico; Apéndice 1). Aunque varias especies de mariposas se registraron en la plantaciones
de eucalipto en ambas estaciones, no hubo asociaciones positivas con este tipo de vegetacion

(Apéndice 1).

Composicion de especies: La mejor solucién para todos los ordenamientos NMDS dirigidos a
comparar la composicion de ensambles de mariposas entre tipos de vegetacion siempre fue
bidimensional. Cuando se incluyen todas las especies de mariposas, independientemente de su
preferencia de habitat, los ordenamientos NMDS explicaron el 78% de la varianza entre muestras
de la estacion calido-humeda (estres final para la solucion bidimensional = 13.431; Figura 1.3A) y
el 69% de varianza entre muestras en la estacion fria-seca (estrés final para la solucién
bidimensional = 15.349; Figura 1.3B). La composicion de especies difirid entre todos los tipos de
vegetacion en la estacion calido-humeda (Figura 1.3A). Por el contrario, los bosques mésico y

xérico mostraron composicion similar de especies en la estacion fria-seca, pero los ensambles de
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especies de estos tipos de vegetacion difirieron de los registrados en los pastizales abandonados y

las plantaciones de eucalipto (Figura 1.3B).

1.6 LA
3 o
1.0 f:) v Y v
T
S gob ® e © v
o Y
= . s
¥ o5t N
Fay &L
-1.0+ } f B
1
15} & . a
13 i 1 ] i tH i
45 10 -05 00 05 10 15
Eje 1 (42%)
1.5 +(C)
10 .
Py
=~ 05}e #Qf»:ﬁ' 24
&~
2 o %@
= 00+ v %ﬁw A
o, oo
W ost v £
v A
1.0 v ]
45} v
i i i ] 1 1 1
15 1.0 05 00 05 10 15

Eje 1 (49%)

Eje 2 (32%)

Eje 2 (27%)

1.5 +(8)
10+

05t

-1.5

-1.0

-0.5 00 05 1.5

Eje 1(37%)

1.0

15 LD}

10+

-1.5

-1.0

05 00 05 10 158

Eje 1 (39%)

Figura 1.3. Ordenamientos NMDS comparando la composicion de especies de mariposas entre tipos de

vegetacion (circulos sélidos = bosque de encino mésico, circulos vacios = bosque de encino xérico,

triangulos s6lidos = pastizales abandonados, tridngulos vacios= plantaciones de eucalipto). Estos analisis

se realizaron para la estacion calido-himeda (izquierda) y la estacion fria-seca (derecha) incluyendo

todas las especies (A,B) y Unicamente las especialistas de bosque (C, D). Los simbolos grandes son los

centroides (£ 95% IC) de cada tipo de vegetacién. Se asumieron diferencias significativas entre tipos de

vegetacion si los intervalos de confianza 95% de sus centroides no se superponian.
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Se obtuvieron resultados similares cuando solo las especialistas de bosque fueron incluidas
en los ordenamientos. En esta caso, los ordenamientos NMDS explicaron el 67% de la varianza
entre muestras en la estacion calido-himeda (estrés final para la solucién bidimensional = 14.915;
Figura 1.3C) y el 66% de la varianza entre muestras en la estacion fria-seca (estrés final para la
solucion bidimensional = 15.450; Figura 1.3D). El ordenamiento realizado con los datos
registrados en la estacion calido-humeda indicé diferencias en la composicion de las mariposas
especialistas entre todos los tipos de vegetacion (Figura 1.3C). Sin embargo, en la estacion fria-
seca, los bosques mésico y xérico contuvieron ensambles similares de especies, los cuales difirieron

de los registrados en los pastizales abandonados y las plantaciones de eucalipto (Figura 1.3D)

Riqueza de especies: Las curvas de rarefaccion de todos los tipos de vegetacion alcanzaron la
asintota después de incluir seis dias de muestreo (Figura.l. 4). Ademas, en todos los casos, los
intervalos de confianza 95% del estimador Chao2 contuvieron los valores de riqueza de especie
estimados al maximo numero de muestras (Figura 1.4). Esto indica que, en ambas estaciones, el
esfuerzo de muestreo fue lo suficientemente grande para capturar totalmente la composicion y

diversidad de los ensambles de mariposas en los diferentes tipos de vegetacion.

Las comparaciones de la riqueza de especies en la asintota de las curvas de rarefaccion
incluyendo todas las especies de mariposas indican diferencias significativas entre los tipos de
vegetacion. En la estacién calido-himeda, el bosque xérico y los pastizales abandonados tuvieron
riqueza mas alta que los otros tipos de vegetacion (Figura 1.4A). En la estacién seca-fria, la mas
alta riqueza de especies la mas alta fue registrada en el bosque xérico, seguido por el bosque mésico

y los pastizales abandonados (Figura 1.4B). Las plantaciones de eucalipto tuvieron la menor
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riqueza de especies en ambos periodos de muestreo (Figura 1.4A, 1.4B). La curva de rarefaccion
del paisaje construida con todas las especies de mariposas, se estabilizo por arriba de las obtenidas
para cada tipo de vegetacion en ambas estaciones de muestreo (Figura 1.4A, 1. 4B). Esto indica
que, cuando las preferencias de habitat no son consideradas, todos los tipos de vegetacion de la

reserva contribuyen igualmente a la diversidad de esta comunidad de insectos.
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Figura 1.4. Curvas de rarefaccidn de la riqueza de especies y el estimador Chao2 (+ 95% IC) del bosque
mésico (circulos solidos), bosque xérico (circulos vacios), pastizales abandonados (triangulos sélidos),
plantaciones de eucalipto (tridngulos vacios) y paisaje, incluyendo todos los tipos de vegetacidn
(cuadrados s6lidos). Estos analisis se realizaron para la estacion calido-humeda (izquierda) y la estacion

fria-seca (derecha) incluyendo todas las especies de mariposas (A,B) y Unicamente las especialistas de
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bosque (C, D). Se asumieron diferencias significativas si los intervalos de confianza 95% no se

sobreponen en las asintotas de las curvas.

Emergieron patrones diferentes de riqueza de especies cuando so6lo las mariposas
especialistas de bosque se incluyeron en los analisis de rarefaccion. En ambas estaciones del afio,
la riqueza de especialistas fue mas alta en el bosque xérico, comparada con los otros tipos de
vegetacion, mientras que las plantaciones de eucalipto siempre tuvieron la menor riqueza de
mariposas (Figura 1.4C, 1.4D). Sin embargo, mientras la curva de rarefaccion del paisaje en la
estacion calido-humeda se estabilizé por arriba de las curvas estimadas para cada tipo de vegetacion
(Figura 1.4C), la curva de rarefaccion del paisaje de la estacion fria-seca se sobrepuso totalmente
con la del bosque xérico (Figura 1.4D). Esto indica que todos los tipos de vegetacion contribuyen
a la diversidad de mariposas especialistas de bosque durante la estacion calido-himeda, pero el
bosque xérico es el tipo de vegetacidon mas importante para estas mariposas durante la estacion fria-

Seca.

Discusion

Los resultados apoyan la proposicion de que las areas urbanas protegidas que incluyen una
mezcla de habitats naturales y antropicos pueden preservar una mayor diversidad de mariposas que
las reservas constituidas Unicamente de habitats naturales. A pesar de la fuerte presion urbana en
los alrededores del area de estudio, se encontraron las seis familias de Lepidopteros diurnos
(Hesperiidae, Lycaenidae, Nymphalidae, Papilionidae, Pieridae y Riodinidae) que componen la
fauna de mariposas de los bosques mexicanos (Scott, 1986). De hecho, la riqueza de especies en la

reserva (91) especies es mayor a la reportada para otros ecosistemas forestales de México, como

33



los bosques de encino del Volcan de Tequila (47 especies de mariposas) (Baez-Szelepka, 1996) y
los bosques de pino-encino de la Reserva de la Biosfera La Michilia (46 especies de mariposas)
(Diaz-Batres et al., 2001). Esta elevada diversidad de mariposas se vincula a la presencia de los

relictos de bosque y los campos agricolas abandonados en esta area de estudio.

El gran nimero de mariposas especialistas de bosque que estuvo positivamente asociado
con los bosques de encino xérico y mésico en ambos periodos de muestreo sugiere que estos tipos
de vegetacidn son criticos para preservar este grupo de insectos. Sin embargo, varias especies
generalistas de habitat también mostraron frecuencias de ocurrencia mayores a las esperadas por
azar dentro del bosque de encino xérico (Apéndice 1). Esto indica que estos habitats son
importantes, aun para aquellas especies que pueden desarrollar todo su ciclo de vida en habitats
perturbados por el hombre. Debido a que la mayoria de las especies reportadas en este estudio se
reproducen en verano (Garwood y Lehman, 2011; Garwood y Lehman, 2012; Garwood y Lehman,
2013; Lotts y Naberhaus, 2014; Warren et al., 2014), las asociaciones positivas con los bosques de
encino en la estacion calido-himeda puede explicarse mediante sus requerimientos climaticos para
la reproduccion. En esta estacion, los bosques de encino presentan temperaturas moderadas y
humedad relativa elevada, en comparacion a los pastizales abandonados y las plantaciones de
eucalipto (Figura 1.2), siendo estas condiciones ambientales consideradas favorables para la
reproduccion de mariposas porque previenen la desecacién de los huevos después de la
ovoposicién y promueven el desarrollo de las larvas (Chown et al., 2011). Ademas, debido a que
la mayoria de las plantas del sotobosque estan en floracion en esta estacion (Badano et al., 2010),
estos patrones positivos de asociacion pueden también deberse a la elevada diversidad de recursos

alimenticios que estos habitats ofrecen a los lepidopteros adultos.
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En la estacion seca-fria, varias especies de mariposas también estuvieron positivamente
asociadas con los bosques de encino (Apéndice 1). Sin embargo, es dificil atribuir estos patrones
de distribucion a diferencias en temperatura entre los tipos de vegetacion. Esto se debe a que los
valores de esta variable fueron menores dentro de los bosques que dentro de los habitats
transformados por el hombre en esta estacion del afio (Figura 1.2) y estas bajas temperaturas
usualmente reducen la actividad de las mariposas, en vez de aumentarla (Shelly y Ludwig, 1985;
Ribeiro y Freitas, 2010). Sin embargo, debido a que esta estacion coincide con el periodo més seco
del afo, y debido a que la humedad relativa del aire es un factor critico que influye en la pérdida
de agua en los insectos (Chown et al., 2011), la mayor humedad relativa dentro de los bosques (Fig
1.2) puede haber influido en estos patrones de distribucion. Por otro lado, no es probable que la
disponibilidad de recursos alimenticios ocasione asociaciones positivas con los bosques debido a
que la mayoria de las plantas del sotobosque pierden sus hojas y no producen flores durante esta
estacion. Entonces, aunque la influencia potencial del microclima en los patrones de distribucion
de mariposas requiere mas atencion en estudios futuros, los resultados sugieren claramente que los

bosques de encino son hébitats clave para preservar las mariposas.

Los patrones de distribucion de especies detectados en este estudio también sugieren que
los pastizales abandonados son un habitat importante en la conservacion de las mariposas nativas.
La mayoria de las mariposas generalistas de habitat estuvieron asociadas con los pastizales
abandonados de la reserva (Apéndice 1) y esto puede deberse a los altos niveles de PAR que se
encontraron en este tipo de vegetacion (Figura 1.2), lo cual usualmente promueve la actividad de
especies heliofilas no-especializadas (Ribeiro y Freitas, 2010; Bonebrake et al., 2010; Farhat et al.,
2014). Sin embargo, como se menciond antes, las reservas urbanas que contienen campos

abandonados no son criticas para conservar estas especies generalistas. De hecho, la relevancia de
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los pastizales abandonados se debe al elevado nimero de especialistas de bosque asociadas a este
tipo de vegetacion, especialmente en la estacion calido-humeda (Apéndice 1). Esto sugiere que
algunas especies residentes del bosque requieren diferentes tipos de vegetacion para desarrollar su
ciclo de vida. En este caso, debido a que las herbaceas y pastos constituyen la principal fuente de
néctar para las mariposas diurnas (Raguso y Llorente-Bousquets, 1990), y debido a que estas
plantas florecen en los pastizales abandonados durante la estacion himeda, las asociaciones
positivas de especialistas de bosque con este tipo de vegetacion pueden ser explicadas por la
abundancia de recursos alimenticios. Ademas, debido a que la mayoria de las especies inician su
reproduccion en esta estacion, también es probable que las mariposas que dependen del bosque
estén usando pastizales abandonados como sitios de cortejo y reproduccién, como se ha reportado
en otros estudios realizados en bosques perturbados de México (Raguso y Llorente-Bousquets,
1990). Entonces, aunque se requieren mas estudios para determinar cuales son las actividades que
realizan las mariposas del bosque en los pastizales, estos resultados sugieren que incluir este habitat
junto con los habitats nativos en el disefio de las reservas urbanas puede ser importante para la

conservacion del grupo.

En comparacion con otros tipos de vegetacion, la plantacion de eucalipto mostr6 valores
intermedios para todas las variables medioambientales medidas en este estudio (Figura 1.2). Sin
embargo, ninguna especie de mariposa estuvo asociada positivamente con este tipo de habitat. Esta
ausencia de asociaciones positivas, mas que estar relacionada con las condiciones fisicas del sito,
puede deberse a factores bidticos que predominan en este tipo de vegetacion. Por ejemplo, los
sotobosques de las plantaciones estdn dominados por suelo desnudo, con pastos esparcidos y
arbustos de leguminosas. Es posible que por estas razones las mariposas no sean capaces de usar

este tipo de vegetacion como fuente de alimento o sitio reproductivo. Ademas, los arboles de
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eucalipto producen varios metabolitos secundarios que son toxicos para los insectos (Mossi et al.,
2011; Kumar et al, 2012), lo cual puede prevenir la presencia de mariposas dentro de las
plantaciones. Independientemente de cudl de estos factores haya causado estos patrones de
distribucion, los resultados permiten proponer gque las plantaciones de eucalipto no son esenciales
para preservar mariposas nativas dentro de la reserva urbana. Entonces, aquellas mariposas que
fueron registradas en la plantaciones de eucalipto pueden estar usandolas como corredores entre
otros tipos de vegetacion dentro de la reserva en vez de percibir este sito como adecuado para el

desarrollo de su ciclo de vida.

La relevancia de los bosques de encino y los pastizales abandonados para preservar las
mariposas nativas también fue apoyada por las comparaciones de riqueza y composicién de
especies. Cuando todas las especies de mariposas se incluyeron en los ordenamientos NMDS,
puede asumirse que las diferencias en composicion de especies entre tipos de vegetacion ocurren
porgue un mayor nimero de mariposas generalistas de habitat estan asociadas con los pastizales
abandonados, mientras que un mayor numero de mariposas especialistas de bosques estan
asociadas con los encinares (Figura 1.3). Estas diferencias en la composicién de especies son
responsables del incremento en la riqueza de mariposas que se observo a escala del paisaje en
ambos periodos de muestreo. De hecho, el andlisis de las curvas de rarefaccidn que incluyen a todas
las especies de mariposas indica que todos los tipos de vegetacidn contribuyen a la diversidad de
esta comunidad de insectos dentro de la reserva. Sin embargo, es importante resaltar que el marco
conceptual de este estudio sefiala que las reservas urbanas que incluyen una mezcla de habitats
naturales y antrépicos son valiosas para la conservacion de mariposas si y s6lo si los patrones de
diversidad descritos anteriormente se observan también para las especies que dependen del bosque

para desarrollar al menos una parte de su ciclo de vida. En este caso, los anélisis que solo incluyeron
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mariposas especialistas de bosque apoyan esta proposicion. Esto fue particularmente evidente en
la estacion calido-humeda, cuando los bosques de encino y los pastizales abandonados mostraron
ensambles de mariposas muy diferentes (Figura 1.3). Esto resulto en un incremento en la riqueza
de las mariposas residentes de bosque a nivel del paisaje (Figura 1.4) indicando que la reserva
urbana cumple efectivamente su objetivo de conservacion. De hecho, debido a que la reserva parece
ser particularmente valiosa para las mariposas de bosque durante la estacion calido-himeda,
cuando la mayoria de las especies se estan reproduciendo (Warren et al., 2014), tal incremento en
la diversidad puede reducir el riesgo de extincion local aumentando su oportunidad de mantener

poblaciones estables.

Implicaciones para la conservacion

El resultado de este estudio indica que el incluir una mezcla de habitats naturales y campos
abandonados como parte de areas protegidas urbanas puede ayudar a preservar la fauna local dentro
de asentamientos humanos en expansion. Como se mencioné al principio de este articulo, tal
proposicion puede ser controversial para los bidlogos de la conservacion porque implica proteger
habitats perturbados por el hombre con relictos de habitat naturales. Considerando lo anterior, sin
embargo, hay hacer una advertencia acerca de la interpretacion de esta proposicion. Estas acciones
de conservacion nunca reemplazaran la conservacion de ecosistemas naturales extensos, los cuales
proveen servicios ecosistemas criticos, tales como aprovisionamiento de agua y depuracién de la
atmosfera. En cambio, la proposicion de incluir una mezcla de hébitats naturales y los
transformados por el hombre pueden constituir una estrategia realista de manejo adaptativo dirigido

a preservar algunas especies particulares dentro de ambientes urbanos antes de que se extingan
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totalmente debido al incremento en extension de las ciudades. Tomando esto en consideracion,
puede ser importante implementar estas acciones de conservacion antes que todos los relictos de
habitats naturales y campos abandonados en los alrededores de las ciudades sean reclamados para
el desarrollo urbano. Ademas, hay varias consideraciones que los tomadores de decisiones deben
reflexionar antes de aplicar esta propuesta. Primero, se debe poner especial atencion a la proporcion
de habitats naturales y modificados por el hombre que son requeridos dentro de estas areas
protegidas. En este caso, el bosque de encino cubre el 69% de la reserva, mientras que los pastizales
solo cubren el 23%, y estas superficies parecen ser suficientes para promover la diversidad de
mariposas dentro del area de estudio. Sin embargo, es posible que cualquier cambio en la
proporcidn de estos habitats altere estos patrones de diversidad de mariposas de bosque. Segundo,
los resultados indican que no todos los habitats creados por el hombre son adecuados para las
especies nativas, como sucedié con las plantaciones de eucalipto que no tuvieron ninguna especie
asociada positivamente. Finalmente, es importante sefialar que antes de aplicar este disefio a las
reservas urbanas, los tomadores de decisiones deben considerar cuidadosamente que grupo de
especies sera el foco de los esfuerzos de conservacion. En este sentido, deben asegurar que los
habitats incluidos dentro de la reserva son los adecuados para permitir la sobrevivencia y
reproduccion de los organismos de interés. De otra manera la reserva podria no ser suficiente para

mantener poblaciones viables de las especies.
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CAPITULO 2. DIVERSIDAD DE LA COMUNIDAD DE LARVAS
DE LEPIDOPTEROS EN DOS ESPECIES DE ENCINO EN EL
BORDE E INTERIOR DE UN FRAGMENTO DE BOSQUE DE
ENCINO: INTERACCIONES INTERESPECIFICAS E

INCIDENCIA DE PARASITOIDES.

Introduccion

La diversidad y composicién de especies en las comunidades de insectos herbivoros estan
reguladas por factores abidticos y biodticos, como la luz, la temperatura, la estructura de la
vegetacion y la calidad de los recursos alimenticios (Fenny, 1970; Forkner et al., 2004; Barbosa et
al., 2005; Dyer et al., 2007; Savillakso et al., 2008; Axmacher et al., 2009; De Sassi et al., 2012),
como también por las interacciones entre las especies, como son competencia, facilitacion y la
mortalidad por depredadores (Kaplan y Denno, 2007; Karban et al., 2012; Sigmon, 2015; Wetzel
et al,. 2016). La pérdida del habitat y el cambio en el uso del suelo pueden alterar estos factores y,
en consecuencia, los atributos de las comunidades de insectos herbivoros. Por ejemplo, la
fragmentacion de paisajes forestales por las actividades humanas induce cambios en la
composicion de la vegetacion y en la calidad de las plantas hospedera al modificar las condiciones
ambientales (ej., incrementos en la intensidad de luz y la temperatura), lo cual repercute en la
diversidad de insectos herbivoros y sus interacciones interespecificas de competencia y

depredacion (Jia et al., 2009; Quintero et al., 2010 Stoepler y Lill, 2013).
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En bosques del Hemisferio Norte, las larvas de lepidopteros (LL) son los principales
defoliadores de los arboles de encino (Quercus spp., Fagaceae) (Oak, 2002) y constituyen
importantes componentes de las redes alimenticias que unen a los productores primarios con
depredadores superiores (Crossley et al., 1988; Schowalter et al. 1988; Swiecki & Bernhardt,
2006). La estructura de estas comunidades en dosel de los encinos se ha relacionado a la calidad
quimica de las hojas, la cual produce gremios estacionales de acuerdo los cambios que se producen
en la calidad de la hoja a través del tiempo (Fenny, 1970; Aide, 1993; Murakami et al., 2005;
Turc¢ani et al., 2009; Kulfan et al, 2013). Al inicio de la estacion de crecimiento de las plantas, las
hojas nuevas son una fuente importante de nitrogeno y agua para las LL, pero conforme avanza la
estacion, las hojas pierden calidad nutricional y adquieren metabolitos secundarios de defensa y
solo son consumidas por herbivoros especializados en hojas maduras (Feeny, 1970; Yoshida, 1985;
Forkner et al., 2004 Murakami et al., 2008; Kulfan et al, 2013). Sin embargo, ademas de este
control directo que ejerce la planta hospedera a traves de los cambios en la calidad de la hoja,
existen otros mecanismos que tambien regulan la composicion y diversidad de especies de LL,
como son las interacciones negativas de depredacion y competencia interespecifica (Faeth, 1985;

Yoshida, 1985; Murakami et al., 2008; Savilaakso, 2009; Kulfan et al, 2013).

En los estudios de insectos herbivoros de dosel de encinos, la competencia directa puede
producir desplazamiento de especies (Hunter & Willmer, 1989; Sigmon, 2015) y cambiar la
composicion de la comunidad (Sigmon, 2015). También ocurre competencia indirecta, la cual es
inducida por herbivoros, pero ésta es mediada por la planta hospedera o por un depredador. Este
tipo de competencia puede resultar en retrasos del desarrollo larvario y cambios en la abundancia
y la composicion en los ensambles de LL (Hunter, 1992; Wold y Marquis, 1997). Cuando la

competencia indirecta es mediada por el depredador se denomina competencia aparente y ocurre
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cuando un depredador es compartido por dos o mas especies de herbivoros, de forma que las
diferencias en el ataque del depredador sobre los herbivoros benefician una especie sobre otra,

alterando la dinamica de la comunidad de LL (Hirao y Murakami, 2008).

La facilitacion interespecifica como factor regulador de la diversidad de la comunidad de
insectos herbivoros puede ocurrir en diferentes formas. Esto incluye la prestacion de servicios, que
implica la anulacion de las defensas quimicas de la planta hospedera por una especie y el
consecuente beneficio de otras especies (Mcintire y Fajardo, 2014). En este caso, una alta
defoliacion por insectos puede disminuir las defensas quimicas en las plantas hospederas o
promover una mayor produccion de hojas nuevas, lo que favorece la coexistencia entre especies de
insectos (Kaplan y Denno, 2007). Otro mecanismo es la creacion de habitats mediada por
ingenieros ecosistémicos, como son las LL constructoras de refugios, los cuales alteran la
estructura fisica de las hojas y modifican la riqueza y composicion de los ensambles de especies de
insectos masticadores (Mclntire y Fajardo, 2014; Lill y Marquis, 2004). Finalmente, las actividades
de un herbivoro pueden facilitar el acceso a recursos a otras especies, como ocurre en el caso de
larvas de Orgyia vetusta (Erebidae) sobre arbustos de lupino, donde su consumo de hojas provee
recursos a otra especie de lepiddptero que pasa sus primeros estadios larvarios como detritivoros

(Karban et al., 2012; Mclintire and Fajardo, 2014).

Los enemigos naturales son otro factor que puede causar cambios en la abundancia, riqueza
y composicién de LL (Cornell et al. 1998). Por ejemplo, el crecimiento poblacional explosivo en
ciertas especies de lepiddpteros, como Lymantria dispar (Lymantriidae), puede reducir el acceso a
los recursos alimenticios (hojas) para otras especies y alterar la diversidad de los gremios de
primavera de LL (Turcani et al, 2010). Sin embargo, el control demogréafico que ejercen los
parasitoides sobre estas explosiones poblacionales (Villemant and Andrei-Ruiz, 1999) puede evitar
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que estas especies de LL se conviertan en super-competidores y esto, en cambio, regula la
diversidad de los ensambles de LL (Boege y Marquis, 2006). Otro ejemplo de la regulacion que
ejercen los enemigos naturales son las arafias, las cuales al hospedarse en las estructuras foliares
abandonadas por constructores de refugios (ingenieros ecosistémicos) pueden alterar la diversidad
de las comunidades de herbivoros en el dosel de encinos mediante la depredacion (Wetzel et al.,

2016).

La fragmentacion de bosques por actividades humanas puede también causar alteraciones
en la estructura de las comunidades de LL alterando la composicion, la calidad y cantidad de los
recursos vegetales, como también causar cambios en las interacciones directas e indirectas de
competencia, facilitacion y depredacion en los gremios de herbivoros. Las diferencias en la
composicion, cantidad y calidad de las plantas pueden cambiar la seleccion del habitat, la capacidad
de dispersion o la capacidad reproductiva de los lepiddpteros adultos (Golden and Crist, 1999;
Barbosa et al., 2005; Slade et al, 2013) y beneficiar el desarrollo de LL en el borde de los bosques
(Fortin and Mauffette, 2001; Niesenbaum and Kluger, 2006). En el caso de mortalidad por
parasitoides, la fragmentacion puede causar cambios en la riqueza y abundancia de parasitoides
(Fenoglio et al., 2012) y las diferencias en las condiciones de luz puede favorecer un menor ataque

por parasitoides en sitios de sombra (Stoepler and Lill, 2013).

Este estudio se enfoca en los ensambles de LL de verano asociados a encinos en el interior
y en el borde de un bosque. Se trabajé con LL que se alimentan en hojas maduras de encino para
tener menor variabilidad intra e interespecifica en la calidad de las hojas. Para determinar si existen
cambios en espacio y tiempo en la diversidad y composicion de LL en el dosel de encino, asi como
en la intensidad de las interacciones interespecificas dentro de este gremio, se plantearon dos
preguntas: (1) ¢ La diversidad, composicion e intensidad de las interacciones interespecificas dentro
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de los ensambles de LL varia entre especies de encino y con el tiempo en el gremio de verano? y
(2) ¢Estos atributos de la comunidad estan influidos por disturbios causados por actividades
humanas?. Para responder estas preguntas, se muestrearon los ensambles de LL en los doseles de
dos especies de encino en el interior y el borde de un bosque que colinda con campos agricolas
abandonados. El objetivo fue encontrar cambios en estos atributos de la comunidad entre especies

de encino, en el tiempo y tipos de habitat (interior y borde del bosque).

Métodos

Sitio de estudio: El estudio se realizd en una reserva forestal localizada en el estado de Puebla,
México (19° 01’ N, 98° 20” W). La temperatura media anual en el sitio de estudio es de 18°C y la
precipitacion media anual es de 850 mm (Garcia, 1988). Mas del 90% de la lluvia ocurre en verano,
entre Junio y Septiembre, y los otros meses presentan una marcada estacion seca. Los bosques
deciduos de encino constituian la vegetacion original del area, pero fueron sustituidos por campos
agricolas durante los siglos pasados (Costes-Quijanos et al., 2006). Estos campos fueron
progresivamente abandonados durante los ultimos 70 afios debido a su baja productividad vy el
paisaje actual estd compuesto por un mosaico de relictos de bosque de encino y campos
abandonados (Badano et al., 2012). En este sitio, se eligié un fragmento de bosque bien preservado
que tiene un borde abrupto y distintivo con un campo agricola abandonado, el cual actualmente
esta cubierto por pastizales secundarios. El fragmento de bosque esta dominado por dos especies
de encino: Quercus castanea Née (encino rojo, subgénero Eritrobalanus) y Quercus glabrescens

Benth (encino blanco, subgénero Lepidobalanus) que pierden sus hojas durante los primeros meses
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de la estacion seca (Enero-Febrero) y producen nuevas hojas después del evento de floracion en

Marzo (M. N. Barranco, observacion personal).

Muestreo de LL: Los ensambles de LL fueron muestreados en arboles adultos de Q. castanea y Q.
glabrescens (individuos reproductivos de 4-5 m de alto, con un diametro de dosel de 5-6 m)
localizados en el interior del bosque (50-70 m del borde) y en el borde del fragmento. En cada tipo
de habitat, seis arboles de cada especie fueron seleccionados al azar y marcados al principio de la
estacion de verano (Julio de 2012). Se mantuvo una distancia minima de 30 m entre arboles vecinos
para evitar efectos debido a la proximidad entre las unidades de muestreo. En cada individuo
seleccionado, un observador con experiencia (M. N. Barranco-Ledn) buscé LL en el dosel durante
60 minutos usando una escalera portable de aluminio. Las LL observadas en ramas y hojas se
clasificaron en morfotipos durante el muestreo de campo. No se colectaron especimenes en estos
arboles para poder estudiar la variacion en la composicion de LL a través del tiempo. En cambio,
se colectaron 5 ejemplares por morfotipo, en individuos de encino diferentes a los monitoreados.
Estas larvas fueron identificadas a nivel de familia de acuerdo a Wagner (2005) y Wagner et al.,
(2011) y posteriormente fueron criadas en laboratorio en camaras de crecimiento a 60% de
humedad y 24°C de temperatura. Cuando se obtuvieron ejemplares adultos, estos se identificaron
al menor nivel taxondmico posible. Todas las identificaciones fueron confirmadas por el
especialista en lepiddpteros G. Hantke. Para medir los efectos del tiempo en los atributos
comunitarios de los ensambles de LL, se repiti6 este muestreo en los mismos arboles cada 30 dias

durante tres meses (Julio-Septiembre de 2012).
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En los arboles seleccionados, también se cuantificd la presencia de parasitoides sobre las
LL del dosel. Esto se realizd por métodos indirectos, como son la presencia de agujeros en la
epidermis de LL que son dejados por larvas de moscas de la familia Tachinidae, la presencia de
huevos o pupas de avispas, y la presencia de exuvias de LL o individuos momificados. En octubre
de 2012, varias morfoespecies de LL se colectaron para ser criadas en camaras de crecimiento a
60% de humedad y 24°C con el fin de obtener los parasitoides adultos. Todos los parasitoides

fueron determinados a nivel de familia y morfoespecie.

Diversidad de especies: Se realizaron rarefacciones basadas en el nimero de individuos para
estimar y comparar la diversidad de LL entre especies de encino (Q. castanea y Q. glabrescens) y
tipos de hébitat (interior de bosque y borde de bosque). Como también para comparar la diversidad
de LL entre meses de muestreo (Julio-Septiembre). Se usé esta metodologia estadistica debido a
que los remuestreos Monte Carlo permiten comparar la diversidad de especies evitando sesgos por
el nimero de individuos registrados por unidad de muestreo (Gotelli y Colwell, 2001). Para todas
las combinaciones de especies de encino y tipo de habitat se estimaron los tres componentes de la
diversidad de especies: riqueza de especies (S), diversidad proporcional de especies, calculada
como el indice Shannon-Wiener (H"), y la dominancia de especies (D), calculada como la fraccion
de la muestra ocupada por la especie mas comun (Magurran, 2004). Esto se realiz6 debido a que
los valores de H' estan positivamente relacionados a incrementos en S, mientras estan
negativamente relacionados con incrementos en D (Stirling y Wilsey, 2001). De esta forma, el
calculo de estas tres métricas permite analizar qué componente de la diversidad es mas sensible a

los cambios medioambientales (Badano y Cavieres, 2006).
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En los analisis de rarefaccion, los datos de LL colectados cada mes se agruparon entre los
seis encinos pertenecientes a la misma especie y localizados en el mismo tipo de habitat (2 especies
de encino x 2 tipos de habitat = 4 tratamientos estadisticos por mes). Los analisis se realizaron
usando EcoSim Pro 1.2 (Entsminger, 2014), donde se estimaron los valores promedios de S, H' y
D, junto con sus respectivos intervalos de confianza 95%, después de realizar 1000 eventos de
rarefaccion para cada tamafio muestral (n = numero de individuos). En cada evento de rarefaccion,
S se calcul6 como el nimero de diferentes especies en el re-muestreo, H' fue calculada como

$_.pi In(p;), donde pi es la proporcion de los individuos de la i-ésima especie en el re-muestreo,
y D fue calculado como la fraccion del re-muestreo ocupado por la especie mas comdn
(Entsminger, 2014). Los valores promedio de S, H' y D fueron graficados contra sus valores
respectivos de n para construir las curvas de rarefaccion de cada tratamiento. Se asumieron
diferencias significativas entre tratamientos si los intervalos de confianza no se solapaban en la
asintota de la curva de rarefaccion (Gotelli y Colwell, 2001). Estas curvas también se compararon
entre meses de muestreo para evaluar las diferencias entre la diversidad de especies a lo largo de

la temporada de lluvias.

Composicion de especies: La composicion de los ensambles de LL se compar6 primero dentro de
cada mes de muestreo (Julio-Septiembre) entre todas las combinaciones de especies de encino (Q.
castanea y Q. glabrescens) y tipos de habitat (interior y borde de bosque). Para esto se realizo un
ordenamiento multidimensional no-métrico (NMDS) usando PC-ORD 6.1 (McCune & Mefford,
2011). En estos andlisis, cada muestra de encino se consideré como una réplica de cada tratamiento
(2 especies de encino x 2 tipos de habitat = 4 tratamientos estadisticos por mes) y el coeficiente de

Sarensen se utilizo para estimar el grado de similitud entre muestras. En todos los casos, el
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coeficiente de Sgrensen se computd como ZCij/(Si + Sj), donde Siy S;j son el nimero de especies
en la muestra i y j respectivamente, mientras Cijes el nimero de especies compartidas entre las
muestras (McCune et al.,, 2002). Todos los ordenamientos se iniciaron con configuraciones de 6
dimensiones, pero la dimensionalidad (el niamero de ejes de ordenamiento) se disminuyd hasta
alcanzar la mejor solucién posible (nimero minimo de ejes requeridos para explicar la mayor
cantidad de varianza entre las muestras) (McCune et al., 2002). Se promediaron los valores que
definian la posicién de las muestras en el espacio de ordenamiento para estimar los centroides de
cada tratamiento y sus respectivos intervalos de confianza 95%. Se asumieron diferencias
significativas en la composicion de especies si los intervalos de confianza de los centroides no se
solapaban al menos sobre un eje del ordenamiento (McCune et al., 2002). También se usaron
ordenamientos NMDS para evaluar si la composicion de los ensambles de LL diferia entre meses
de muestreo pero, en este caso, se compard la composicion de especies entre meses de muestreo
dentro de cada especie de encino localizada en cada tipo de habitat (Q. castanea en el interior del
bosque, Q. castanea en el borde del bosque, Q. glabrescens en el interior del bosque, Q.

glabrescens en el borde del bosque).

Interacciones entre especies: Para medir si las interacciones interespecificas influyen en la
estructura de los ensambles de LL, se construyé una matriz de presencia-ausencia para cada
combinacion de especies de encino (Q. castanea y Q. glabrescens), tipo de habitat (interior y borde
del bosque) y mes de muestreo (Julio-Septiembre). Estas matrices fueron usadas para calcular la
métrica C-Score de cada ensamble de LL; este valor estima el nUmero promedio de veces que un
par de especies no co-ocurre en las muestras, o sea el numero promedio de unidades disociadas,

para todas las posibles combinaciones de pares de especies (Stone y Roberts, 1992). En el C-Score,
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el numero de unidades disociadas (CU) para cada par de especies se calcula como: CU =
(r;, —P) X (rj — P), donde ri y rjson el nimero total de muestras (encinos, en este caso) en las
cuales la especie i y j son detectadas, mientras que P es el nimero de muestras donde estas especies
co-ocurren (Stone y Roberts, 1992). Entonces el valor C-Score da una aproximacién del grado de
disociacidn entre especies en muestras espacialmente independientes, lo que a su vez puede usarse
como indicador de la intensidad de las interacciones dentro de los ensambles de las especies bajo

estudio (Stone y Roberts, 1992).

Una vez que estos valores fueron calculados, se compararon contra valores C-Score
generados bajo el supuesto que las interacciones interespecificas no interfieren con la distribucién
de especies dentro de la comunidad (Gotelli y Graves, 1996). Para esto se uso el software EcoSim
Pro 1.2 (Entsminger, 2014), con el cual se simularon 1000 comunidades nulas (comunidades
ensambladas al azar) a partir de cada matriz de co-ocurrencia de especies. Las comunidades nulas
fueron ensambladas redistribuyendo aleatoriamente las especies entre las muestras. Sin embargo,
se aplicaron dos restricciones en estas simulaciones para evitar sesgos en el calculo de los C-Scores
esperados por azar y poder desarrollar comparaciones estadisticas validas contra los C-Scores
observados. El protocolo de re-muestreo establecid que, aunque las especies son distribuidas al
azar entre las muestras, una muestra dada (encino) no puede recibir mas especies que las registradas
en el muestreo original (el nimero total de especies en cada muestra es una suma fija para todas
las simulaciones). La segunda restriccion fue que cada especie no puede ocurrir mas veces que las
registradas en el muestreo original (la frecuencia de ocurrencia de cada especie entre muestras es
una suma fija para todas las simulaciones). Se eligié usar este protocolo de simulacion
(denominado fijo-fijo en EcoSim) porque tiene un poder elevado para prevenir errores de tipo |

(rechazar la hipdtesis nula de que las comunidades estan ensambladas al azar cuando esta hipotesis
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es cierta) cuando el C-Score es usado para valorar los patrones de co-ocurrencia de especies dentro
de las comunidades (Gotelli y Graves, 1996). Despues de desarrollar estas simulaciones, se
promediaron los 1000 C-Scores obtenidos para cada ensamble de LL y se calcularon sus intervalos
de confianza 95%. Los valores C-Score esperados por azar, fueron comparados contra los valores
observados, calculados de las matrices originales de presencia-ausencia. En estos analisis, si el C-
Score observado se encuentra dentro del intervalo de confianza 95% del C-Score esperado por azar,
entonces se puede asumir que la distribucion de especies entre las muestras esta determinada por
procesos estocasticos (la distribucion observada de las especies no difiere de la esperada por azar)
(Gotelli y Graves, 1996). Por el contrario, si el C-Score observado es significativamente mayor o
menor del valor esperado por azar, entonces puede asumirse que la distribucidn de especies entre
las muestras esta influida por procesos deterministicos (Gotelli y Graves, 1996). En este ultimo
caso, se asume la existencia de competencia entre las especies si los valores C-Score son mas altos
que los esperados por azar (las especies co-ocurren menos de lo esperado por azar en las muestras),
mientras que se asumen interacciones positivas mutualistas o0 comensalistas cuando sus valores son
menores a los esperados por azar (las especies co-ocurren méas de lo esperado por azar entre las

muestras) (Gotelli y Graves, 1996).

Mortalidad por parasitoides: Para evaluar si la incidencia de parasitoides sobre LL diferia entre
especies de encinos y tipos de habitat se usé un ANOVA de medidas repetidas. Para esto se calcul6
la proporcion de LL infectadas por larvas de parasitoides en cada arbol de encino (Q. castanea y
Q. glabrescens) localizado en cada tipo de habitat (interior de bosque y borde de bosque) en cada
mes de muestreo (Julio-Septiembre). Asi, las especies de encino y el tipo de habitat se
constituyeron en dos factores de analisis con dos niveles cada uno, los arboles (n = 6) fueron las
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réplicas de cada tratamiento (2 especies de encino x 2 tipos de habitat = 4 tratamientos) y los meses

fueron las medidas repetidas en el tiempo.

Resultados

Diversidad de especies: Un total de 18,241 larvas fueron registradas entre Julio, Agosto y
Septiembre de 2012. Los individuos muestreados pertenecian a 18 familias taxondmicas (Anexo
2). La familia mas abundante fue Saturniidae (92% de los individuos), que contribuyen con el
mayor numero de especies (9 especies), sequido por Noctuidae (8 especies), Megalopygidae (7
especies), Geometridae y Erebidae (6 especies cada una), Notodontidae (5 especies), Limacodidae
(4 especies), Lasiocampidae, Lymantriidae y Pterophoridae (2 especies cada una). Las ocho
familias restantes (Crambidae, Elachistidae, Hesperiidae, Mimallonidae, Nymphalidae, Psychidae,

Riodinidae y Tortricidae) estuvieron representadas por una sola especie cada una (Anexo 2).

La riqueza de especies en el interior del bosque fue mas alta en los arboles de Q. castanea
que en los de Q. glabrescens en todos los meses de muestreo y, en este tipo de habitat, la riqueza
de LL disminuyo con el avance de la temporada de lluvias en ambas especies de encino (Figura
2.1). En el borde del bosque, la riqueza de LL no difirio entre especies de encino en Julio y Agosto,
pero fue significativamente mas alta en Q. castanea que en Q. glabrescens en Septiembre (Figura
2.1). Por lo contrario, la riqueza de LL en el borde del bosque se incremento en ambas especies
conforme avanzé de la temporada de lluvias (Figura 2.1). Las comparaciones entre tipos de habitat
indicaron que la riqueza de LL en el interior del bosque fue mas alta que en el borde del bosque en

Julio, mientras que se observo un patron opuesto en Septiembre (Figura 2.1).
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Figura 2.1. Curvas de rarefaccion de riqueza de especies, (A, B, C), diversidad proporcional (D, E, F) y
dominancia (G, H, I) para los ensambles de LL muestreados en Quercus castanea (circulos) y Quercus
glabrescens (triangulos) al interior del bosque (simbolos sélidos) y en el borde del bosque (simbolos
vacios). Son valores promedio (+95% IC) y se asumieron diferencias significativas si los intervalos de

confianza no se superponen al mismo tamafio muestral (ndmero de individuos).

La diversidad proporcional de LL (indice de Shannon-Wiener) en ambos tipos de habitat fue
mas alta en Q. castanea que en Q. glabrescens en todos los meses (Figura 2.1). En ambas especies
de encino, la diversidad proporcional del interior del bosque disminuyd con el avance de la

temporada de lluvias, mientras se incrementd en el borde del bosque (Figura 2.1). En Julio, la
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diversidad proporcional de LL en ambas especies de encino fue mas alta en el interior del bosque
que en el borde del mismo, pero en Agosto y Septiembre los valores de diversidad fueron mas altos

en el borde del bosque (Figura 2.1).

Los valores de dominancia de especies estuvieron siempre por arriba de 0.6, lo que indica
que una sola especie (Paradirphia lasiocampina, ver Anexo 2) contribuye con mas del 60% de los
individuos en todos los muestreos. La dominancia de especies al interior del bosque fue mas alta
en Q. glabrescens que en Q. castanea en Julio y Agosto, pero no hubo diferencias entre las especies
de encino en Septiembre (Figura 2.1). En este tipo de habitat, la dominancia de especies en Q.
castanea se incremento de Julio a Septiembre, mientras que la dominancia de especies en Q.
glabrescens fue similar entre meses de muestreo (Figura 2.1). En el borde del bosque, la
dominancia de especie fue mas alta en Q. glabrescens que en Q. castanea en todos los meses de
muestreo (Figura 2.1). Mientras que en el borde del bosque la dominancia disminuyé con el tiempo
en los arboles de Q. castanea, no se observaron diferencias temporales en dominancia en Q.
glabrescens (Figura 2.1). Los valores de dominancia en Q. castanea fueron mas altos en el borde
que al interior del bosque en Julio, pero sucedio lo opuesto en Agosto y Septiembre (Figura 2.1).
En Q. glabrescens, los valores de dominancia fueron similares entre el interior y el borde del

bosque en todos los meses de muestreo (Figura 2.1).

Composicion de los ensambles de LL: La mejor solucion para todos los NMDS realizados para
comparar la composicion de los ensambles de LL fueron configuraciones bidimensionales (dos
ejes de ordenamiento). La composicion de especies en el interior del bosque difiri entre las

especies de encino solo en Agosto, mientras que no hubo diferencias en Julio y Septiembre (Figura
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2.2). Estos analisis también indicaron que la composicion de los ensambles de LL en Q. castanea
no difiere entre el interior y el borde del bosque en Julio y Agosto, pero se encontraron diferencias
entre tipos de habitat en Septiembre (Figura 2.2). Por el contrario, la composicion de los ensambles

de LL en Q. glabrescens difirié entre tipos de habitat en todos los meses de muestreo (Figura 2.2).

15 F . A 15k (B)
A
1.0 4 10} % &
;\; 05 o ;\-0\05 " AAO vy
8 ~ v ’—“}—4 v
by 00+ ‘(\T{]O - o o o v
2 h * v
Wwoose st
L ol
L ]
10k 10} v °
[y
-1.5 ) 1 1 ) Nl 1 i -1.5 ) L 1 » 1 1 3
-15 1.0 05 00 05 10 15 -5 -10 05 00 05 10 15
Eje 1 (37%) Eje 1 (42%)
15 F o ()
[
10k
o o]
2 05 F o 2 v.
& . M
= = A
o~ 00 o Y
2 .
W oost Ar—%ﬁ .
L4
v v
-iop 4 a
-1.5 1 i Pl £ i i i

45 1.0 05 00 05 10 15
Eje 1 (48%)

Figura 2.2. Ordenamientos NMDS que comparan la composicion de los ensambles de LL entre especies
de encino (circulos = Quercus castanea; triangulos = Quercus glabrescens) y tipos de habitat (simbolos
solidos = interior del bosque, simbolos vacios = borde del bosque) en Julio (A), Agosto (B) y Septiembre
(C). Los simbolos méas grandes son los centroides (£95% IC) para cada especie de encino en cada tipo
de habitat. Se asumieron diferencias significativas en la composicion de especies si los intervalos de

confianza no se solapaban al menos en un eje de ordenamiento.
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Figura 2.3. Analisis de ordenamiento NMDS comparando composicion de LL entre meses de muestreo
(simbolos solidos = Julio; simbolos vacios = Agosto, simbolos grises = Septiembre) para Quercus
castanea (A, B) y Quercus glabrescens (C, D) al interior del bosque (columna izquierda) y al borde del
bosque (columna derecha). Los simbolos mas grandes son los centroides (+95% IC) para cada mes. Se
asumieron diferencias significativas en la composicion de especies si los intervalos de confianza no se

solapaban al menos en un eje de ordenamiento.

Los analisis NMDS realizados para comparar la composicion de especies a lo largo de la
temporada de lluvias indic6 que los arboles de Q. castanea localizados al interior del bosque tenian
ensambles de especies similares de LL en Julio y Agosto, pero la composicion de especies en
Septiembre difirio de la registrada en meses previos (Figura 2.3) Por el contrario, la composicion

de los ensambles de LL en Q. castanea al borde del bosque difirié entre todos los meses de
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muestreo (Figura 2.3). La composicion de los ensambles de LL muestreados en los arboles de Q.
glabrescens localizados al interior del bosque difirié entre Julio y Septiembre, mientras que no se
encontraron diferencias en composicion de especies en los arboles localizados en el borde (Figura

2.3).

Interacciones dentro de los ensambles de larvas: El valor C-Score observado de los ensambles de
LL sobre Q. castanea al interior del bosque fue menor que el esperados por azar en Julio (Figura
2.4). En Agosto, este valor no fue diferente del esperado por azar, mientras que fue mayor de lo
esperado por azar en Septiembre (Figura 2.4). Estos resultados indican que los ensambles de
lepidopteros que habitan el dosel de los arboles de Q. castanea al interior del bosque cambian sus

patrones de co-ocurrencia de positivos a negativos conforme avanza la temporada de lluvias.

En el borde del bosque, el C-Score observado en Q. castanea no difirié del esperado por
azar en Julio y Agosto (Figura 2.4). Sin embargo, este valor fue menor que el esperados por azar
en Septiembre (Figura 2.4). Estos resultados indican que, en el borde del bosque, los ensambles de
LL sobre esta especie de encino cambian sus patrones de co-ocurrencia de neutral a positivo

conforme avanza la temporada de lluvias.

Los valores C-Score observados en los arboles de Q. glabrescens localizados al interior del
bosque fueron siempre mas altos que aquellos esperados por azar, lo cual indica patrones de co-
ocurrencia negativos en todos los meses de muestreo (Figura 2.4). Por el contrario, en los arboles
de esta especie de encino localizados en el borde del bosque, los valores C-Score observados para
los ensambles de LL coincidieron con los esperados por azar en todos los meses de muestreo

(Figura 2.4).
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Figura 2.4. Resultados de los analisis de co-ocurrencia realizado para los ensambles de LL muestreados
en los meses de Julio (A), Agosto (B) y Septiembre (C). La figura muestra los valores C-Score
observados (circulos solidos) y esperados por azar (circulos vacios +95% IC) para cada especie de encino
en cada tipo de habitat. Se asumieron diferencias significativas cuando el valor observado no estuvo

incluido dentro del intervalo de confianza £95% de los valores esperados.

Mortalidad por parasitoides: Para las dos especies de encino, y en los dos tipos de habitat, se
encontraron seis especies de parasitoides en dos ordenes diferentes en los meses de Agosto y

Septiembre. De estos, 5 morfoespecies pertenecieron al orden Hymenoptera dentro de las familias
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Ichneumonidae (3 morfoespecies), Braconidae (1 morfoespecie), y Eulophidae (1 morfoespecie).
La especie restante pertenecio al orden Tachinidae, especificamente a la familia Tachinidae. Sin
embargo, solo el nimero de parasitoides de Annolinae spp, (Ichneumonidae), cuyas larvas
parasitaron a P. lasiocampina (Lepidoptera: Saturniidae), presenté suficientes datos para realizar

una comparacion estadistica viable entre especies de encino, tipos de habitat y meses de estudio.
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Figura 2.5. Valores promedio de la incidencia de parasitoides (£95% IC) sobre los ensambles de LL en
los meses de Agosto y Septiembre sobre las dos especies de encinos (circulos = Quercus castanea,
triangulos = Quercus glabrescens) y en los dos tipos de habitat (simbolos sélidos = interior del bosque,

simbolos vacios= borde del bosque).

La incidencia Annolinae spp, sobre los ensambles de LL no difirid entre especies de encinos
(Fa20) = 0.1043; P = 0.7501) ni entre tipos de habitat (F(,20 = 0.2097; P = 0.6519), pero se
encontraron efectos significativos del tiempo (F,20) = 143.0847; P < 0.0001) y de su interaccion
con los otros dos factores (especies de encinos x tipo de habitat x tiempo: F(1,20 = 18.8115; P =
0.0003). Los ensambles de LL sobre arboles de Q. castanea localizados al interior del bosque

mostraron mayor incidencia de parasitoides que los arboles localizados al borde. En el caso de los
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ensambles de LL sobre los arboles de Q. glabrescens se observé una mayor incidencia de

parasitoides en el borde del bosque que al interior del mismo (Figura 2.5).

Discusion

Diversidad de especies: A pesar de que se trabajé con hojas de encino maduras para tener menos
variacion entre y dentro de las especies de encino estudiadas, la riqueza y diversidad de los
ensambles de LL variaron entre especies hospederas y meses de estudio, lo cual ha sido reportado
para ensambles de LL en dosel de encinos en diversos estudios (Kulfan y Degma, 1999; Murakami
et al., 2005; Murakami et al., 2008; Turcani et al., 2009). Esto puede estar relacionado a diferencias
interespecificas en la diversidad genética y la calidad de la hoja, que en este Ultimo caso también
cambia con el tiempo (Forkner et al., 2004; Murakami et al 2005; Tovar Sanchez et al., 2006;
Tovar-Sanchez et al., 2015). Lo anterior requiere ser investigado en el futuro en estas especies de

encino.

Para Q. castanea, sin embargo, se ha reportado que las diferencias temporales en los
metabolitos secundarios no parecen ser limitantes para LL de vida libre en bosques fragmentados
(Maldonado-Lopez et al., 2015a). Por ello, es posible que los ensambles de LL aqui estudiados
estén adaptados a consumir hojas de bajo valor nutricional y alta concentracion en defensas
quimicas (Yoshida, 1985; Barone, 1998), y que otros factores, aparte de la calidad de la hoja,
puedan estar influyendo la estructura de los ensambles de LL. Uno de estos factores puede ser la
diferencia en la dominancia de las larvas de Paradirphia lasiocampina (Lepidoptera: Saturniidae)
en ambas especies de plantas hospederas. Cuando la dominancia de P. lasiocampina es baja en los

arboles de Q. castanea (independientemente del tipo de habitat) esta especie de encino tiene los
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valores mas altos de diversidad H' para todos los meses de muestreo. Esta suposicion se ve apoyada
por los resultados de diversidad en los ensambles de LL en Q. glabrescens donde la dominancia de
P. lasiocampina es mas alta (independientemente del tipo de habitat) y a la vez estos ensambles

presentan los valores de menor diversidad H' para todos los meses de muestreo.

Lariqueza de LL en los dos tipos de habitat no presentd una tendencia clara. No se encontro
mayor riqueza al interior del bosque, como se esperaba, debido a su mayor complejidad estructural
(Marquis y Braker, 1994). Lo anterior se deriva del resultado donde la mayor riqueza en los
ensambles de LL encontrada en Julio al interior del bosque no se mantiene en los meses siguientes.
Por el contrario, se vuelve mayor la riqueza en el borde del bosque para el mes de Agosto. En este
caso, es posible que no existan limitantes por las diferencias en la diversidad de plantas y en la
estructura de la vegetacion entre el interior y el borde del fragmento de bosque para la dispersion
de los lepidopteros adultos. En forma similar, esto puede observarse cuando se analiza la
dominancia de P. lasiocampina en los arboles de Q. glabrescens. No existe diferencia entre la
dominancia de P. lasiocampina en el interior y el exterior del fragmento de bosque en esta especie
de encino, lo cual sugiere que este lepidoptero no se ve limitado por las diferencias en la estructura
de la vegetacion de ambos tipos de habitat. Sin embargo, la mayor diversidad encontrada al borde
puede estar relacionada a diferencias en la fenologia de los lepidopteros adultos y una eleccion

inicial sobre los individuos de encino en el borde sobre los del interior del fragmento de bosque

Composicion de los ensambles de LL en el tiempo: La dominancia de las familias Noctuidae y
Lymantriidae en los ensambles aqui estudiados ya ha sido reportada como las familias principales

en las comunidades de LL de los bosques de encino (Tur¢ani et al., 2009). La dominancia por el
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numero de especies de la familia Saturniidae puede estar relacionada a la especializacion reportada
para esta familia en consumir hoja madura, dura y gruesa (Bernays y Janzen, 1988), pero la gran
cantidad de individuos presentes, especialmente de P. lasiocampina, puede estar relacionada al
disturbio del habitat causado por el hombre, como se ha reportado para LL consideradas plagas por

su alta densidad y tasas de defoliacion (Roland, 1993)

El recambio encontrado en las especies de LL entre las plantas hospederas y en la temporada
de lluvias puede ser indicativo de que otros factores, aparte de la edad de la hoja, estén influyendo
este proceso. Se ha sefialado que la variabilidad en la concentracion de taninos en las hojas de
encino afecta en forma diferente los gremios de verano para Q. alba y Q. velutina, y en el caso de
Q. castanea, se ha reportado la posibilidad de que los metabolitos secundarios tengan poco efecto
en las comunidades de larvas de vida libre (Forkner et al., 2004; Maldonado-L6pez et al., 2015a),
como son los estudiados en este caso. Asimismo, los adultos de lepidopteros parecen no estar
limitados por diferencias en la estructura de la vegetacion, al menos en los meses de Julio y Agosto,
como lo muestran las similitudes en la composicion de especies de LL en los ensambles de Q.
castanea. Por lo anterior, existe la posibilidad de que la mayoria de la variabilidad observada en la
composicion de las comunidades aqui estudiadas esté asociada a otros procesos, como la fenologia
de los lepidopteros adultos, o interacciones positivas que den lugar a mayor disponibilidad de
nichos, o interacciones negativas de competencia o depredacion (Tscharntke and Brandl, 2004;

Kaplan y Denno, 2007; Barber and Marquis, 2011).

Interacciones dentro de los ensambles de LL: Las interacciones competitivas mostradas por los

ensambles de LL en Q. glabrescens al interior del bosque en todos los meses de muestreo pueden
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relacionarse a una mayor dominancia de P. lasiocampina sobre esta especie de encino, en donde
también puede haber un efecto del habitat sobre la interaccion. Aunque hubo mayor dominancia
de P. lasiocampina en Q. glabrescens en el borde del bosque, sobre estos individuos solo se
presentan procesos neutrales en los ensambles de LL. Esos resultados pueden relacionarse a
diferencias en la calidad y cantidad de los recursos foliares en ambos tipos de habitats que pueden
estar manteniendo una comunidad de LL sin interacciones competitivas en el borde del bosque.
Estas diferencias en la calidad del recurso (hojas) pueden estar asociadas a diferencias en las

condiciones de luz entre tipos de habitat.

En los ensambles de LL en los arboles de Q. castanea en el interior del bosque, las
interacciones cambian en el tiempo de positivas a negativas, mientras que las interacciones de los
ensambles en los arboles del interior del bosque cambian de neutral a positivas. Cuando las
interacciones entre los ensambles de LL son positivas, la riqueza de especies y la dominancia
presentan sus valores mas altos y mas bajos en los arboles de Q. castanea en el interior del bosque
(Julio) y en los arboles de Q. castanea en el borde del bosque (Agosto), respectivamente. Esto
puede indicar que una menor cantidad de individuos de P. lasiocampina puede favorecer la
presencia de un mayor numero de especies en los ensambles de LL. Sin embargo, también es
posible que el cambio observado de facilitacion a competencia en los ensambles de LL en Q.
castanea en el interior del bosque pueda ser relacionado a la declinacién progresiva de la calidad
de la hoja. También es necesario considerar que puede existir un efecto de borde en la calidad y
cantidad de hojas en esta especie de encino, como se sefial¢ arriba para Q. glabrescens, ya que las
interacciones encontradas en los arboles al interior del bosque no se mantienen en el borde del
mismo. La dominancia de P. lasiocampina en Q. glabrescens en ambos tipos de habitat sugiere

una preferencia por esta planta hospedera que puede estar relacionada a la palatabilidad, el tamafio
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de la hoja 0 a una disminucién de la eleccion de P. lasiocampina por los arboles de Q. castanea

por diferencias en el porcentaje de herbivoria de primavera con respecto a Q. glabrescens.

Facilitacion: La presencia de P. lasiocampina y su dominancia en la comunidad de LL puede estar
incrementando la diversidad de LL, ya sea al disminuir las defensas de la planta hospedera o al
estimular la produccion de hoja nueva en los arboles de Q. castanea (Mclntire y Fajardo, 2014).
Aunque la produccién de hoja nueva en los encinos de Flor del Bosque ocurre principalmente
durante la época seca, posterior a la floracion (Febrero-Marzo); los encinos siguen produciendo
hoja nueva, aunque en menor cantidad, durante los meses de la estacion lluviosa (Junio-
Septiembre). Parte de esta produccién de hoja nueva puede estar relacionada a una actividad de
compensacion de los encinos como respuesta a la herbivoria. Asimismo, la facilitacion por LL
puede ocurrir, si la actividad previa de herbivoria por otras especies de LL incrementa la tasa de
caida de detritos al suelo el bosque, lo cual puede favorecer especies de lepidopteros que presenten
estadios larvales iniciales como detritivoros. Esto necesita ser probado en las diferentes especies
de LL que forman los ensambles en dosel de encino, especialmente en las de la familia Erebidae,
para las cuales se ha reportado este suceso con anterioridad (Karban et al., 2012). Ademas, puede
haber un incremento en la diversidad de LL relacionada a diferencias en la abundancia de refugios
vacios en el dosel de encino, creados por LL constructoras de refugio, que puedan estar disponibles
para otras especies de LL en verano (Lill y Marquis, 2004). Las LL constructoras de refugio son
comunes en Q. castanea y Q. glabrescens en el Parque en la estacion de primavera (M. N. Barranco

observacion personal).
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Mortalidad por parasitoides y depredadores: No se encontrd una clara indicacion de una mayor
incidencia de parasitoides en las larvas de P. lasiocampina en el interior o en el borde del fragmento
de bosque. En Septiembre, los arboles de Q. castanea al interior del bosque tiene una mayor
proporcion de larvas parasitadas, pero menor porcentaje en el borde del bosque. Q. glabrescens en
el borde del bosque tiene mayor porcentaje de parasitoides que al interior del bosque. Por lo
anterior, se sugiere que el parasitoide Annolinae spp., en este caso, no se ve limitado por diferencias
estructurales entre el borde y el interior del fragmento de bosque, como si se ha reportado en otros
casos (Castagneyrol et al., 2014; Piekarska-Boniecka et al. 2015). Asimismo, no parece haber
variacion en la actividad del parasitoide por diferencias en las condiciones de luz entre tipo de
habitat como se ha reportado anteriormente (Stoepler and Lill, 2013). La especie de encino Q.
glabrescens y los tipos de habitat con mayor porcentaje de parasitoides presentaron también una
alta dominancia de P. lasiocampina, lo cual indica una posible relacion entre un mayor ataque del
parasitoide y una mayor disponibilidad de larvas hospederas (Yguel et al., 2014). Asimismo, no
puede excluirse la posibilidad de que se emitan sefiales quimicas por las especies de encino
estudiadas que puedan ser importantes atrayentes de parasitoides, especialmente en Q. castanea
(Farkas y Singer, 2013) ya que las larvas de P. lasiocampina que se alimentaron en Q. castanea

tienen una mayor proporcién de larvas parasitadas por Annolinae spp. (Figura 1.4).

Existe también la posibilidad de que se presenten diferencias en refugios de LL vacios de
herbivoros en el dosel de los encinos, que puedan ser colonizados por diferentes especies de
depredadores, lo cual a su vez influye en la abundancia de los mismos entre especies de encino y
tipos de habitats. Esto también puede estar influyendo la diversidad de los ensambles de LL como
se ha reportado para Q. lobata (Wetzel et al., 2016). Se observaron diferentes especies de arafas

en el dosel de los encinos durante la busqueda de larvas en los meses de estudio (M. N. Barranco,
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observacion personal), por lo que se sugiere que se tome en cuenta la influencia de estos

depredadores en la tasa de mortalidad en las comunidades de LL en futuros estudios.

Conclusiones

El resultado de este estudio apoya los resultados reportados en estudios previos sobre la
riqueza, diversidad y composicion de los ensambles de LL en los bosques templados, donde se ha
sefialado que estos atributos de la comunidad de LL estan parcialmente determinados por la especie
de planta hospedera y lo avanzado de la temporada de lluvias. Sin embargo, también se encontraron
efectos negativos e interacciones positivas dentro de las comunidades de LL aqui estudiadas, las
cuales pueden estar influyendo en estos atributos de la comunidad. Ademas, los resultados
obtenidos sugieren que estos atributos de la comunidad también pueden ser alterados por el cambio
de uso de suelo derivado de actividades antropicas Yy, que, cuando una combinacién de factores

naturales y antrépicos se analizan, los ensambles de LL pueden mostrar respuestas complejas.

Considerado la conservacion de LL en el Parque Estatal Flor del Bosque, es importante
considerar en un futuro, estudios sobre la calidad y cantidad de hojas asociadas a las diferentes
especies de encino y los tipos de habitat. Asimismo, las interacciones que ocurren dentro de los
ensambles de LL, al ser por naturaleza dindmicas, requieren estudios sobre la historia de vida de
las especies que componen los ensambles, la habilidad de dispersion de los adultos y larvas de las
especies de Lepidopteros involucrados y experimentos de competencia directa, indirecta y de

facilitacion entre las espcies de larvas que conforman el grupo.
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CONCLUSIONES GENERALES

Los resultados de riqueza y diversidad de mariposas diurnas y LL asociados al dosel de
encino encontrados en el Parque estatal Flor del Bosque resaltan su importancia como un area
esencial en la conservacion de mariposas diurnas y nocturnas presentes en los bosques de encino.
Esta importancia se vuelve de mayor consideracion debido a que este Parque constituye el dltimo
refugio para las especies de lepidopteros, puesto que constituye el ultimo remanente de bosque de

encino en una zona densamente urbanizada.

El Parque cuenta con una considerable riqueza de mariposas diurnas resultante del recambio
de especies encontrado entre los habitats, asociado a la disponibilidad de habitats tanto conservados
como perturbados. Esto se debe al cambio en el uso que hacen los lepidopteros de los recursos
presentes en los bosques de encino y los pastizales, dependiendo del estado de desarrollo dentro de

su ciclo de vida y la estacionalidad considerada.

Los grupos de lepiddpteros asociados a tres de los cuatro tipos de habitats del Parque
estan formados por especies con requerimientos de habitat diferentes, donde utilizan los recursos
de un hébitat en el estado larvario y a los recursos de otro tipo de habitat para alimentacion y
reproduccion en el estado adulto. Sin embargo, la perturbacion en los habitats presentes dentro
del Parque ha tenido un efecto negativo en la composicion de especies que se presentan, ya que
existen especies indicadoras de perturbacion formando parte de los ensambles de lepiddpteros
como son Copaeodes minima, Pyrgus communis y Chlosyne lacinia. Estas especies son
generalistas en recursos, por lo que se distribuyen con predominancia en los espacios abiertos de
los encinares y los pastizales del Parque; por ello tienen mayor posibilidad de mantener su

permanencia dentro de la reserva. Por otro lado, las especies residentes de bosque como Cyllopsis
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pyracmon y Emesis zela necesitan de la preservacion de los recursos dentro de los habitats de
encinares lo cual requiere mantenerlos sin cambios. Las especies de lepidopteros que presentan
grados de especializacion intermedia, es decir aquellas que usan los diferentes tipos de habitat en
diferentes estados de su ciclo de vida, como Erynnis tristis , Agraulis vanillae incarnata, Adelpha
eulalia, y Echinargus isola; o aquellas que en diferentes estaciones del afio se encuentran
asociadas a habitats diferentes como Autochton cincta y Erynnis tristis, se pueden encontrar en
mayor riesgo ante nuevas perturbaciones ya que una modificacion en los habitats presentes puede
desestabilizar sus poblaciones. Las especies, que por su tamafio tienen restricciones en su
capacidad de vuelo o que presentaron bajas abundancia de individuos como por ejemplo Zizula
cyna, Ministrymon azia y Rekoa zebina, requieren estrategias adicionales para su conservacion
que contemplen su ciclo de vida y la reproduccion dentro del Parque. Las especies reportadas
como migratorias como Vanessa atalanta rubria y Lybytheana carinenta mexicana requieren de
la conservacion de los habitats de la reserva ya que lo usan como sitio de refugio durante su viaje.
Por lo anterior, para la conservacion de la diversidad de mariposas presente en el Parque es
importante que los habitats que lo componen se mantengan sin mas alteraciones, lo cual incluye
el no realizar actividades de restauracion en ninguno de los tipos de habitats, principalmente en el

encinar mésico.

Considerando la constante transformacion en los remanentes de bosque de encino en los
alrededores del Parque, que conlleva la reduccién forestal en los alrededores del mismo, existe
cierto riesgo de que disminuya la capacidad de conservacion de la reserva para la diversidad de
los lepidopteros que la habitan. Por ello es necesario mantener un monitoreo constante de las
poblaciones de lepiddpteros presentes al interior del Parque estatal Flor del Bosque asi como en

los remanentes de bosque en los alrededores. Esto con el fin de detectar disminuciones en el
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numero de individuos y planear estrategias de conservacion con tiempo suficiente para poder
mantener poblaciones estables de las distintas especies de mariposas. De esta manera, puede
evitarse posibles procesos de contraccion en su distribucion por la destruccion del bosque en los
alrededores, lo cual puede resultar en extinciones locales de las especies de lepidopteros del
Parque. Para ello puede seguirse la metodologia de Ward (con o sin modificaciones en cuanto a la
distancia de visualizacion: 2-10 m) que se ha usado en diversas partes del mundo, con el fin de
detectar diferencias en la abundancia y la riqueza de ensambles de lepiddpteros en los distintos

tipos de vegetacion.

Para el monitoreo de la conservacion de los lepidopteros en el Parque, también es esencial
considerar la continuidad de los estudios de las comunidades de larvas asociadas a los encinos
donde es importante estudiar en el futuro las diferencias en la calidad y la cantidad de las hojas
entre las especies de encino y los habitats, lo cual es importante no solo en el bosque de encino
xerico sino también en el bosque de encino mésico, situado hacia la parte norte de la reserva.
También hay que examinar, aparte del efecto de la calidad de las hojas sobre la riqueza y
diversidad de los ensambles de LL, otros factores, tales como los procesos negativos de
competencia al interior de los gremios de larvas y la mortalidad por parasitoides y otros
depredadores como las arafias que, como lo muestran los resultados en el caso de las

interacciones, se ven alterados por la perturbacion del habitat.

Asimismo, es importante establecer la periodicidad con la que se presentan eventos de
reproduccion explosiva de lepidopteros dentro del Parque como sucede con las especies
Paradirphia lasiocampina (Saturniidae) y Datana sp (Notodontidae), debido a que estos eventos
ocurren con diferencia de afios entre uno y otro por lo que la comunidad de LL sin la presencia de
estos posibles supercompetidores puede presentarse sin interacciones de competencia, al menos
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en el gremio de verano aqui estudiado. Es importante evaluar los efectos de las especies de
lepidopteros con brotes reproductivos explosivos no solo en la riqueza de la comunidad de LL
asociados al follaje de Quercus spp sino su efecto en la actividad reproductiva de los encinos y el
reclutamiento de plantulas. Esto es necesario, debido a que las comunidades de larvas en las
especies de encinos de Flor del Bosque muestran tener una alta riqueza constituida
predominantemente de especies con escasa abundancia y es preciso cuidar que se conserve este
equilibrio para manener su diversidad dentro del Parque. En el Parque existen nueve especies de
encinos por lo cual, conservar la estabilidad poblacional de las especies de encino en el Parque,
es crucial para proteger la biodiversidad de la comunidad de lepidopteros asociados a ellos ya
que observaciones anteriores en la LL de dosel ha mostrado ensambles diferentes en otras
especies de encino como Q. laurina (M. N: Barranco, datos no publicados) por lo que es probable
que exista un considerable recambio de especies de lepidopteros entre las diferentes especies de

encino.

Asimismo es importante estudiar las comunidades de parasitoides de las LL ya que tienen
un papel importante en el control de las poblaciones de larvas, principalmente en las de
crecimiento explosivo como es el caso de la avispa parasitoide de Paradirphia lasiocampina, por
lo cual se requiere conservar los habitats que hasta ahora han permitido la presencia de esta y
otras especies de parasitoides, cuyo papel como controladores de la densidad poblacional de sus
hospederos es esencial en la dinamica que conserva la biodiversidad del Parque. Por otro lado, es
importante considerar en un futuro, explorar la riqueza de larvas de lepiddpteros asociados a otras
especies de plantas presentes en el Parque , ya que existe una alta diversidad de mariposas
diurnas y nocturnas dentro de esta reserva de las cuales se desconoce el uso de los recursos

durante su etapa larvaria y adulta.

80



Anexo 1. Especies de mariposas detectadas en la estacion calido-himeda y la estacién fria-seca en los diferentes tipos de vegetacion en el Parque
Estatal Flor del Bosque (bosque de encino mésico = BEM; bosque de encino xérico= BEX; pastizales abandonados = PA; plantaciones de eucalipto
= PE). Los autores estan indicados de acuerdo a Warren et al. (33). La tabla indica la familia, las preferencias de habitat (mariposas especialistas de
bosque = EB, mariposas hébitat generalistas = HG) y el nimero de veces que cada especie fue detectada en cada tipo de vegetacion, las celdas
vacias indican que la especie no fue registrada. Asociaciones positivas de cada especie con un habitat en particular se indican con un asterisco a un

lado de sus frecuencias de ocurrencia (Valor critico de la prueba de Montecarlo = 0.05)

Estacion célido-humeda Estacion fria-seca
Familia Especie Preferenciade @BEM BEX PA PE BEM BEX PA PE
habitat
Hesperiidae Apyrrothrix araxes araxes (Hewitson, 1867) EB 19*
Atalopedes campestris huron (W. H. Edwards, 1863) EB 2 12* 11* 13 19* 10
Autochton cellus (Boisduval et Le Conte, 1837) EB 4*
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Anexo 1 continuacion

Familia Especie

Autochton cincta (Plétz, 1882)

Celaenorrhinus sp.

Chiomara georgina georgina (Reakirt, 1868)

Choranthus sp.

Cogia sp.

Copaeodes aurantiaca (Hewitson, 1868)

Erynnis tristis (Boisduval, 1852)

Hylephila phyleus (Drury, 1773)

Lerema sp.

Nastra Iherminier (Latreille, 1824)

Preferencia de

hébitat

EB

Indeterminado

EB

Indeterminado

HG

HG

EB

HG

EB

EB

82

Estacién calido-humeda

BEM BEX
43* 20
8*
2 2
7*
4*

PA

16

7*

8*

17*

6*

Estacion fria-seca

PE BEM BEX PA

13*

6*
5*
2 17*
2 10*
5*
4*

PE



Anexo 1 continuacion

Familia

Especie

Oarisma garita calega (Godman, 1900)

Pellicia arina Evans, 1953

Piruna polingii (W. Barnes, 1900)

Poanes melane vitellina (Herrich-Schéffer, 1869)

Poanes zabulon (Boisduval and Le Conte, 1837)

Pyrgus communis communis (Grote, 1872)

Quasimellana mexicana (E. Bell, 1942)

Remella sp.

Urbanus dorantes dorantes (Stoll, 1790)

Urbanus proteus (Linnaeus, 1758)

Preferencia de

hébitat

HG

HG

EB

EB

EB

HG

EB

HG

EB

EB

83

Estacién calido-humeda

BEM BEX PA

126*

19*

5*

4 11
15 7
18*

4*

10 60*
3 3
3*

PE

Estacion fria-seca

BEM BEX PA

9*

4*
3*
11*
11* 13*
3*
4*
3*

PE



Anexo 1 continuacion

Familia Especie

Nymphalidae Urbanus viterboana (Ehrmann, 1907)
Zestusa staudingeri (Mabille, 1888)
Lycaenidae Arawacus sp.

Celastrina echo (W. H. Edwards, 1864)

Celastrina gozora (Boisduval, 1870)

Cyanophrys longula (Hewitson, 1868)

Echinargus isola (Reakirt, 1867)

Electrostrymon denarius (Butler et H. Druce, 1872)

Erora quaderna (Hewitson, 1868)

Leptotes marina (Reakirt, 1868)

Preferencia de

hébitat

EB

EB

HG

HG

EB

EB

HG

EB

EB

HG

84

Estacién calido-humeda

BEM BEX
7*
6*
3*
65* 16
22* 13*
12*
16* 15*

PA

9*

9*

PE

10

Estacion fria-seca

BEM BEX
1 5%
4* 5*
15* 4
3* 5%
12 43*
5*
9*

PA

6*

4*

39*

PE



Anexo 1 continuacion

Familia

Nymphalidae

Especie

Ministrymon azia (Hewitson, 1873)

Rekoa zebina (Hewitson, 1869)

Strymon melinus melinus (Hibner, 1818)

Strymon sp.

Zizula cyna (W. H. Edwards, 1881)

Adelpha eulalia (E. Doubleday, 1848)

Agraulis vanillae incarnata (N. Riley, 1926)

Anaea aidea (Guérin-Méneville, 1844)

Anthanassa frisia (Poey, 1832)

Anthanassa texana texana (W. H. Edwards, 1863)

Preferencia de

hébitat

HG

HG

HG

HG

HG

EB

HG

HG

HG

EB

85

Estacién calido-humeda

BEM BEX
4*
10* 9*
9* 2

5
6*
21* 6

PA

4*

7*

37*

Estacion fria-seca

BEM BEX
6*

18*

3 19*

11* 2

9 10

29* 21*

PA

4*

15*

10

3*

PE



Anexo 1 continuacion

Familia Especie

Chlosyne ehrenbergii (Geyer, 1833)

Chlosyne endeis (Godman et Salvin, 1894)

Chlosyne lacinia (Geyer, 1837)

Chlosyne marina (Geyer, 1837)

Chlosyne theona (Ménétriés, 1855)

Cyllopsis gemma (Hubner, 1809)

Cyllopsis windi L. Miller, 1974

Danaus gilippus thersippus (H. Bates, 1863)

Danaus plexippus plexippus (Linnaeus, 1758)

Dione moneta poeyii Butler, 1873

Preferencia de

hébitat

HG

EB

HG

EB

HG

HG

EB

HG

EB

86

Estacién calido-himeda

BEM BEX
27 39*
3
3 45*
3 4
25%  29*
4
7
16 15

PA

5*

18

8*

51*

32*

18*

48*

PE

12

Estacion fria-seca

BEM BEX PA

8*

38*

7%

4
40*
5
4%
26 7

PE

21



Anexo 1 continuacion

Familia

Especie

Euptoieta claudia (Cramer, 1775)

Gyrocheilus patrobas patrobas (Hewitson, 1862)

Junonia coenia coenia Hibner, 1822

Libytheana carinenta mexicana Michener, 1943

Mestra dorcas (Fabricius, 1775)

Microtia elva elva H. Bates, 1864

Manataria hercyna maculata (Hopffer, 1874)

Phyciodes batesii (Reakirt, 1866)

Phyciodes pallescens (R. Felder, 1869)

Pindis squamistriga R. Felder, 1869

Preferencia de

hébitat

HG

EB

EB

HG

EB

HG

EB

HG

HG

EB

87

Estacién calido-himeda

BEM BEX
5

13 34*
3

4 4

2 1

17 4

PA

29*

12*

3*

5*

10*

21*

PE

Estacion fria-seca

BEM BEX
3 16*
3*
4*
4* 1
g*
7*
2 6*

PA

3*

9*

6*

PE



Anexo 1 continuacion

Familia

Papilionidae

Pieridae

Especie

Siproeta stelenes biplagiata (Fruhstorfer, 1907)

Smyrna blomfildia datis Fruhstorfer, 1908

Vanessa atalanta rubria (Fruhstorfer, 1909)

Vanessa virginiensis (Drury, 1773)

Papilio polyxenes (Fabricius, 1775)

Pterourus multicaudata multicaudata (W. F. Kirby,

1884)

Abaeis nicippe (Cramer, 1779)

Anteos clorinde (Godart, 1824)

Anteos maerula (Fabricius, 1775)

Preferencia de

hébitat

HG

HG

HG

HG

HG

EB

HG

HG

EB

88

Estacién calido-humeda

BEM BEX
6*

3 5

13 34*

19* 4

3*

3 2

4*

PA

3*

19*

36*

5*

16*

3*

18*

PE

11

Estacion fria-seca

BEM BEX PA

4*

7*

8*

5*

12

6*

5*
4*

g*
2
13* 3
3 3
3

PE



Anexo 1 continuacion Estacién calido-humeda Estacion fria-seca

Familia Especie Preferenciade @BEM BEX PA PE BEM BEX PA
habitat

Catasticta nimbice nimbice (Boisduval, 1836) HG 13 15 49 5 42* 45%
Catasticta teutila teutila (Doubleday, 1847) HG 7* 33*
Colias eurytheme Boisduval, 1852 HG 3* 11* 4 2
Eurema daira sidonia (R. Felder, 1869) EB 3 8* 2 2 9*
Eurema mexicana mexicana (Boisduval, 1836) EB 44 136* 68 63 148* 168* 16
Eurema salome jamapa (Reakirt, 1866) EB 4 12* 10* 30* 27* 6
Hesperocharis costaricensis pasion (Reakirt, 1867) HG 5 6 7 15 10 11
Leptophobia aripa (Boisduval, 1836) EB 8 41* 7 12 5* 2
Nathalis iole iole Boisduval, 1836 HG 4 5 7 4 8* 6* 1
Phoebis agarithe (Boisduval, 1836) HG 9* 3
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Anexo 1 continuacion

Familia

Riodinidae

Especie

Phoebis philea philea (Linnaeus, 1763)

Phoebis sennae marcellina (Cramer, 1777)

Pontia protodice (Boisduval et Le Conte, 1830)

Pyrisitia lisa (Boisduval et Le Conte, 1830)

Pyrisitia proterpia (Fabricius, 1775)

Zerene cesonia cesonia (Stoll, 1790)

Calephelis nemesis (W. H. Edwards, 1871)

Calephelis rawsoni McAlpine, 1939

Emesis zela zela Butler, 1870

Preferencia de

hébitat

HG

HG

HG

HG

HG

EB

EB

EB

EB

90

Estacién calido-humeda

BEM BEX

7*

53*

7*

7*

6*

8*

9*

24*

40*

PA PE

7*

22*

12*

8*

20*

Estacion fria-seca

BEM BEX

1% 14%

™ 2

4 7

8* 5

4 20*
6*

10 37*

15%  13*

PA PE
2 4

2

10*

4 5
5*

16 18
1 4



Anexo 2. Larvas detectadas en cada mes de muestreo en el dosel de Quercus castanea y Quercus glabrescens ubicados dentro y en el

borde del bosque. La tabla indica la familia de los especimenes y, cuando fue posible, el nombre de la especie y su autoridad. El

cuerpo de la tabla contiene la abundancia proporcional (%) de cada morfotipo de larva.

Familia
Crambidae

Elachistidae

Erebidae

Geometridae

Especie
Unknown species

Unknown species

Unknown species 1
Unknown species 2
Unknown species 3
Unknown species 4
Unknown species 5
Unknown species 6
Unknown species 1
Unknown species 2
Unknown species 3

Unknown species 4

Julio
Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde
0.2% 03% 0.1%
04% 04% 01% 0.2%
0.3%

0.3%

0.2%

0.1%
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Agosto Septiembre
Quercus Quercus Quercus Quercus
castanea glabrescens castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde
0.5% 0.1%
0.1% 0.1% 0.1%
1.0% 0.2% 06% 05% 02% 0.2%
0.1% 0.2%
03% 01% 0.1% 02% 08% 02% 0.5%
0.1% 0.2%
0.2%
0.2%
0.1%
0.1%
0.1%



Anexo 2 (continuacion)

Julio Agosto Septiembre
Quercus Quercus Quercus Quercus Quercus Quercus
castanea glabrescens castanea glabrescens castanea glabrescens
Familia Especie Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde
Unknown species 5 0.1%
Unknown species 6 0.3% 0.1%

Hesperiidae Unknown species 0.1%

Artace cribraria
Lasiocampidae 0.1%
(Ljungh, 1825)

Gloveria olivacea
13.9% 0.8%
(Edwards, 1884)

Prolimacodes badia
Limacodidae 0.1% 0.1% 0.7% 1.1% 0.7% 0.2% 02% 0.0% 1.8%
(Hubner, 1835)

Prolimacodes sp. 1 0.1% 08%  0.2% 0.1%
Prolimacodes sp. 2 0.4% 0.1% 04% 03% 03% 0.8%
Unknown species 0.2%

Orgyia definita
Lymantriidae 0.1% 0.3% 0.1%
(Packard, 1864)

Orgyia leucostigma

0.2% 3.9% 01% 0.1% 0.2%
(J.E. Smith, 1797)
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Anexo 2 (continuacion)

Familia

Especie

Megalopygidae

Mimallonidae

Noctuidae

Megalopyge lapena
(Schaus, 1896)
Megalopyge
opercularis (Smith &
Abbot, 1797)

Norape sp. 1

Norape sp. 2

Trosia misda (Dyar,
1910)

Unknown species 1
Unknown species 2
Cicinnus melsheimeri
(Harris, 1841)
Acronicta sp. 1
Acronicta sp. 2
Unknown species 1

Unknown species 2

Julio

Quercus Quercus

castanea glabrescens

Bosque Borde Bosque Borde
0.2%

0.1%

0.1% 0.4% 0.2%

0.1%

02% 01% 01% 0.1%

04% 03% 03% 0.1%

93

Agosto
Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde
0.0%
0.0%
0.1%
0.0%
0.0%
0.6% 0.0%
0.1% 0.2%
0.1% 0.2%
0.1% 0.2%
23% 18% 0.4%

Septiembre
Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde

0.1%

0.1%

0.3%

0.3%

0.8%

0.2%
0.1% 0.1%
0.1%
0.2%
0.2% 0.2%
0.2%
0.2% 0.3%
03% 03% 0.4%
05% 03% 0.3%



Anexo 2 (continuacion)

Familia Especie

Unknown species 3

Unknown species 4

Unknown species 5

Unknown species 6
Notodontidae Datana sp.
Lirimiris truncata
(Herrich-Schéffer,
1856)
Macrurocampa
marthesia (Cramer,
1780)
Symmerista sp.
Unknown species
Adelpha bredowii
Nymphalidae

(Geyer, 1837)

Psychidae Unknown species

Julio

Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde
0.2%
0.2% 0.2%

0.3% 0.9%
01% 0.7% 0.6%
0.1%
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Agosto Septiembre
Quercus Quercus Quercus Quercus
castanea glabrescens castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde
0.3% 0.6%
0.1%
0.3% 0.1%
0.4% 0.1% 0.0%
0.8% 5.1%
0.4%
1.1% 02% 0.1% 0.0%
0.2%
0.4% 05% 0.0% 0.2% 0.2%
01% 08% 0.1%
01% 0.1%



Anexo 2 (continuacion)

Familia
Pterophoridae

Especie
Unknown species 1

Unknown species 2

Emesis zela (Butler,
Riodinidae

1870)

Anisota assimilis
Saturniidae

(Druce, 1886)

Anisota senatoria

(Abbot & Smith,

1797)

Antheraea

polyphemus (Cramer,

1775)

Automeris cecrops

(Boisduval, 1875)

Automeris randa

(Druce, 1894)

Julio

Quercus
castanea
Bosque Borde

0.1%
285% 1.1%
0.3%
0.1%
0.4%

Quercus
glabrescens
Borde

0.2%

0.1%
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Agosto

Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde

0.1%

0.1%
0.1% 0.2%
9.1% 26.2% 0.0% 0.0%
1.7%
0.3% 0.1%
0.1% 0.1%
0.1% 0.1%

Septiembre
Quercus Quercus
castanea glabrescens

Bosque Borde Bosque Borde
0.1%
0.1%
1.6%
0.1%
08% 13% 01% 0.7%
0.1%



Anexo 2 (continuacion)

Familia Especie

Copaxa lavendera
(Westwood, 1853)
Copaxa
multifenestrata
(Herrich-Schéffer,
1858)

Paradirphia
lasiocampina (Felder
& Rogenhofer, 1874)
Paradirphia sp.

Tortricidae Unknown species

Julio Agosto
Quercus Quercus Quercus Quercus
castanea glabrescens castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde Bosque Borde
0.1%
0.2%
68.1% 82.2% 98.7% 955% 78.8% 64.6% 96.9% 96.2%
0.2%
0.3% 0.5%
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Septiembre
Quercus Quercus
castanea glabrescens
Bosque Borde Bosque Borde

0.2%

94.0%

88.4%

0.2%

0.0%

98.2%

94.1%



	El cambio de uso de suelo es la transformación de los atributos biofísicos de la superficie de la tierra por manipulación del hombre (DeChazal y Rounsevell, 2009) y tiene como consecuencia principal la pérdida de diversidad biológica debida a la destr...

