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R������. La conversión de bosques tropicales hacia la agricultura ha aumentado en los últimos años, aunque 
muchas veces ese cambio de uso del suelo es seguido por el abandono de los cultivos y su posterior conversión 
hacia bosques secundarios. En este estudio evaluamos el efecto de la perturbación sobre el ensamblaje de 
lepidópteros de la familia Nymphalidae en un área de bosque basimontano en Bolivia, para lo cual comparamos 
la diversidad y composición de mariposas entre bosques primarios, bosques secundarios y cultivos de cacao. 
Los datos se obtuvieron en época seca y en época de transición seca-húmeda por dos métodos de muestreo: 
red entomológica y trampeo con cebos. Registramos mayor abundancia, riqueza y heterogeneidad de especies 
de mariposas diurnas en la época seca. La riqueza de especies y la abundancia de mariposas en el sotobosque 
del bosque primario fue mayor que en cultivos durante la época de transición. El método de muestreo 
puede influir en la detección de cambios en las comunidades, ya que con trampas sólo detectamos variación 
estacional, mientras que con el muestreo manual registramos también mayor abundancia en ambos tipos de 
bosque que en los cultivos, y la heterogeneidad fue mayor en bosque primario que en cultivos. También se 
observó diferencia en la composición del ensamblaje de mariposas entre cultivos y ambos tipos de bosque. 
Aunque algunas mariposas de sotobosque son capaces de habitar sitios perturbados, es necesario resaltar la 
importancia del bosque primario para el mantenimiento de especies y grupos específicos que podrían perderse 
si la dinámica de perturbación se intensifica. Finalmente, es clave realizar estudios a largo plazo para entender 
la dinámica de las especies en la zona, tanto su estacionalidad como la relación con los recursos disponibles 
en cada tipo de hábitat.

[Palabras clave: bosque primario, bosque secundario, composición, Papilionoidea, red entomológica, trampa 
de cebo, GLMM, ordenamiento] 

A�������. Diversity of diurnal bu�erflies (Lepidoptera: Nymphalidae) in forests and cacao crops in an 
Amazonian-foothill forest in Bolivia. Tropical forests conversion to agriculture has increased in recent years, 
though often followed by land abandonment and subsequent conversion to secondary forest. In this study, we 
evaluated the effect of disturbance on Nymphalid bu�erfly assemblages in an area of mountain foothill forests 
in Bolivia by comparing the bu�erfly diversity and species composition among primary forests, secondary 
forests and cacao crops. Data were obtained in two seasons, dry and dry-to-wet transition, using two sampling 
methods (bait traps and hand net). Species richness and bu�erfly abundance were higher in the understory of 
primary forests than in crops during the transition season. The sampling method can influence the detection of 
community variation: with traps, we only detected seasonal variation, while we registered higher abundance in 
both types of forests than crops with manual sampling, with higher heterogeneity in the understory of primary 
forests than in crops. There was also a difference in bu�erfly species composition between crops and both types 
of forest. Although some understory bu�erflies are capable of inhabiting disturbed sites, we should highlight 
the importance of primary forest for the maintenance of specific species and groups that could be lost if the 
disturbance dynamics intensify. Finally, long-term studies are necessary to understand species dynamics in 
the area, both their seasonality and the interrelationship with available resources in each type of habitat. 

[Keywords: Primary forest, secondary forest, composition, Papilionoidea, hand net, bait trap, GLMM, 
ordination] 
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I����������� 
Uno de los mayores retos de la conservación 

es lograr su integración con el uso de la 
tierra (Kremen 1992; Gascon et al. 1999; Koh 
2007). Esto es más evidente para los bosques 
tropicales, cuya extensión se ha reducido a 
causa de la deforestación generada por el 
cambio de uso de suelo (Brown and Lugo 1990; 
Wright and Muller-Landau 2006; Hansen et 
al. 2013). Por ejemplo, Bolivia es uno de los 
10 países con mayor tasa de deforestación en 
la última década, con una tasa promedio de 
pérdida de bosque de 225000 ha/año (FAO 
2020a,b). La deforestación suele ir seguida 
por el abandono de tierras de cultivo, lo cual 
genera mosaicos de zonas agrícolas, bosques 
secundarios y bosques maduros (Corlett 1995; 
Guariguata and Ostertag 2001; Wright 2005). 
Estos cambios alteran la disponibilidad de 
recursos y pueden afectar la composición y 
la dinámica de las comunidades en diferente 
grado según la intensidad y la persistencia 
de la modificación o perturbación (Corlett 
1995; Perfecto et al. 1996; Mendenhall et 
al. 2014). El efecto de distintos grados de 
perturbación sobre la biodiversidad varía 
dependiendo del tipo de perturbación y del 
grupo taxonómico estudiado (Lawton et al. 
1998; Harvey et al. 2006; Kessler et al. 2009). 
En los estudios realizados con mariposas, 
generalmente los sitios con perturbación 
baja tienen mayor abundancia y riqueza de 
especies (Veddeler et al. 2005; Barlow et al. 
2007), pero ocasionalmente se ha reportado 
el incremento de estas variables en ambientes 
perturbados (Araujo 2000; Horner-Devine et 
al. 2003; González-Valdivia et al. 2016).

Las mariposas de la familia Nymphalidae 
son buenas indicadoras de perturbación en 
bosques tropicales, pues son muy sensibles a 
los cambios en la temperatura y la humedad. 
Su taxonomía y ecología están relativamente 
bien estudiadas (Kremen et al. 1993; DeVries 
et al. 1997; Warren et al. 2018) y pueden 
reflejar de forma adecuada la respuesta de 
otras familias de mariposas (Beccaloni and 
Gaston 1995). Aunque Nymphalidae suele 
tener dinámicas estacionales marcadas en 
respuesta a las variaciones en las condiciones 
ambientales de temperatura, precipitación y 
disponibilidad de recursos (DeVries and Walla 
2001; Grøtan et al. 2012, 2014), se conoce poco 
sobre el efecto de la variación estacional bajo 
diferentes niveles de perturbación (Altermatt 
2012; Lourenço et al. 2019). La mayoría 
de los estudios que evalúan el efecto de la 
perturbación sobre mariposas de la familia 

Nymphalidae han utilizado el muestreo 
con trampas para mariposas frugívoras por 
la practicidad del método. En consecuencia, 
el efecto sobre las mariposas nectarívoras es 
poco conocido (Schulze et al. 2004; Harvey et 
al. 2006), ya que la respuesta a la perturbación 
puede ser diferente según el gremio 
alimentario de los organismos (Schulze et al. 
2004; Harvey et al. 2006; Vargas et al. 2008). Si 
bien la abundancia, la riqueza de especies y la 
diversidad facilitan la comparación entre sitios 
bajo diferente uso o manejo, también se debe 
comparar la composición de especies (Mackey 
and Currie 2001; Hill and Hamer 2004), ya que 
las comunidades se podrían homogeneizar en 
ambientes perturbados a través del incremento 
de especies generalistas y la pérdida de 
especies o grupos funcionales raros o 
especialistas. Esto, a su vez, afectaría procesos 
ecológicos e interacciones importantes 
como la polinización, la depredación o el 
mantenimiento de la biodiversidad per se 
(Ghazoul 2002; Ekroos et al. 2010; Mendenhall 
et al. 2014; Supp and Ernest 2014).

El objetivo de este estudio fue comparar la 
riqueza y composición de los ensamblajes 
de mariposas Nymphalidae entre tres 
niveles de perturbación, dos épocas del ciclo 
hidrológico y dos métodos de muestreo en 
un bosque tropical basimontano en La Paz, 
Bolivia. Específicamente, nos preguntamos: 
1) ¿Cuál es la variación en la estructura y 
composición del ensamblaje de mariposas 
asociada a la perturbación generada por 
bosques secundarios y cultivos de cacao 
respecto a los bosques primarios?, 2) ¿Cómo 
afecta la época del año a la respuesta de las 
comunidades de mariposas a la perturbación?, 
y 3) ¿Las conclusiones dependen del método 
de muestreo utilizado? Suponiendo que la 
pérdida de cobertura vegetal causada por 
la perturbación reduce la diversidad de las 
comunidades de mariposas, esperábamos 
encontrar menor riqueza y heterogeneidad 
de especies en sitios con perturbación alta 
(cultivos de cacao). Por otro lado, si se 
cumple que la variación estacional de las 
poblaciones de mariposas responde al cambio 
de las condiciones ambientales, entonces las 
diferencias entre niveles de perturbación 
deberían ser más marcadas durante la época 
de menor abundancia de recursos, ya que la 
baja heterogeneidad de recursos en los cultivos 
influiría negativamente en la preferencia de 
mariposas por este hábitat. Finalmente, si 
la perturbación afecta en diferente grado 
a distintos gremios alimentarios, entonces 
los resultados obtenidos con cebos para 
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capturar principalmente un gremio 
(mariposas frugívoras) podrían diferir de los 
obtenidos por un método generalista (redes 
entomológicas).

M��������� � M������
Área de estudio

El estudio se realizó en la finca experimental 
agroecológica Sara Ana (15°27’30’’ S - 
67°28’38’’ O), ubicada en el municipio Alto 
Beni, departamento La Paz, Bolivia (Figura 1). 
Sara Ana se encuentra entre 370 y 500 m s. n. m. 
La precipitación promedio anual es 1500 mm 
(SENAMHI 2020), con un pico de precipitación 
entre los meses diciembre y marzo, mientras 
que la época de menor precipitación 
corresponde a los meses de junio a agosto. La 
temperatura media anual es 26.6 °C, con una 
disminución en los meses de mayo a agosto 
(25 °C) y máximas (>27 °C) entre septiembre y 
abril. La vegetación natural es bosque siempre 
verde estacional de llanura y pie de monte 
(Mueller et al. 2002; Campos et al. 2010). La 
composición florística es de transición entre 
Yungas y Amazonía, y comprende un mosaico 
de bosque relativamente bien conservado, 
pastizales y cultivos. La principal actividad 
económica en la zona es la agricultura, donde 
el cacao (Theobroma cacao) es el cultivo más 
frecuente.

Muestreo de mariposas
Se identificaron tres niveles de perturbación, 

tomando como criterio principal la 
composición de especies vegetales: 1) Bosque 
primario (perturbación baja), con alteraciones 
leves ocurridas hace más de 40 años (Seidel 
en prensa); presenta dosel de 20 m donde 
predominan arecáceas (Astrocaryum, Iriartea) 
y moráceas (Ficus, Clarisia) y se presentan 
varios subestratos, en los que se encuentran 
especies de los géneros Chamaedora (Araceae), 
Adiantum, Tectárea, Erythrochiton (Ruthacea), 
Carludovica (Cyclanthaceae), además de varias 
aráceas hemiepífitas (Monstera, Philodendron) 
y lianas como Dolichandra (Bignoniaceae) 
y Paullinia (Sapindaceae); 2) Bosque 
secundario (perturbación media); resultado de 
perturbación natural y antrópica del bosque 
con >25 años de abandono, con dominancia 
de especies de Cecropia (Urticaceae) y Triplaris 
(Polygonaceae); y 3) Cultivos de cacao 
(perturbación alta) acompañados de plátano 
(Musa spp., Musaceae) y con otras especies 
ocasionales como motacú (Attalea princeps, 
Arecaceae), ceibo (Erythrina poepiggiana, 

Fabaceae), achiote (Bixa orellana, Bixaceae) 
y guayaba (Psidium guajava, Myrtaceae). A 
pesar de cierta variación entre ellos, en los 
análisis se utilizaron los datos de los cultivos 
sin distinción, ya que no resultaron separados 
según su composición de mariposas en los 
análisis de ordenamiento.

Se escogieron 10 sitios de muestreo por 
cada nivel de perturbación (n=30) (Figura 1), 
separados entre sí por al menos 120 m (mayor 
a la distancia mínima sugerida para lograr 
independencia en los datos en estudios de 
ensamblajes de mariposas [Hamer et al. 2003; 
Ribeiro et al. 2012]). El muestreo fue realizado 
en las épocas seca (agosto) y transición seca-
húmeda (noviembre-diciembre) de 2015 
empleando capturas con trampas de cebo y con 
red entomológica. En cada sitio de muestreo 
se instaló una trampa de cebo para mariposas 
frugívoras tipo Van Someren-Rydon (cilindros 
de ~1 m de altura que permiten el vuelo de 
las mariposas en su interior) (DeVries et al. 
1997), colgada a 2 m de altura y cebada con una 
mezcla fermentada de frutas, atún, vísceras de 
pollo y cerveza. El cebo se puso un día antes 
de iniciar el muestreo y se remplazó cada dos 
días. Las trampas, que se revisaron cada 24 
horas, estuvieron activas durante cinco días 
consecutivos de cada época en cada sitio de 
muestreo (total: 300 días-trampa). La captura 
manual se realizó con una red entomológica a 
lo largo de dos transectos de 50 m (separados 
entre sí por 15 m) en cada sitio de muestreo. 
Cada transecto fue recorrido durante 10 
minutos dos veces en cada época, una vez 
por la mañana y una por la tarde, siempre 
por la misma persona (IL) (total: 2400 minutos 
de muestreo). Los individuos recolectados 
durante ambos recorridos por cada transecto 
fueron agregados (es decir, se obtuvo un 
dato por época y sitio). Todos los individuos 
fueron colectados mediante presión torácica 
y guardados en sobres entomológicos para 
su posterior identificación. La identificación 
de especies fue realizada por comparación 
con especímenes de la Colección Boliviana 
de Fauna (CBF) y las guías de Gareca et al. 
(2006) y Warren et al. (2018). La nomenclatura 
sigue la propuesta de Lamas et al. (2004, citado 
en Warren et al. 2018). Los especímenes 
colectados fueron depositados en la CBF.

Estimación de la cobertura vegetal

En cada sitio de muestreo se registraron los 
porcentajes de cobertura herbácea y arbustiva 
mediante el método de línea-intercepción 
(Matteucci and Colma 1982) en un transecto de 



₂₂₈                                                              I L������� C�������� �� ��                                                        M�������� �� ������ � �������� �� ����� �� B������                                                  ₂₂₉Ecología Austral 31:225-241

20 m, considerando como cobertura arbustiva 
a las plantas >1.5 m de altura. El porcentaje 
de cobertura de dosel se estimó como el 
promedio de 10 observaciones puntuales 
realizadas cada 2 m sobre el mismo transecto; 
en cada observación se estimó el porcentaje de 
cobertura mediante observación directa hacia 
el cielo usando un cilindro de 5 cm de diámetro 
y 10 cm de largo.

Análisis de datos
Los datos obtenidos por ambos métodos de 

muestreo de mariposas se complementan y 
permiten tener una lista más completa de 
especies de Nymphalidae (Wood and Gillman 
1998; Castro and Espinosa 2015; Jakubikova 
and Kadlec 2015; Graça et al. 2017), pero no se 
pueden combinar para estimar la abundancia 
de especies. Por tanto, los índices que no 
requieren información de abundancia, como 
riqueza y lista de especies, se elaboraron 
para cada sitio y época utilizando los datos 
de ambos métodos de muestreo integrados, 
mientras que la abundancia y heterogeneidad 
(inverso del índice de diversidad de Simpson 
[Simpson 1949]) se calcularon de manera 
separada para cada método de muestreo. 
La suficiencia del esfuerzo de muestreo fue 
evaluada mediante curvas de rarefacción (no 
incluidas en el artículo) y la comparación del 
número de especies registrado con el número 

estimado por el índice de Chao 1 bajo cada 
nivel de perturbación (Chiu et al. 2014).

Para evaluar los efectos del nivel de 
perturbación, la cobertura vegetal y la época 
del año sobre los ensamblajes de mariposas, 
se utilizaron modelos lineales generalizados 
de efectos mixtos (GLMM) con la riqueza de 
especies, la abundancia y la heterogeneidad 
como variables dependientes; el nivel de 
perturbación, la época de muestreo y los 
porcentajes de cobertura vegetal como las 
variables independientes potenciales de efecto 
fijo, y el sitio de muestreo como efecto aleatorio 
(Faraway 2016). Se evaluó la multicolinealidad 
entre las variables independientes potenciales 
por el diagrama de dispersión matricial y los 
factores de inflación de la varianza (VIF). Al 
encontrar multicolinealidad se eliminó el 
porcentaje de la cobertura dosel, que estuvo 
correlacionado con el nivel de perturbación, 
quedando las siguientes variables en los 
modelos globales: el nivel de perturbación 
(3 niveles), la época del año (2 niveles), los 
porcentajes de la cobertura herbácea y de la 
cobertura arbustiva y los sitios de muestreo. 
Se utilizaron los GLMM con la distribución 
gaussiana y la función de enlace identity para 
modelar el índice de heterogeneidad, y con 
la distribución Poisson y el enlace log para la 
riqueza de especies y la abundancia. Se evaluó 
el ajuste de la distribución de residuos a los 

Figura 1. Ubicación geográfica del área de estudio y de los 30 sitios de muestreo dentro del Departamento La Paz, 
Bolivia.
Figure 1. Geographical location of study area and the 30 sampling sites within La Paz, Bolivia.



₂₂₈                                                              I L������� C�������� �� ��                                                        M�������� �� ������ � �������� �� ����� �� B������                                                  ₂₂₉Ecología Austral 31:225-241

supuestos de los modelos por medio del gráfico 
Q-Q, el gráfico de residuos y el parámetro de 
dispersión. Cuando se detectó un desajuste 
(e.g., por ejemplo, sobredispersión), se 
aplicaron otras distribuciones de errores y 
funciones de enlace (Richards 2008).

Para seleccionar las variables independientes 
incluidas en el modelo se crearon los 
modelos parciales mediante la simplificación 
del modelo global que contenía todas las 
variables independientes no colineales. Se 
realizó la comparación de los modelos por el 
criterio de información de Akaike corregido 
para muestras pequeñas (AICc, Burnham 
and Anderson 2002), y todos los modelos con 
delta AICc<2 (delta AICc=AICc del modelo 
focal-AICc anidado más pequeño) fueron 
presentados como los mejores modelos. 
Adicionalmente, se calculó la importancia 
relativa (IR) de cada variable independiente 
como la suma del peso de Akaike de todos 
los modelos que incluyeron la variable de 
interés (Giam and Olden 2016, pero ver 
Galipaud et al. 2017). Los parámetros de cada 
variable independiente fueron estimados y su 
significancia estadística fue determinada en 
función de la tabla de resumen (summary) del 
mejor modelo con el AICc más pequeño. Se 
compararon las variables dependientes entre 
los niveles de perturbación mediante pruebas 
post hoc de Tukey cuando se detectó efecto 
de la perturbación; este análisis se realizó 
separadamente para cada época cuando 
además se detectó efecto de interacción entre 
la perturbación y la época.

La variación espacial y temporal en la 
composición de mariposas fue analizada por 
dos métodos: 1) el ordenamiento indirecto 
de la lista de especies de cada sitio para 
reducir la dimensión de los datos altamente 
multivariados y la prueba estadística de las 
primeras dimensiones de ordenamiento. 
Inicialmente, la ordenación se realizó por el 
análisis de correspondencia (CA); sin embargo, 
el gráfico de los dos primeros ejes mostró el 
efecto de arco y no fue posible interpretar la 
segunda dimensión. Así, se utilizó el análisis 
de correspondencia rectificado (DCA; Hill and 
Gauch 1980), el cual permite extraer los patrones 
dominantes de variación en la composición 
de los ensambles biológicos (Jongman et al. 
1995). Luego se utilizaron los modelos lineales 
generalizados de efecto mixto (GLMM) para 
evaluar los efectos del nivel de perturbación, 
la cobertura vegetal y la época del año sobre 
las primeras dos dimensiones de DCA. 2) El 

ordenamiento directo de la presencia-ausencia 
de cada especie bajo diferentes condiciones 
ambientales (e.g., Hoy et al. 2008), mediante 
el análisis de correspondencia canónica 
(CCA), en el cual se analizaron los efectos del 
nivel de perturbación, la cobertura herbácea, 
la cobertura arbustiva, la época de año y la 
estructura espacial de los sitios de muestreo. 
Esta última fue cuantificada por medio del 
mapa del eigenvector de Moran (MEM) 
(Dray et al. 2006). En el CCA se realizó la 
selección hacia delante (forward selection) 
para seleccionar las variables independientes 
importantes. La contribución relativa de los 
tres grupos de las variables independientes 
(nivel de perturbación, época y estructura 
espacial) se analizó por la partición de 
variación (Borcard et al. 2018).

Todos los análisis estadísticos se realizaron 
con el programa R (versión 3.6.2 [R Core Team 
2019]), con el paquete vegan para el cálculo 
del índice de diversidad y Chao, DCA y CCA 
(Oksanen et al. 2019), el paquete car para 
calcular VIFs (Fox and Weisberg 2019), el 
paquete lme4 para ajustar GLMM (Bates et al. 
2015), el paquete MASS para GLMM con la 
distribución binomial negativa (Venables and 
Ripley 2002), el paquete MuMIn para calcular 
AICc, comparar los modelos y estimar el R2 
marginal (Barton 2019), el paquete multcomp 
para la comparación post hoc (Hothorn 2008) 
y el paquete adespatial para realizar el MEM 
(Dray et al. 2019).

R���������
Se registraron 761 mariposas diurnas de la 

familia Nymphalidae correspondientes a 107 
especies y ocho subfamilias. El número de 
individuos capturados fue bastante similar 
entre niveles de perturbación, pero fue casi el 
doble en época seca que en época de transición 
seca-húmeda (Tabla 1). La abundancia 
promedio (±DE) de individuos por especie 
registrada fue 7.1±8.6 (rango: 1-47). Veinticinco 
especies (23%) estuvieron representadas sólo 
por un individuo y 17 especies (16%) por dos 
individuos. La abundancia registrada en cada 
muestreo varió entre 0 y 23 individuos (6.3±4.8; 
con solo 9 de las 120 muestras sin capturas) y 
la riqueza de especies entre 0 y 15 (4.4±3.0). 

Riqueza de especies
La riqueza de especies observada fue similar 

entre bosque primario y cultivo y representó 
entre el 76 y 81% de la riqueza total esperada 
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en cada nivel de perturbación (según el 
índice de Chao 1) (Tabla 1). El mejor modelo 
explicativo de la riqueza de especies incluyó 
a la época (importancia relativa: IR=1.00), 
el nivel de perturbación (IR=0.59) y a su 
interacción (IR=0.53) (distribución Poisson con 
el enlace log: R2

marginal=0.35) (Tabla 2). La riqueza 
de especies fue menor en época transición 
que en seca (Figura 2a) (Z=4.7, P<0.0001). La 
riqueza de especies no varió entre los niveles 
de perturbación durante la época seca (Tukey: 
P>0.3 para todas las comparaciones), pero fue 

mayor en los bosques primarios que en los 
cultivos durante la época de transición (Tukey: 
Z=2.7, P=0.019).

Abundancia
Se observó mayor abundancia de mariposas 

capturadas con trampas de cebo durante la 
época seca que en transición (distribución 
binomial negativa con el enlace log: IR=0.92, 
R2

marginal=0.08) (Tabla 2). La abundancia de 
mariposas capturadas con red entomológica 

Nivel de 
perturbación 

Seca Transición TOTAL Índice de 
ChaoTrampa Red Total Trampa Red Total

Riqueza de 
especies

Bosque primario 28 20 42 24 26 48 63 77.7±8.2
Bosque secundario 30 37 56 18 30 40 71 90.7±10.0
Cultivo 32 31 51 21 12 29 62 82.3±10.7
TOTAL 55 58 89 39 54 75 107  

Tabla 1. Abundancia (número de individuos) y riqueza de especies registradas en los 10 sitios bajo cada uno de los 
tres niveles de perturbación estudiados, en ambas épocas de muestreo y por ambos métodos. Se presenta también la 
riqueza de especies esperada (según el índice de Chao 1) para cada nivel de perturbación integrando ambos métodos 
de captura y épocas.
Table 1. Abundance (number of individuals) and species richness registered in the 10 sites of each studied disturbance 
level (primary forests, secondary forests and crops) in both sampling seasons (dry and dry-humid transition) and for 
both sampling methods (baited traps and entomological nets). The predicted species richness (according to Chao 1 
index) for each disturbance level, aggregating both seasons and trapping methods, is also presented.

Variable dependiente Mejores modelos (ΔAICc<2)
y modelo nulo

AICc g.l. Δi R2

Riqueza Epc + Per + Epc*Per
Epc
Nulo

337.3
338.9
359.6

7
3
2

0
0.7
22.3

0.35
0.24

Abundancia (trampa) Epc
Epc + Herb
Epc + Arb
Nulo

341.7
342.4
343.7
347.4

4
5
5
3

0
0.7
1.9
5.7

0.08
0.09
0.08

Abundancia (red) Epc + Per + Epc*Per
Nulo

332.5
367.0

7
2

0
34.4

0.39

Heterogeneidad (trampa) Epc
Epc + Per + Epc*Per
Epc + Per
Nulo

298.5
298.8
299.8
303.1

4
8
6
3

0
0.3
1.3
4.7

0.06
0.09
0.07

Heterogeneidad (red) Epc + Per + Epc*Per
Nulo

253.1
261.7

8
3

0
8.6

0.21

Composición (DCA1) Per
Nulo

157.3
173.4

5
3

0
16.2

0.43

Composición (DCA2) Epc + Per + Epc*Per
Nulo

155.8
170.9

8
3

0
15.0

0.39

Tabla 2. Resumen de los resultados de los GLMM con la riqueza de especies, la abundancia (estimada por dos métodos 
de trampeo: red entomológica y trampa de cebo), la heterogeneidad (inverso del índice de Simpson) y la composición 
como variables dependientes, y la época (Epc, 2 niveles), el nivel de perturbación (Per, 3 niveles), la interacción 
entre ambos, la cobertura arbustiva (Arb) y la cobertura herbácea (Herb) como variables independientes. Todos los 
modelos, incluyendo el modelo nulo, contenían el sitio de muestreo como efecto aleatorio. Δi=AICci-min AICc. R2 es 
R2 marginal.
Table 2. Summary of the GLMM results with species richness, abundance (estimated by two trapping methods: 
entomological net and bait trap), heterogeneity (inverse of the Simpson index) and composition as dependent variables, 
and season (Epc, 2 levels), disturbance level (Per, 3 levels), interaction between both, shrub cover (Arb) and herbaceous 
cover (Herb) as independent variables. All models, including the null model, contained the sampling site as the 
independent variable of random effect. Δi=AICci-min AICc. R2 is marginal R2.
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varió según la época (IR=1.00), el nivel de 
perturbación (IR=0.99) y su interacción 
(IR=0.99) (distribución Poisson con el enlace 
log: R2

marginal=0.39) (Figura 2b, Tabla 2). Se 
registraron más mariposas en época seca 
que en transición (Tabla 1). La abundancia 
no varió entre los niveles de perturbación 
durante la época seca (P>0.2 para todas 
las comparaciones), pero fue mayor en los 
bosques que en cultivos durante la época de 
transición (Tukey: BP vs. CU, Z=2.7, P=0.018; 
BS vs. CU, Z=2.6, P=0.025).

Heterogeneidad
La heterogeneidad de mariposas capturadas 

con trampas de cebo solo varió entre las dos 
épocas (IR=0.94), con mayor heterogeneidad 
durante la época seca (distribución gaussiana 
con el enlace identity: R2

marginal=0.06) (Tabla 2). 
La heterogeneidad de mariposas registradas 
con red entomológica varió según la época 
(IR=0.97), el nivel de perturbación (IR=0.94) y 
su interacción (IR=0.84) (distribución gaussiana 
con el enlace identity: R2

marginal=0.21) (Figura 2c, 
Tabla 2); siendo mayor durante la época seca 
que en la época de transición (t27=2.8, P=0.01), 
aunque la heterogeneidad no varió entre los 
niveles de perturbación durante cada época por 
la comparación post hoc (Tukey: P>0.05 para 
todas las comparaciones, aunque estuvieron 
cercanas a la significancia estadística).

Composición del ensamblaje

La composición del ensamblaje de mariposas 
varió entre los niveles de perturbación: los 
sitios con bosques (BP+BS) y con cultivos (CU) 
se pueden separar en el plano dado por los dos 
primeros ejes del DCA (aunque con bastante 
solapamiento) (Figura 3). DCA1 varió según el 
nivel de perturbación (distribución gaussiana 
con el enlace identity: IR=1, R2

marginal=0.43) y 
DCA2 según la época (IR=1), el nivel (IR=0.99) 
y su interacción (distribución gaussiana con el 
enlace identity: IR=0.98, R2

marginal=0.39). 

Las especies más abundantes en el sitio de 
estudio fueron Hermeuptychia sp. y Ceratinia 
neso, con 47 y 40 individuos, respectivamente. 
Durante la época seca, C. neso fue la más 
abundante, seguida por Hermeuptychia sp., con 
34 y 26 individuos, respectivamente. Por otro 
lado, en época de transición, Hermeuptychia 
sp. fue la más abundante, seguida por 
Mechanitis polymnia, con 21 y 16 individuos, 
respectivamente. Ceratinia neso tuvo una 
reducción marcada de su abundancia en 

Figura 2. Diagramas de caja y bigote mostrando los 
efectos de la época y el nivel de perturbación sobre 
los ensamblajes de mariposas: (a) riqueza de especies, 
(b) abundancia de mariposas capturadas con red 
entomológica y (c) heterogeneidad de mariposas 
capturadas con red entomológica. Las cajas representan 
el rango intercuartílico, las líneas centrales representan 
la mediana y los bigotes representan 1.5 veces el rango 
intercuartílico. Los puntos correspondientes a cada sitio 
de muestreo se presentan fluctuados (jitter) en sentido 
horizontal. BP=bosque primario, BS=bosque secundario, 
CU=cultivo de cacao. Letras diferentes sobre las cajas 
indican diferencia significativa por la comparación de 
Tukey. 
Figure 2. Boxplots showing the effects of season and 
disturbance level on butterfly assemblages: (a) species 
richness, (b) abundance of butterflies captured by hand 
net, and (c) heterogeneity of butterflies captured by hand 
net. The boxes represent the interquartile range, the central 
lines represent the median, and the whiskers represent 1.5 
times the interquartile range. Points representing values 
for each sampling site were plotted as jittered along the 
horizontal axis. BP=primary forest, BS=secondary forest, 
CU=cacao crop. Different letters above the boxes indicate 
significant differences in Tukey test.
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Figura 3. Ordenamiento de los sitios de muestreo según la lista de especies de mariposas por medio del análisis de 
correspondencia rectificado (DCA). BP=bosque primario, BS=bosque secundario, CU=cultivo, S=época seca, T=época 
transición. Las elipses indican las áreas de confianza de 95% para cada hábitat. Ver Tabla 3 para las abreviaciones de 
los nombres de las especies de mariposas. Para facilitar la interpretación del gráfico sólo se muestran las especies más 
abundantes. 
Figure 3. Detrended component analysis of sampling sites according to butterfly species list. BP=primary forest, 
BS=secondary forest, CU=cacao crops, S=dry season, T=transition season. Ellipses indicate 95% confidence areas for 
each habitat. See Table 3 for butterfly species abbreviations. Only main species are presented to help interpretation 
and reduce clutter.

Figura 4. Ordenamiento de las especies 
de mariposas por medio del análisis 
de correspondencia canónica (CCA). 
BP=bosque primario, BS=bosque 
secundario, CU=cultivo, E. Seca=época 
seca, E. Trans=época transición, Cob. 
Herbácea=porcentaje de la cobertura 
herbácea, Est. espacial=estructura espacial 
representada por el primer eje del mapa de 
eigenvector de Moran (MEM1). Ver Tabla 
3 para las abreviaciones de especies de 
mariposas. Para facilitar la interpretación 
sólo se muestran las especies más 
abundantes.
Figure 4. Canonical correspondence 
analysis (CCA) of butterfly species. 
BP=primary forest, BS=secondary forest, 
CU=cacao crops, E. Seca=dry season, E. 
Trans=dry-humid transition season, Cob. 
Herbácea=herbaceous cover percentage, 
Est. espacial=spatial structure represented 
by the first axis of Moran’s eigenvector 
map (MEM1). See Table 3 for butterfly 
species abbreviations. Only main species 
are presented to help interpretation and 
reduce clutter.
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época de transición, con sólo 6 individuos 
registrados.

Según los análisis y la lista de especies (Tabla 
3), dos especies (Cithaerias aurorina y Zaretis 
isidora) fueron comunes y exclusivamente 
registradas en bosque primario. Cuatro 
especies (Napeogenes inachia, Ceratinia poecilia, 
Memphis phantes y Pseudodebis valentina) fueron 
comunes en bosque primario, con algunos 
registros en bosque secundario y muy raras 

en los cultivos. Dos especies (Pareuptychia 
hesionides y M. polymnia) fueron comunes 
en bosque secundario, menos abundantes 
en bosque primario y muy raras en cultivos. 
Junonia genoveva fue común y exclusiva en 
los cultivos. Cuatro especies (Hermeuptychia 
hermes, Hermeuptychia. sp., Incertae sedis nerita 
y Magneuptychia nebulosa) fueron comunes en 
los cultivos, menos abundantes en bosque 
secundario y no fueron registradas en bosque 
primario. Siete especies (P. hesionides, C. poecilia, 

Tabla 3. Presencia de especies capturadas por método manual de red entomológica (R) y trampa (T) en los 10 sitios 
bajo cada nivel de perturbación: bosque primario (P), bosque secundario (S) y cultivo (C). Los nombres abreviados 
son referencia para las Figuras 3 y 4.
Table 3. Presence of butterfly species captured using entomological net (R) and trap sampling (T) at the 10 sites under 
each disturbance level, primary forest (P), secondary forest (S), and crop (C). Abbreviated names are shown as reference 
for Figures 3 and 4.

Especie Abreviatura
BP BS C

Hábitat1
R T R T R T

Subfamilia Biblidinae
 Biblis hyperia (Cramer 1779) Byb_hyp x x x AA, P*
 Callicore eunomina (Neild 1996) Cal_eun x x CB, BB
 Catonephele acontius (Linnaeus 1771) Cat_aco x x x BS, D
 Catonephele salacia (Hewitson 1852) Cat_sal x x x x B
 Diaethria clymena (Guérin-Méneville 1844) Dia_cly x x
 Diaethria kolyma (Hewitson 1852) Dia_col x CB, SB
 Dynamine aerata (Butler 1877) Dyn_aer x CB, BB
 Dynamine arene (Hübner 1823) Dyn_are x x P
 Dynamine postverta (Cramer 1779) Dyn_pos x P
 Eunica alpais (Godart 1824) Eun_alp x AA
 Eunica amelia (Cramer 1777) Eun_ame x
 Eunica sophonisba (Cramer 1780) Eun_sop x D, BS
 Eunica sydonia (Godart 1824) Eun_syd x BM, BB, AA
 Hamadryas arinome (Lucas 1853) Ham_ari x BM, CB
 Hamadryas chloe (Stoll 1787) Ham_chl x BM, P
 Hamadryas epinome (Felder and Felder 1867) Ham_epi x AA, BM
 Hamadryas februa (Hübner 1823) Ham_feb x AA, P
 Hamadryas feronia (Linnaeus 1758) Ham_fer x x x AA, P*
 Nessaea hewitsonii (Felder and Felder 1859) Nes_hew x B
 Nessaea obrinus (Linnaeus 1758) Nes_obr x BM*
 Nica flavilla (Godart 1824) Nic_fla x AA, MA*
 Pyrrhogyra amphiro (Bates 1865) Pyr_amp x x x
 Pyrrhogyra crameri (Aurivillius 1882) Pyr_cra x x x CB
 Pyrrhogyra otolais (Fruhstorfer 1980) Pyr_oto x x x x CB, AA
 Temenis laothoe (Cramer 1777) Tem_lao x x x CB, P*
 Vila azeca (Doubleday 1848) Vil_aze x
Subfamilia Charaxinae
 Consul fabius (Butler 1874) Con_fab x x x x BM*
 Fountainea eurypyle (Felder and Felder 1862) Fou_eur x x x
 Fountainea ryphea (Cramer 1775) Fou_ryp x x x BM, BS, P
 Fountainea sosippus (Hopffer 1874) Fou_sos x x
 Hypna clytemnestra (Cramer 1777) Hyp_cly x x x BS, D*
 Memphis acidalia (Hübner 1819) Mem_aci x x x SB, D
 Memphis glauce (Möschier 1877) Mem_gla x x x x CB
 Memphis phantes (Hopffer 1874) Mem_pha x x x x
 Memphis xenocles (Westwood 1850) Mem_xen x x x x x SB, D
 Zaretis isidora (Cramer 1779) Zar_isi x CB
Subfamilia Cyrestinae
 Marpesia chiron (Fabricius 1775) Mar_chi x BM, AA, BB
 Marpesia livius (Kirby 1871) Mar_liv x
Subfamilia Danainae
 Callithomia lenea (Cramer 1779) Cal_len x x
 Ceratinia neso (Hübner 1806) Cer_nes x x x B
 Ceratinia poecila (Bates 1862) Cer_poe x x x
 Dircenna adina (Hewitson 1855) Dir_adi x x BS, BB
 Dircenna loreta (Haensch 1903) Dir_lor x x x
 Episcada clausina (Hewitson 1876) Epi_cla x
 Hypoleria asellia (Hopffer 1874) Hyp_ase x x
 Hypoleria sarepta (Hewitson 1852) Hyp_sar x x SB
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Especie Abreviatura
BP BS C

Hábitat1
R T R T R T

Subfamilia Danainae
 Hypothyris euclea (Godart 1819) Hyp_euc x x x
 Mechanitis messenoides (Felder and Felder 1865) Mech_mes x
 Mechanitis polymnia (Linnaeus 1758) Mech_pol x x x SB, AA
 Melinaea marsaeus (Hewitson 1860) Mel_mar
 Napeogenes inachia (Hewitson 1855) Nap_ina x x x SB, CB
 Oleria victorine (Guérin-Méneville 1844) Ole_vic x x x x
 Tithorea harmonia cf. (Cramer 1777) Tit_harm x x
Subfamilia Heliconiinae
 Eueides isabella (Stoll 1781) Eue_isa x x BB, P
 Heliconius erato (Linnaeus 1758) Hel_era x x x
 Heliconius wallacei (Reakirt 1866) Hel_wal x BS
Subfamilia Limenitidinae
 Adelpha capucinus (Walch 1775) Ade_cap x x BM, BS, P
 Adelpha cocala (Cramer 1779) Ade_coc x BB
 Adelpha iphiclus (Linnaeus 1758 ) Ade_iph x BS, D
 Adelpha mesentina (Cramer 1777) Ade_mes x
Subfamilia Nymphalinae
 Colobura annulata (Willmo�, Constantino y Hall 2001) Col_ann x x x x B
 Eresia clio (Linnaeus 1758) Ere_cli x x
 Eresia eunice (Hübner 1807) Ere_eun x
 Historis acheronta (Fabricius 1775) His_ach x P*
 Junonia genoveva (Felder and Felder 1867) Jun_gen x x CS, P*
 Smyrna blomfildia (Fabricius 1781) Smy_blo x x BM, BB, CS
 Tigridia acesta (Linnaeus 1758) Tig_ace x x BM, BB, D
Subfamilia Satyrinae
 Antirrhea philaretes (Felder and Felder 1862) Ant_phi x x B
 Bia rebeli (Bryk 1953) Bia_reb x x
 Caeruleuptychia glauca (Weymer 1911) Cae_gla x x x
 Caeruleuptychia urania (Butler 1867) Cae_ura x x
 Caligo illioneus (Cramer 1775) Cal_ili x x BM, BS, C
 Catoblepia berenchyntia (Stichel 196) Cat_ber x x SB
 Chloreuptychia herseis (Godart 1824) Chl_her x x x B
 Chloreuptychia tolumnia (Cramer 1777) Chl_tol x B
 Cissia myncea (Cramer 1780) Cis_myn x x B
 Cissia proba (Weymer 1911) Cis_pro x x B
 Cissia terrestris (Butler 1867) Cis_ter x x x B
 Cithaerias aurorina (Weymer 1910) Cith_aur x BM*
 Eryphanis lycomedon (Felder and Felder 1862) Ery_lyc x B
 Haetera piera (Linnaeus 1758) Hae_pie x x BM*
 Harjesia obscura (Butler 1867) Har_obs x x P
 Hermeuptychia hermes (Fabricius 1775) Her_her x x x x AA, P*
 Hermeuptychia sp. Her_sp x x x x x
 Incertae sedis nerita (Capronier 1881) Inc_sed x x x x
 Magneuptychia mimas (Godman 1905) Mag_mim x x x
 Magneuptychia moderata (Weymer 1911) Mag_mod x
 Magneuptychia nebulosa (Butler 1867) Mag_neb x x
 Magneuptychia ocnus (Butler 1867) Mag_ocn x x
 Megeuptychia antonoe (Cramer 1775) Meg_ant x x x BB, D
 Morpho achilles (Linnaeus 1758) Mor_ach x SB*
 Morpho helenor (Cramer 1776) Mor_hel x x x BM, BS, CB 
 Opsiphanes cassina (Felder and Felder 1862) Ops_cas x x x AA
 Opsiphanes invirae (Hübner 1808) Ops_inv x x D*
 Pareuptychia hesionides (Foster 1964) Par_hes x x x x x x
 Pierella hyceta ceryce (Hewitson 1859) Pie_hyc x x BM
 Pierella lena (Constantino 2007) Pie_len x BM, CB
 Pseudodebis celia (Cramer 1779) Pse_cel x
 Pseudodebis valentina (Cramer 1779) Pse_val x x x x x x BM, SB
 Taygetina kerea (Butler 1869) Tay_ker x CB
 Taygetis laches (Fabricius 1973) Tay_lac x x x
 Taygetis mermeria (Cramer 1776) Tay_mer x x x x BM*
 Taygetis rufomarginata (Staudinger 1888) Tay_ruf x x x x x
 Taygetis sp. Tay_sp x
 Taygetis sylvia (Bates 1866) Tay_syl x x x x CB
 Yphtimoides renata (Stoll 1780) Yph_ren x x BB, P
 Yphtimoides sp. Yph_sp    x x x  
1Hábitat según revisión de diversos estudios (literatura citada y DeVries 1987): AA=áreas abiertas, B=bosque, 
BB=borde de bosque, BF=bosque fragmentado, BM=bosque maduro, BS=bosque secundario, C=cultivo, 
CB=claro de bosque, CS=cultivo con sombra, D=dosel, MA=matriz agropecuaria, P=perturbado, SB=sotobosque, 
*=indicadora del tipo de hábitat.

Tabla 3. Continuación,
Table 3. Continuation.
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I. s. nerita, M. nebulosa, H. hermes, Taygetis sylvia 
y Temenis laothoe) fueron abundantes durante 
la época seca, pero poco comunes durante la 
época de transición. La presencia-ausencia 
de especies de mariposas fue bien explicada 
por las características del hábitat (nivel de 
perturbación, porcentaje de la cobertura 
herbácea), la época de año y la estructura 
espacial (MEM1) (pseudo-F5,53=1.46, P=0.001, 
R2

adj=0.04). El 55% de la variación fue explicada 
exclusivamente por las características del 
hábitat, el 24% por la época y solo el 14% por 
la estructura espacial. El CCA1 se asoció con el 
gradiente de perturbación (desde cultivo hasta 
bosque primario) y el porcentaje de cobertura 
herbácea estuvo asociado con el nivel de 
perturbación. El CCA2 separó la época de 
transición y la época seca, y se asoció al efecto 
de la estructura espacial (Figura 4).

D�������� 
La riqueza de especies (107 especies) y el 

porcentaje de especies representadas por un 
solo individuo (23%) en este trabajo están 
en el rango reportado en otros estudios con 
Nymphalidae en bosques húmedos tropicales 
(sin tomar en cuenta el posible efecto por 
diferencias en área muestreada), que 
reportan 85-128 especies y 14-28% de especies 
representadas por un individuo (DeVries et al. 
1997; 2011; DeVries and Walla 2001; Hamer et 
al. 2006; Barlow et al. 2007; Grøtan et al. 2014). 
Este patrón también se registró en bosques 
amazónicos basimontanos cercanos al sitio 
de estudio, con 98-123 especies y 25-26% de 
especies representadas por solo un individuo 
(Apaza 2005; Aliaga 2012; Identidad Madidi 
and SERNAP 2019). Aunque la frecuencia de 
especies con un individuo generalmente se 
asocia a especies raras, también podría tratarse 
de sub-representación por las características de 
comportamiento de la especie o fluctuaciones 
anuales en la abundancia de cada especie, que 
suelen ser comunes en esta familia (DeVries 
and Walla 2001; Grøtan et al. 2012, 2014). De 
acuerdo con las estimaciones de la riqueza 
en cada tipo de ambiente mediante el índice 
de Chao 1, el esfuerzo de muestreo realizado 
en este trabajo permitió tener una muestra 
representativa de las comunidades en cada 
uno de ellos (76-81% de especies registradas), 
aunque sugiere que la comunidad observada 
en los cultivos de cacao es algo más incompleta 
(62 especies registradas de 82 estimadas). 
Sin embargo, es importante resaltar que el 
esquema de muestreo de este trabajo sólo 

permitió capturar mariposas a nivel de 
sotobosque. Es muy probable que la riqueza 
de mariposas en bosque primario y bosque 
secundario esté subrepresentada, ya que 17-
25% de las especies de mariposas de la familia 
Nymphalidae de bosque se pueden registrar 
casi exclusivamente a nivel de dosel (DeVries 
1988; DeVries et al. 1997; Barlow et al. 2007; 
Ribeiro and Freitas 2012).

La riqueza de especies, la abundancia y la 
heterogeneidad de mariposas en el sitio de 
estudio fue mayor durante la época seca. Varios 
estudios registraron la fluctuación estacional 
de la abundancia y la riqueza de especies de 
las comunidades de mariposas de la familia 
Nymphalidae, mostrando una correlación con 
la variación de la precipitación (Grøtan et al. 
2012) y de la temperatura (Grøtan et al. 2014). 
Algunas comunidades en hábitats a menor 
altitud (e.g., bosque amazónico de llanura en 
Ecuador) presentan picos de diversidad en 
época húmeda o antes de ésta (DeVries et al. 
1997; DeVries and Walla 2001), mientras que 
comunidades de bosques de llanura de Costa 
Rica (DeVries et al. 2011; Grøtan et al. 2012, 
2014) muestran resultados similares a nuestro 
estudio (mayor riqueza y abundancia en época 
seca). El estudio realizado por Apaza (2005) 
en un área cercana a nuestro sitio de estudio 
reportó también un pico de riqueza en época 
seca (agosto) y una disminución hacia la época 
húmeda.

Efecto de la perturbación
La variación en la riqueza y abundancia de 

especies entre los niveles de perturbación 
comparados dependió de la época, lo que 
podría atribuirse a la temperatura. Cada 
especie de mariposa tiene un rango óptimo 
de temperatura para su actividad, cuya 
amplitud varía según el comportamiento 
y preferencia de microhábitat (Kingslover 
1985; Kuchlein and Ellis 1997). La temperatura 
máxima promedio en el mes de agosto 
(época seca) es de 33 °C, mientras que en el 
mes de noviembre (transición) alcanza los 
37 °C (SENAMHI 2020). Ese cambio es más 
drástico en sitios más expuestos, como los 
cultivos, ya que la cobertura de dosel permite 
mantener temperaturas más frescas durante 
la época más caliente (Chen et al. 1999; Lin 
2007; Beserra et al. 2012; de Souza et al. 2012). 
Por ejemplo, de Souza et al. (2012) registraron 
una diferencia de 6 °C entre cultivos de café 
con y sin sombra. Entonces, es posible que 
durante la época de transición el efecto de la 
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temperatura sea mayor en los cultivos de cacao 
y solo algunas especies que tiene preferencia 
por áreas abiertas (e.g., J. genoveva, Hamadryas 
februa, Hamadryas feronia) puedan aprovechar 
los recursos en esas condiciones (Beserra et 
al. 2012).

Composición del ensamblaje
La variación en la composición del 

ensamblaje de mariposas estuvo influenciada 
principalmente por el nivel de perturbación en 
los sitios muestreados, con una composición 
de especies distinta entre los cultivos y 
ambos tipos de bosque. En general, el bosque 
húmedo tropical es heterogéneo en tiempo 
y espacio (Connell 1978; Gentry 1992), 
y la heterogeneidad espacial es causada 
principalmente por perturbaciones naturales 
que, además de mantener diversos estados 
sucesionales, contribuyen a la alta diversidad 
de especies (Brown and Hutchings 1997; 
Schnitzer and Carson 2001; Pardonnet 2010). 
Las adaptaciones a la heterogeneidad espacial 
permiten el desplazamiento de mariposas 
entre fragmentos de bosque conservado y 
los sitios perturbados (Beck and Schulze 
2000; Marini-Filho and Martins 2010), lo que 
genera similitudes en la composición de los 
ensamblajes. Esto puede explicar la presencia 
de especies conocidas como indicadoras de 
bosque primario en bosque secundario (e.g., 
Haetera piera, Pierella hyceta, Nessaea obrinus, 
Consul fabius, Bia rebeli y Morpho achilles) y 
en cultivos (Taygetis mermeria), así como la 
presencia de algunas especies de sotobosque 
en los cultivos (Oleria victorine y P. valentina). 
Otros estudios también reportaron la 
presencia de especies de bosque primario en 
sitios con mayor perturbación, y lo atribuyeron 
principalmente a la presencia de sus plantas 
hospederas (DeVries et al. 1997; Wood and 
Gillman 1998; Ghazoul 2002). También se 
reportó que la distancia entre fragmentos de 
bosque no afecta la presencia de mariposas 
tanto como lo hace la disponibilidad de recursos 
alimenticios (Haddad and Baum 1999; Krauss 
et al. 2004; Veddeler et al. 2005). Las mariposas 
de borde de bosque o dosel son más tolerantes 
que las especies de sotobosque al incremento 
de radiación solar y temperatura que causa la 
perturbación (Warren 1985; Lovejoy et al. 1986; 
Brito et al. 2014). Esto concuerda con nuestros 
registros de especies de dosel, borde y claro 
de bosque (e.g., Memphis acidalia, M. glauce, C. 
neso, Hypothyris euclea, N. inachia y H. hermes) 
en cultivos. Aunque no se pueda asegurar su 
permanencia a largo plazo, es evidente que 

existen recursos y condiciones ambientales que 
permiten la presencia, al menos ocasional, de 
especies de bosque primario en estos cultivos 
(Horner-Devine et al. 2003; Ritter et al. 2011; 
Beserra et al. 2012).

La variación en la composición de los 
ensamblajes también estuvo determinada 
por la época y en menor medida por la 
estructura espacial. Esto significa que si bien 
la cercanía entre los sitios puede favorecer la 
predictibilidad de la presencia de una especie, 
las características del hábitat y de la época 
son más determinantes. El decremento en la 
abundancia durante la época de transición 
fue general, pero los cambios estacionales 
afectaron de manera diferente a cada especie 
(Kingslover 1985; Kuchlein and Ellis 1997; 
Cormont et al. 2011; Lourenço et al. 2019). 
Algunas especies (e.g., C. poecilia, M. nebulosa y 
Megeuptychia antonoe) tuvieron una reducción 
poblacional más drástica, pasando de ser 
especies abundantes en época seca a contar 
con solo un individuo en época de transición, 
mientras que otras especies como M. polymnia 
y H. feronia mostraron el patrón opuesto. 

Entre las variables ambientales consideradas 
para este estudio, la cobertura herbácea 
(correlacionada inversamente con la cobertura 
de dosel) se asoció con la diferencia en la 
composición de especies entre niveles de 
perturbación, diferenciando a los cultivos 
de los dos tipos de bosque. En los cultivos se 
capturaron más especies que suelen habitar 
en pastizales y sitios abiertos (expuestos a la 
radiación solar). Sin embargo, la variación 
de los ensamblajes de mariposas podría 
estar mejor explicada por otras variables 
ambientales no medidas, como la presencia 
de plantas hospederas (Yamamoto et al. 2007), 
la riqueza, composición y estructura vertical 
de la vegetación (Zellweger et al. 2016; Graça 
et al. 2017) o la disponibilidad de recursos. 
Los principales recursos alimenticios para la 
familia Nymphalidae dependen de la época 
de floración y fructificación (para las especies 
nectarívoras y frugívoras, respectivamente) 
y varían de manera estacional (Brito et al. 
2014; Castro and Espinosa 2015). Aunque 
no cuantificamos la disponibilidad de 
recursos, fue muy evidente la presencia 
de recursos para ambos grupos en los tres 
niveles de perturbación durante la época 
seca (observación personal). En la época de 
transición, en cambio, las plantas cultivadas ya 
no tenían frutos, pero en los sitios con bosque 
aún existían plantas en fructificación, lo que 
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explica la mayor disminución en abundancia 
y especies en los cultivos. Por otro lado, en 
los cultivos había plantas en floración en 
ambas épocas (observación personal), lo 
que favorecería la presencia de mariposas 
nectarívoras tolerantes a la radiación solar 
en la época de transición (Harvey et al. 2006). 
Esto fue particularmente evidente para J. 
genoveva, una de las especies dominantes en 
este ambiente y cuya dominancia explica la 
reducción en la heterogeneidad en el cultivo 
(el índice de heterogeneidad es sensible a la 
abundancia [Magurran 2005]).

Efecto del método de muestreo 
Es importante notar que el método de 

muestreo podría tener un papel clave en la 
evaluación del impacto de la perturbación 
sobre las mariposas de la familia Nymphalidae. 
Las trampas de cebo son muy efectivas para 
mariposas frugívoras (Graça et al. 2017), 
mientras que las redes son efectivas tanto para 
frugívoras como para nectarívoras (Castro 
and Espinosa 2015). Harvey et al. (2006) 
encontraron mayor riqueza y abundancia 
de mariposas frugívoras en niveles de 
perturbación media en comparación a sitios 
muy abiertos, pero no hallaron diferencias 
entre niveles de perturbación para mariposas 
nectarívoras ni para el ensamblaje completo. En 
nuestro estudio sólo se detectó una variación 
significativa entre los niveles de perturbación 
con el método de captura manual: durante 
la época de transición, la abundancia y la 
heterogeneidad fueron mayores en bosque 
primario que en cultivo. Esto puede deberse 
a que dos de las especies más abundantes en 
cultivo (J. genoveva y Hermeuptychia sp.) fueron 
capturadas mayormente por el método manual 
(91% y 70%, respectivamente), reduciendo la 
heterogeneidad en este nivel de perturbación. 
Dado que la perturbación puede afectar 
de distinta manera a distintos grupos del 
ensamblaje de mariposas, es importante que 
las evaluaciones complementen el muestreo 
con captura manual (Wood and Gillman 
1998; Castro and Espinosa 2015; Jakubikova 
and Kadlec 2015; Graça et al. 2017; Checa et 
al. 2019).

C�����������
La presencia de especies asociadas a bosque 

conservado en el área de estudio, sumada a la 
similitud en la composición de sitios de bosque 
primario y secundario, resalta la importancia 
del bosque primario para conservar la riqueza 

de Nymphalidae en el área (Wood and Gillman 
1998; Horner-Devine et al. 2003; Veddeler et al. 
2005; Gibson et al. 2011). Ekroos et al. (2010) 
resaltan la susceptibilidad de las especies 
especialistas a la modificación del hábitat y, 
aunque registramos especies especialistas 
de bosque en el nivel de perturbación medio 
(bosque secundario), los sitios evaluados 
fueron abandonados hace al menos 20 
años (Seidel en prensa). Si la dinámica de 
perturbación se intensifica, es posible que 
estas especies se extingan localmente (Brown 
and Hutchings 1997; Schulze et al. 2004).

Los resultados de nuestro estudio muestran 
que para evaluar el impacto de la perturbación 
sobre poblaciones de mariposas, además 
del nivel de perturbación se debe realizar 
la partición de los datos según época del 
año. Aunque varios estudios enfocados 
en el efecto de la perturbación efectúan 
un muestreo temporal continuo de tres 
meses o más, realizan la evaluación de la 
perturbación con los datos conglomerados 
(e.g., Lewis 2001; Tobar et al. 2006; Tórrez et 
al. 2013; Gonzáles-Valdivia et al. 2016) o sólo 
realizan la toma de datos en una época (e.g., 
Harvey et al. 2006), lo cual puede generar 
una dilución de la detección del efecto de la 
perturbación sobre las comunidades. Además, 
es importante utilizar métodos de muestreo 
complementarios para evaluar el efecto sobre 
diferentes gremios alimentarios. Es necesario 
tomar en cuenta que la composición de 
mariposas puede estar siendo afectada por 
otras variables ambientales, principalmente 
aquellas relacionadas con la estructura de la 
vegetación, la disponibilidad de recursos y las 
diferencias en la temperatura que se alcanza 
en cada tipo de hábitat. Hasta donde tenemos 
conocimiento, este es el primer estudio que 
evalúa el efecto del cambio de uso del suelo 
sobre la fauna de lepidópteros en Bolivia, con 
un diseño de muestreo cuasi-experimental y 
utilizando un enfoque estadístico que permite 
evaluar integralmente las variables asociadas a 
la sensibilidad de este grupo de mariposas. 
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