
 

 

 
 
 

Diversidad de escarabajos coprófagos 
(Scarabaeidae: Scarabaeinae) de un 

paisaje fragmentado de uso ganadero 
en el Magdalena Medio Antioqueño 

 
 
 
 
 
 
 
 

Erykzon Jibram León González 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

Universidad Nacional de Colombia 

Facultad de Ciencias, Escuela de Biociencias, Área Curricular de Ciencias Naturales 

Medellín, Colombia 

2015



 

 

Diversidad de escarabajos coprófagos 
(Scarabaeidae: Scarabaeinae) de un 

paisaje fragmentado de uso ganadero 
en el Magdalena Medio Antioqueño 

 
 
 
 

Erykzon Jibram León González 
 
 
 
 

Tesis o trabajo de investigación presentada(o) como requisito parcial para optar al 

título de: 

Magister en Ciencias-Entomología 

 
 
 

Director (a): 

I. A., M.Sc., Ph. D. Sandra Inés Uribe Soto 

Codirector (a): 

Lic. en Biología., Ph. D. Federico Escobar Sarria 
 

 

 

 

Línea de Investigación en Ecología 

Grupo de Investigación en Sistemática Molecular 

 

 

 

Universidad Nacional de Colombia 

Facultad de Ciencias, Escuela de Biociencias, Área Curricular de Ciencias Naturales 

Medellín, Colombia 

2015



 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A la afable voz de la vida y sus necesarias 

complicaciones… 

 

 

 

 

 

 

  



 

 

 
 

 

Aprobación final del documento de tesis de grado: 

 

“Diversidad de Escarabajos Coprófagos (Scarabaeidae: Scarabaeinae) de 

un Paisaje Fragmentado de Uso Ganadero en el Magdalena Medio 

Antioqueño” 

 

 

 

                                      Nombre                        Firma 

 

 

       Director       Sandra Inés Uribe Soto        ___________________________ 

 

Codirector      Federico Escobar Sarria    ___________________________ 

 

 

      

Jurados   

      Dr. Germat Amat García           ___________________________ 

 

            M.Sc. Roger Ayazo Berrocal       ___________________________  



 

 

 
 

Agradecimientos 

 

A Vivi por su apoyo y comprensión. A mis padres que con su ejemplo y sacrificio me 

brindaron esta oportunidad. A Maité, a quien considero una mamá. A la abuela Emilia. 

A las tí@s Dorian, Yolanda, Marissa y Walter. A Andrea, Nataly, Melissa, Paula y 

Jonathan. A ellos que con su cariño ocupan un lugar importante en mi vida. A mis 

amigos Manuel, Mario, Germán, Leder, Bedir, Catalina, Diego, Richard, El niño, Maria 

Angélica, Lorena y Diana por sus oportunas palabras de aliento. A Federico Escobar 

que más que un profesor en las artes ocultas y la retórica de la ciencia, me enseñó 

que la congruencia de las buenas ideas y sentimientos nos hace crecer. A los 

compañeros del grupo de investigación en Sistemática Molecular (Carlos Federico, 

Carlos Eduardo, etc.) y a la profesora Sandra Uribe por recibirme en él. A Alba Lucía 

Marín por su colaboración en el análisis del paisaje. A Ángela María Mesa, Juan 

Diego, Freddy y en especial a Lubin y la gente de la vereda La Carlota quienes me 

acogieron afectuosamente. A Héctor Fabio Osorio por contactarme con la gente de la 

zona. A Bert Kohlmann de la Universidad Earth, Claudia Medina y Arturo González 

del Instituto Alexander von Humboldt por colaborarme en la identificación de los 

especímenes. A Matthias Rös, Roger Ayazo, Roger Guevara y Carlos Cultid por las 

aclaraciones durante el análisis de datos. A Peter Feinsinger, Iralys Ventosa y Maikel 

Cañizares quienes me mostraron que la ciencia no se debe tomar tan en serio para 

no convertirnos en esclavos de su ego y el nuestro. A mis buenos compañeros de El 

Salvador (Luchi, Elena, Yorch, Yader, Cony, Melissa, Luis, Migue, Mauricio, Carlos, 

Don Eli), México (Caro y Clara), Guatemala (Fabi), Costa Rica (Priii !!! y Maria), 

Panamá (Francisco y Mónica) y Puerto Rico (Erick). A los que tuvieron paciencia para 

leer este trabajo y a muchos otros que por falta de espacio no pondré en él. A las 

instituciones que hicieron posible el acceso a sus instalaciones e investigadores. 

A las personas que se comprometieron, pero no me quisieron apoyar ó crearon 

dificultades… gracias por enseñarme que lo complejo sólo existe por la poca 

búsqueda de opciones.  ¡Uds. saben quienes son! 

 

,    “¿No es acaso el tiempo como el amor, indivisible e inmensurable? 

Si en vuestras mentes tenéis que dividir el tiempo en estaciones, entonces, que cada 

estación circunde a todas las demás estaciones, y que el día de hoy se mantenga unido al 

pasado por los recuerdos, y al porvenir por los anhelos.”  

(Khalil Gibran; El Profeta, 1923)  



 

 

 
 

Resumen  

 

 

La expansión de la frontera agrícola pone en riesgo la biodiversidad. Por lo tanto, 

existe la necesidad de entender los factores y procesos que influyen en la respuesta 

de las especies a los cambios a escala del paisaje. En paisajes agrícolas, los 

remanentes de hábitat cumplen un papel importante en el sostenimiento de varios 

taxones, sin embargo, se conoce poco de su valor para los escarabajos coprófagos 

(Scarabaeinae) a esta escala. La importancia de este grupo radica en la amplia 

variedad de funciones que ejercen en los ecosistemas, lo que se refleja en servicios 

ambientales (i.e. remoción del excremento). En este documento se presenta un 

primer capítulo donde se examinan los modelos de paisaje mayormente utilizados 

para el estudio de la diversidad, se destacan las limitaciones del modelo de islas, los 

principales efectos de la pérdida y fragmentación del hábitat, y la ganadería como 

factor de alteración a escala del paisaje. Se emplean métodos recientes para el 

análisis de la diversidad (estimación de la completitud del muestreo por cobertura de 

la muestra y perfiles de diversidad). Además se construyen curvas de rango 

abundancia, se analiza la ordenación de los ensambles en los gradientes de pérdida 

de hábitat y se evalúa el efecto de las características del paisaje sobre la riqueza y 

abundancia de escarabajos a diferentes escalas. Los resultados de este estudio 

sugieren que para la conservación de este grupo y sus funciones ecológicas es 

necesario mantener e incrementar la cantidad de hábitat a escala del paisaje. 

Igualmente, se establece que las características del paisaje tienen influencia sobre la 

distribución y abundancia de escarabajos en paisajes fragmentados. Se recomienda 

para futuros estudios evaluar las diferencias funcionales en este grupo y diseñar un 

estudio que permita contestar como influye el efecto borde en áreas de topografía 

accidentada. 



 

 

 
 

Abstract 

 

 

The expansion of human activities (e. g. agriculture, livestock) threatens diversity. 

Therefore, there is need to understand the processes that moderate the responses of 

species to changes in the landscape. In livestock landscapes, habitat remnants play 

an important role in sustaining several taxa, however, little value for dung beetles 

(Scarabaeinae) on this scale is known. The importance of this group lies in the wide 

variety of functions they perform in ecosystems, as reflected in environmental services 

(i. g. removal). In this document the first chapter where landscape models mostly used 

for the study of diversity is presented, examines the limitations of the islands models, 

the main effects of habitat loss and fragmentation, and livestock stand out as factor 

alteration to the landscape scale. Recent methods for analysis of diversity (estimated 

sampling completeness of coverage and diversity profiles shown) are used. 

Furthermore rank abundance curves are constructed, ordination of communities 

assemblies is analyzed in gradients of habitat loss and the effect of landscape metrics 

on the richness and abundance of beetles at different scales are estimated. The 

results suggest that the conservation of this group and their ecological functions is 

necessary to maintain and increase the amount of habitat at the landscape scale. 

Likewise that landscape features influence the distribution and abundance of beetles 

in fragmented landscapes. It is recommended for future studies evaluating the 

functional differences in this group and propose a design that permit answer as the 

edge effect influence in areas of ragged topography. 
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Introducción 

 

 

El cambio de uso del suelo para la implementación de la agricultura y la ganadería es 

considerada la principal amenaza para la biodiversidad (Sala et al., 2000). Son el 

principal factor de pérdida y fragmentación de los hábitats naturales, lo que conlleva a 

la modificación de los ecosistemas, incrementando su vulnerabilidad y reduciendo su 

valor para la conservación. La pérdida y fragmentación de los hábitats reduce el área 

de los remanentes de vegetación nativa, incrementa su número y grado de 

aislamiento (Fahrig, 2003; Kerr & Deguise, 2004; Luck et al., 2004), lo cual tiene 

efectos sobre la diversidad de las comunidades e impacta la biología, la demografía y 

el comportamiento de las especies y sus interacciones (Fisher & Lindenmayer, 2007). 

La manera como se desarrollan las actividades agrícolas a escala del paisaje, es 

determinante para la conservación de la diversidad y el mantenimiento de sus 

funciones, puesto que no todos los paisajes transformados tienen la misma capacidad 

de actuar como reservorio para las especies. Por tanto, comprender cómo la 

estructura de los paisajes y la heterogeneidad resultante de las actividades agrícolas 

influyen sobre las comunidades y la respuesta de las especies a estos nuevos 

ambientes es uno de los temas centrales en ecología y biología de la conservación 

(Benton et al., 2003; Lovett et al., 2005; Fahrig, 2005). 

La ganadería representa la actividad con el mayor impacto sobre los hábitats 

terrestres (Muergueito y Calle, 1999), debido a que modifica la composición de las 

especies y la dinámica de procesos ecológicos clave en el funcionamiento de los 

ecosistemas, tales como la descomposición de la materia orgánica, el reciclaje de 

nutrientes, la regulación de especies potencialmente plaga y la polinización (Giller & 

O’Donovan, 2002; Kremen, 2005). No obstante, algunos autores indican que una 

proporción considerable de la diversidad puede persistir dentro de estos paisajes, si 

se retiene una cantidad suficiente del hábitat original y si se implementan prácticas y 
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usos del suelo amigables con la biodiversidad (Tilman et al., 2001; Daily, 2001; 

Harvey et al., 2006). 

En Colombia, la intensa intervención humana de los hábitats boscosos ocurre 

principalmente en la región Caribe y los valles interandinos de los ríos Cauca y 

Magdalena, donde se concentra gran parte de la producción ganadera y agrícola del 

país (IAvH, 1998). La importancia de estos ambientes reside en que pueden actuar 

como reservorios de especies leguminosas forrajeras y frutales, así como de especies 

maderables y bancos de germoplasma in situ (IAvH, 1998). Además, representan un 

gran potencial en términos de la conservación, sin embargo una porción reducida se 

encuentra bajo protección, la cual no supera el 0.4% de su extensión original (Forero-

Medina y Joppa, 2010). 

  

Por consiguiente, la evaluación de la diversidad de estos remanentes de vegetación, 

inmersos en áreas de uso ganadero, permitirá evaluar su papel en el mantenimiento 

de la biodiversidad (DeClerck et al., 2010). Dado a que tradicionalmente la 

cuantificación de la riqueza de especies y su abundancia de acuerdo a la cantidad de 

hábitat presente y de otras características tales como: la distancia entre fragmentos 

de bosque, la cantidad del borde y el tamaño de los fragmentos no facilita una 

estimación clara de la proporción de cambio (Jackson & Fahrig, 2012), siendo,  

necesario considerar los tipos y las características de la vegetación (i. e. cantidad de 

bosque, tipos de cobertura de la matriz) que componen el paisaje, con el fin de 

entender el efecto de los cambios derivados de la actividad humana sobre la 

biodiversidad (Brennan et al., 2002; Fahrig et al., 2010). 

El objetivo general de esta investigación fue evaluar los cambios en diversidad de la 

comunidad de escarabajos coprófagos (Scarabaeidae: Scarabaeinae) de un paisaje 

fragmentado de uso ganadero en el Magdalena Medio Antioqueño mediante el 

análisis de un gradiente de intensificación de pérdida del bosque. Además de 

caracterizar la comunidad de escarabajos (e. i. riqueza, abundancia y composición) 

asociada a los diferentes tipos de cobertura vegetal que conforman el paisaje y cómo 

los cambios de la comunidad están relacionados con la configuración de los tipos de 

vegetación a dos escalas del paisaje.  

El tema central de esta investigación se enmarca en el estudio de la diversidad en un 

paisaje de uso humano, con el objetivo de aportar al entendimiento de la persistencia 

de la diversidad en paisajes de uso ganadero y entender como las actividades 

humanas influyen en la diversidad de estos sistemas. Asimismo, se examina la 
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importancia de los remanente de bosque húmedo tropical (bh-T) para la diversidad de 

escarabajos coprófagos (Scarabaeinae) en un paisaje ganadero mediante el 

planteamiento de tres preguntas: (1) ¿Cómo influye la proporción de los distintos tipos 

de vegetación (i. e. bosques, pastizales, rastrojos) sobre la diversidad de escarabajos 

coprófagos en un paisaje ganadero?,(2) ¿Cuál es la influencia de los tipos de 

cobertura vegetal (i. e. bosques, pastizales, rastrojos) y sus atributos (extensión/ha., 

número de fragmentos, densidad de borde y % de cobertura del dosel) a dos escalas 

(80 ha y 176 ha)?, (3) ¿De qué manera la composición de las coberturas vegetales en 

el paisaje modifican la composición de especies? De acuerdo con lo anterior, este 

estudio pone a prueba dos hipótesis: (1) La cantidad de hábitat de bosque determina 

la diversidad de escarabajos en el paisaje ganadero y (2) La configuración de los 

tipos de cobertura (i. e. bosques, pastizales, rastrojos) en el paisaje determinan la 

diversidad de escarabajos (Fahrig et al., 2010; Fahrig, 2013). A partir de estos 

planteamientos se predice que: (1) Habrá una mayor diversidad de escarabajos 

coprófagos en ventanas (extensiones circulares de 80 ha) con mayor proporción de 

hábitat de bosque en comparación con ventanas dominadas por pastizales, (2) La 

cobertura del dosel medidos a escala del hábitat tendrá mayor influencia en la riqueza 

y abundancia de escarabajos que los tipos de cobertura vegetal (i. e. bosques, 

pastizales, rastrojos) circundantes y considerados a las dos escalas (80 ha y 176 ha), 

(3) En la comunidad de escarabajos los ensambles y composición de las especies en 

las diferentes ventanas estará determinada por la mayor proporción de bosque en el 

paisaje.   

El presente documento se estructura en tres capítulos. En el capítulo 1, se describen 

algunas de las propuestas para abordar el estudio de la diversidad partiendo de la 

importancia de la escala del paisaje y algunos de los modelos de paisaje mayormente 

utilizados. Asimismo, se explican los efectos de la fragmentación del hábitat, la 

ganadería como factor de alteración a escala del paisaje y los atributos de los 

escarabajos coprófagos como indicadores del estado de perturbación del bosque. En 

el capítulo 2, se especifican los análisis empleados y se muestran los resultados 

obtenidos. Además se discuten los principales aspectos ecológicos que dan soporte a 

los hallazgos. Finalmente, en el capítulo 3, se presentan las conclusiones y 

recomendaciones con algunas perspectivas para ampliar el estudio de la diversidad 

en paisajes ganaderos y empleando como modelo a los escarabajos coprófagos. 
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1.1 La escala del paisaje 

 

El paisaje es definido como un área terrestre que puede ser topográficamente 

heterogénea, pero que posee una identidad climática, geográfica e histórica, así como 

regímenes de disturbio ocasionados de manera natural o por efecto de las actividades 

humanas (Halffter et al., 2001). A escala del paisaje, los elementos biológicos y 

geográficos que conforman los ecosistemas son considerados de manera conjunta, 

ya que atributos de las especies como el tamaño, la capacidad de movimiento y la 

tasa de fecundidad, pueden ser correlacionados con características como el tipo de 

hábitat, el tamaño de los parches de vegetación y su calidad (Fahrig, 2003; Jackson & 

Fahrig, 2012). Asimismo, permite generar información base para entender la 

respuesta de las comunidades ante los cambios ambientales de acuerdo con sus 

rasgos de historia de vida y la historia biogeográfica de las especies que habitan los 

paisajes (Ricklefs & Schluter, 1993). 

En paisajes de uso humano, tal y como ocurre con la ganadería, no solo se 

simplifican los ecosistemas por la pérdida de la diversidad vegetal, sino que se 

modifica y reorganiza el paisaje alterando la capacidad de supervivencia de las 

especies (Saunders et al., 1991; Andrén, 1994; Fahrig, 2003). El papel de estos 

nuevos elementos están relacionados con la cantidad de hábitat remanente, el 

tamaño y la distancia entre parches, así como de las características propias de los 

hábitats derivados de la actividad humana (Fahrig, 2003; Santos y Tellería, 2006). En 

este contexto, se ha observado que los atributos de las especies como el movimiento 

(Fahrig, 2007), la persistencia de sus poblaciones (Fraterrigo et al., 2009), la 

interacción entre éstas (Polis et al., 2004) y la especialización por el hábitat (Halffter & 

Arellano, 2001) pueden ser sensibles e influenciar respuestas ecológicas 

relacionadas al cambio de preferencias alimenticias y la capacidad de dispersión, 

como consecuencia de la heterogeneidad de elementos presentes en el paisaje 

(Fahrig et al., 2010) 

Un primer enfoque para entender el efecto de los elementos del paisaje sobre las 

comunidades, incorpora el modelo de biogeografía de islas (McArthur & Wilson, 

1967). Los supuestos de este modelo considera que los parches de hábitat son islas 

inmersas es una matriz hostil para las especies y que el tamaño y la distancia entre 

fragmentos tendría una relación directa con el número de especies (Haila, 2002). No 

obstante su extrapolación a paisajes de uso humano ignora la calidad de las 
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coberturas que componen la matriz (Vickery et al. 2009), la existencia de las 

fluctuaciones poblacionales en el tiempo (Valdés, 2011) y omite cómo se verían 

afectadas las especies dentro de la comunidad que no son dependientes de la 

cobertura arbórea como único tipo de hábitat (Sousa et al., 2006). 

En consecuencia, modelos de paisaje como el de parche-matriz-corredor propuesto 

por Forman (1995) y el modelo abigarrado de McIntyre & Barret (1992), tiene en 

cuenta la heterogeneidad para dar una explicación a la manera como se mantiene la 

diversidad en paisajes de uso humano. En estos modelos se propone observar de 

manera diferente lo que se denomina en el modelo de islas hábitat-no hábitat, ya que 

estos consideran el papel que juegan los diferentes tipos de cobertura vegetal o usos 

del suelo en el paisaje para la diversidad, así como la manera que influyen en la 

respuesta de las especies (Honnay et al., 2002; García, 2011). Por otro lado, el 

modelo abigarrado del paisaje, incorpora los distintos estados de alteración del 

hábitat o de la vegetación (ejemplo, rastrojos y áreas en sucesión; McIntyre & Hobbs, 

1999), aunque la principal limitante de estos reside en que sus planteamientos se han 

desarrollado desde el punto vista de la percepción humana del paisaje (Valdés, 2011) 

asumiendo que todas las especies responden de forma similar a los cambios en él. 

Por otra parte, el modelo de paisaje continuo (McIntyre & Hobbs, 1999; Fisher et al., 

2006) considerado válido para todas las especies, resalta la existencia de diferencias 

entre grupos de especies en cuanto a sus requerimientos de hábitat y trata de dar 

mayor importancia a la manera como éstas perciben y responden ante las 

características del paisaje en comparación con el modelo abigarrado. Además, 

propone, conceptualizar el paisaje por medio de mapas que representen el grado 

adecuado de hábitat para cada especie en particular (es decir, gradientes de 

alimento, refugio, espacio y condiciones climáticas etc.), teniendo en cuenta las 

escalas de percepción, distribución y respuesta al paisaje fragmentado (Fischer & 

Lindenmayer, 2004). Sin embargo, las variables consideradas en los modelos 

estadísticos de explicación tienen mayor relación con características propias de cada 

especie y no con el conjunto de especies que integran la comunidad (Valdés, 2011).   

Recientemente, Fahrig (2013) propone la hipótesis de la cantidad de hábitat, para 

analizar los diferentes tipos de paisajes y como puede influir sobre la biodiversidad, 

debido a que las características de tamaño del parche y su grado de aislamiento 

atribuyen implícitamente la delimitación de comunidades y poblaciones (Harrison, 

1991; Bowne & Bowers, 2004; citados por Fahrig, 2013). Asimismo, resalta el 
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problema de la adopción del modelo de islas en la forma de evaluar la diversidad en 

paisajes modificados, puesto que ignora las distribuciones reales y potenciales de las 

especies a través del tiempo (Tscharntke et al., 2002; Gavish et al., 2011). Sin 

embargo, cabe destacar que este modelo facilita entender procesos ecológicos 

complementarios y suplementarios que pueden afectar a las poblaciones (Duning et 

al.,1992) y que al tener en cuenta la cantidad de hábitat original y de otros usos del 

suelo en el paisaje, podría ser una más de las alternativas a considerar dentro de los 

modelos propuestos para la conservación de la diversidad. 

Por lo tanto, el valor de los modelos de paisaje para la conservación de la diversidad 

adquiere mayor importancia al considerarse la variedad de paisajes existentes y el 

grupo de estudio en particular. Además permiten esclarecer lo que se ha considerado 

como el hábitat para las especies (Debinski & Holt, 2000), al incluir la heterogeneidad 

del paisaje (tipos de cobertura o vegetación existente) (Fahrig et al., 2010) como 

factor resultante del cambio natural o por efecto de las actividades humanas. 

Asimismo, ofrece la posibilidad de evaluar en los paisajes los tipos de arreglos y 

configuraciones que mantienen la funcionalidad de las comunidades. 

 

1.2 Pérdida y fragmentación del hábitat  

 

La pérdida y fragmentación del hábitat es el proceso por el cual una extensión del 

hábitat original es transformada a una serie de pequeños parches aislados, rodeados 

por una matriz diferente a la inicial (Wilcove et al., 1986). Estos procesos han sido 

considerados de manera independiente (Fahrig, 2003). Sin embargo, la 

fragmentación per se ocurre como consecuencia de la pérdida del hábitat (Didham et 

al., 2012). 

Según Primack (1998), este fenómeno no es un proceso aleatorio dado que las áreas 

más accesibles, de topografía poco accidentada y con alta productividad presentan 

mayor susceptibilidad de colonización y aprovechamiento para el desarrollo de 

actividades humanas (Sarmiento et al., 2002). Además, los cambios físico-bióticos 

producidos pueden afectar la composición, la estructura y la función original de los 

ecosistemas al ocasionar cambios progresivos en la configuración del paisaje, como 

consecuencia de la pérdida de hábitat, la disminución de su tamaño medio y el 

aumento del número de fragmentos de los hábitats resultantes (ver Fahrig, 2003), lo 
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cual incrementa la relación perímetro/superficie de los parches y promueve una 

mayor exposición del hábitat fragmentado a interferencias derivadas de los hábitats 

adyacentes, lo cual se conoce como efecto de borde (Santos y Tellería, 2006). 

Los efectos de la pérdida y fragmentación del hábitat, pueden reflejarse de diferentes 

maneras y a diferentes niveles, desde favorecer la dispersión de especies 

generalistas que afectan a otras con requerimientos más específicos (Aizen y 

Feinsenger, 1994, Andresen, 2003), hasta modificar funciones ecosistémicas que 

desencadenan eventos de extinción local (Tallmon et al., 2003). De igual forma, la 

reducción del tamaño y el aislamiento entre los fragmentos afectan el comportamiento 

y la sobrevivencia de las poblaciones (Farigh & Merriam, 1994), dependiendo de 

manera directa de características asociadas a la edad, el sexo, la adecuación y el 

tamaño corporal de los individuos (Debinski & Holt, 2000). Además de ocasionar 

alteraciones de la estructura, abundancia y flujo de genes que reduce la habilidad de 

éstas para responder a eventos adversos que ponen en riesgo su existencia 

(Thomas, 1994; Burkey, 1995; citados por Battisti, 2003).  

Estudios sobre los efectos ecológicos de la pérdida y fragmentación del hábitat 

apenas consiguen explicar las consecuencias negativas que podría tener sobre la 

diversidad, debido a que la adopción de la teoría de islas a sistemas bajo presión 

humana (ver MacArthur & Wilson, 1967) propone que tamaños de fragmentos de 

hábitat más pequeños y alejados de fragmentos más grandes o continuos son menos 

probables de ser colonizados por las especies, dificultando establecer diferencias 

entre las tasas de colonización y extinción en los diferentes tipos de hábitats (Gotelli 

1984, citado por Klein 1989). Además, asume que la matriz de uso humano es 

homogénea y afecta de igual manera a todas las especies (Cornell & Lawton, 1992; 

Tscharntke et al., 2002; Dhidam et al., 2012). Por consiguiente, existe la necesidad de 

estudios que permitan describir los efectos de la pérdida y fragmentación del hábitat 

con énfasis en la evaluación de los cambios en la riqueza y abundancia de artrópodos 

que cumplen funciones ecológicas importantes (Klein, 1989; Bierregaard et al., 1992) 

y con relación a la manera en cómo ha sido intervenido el paisaje (Fahrig et al., 

2010). 
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1.3 La ganadería como factor de alteración a 

escala del paisaje 

 

La ganadería es considerada la actividad agrícola de mayor crecimiento en 

comparación con otras actividades agrícolas (De Haan & Blackburn, 1995; Steinfeld 

et al., 2006). Su expansión sobrepasa los límites de cambio en el ambiente que 

conlleva a la modificación de la composición vegetal, deterioro del suelo y la calidad 

del agua (Thomas & Barton, 1995; Wassenaar et al., 2007). 

 

Los cambios inducidos por el pastoreo de las áreas provocan alteración sucesional al 

reemplazar especies perennes por especies de ciclos más cortos (Bharucha & 

Shankarnarayan, 1958; Falvey & Hengmichai, 1979; Kumar & Bhandari, 1992; 

Humprey & Patterson, 2000). En el suelo, los efectos tienen relación con la 

compactación que origina cambios en las propiedades físicas (disminución de la 

porosidad, reducción de la aireación y drenaje) y fertilidad (Fuls, 1992). Entretanto, el 

impacto sobre los recursos hídricos es influenciado por la eutrofización producto de la 

fertilización de pastizales y excretas del ganado (Gerber et al., 2005). 

 

En Colombia, la expansión de la frontera agrícola comprende el 73% de las causas 

directas (i. e. deforestación, construcción de vías, introducción de especies exóticas, 

sobre-explotación de los recursos) de la extinción de especies (IAvH, 1997) y es 

responsable de la de la pérdida de una tercera parte de los bosques húmedos por 

debajo de 1000 metros de elevación (Etter et al., 2006). Sin embargo, más que una 

actividad productiva la ganadería podría ser considerada una estrategia de ocupación 

de área (Muergeuito y Calle, 1999) con potencial para contribuir a conservar una 

proporción de la fauna y la flora mediante el diseño de sistemas de producción 

adaptados a contextos ambientales y sociales específicos (Pimentel et al., 1992).  

 

En consecuencia, existe la necesidad de evaluar el impacto de la ganadería y los 

sistemas de producción asociados a esta a escala regional y temporal amplia, para 

determinar la magnitud del efecto sobre los recursos, la diversidad y la recuperación 

de procesos ecológicos clave en los ecosistemas (Giraldo et al., 2011), con el 

propósito de generar información que considere la estructura y composición del 

paisaje (Hobbs & Saunders, 1991; De Haan & Blackburn, 1995; Kleijn & Verbeek, 

2000; Lobo et al., 2006) y de esta manera contribuir a la elaboración e 
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implementación de prácticas de producción amigables con los ecosistemas y la 

diversidad (Harvey et al., 2006).  

 

1.4 El uso de indicadores para estudios 

aplicados de diversidad: El caso de los 

escarabajos coprófagos 

 

La implementación de grupos indicadores es considerada una aproximación para 

determinar los efectos del cambio en el uso del suelo y la calidad del hábitat (Landres 

et al., 1998; Halffter & Arellano, 2002). Los grupos indicadores simplifican las medidas 

de diversidad biológica gracias a que sus características (i. e presencia, ausencia, 

densidad poblacional, dispersión, éxito reproductivo) son convenientes y fáciles de 

medir (Gardner et al., 2008). Sin embargo, su selección ha sido en ocasiones 

subjetiva, por lo cual: a) la identificación de un objetivo o pregunta clara, b) la revisión 

de criterios ecológicos relevantes para el objeto de estudio, c) el análisis del costo-

efectividad y d) la disponibilidad de obtener datos de otros grupos, podrían ser 

criterios adicionales a tener en cuenta (Kneeshaw et al., 2000). Asimismo, estas 

características deberían tener relación con respuestas fácilmente apreciables en el 

ensamble de las comunidades y las características propias de algunas especies 

representativas de los tipos de hábitat, que a su vez facilite predecir y cuantificar la 

forma en que ha ocurrido la perturbación en el ambiente (Moreno et al., 2007). 

Igualmente, su selección debe permitir examinar la integridad ecológica y otros 

procesos clave en los ecosistemas (Feinsinger, 2001). 

 

Los escarabajos coprófagos (Coleoptera: Scarabaeinae) ofrecen la posibilidad de ser 

estudiados a escala del paisaje (Halffter & Arellano, 2002). Las características de su 

comunidad es considerada focal para el estudio de la diversidad y la conservación 

(Spector, 2006), debido a:  

 

- Facilidad de muestreo a partir de métodos estandarizados que cuantifican el 

esfuerzo y eliminan la experiencia de la captura de especies, permitiendo 
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evaluar características de la comunidad (composición y abundancia) en poco 

tiempo. 

 

- Asequibilidad taxonómica del grupo. Reconocimiento de 5700 especies 

agrupadas dentro de 255 géneros (ScarabNet, 2006), gracias a una 

comunidad de alrededor de 60 investigadores en taxonomía que activamente 

describen nuevas especies y desarrollan herramientas para ello (Ratcliffe, 

2006). 

 

- Amplia distribución geográfica con especies presentes en gran número de 

localidades, que a su vez proporciona información para comparar niveles de 

diversidad a través de múltiples escalas espaciales (Escobar, 1997). 

 

- Respuestas moderadas ante los cambios ambientales o de perturbación 

(Arellano & Halffter, 2003; Slade et al., 2011). 

 

- Importancia ecológica y económica, debido a que la historia natural del grupo 

ha sido entendida al intervenir en funciones como, el ciclo de nutrientes(Castle 

& Macdaid 1972; Mittal 1993), la dispersión de semillas (Slade et al., 2011), el 

control de parásitos (Bornemissza 1970; Bergstrom et al., 1976; Bryan 1973; 

Moon et al., 1980; Mathison & Ditrich 1999) e incluso la polinización de 

algunas plantas (Bornemissza & Williams 1970) 

 

- Correlación con otros grupos al emplear el excremento de mamíferos 

omnívoros y herbívoros como sustrato para la nidificación (Nichols et al. 2008). 

 

Además, un gran número de especies están estrechamente ligadas a la cobertura 

arbórea (especies estenotrópicas) (Halffter & Arellano, 2001), lo cual podría ser útil 

para generar información sobre la comunidad en gradientes de pérdida y 

fragmentación del hábitat. 

Recopilación de estudios a nivel global destacan el papel de los Scarabaeinae dentro 

de las formas de conversión del paisaje, clasificadas como hábitats modificados y 

fragmentación del hábitat (Nichols et al., 2007). En el primer caso, los estudios 

relacionan a este grupo de insectos en escenarios como: la tala selectiva (Davis et al., 

2001; Davis & Philips, 2005; Quintero & Roslin, 2005), conversión a sistemas 

agroforestales (Davis et al., 2001; Estrada & Coates-Estrada, 2002; Medina et al., 
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2002; Shahabuddin et al., 2005), bosques secundarios en estados tardíos (Escobar y 

Chacón-Ulloa, 2000; Vulinec, 2002; Escobar, 2004; Quintero & Roslin, 2005), 

bosques secundarios tempranos (Boonrotpong et al., 2004; Avendaño-Mendoza et al., 

2005), plantaciones forestales (Numelin & Hanski, 1989; Davis et al., 2001; Medina et 

al., 2002; Davis & Philips, 2005), campos de cultivo anuales (Avedaño-Mendoza et al., 

2005; Shahabuddin et al., 2005), pasturas (Escobar y Chacón-Ulloa, 2000; Medina et 

al., 2002; Escobar, 2004; Scheffler, 2005), claros de bosque (Howden & Nealis, 1975; 

Klein, 1989; Halffter et al., 1992; Vulinec, 2002; Scheffler, 2005) y bosques intactos 

(Howden & Nealis, 1975; Klein, 1989; Nummelin and Hanski, 1989; Halffter et al., 

1992; Escobar y Chacón-Ulloa, 2000; Davis et al., 2001; Estada y Coates-Estrada, 

2002; Medina et al., 2002; Vulinec, 2002; Boonrotpong et al., 2004; Escobar, 2004; 

Avendaño-Mendoza et al., 2005; Davis & Philips, 2005; Quintero & Roslin, 2005; 

Scheffler, 2005; Shahabuddin et al., 2005) en los cuales se destaca que la equidad de 

las comunidades de coprófagos puede declinar de manera significativa entre 

escenarios de plantaciones forestales, pasturas y claros de bosque, en comparación 

con bosques intactos (Nichols et al., 2007). 

 

Por otra parte, la escasez de estudios que relacionen la respuesta de este grupo a la 

fragmentación del hábitat imposibilita correlacionar cómo responden a características 

como el tamaño, aislamiento y densidad de mamíferos, ocurriendo diversas 

respuestas (Nichols et al., 2007). Sin embargo, la mayoría de estudios reportan una 

alta riqueza en fragmentos de gran tamaño sin relación con la distancia entre hábitats 

(Nichols et al., 2007). 
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Capítulo 2 

Escarabajos coprófagos      

(Scarabaeidae: Scarabaeinae) en un 

gradiente de pérdida de hábitat de un 

paisaje de uso ganadero 
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2.1 Resumen 

1. Los remanentes de bosque a escala del paisaje son de gran importancia para 

la persistencia de especies de uso humano. Sin embargo, poco se ha 

documentado sobre el papel de estos elementos para mantener la diversidad 

de escarabajos coprófagos (Scarabaeinae) en paisajes de uso ganadero. En 

este estudio se evaluó la diversidad de escarabajos coprófagos de un paisaje 

fragmentado de uso ganadero en el Magdalena Medio Antioqueño. 

2. Para el estudio se seleccionaron ocho ventanas o muestras del paisaje de 80 

ha: a. dos ventanas con >90% cobertura de bosque, b. dos con 60 al 85% 

cobertura por bosque, c. dos con cobertura 60 al 85% por pastizal y d. dos con 

cobertura > 90% de pastizal. Se calculó la completitud de la muestra para 

cada ventana y los valores de qD para comparar la diversidad. Se empleó el 

factor de desigualdad (IF) para examinar la uniformidad de los ensambles. El 

efecto de las variables de paisaje sobre la diversidad se evaluó a tres escalas: 

al interior de ventanas (parcelas), en ventanas de 80 ha y en ventanas de 176 

ha. Se graficaron las curvas de rango-abundancia para comparar los cambios 

en la estructura de la comunidad y se ordenaron los ensambles en las 

comunidades para evaluar el efecto de la proporción bosque/pastizal. 

3. Se colectaron 8,071 individuos pertenecientes a 40 especies y 15 géneros. 

Para cada ventana la completitud del muestreo fue del 93%. La riqueza de 

especies fue mayor en áreas con proporción de bosque mayor al 60%. Al 

interior de ventanas de 80 ha la riqueza estuvo determinada por la cobertura 

del dosel y la abundancia por esta variable y la proporción de bosque. A 

escala de 176 ha la riqueza y abundancia fue influenciada por presencia de 

áreas de rastrojo (bosques secundarios de diferente edad). El efecto 

explicativo de las variables del paisaje sobre los órdenes de la diversidad y la 

abundancia a escala de 80 ha no superó el 30%, en comparación con la 

escala de 176 ha, la cual fue del 38% para las especies dominantes y la 

abundancia 

4. La riqueza de escarabajos coprófagos está fuertemente influenciada por la 

cantidad del hábitat de bosque. La estructura y ensambles de las 

comunidades de coprófagos están determinados por la estructura de la 

vegetación al interior de las ventanas y los tipos de coberturas a escala de 80 

y 176 ha. 

Palabras clave: Paisajes ganaderos, bosques, pastizales, escarabajos coprófagos. 
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2.2 Introducción 

 

La implementación de actividades agrícolas son consideradas las principales 

amenazas para la biodiversidad (Salas-Morales et al., 2010), ya que promueven la 

pérdida del hábitat y modifican la estructura del paisaje (Fahrig, 2003,Lindenmayer, 

2007). Los efectos de la pérdida y fragmentación del hábitat permanecen en 

confusión, puesto que se extrapola a partir del concepto de insularidad (e.i. a partir 

del modelo de biogeografía de islas) (McArthur & Wilson, 1967) a todos los hábitats 

naturales que son disgregados por la influencia de las actividades humanas, el cual 

considera que los parches de hábitat se encuentran embebidos en una matriz 

inhóspita para todos los organismos (Haila, 2002; Valdés, 2011). Sin embargo, se 

mantiene el cuestionamiento de si las especies presentan respuestas dependientes 

de las características del hábitat a escala del paisaje (i. e. calidad de la matriz, tipos 

de cobertura, extensión) (Didham et al., 2012), ya que para algunos grupos los 

cambios en su diversidad son inconsistentes con atributos como el tamaño y la 

distancia de los parches de hábitat (Turner, 1996), y pueden depender de sus 

atributos de historia natural (i. e. hábitos alimenticios, capacidad de dispersión) 

(Ewers & Didham, 2006).  

Algunos autores consideran que la pérdida y fragmentación del hábitat deben 

considerarse como procesos independientes en el análisis de la diversidad (Fahrig, 

2003; Santos y Tellería, 2006). No obstante, la fragmentación ocurre como 

consecuencia de la pérdida del hábitat (Didham et al., 2012) y la respuesta de las 

especies ante este fenómeno podría explicarse a partir de modelos que relacionen 

sus dinámicas con el paisaje (Lawton, 1992), tal y como sugiere el modelo de paisaje 

continuo (Fisher et al., 2006). Asimismo, modelos de parche-matriz-corredor y de 

paisaje abigarrado (variegado), proponen que hábitats con diferentes grados de 

modificación pueden presentar distintos grados de permeabilidad para las especies, 

por lo cual habría diferentes patrones de paisaje que regulen la diversidad (McIntyre & 

Barret, 1992; Forman, 1995) 

Recientemente, el planteamiento de la hipótesis de cantidad de hábitat (Fahrig, 2013) 

recalca que el tamaño y aislamiento de los parches de vegetación, equivocadamente 

delimitan lo que se puede considerar como hábitat para las especies, por lo cual la 

estimación de la riqueza de una comunidad aislada por efecto de la pérdida y 

fragmentación del hábitat, puede ser interpretada como muchas comunidades con 
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distinto grado de riqueza (Bowne & Bowers, 2004). Asimismo manifiesta el problema 

de cuantificación de la diversidad especie-área al suponer que la riqueza de especies 

incrementaría de manera logarítmica en hábitats continuos y de mayor tamaño 

(McArthur & Wilson, 1963) comparado con hábitats fragmentados de tamaño menor 

(Fahrig, 2013). 

En paisajes de uso ganadero los remanentes de bosque son elementos que pueden 

atenuar los efectos de la pérdida y fragmentación del hábitat (Lees & Peres, 2007; 

Barlow et al., 2010), por lo que se ha señalado su importancia de conservarlos a 

escala del paisaje, ya que pueden actuar como reservorios de la biodiversidad 

(Naiman & Décamps, 1997; Sabo et al., 2005; Doering & Coxson, 2010) (Tilman et al., 

2001; DeClerck et al., 2010; Marczak et al., 2010). Sin embargo, estudios que 

relacionan a los escarabajos coprófagos con ambientes modificados por efecto de la 

actividad humana, se han centrado en la evaluación de algunos atributos de los 

fragmentos o remanentes como: el tamaño (Klein, 1989), el porcentaje de cobertura 

forestal remanente en el paisaje (Escobar, 1997; Andresen, 2003), la cantidad de 

borde de hábitat (Spector & Ayzama, 2003), la conectividad entre fragmentos 

(Estrada et al., 1998; Arellano et al., 2008; Escobar et al., 2008) y el tipo de matriz 

(Klein, 1989; Quintero & Roslin, 2005). 

Los escarabajos coprófagos son un grupo diverso y participan en procesos ecológicos 

clave para el funcionamiento de los ecosistemas (Nichols et al., 2008). Su utilidad 

como indicadores de la calidad del hábitat está relacionada con su rápida respuesta a 

las perturbaciones humanas (Halffter & Favila, 1993) y su diversidad en los 

ecosistemas tiene relación con la diversidad de otros grupos taxonómicos (i. e. 

vertebrados, principalmente mamíferos) (Nichols, et al., 2009), por lo cual han 

recibido gran atención como indicadores de los cambios del uso del suelo (Spector, 

2006) y del estado de salud de los pastizales (Davis et al., 2004). 

La presencia de los escarabajos coprófagos en los paisajes asegura que se lleven a 

cabo procesos ecológicos importantes para el funcionamiento de los ecosistemas, 

tales como: la incorporación de la materia orgánica en el suelo, la bioturbación (i.e. el 

desplazamiento y la mezcla de partículas de sedimento), el control de parásitos que 

afectan animales domésticos y humanos y la dispersión secundaria de semillas (ver 

Nichols et al., 2008; referencias allí citadas).  

Cambios en la estructura de la vegetación y en particular la eliminación del dosel, así 

como la oferta espacial y temporal del excremento modulan el ensamblaje de 
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escarabajos del estiércol (Hanski & Cambefort, 1991). También se reconoce que la 

intensificación de la agricultura y de la ganadería en regiones tropicales y 

subtropicales son factores que modifican el ensamblaje de escarabajos del estiércol 

(Nichols et al., 2007). Por esta razón se ha señalado que la apertura y expansión de 

nuevos pastizales representan uno de los disturbios con mayor impacto sobre las 

comunidades de escarabajos (Halffter & Arellano, 2002; Nichols et al., 2007; Horgan, 

2009). Como consecuencia de esto, los pastizales en paisajes tropicales reducen el 

número de especies de escarabajos del bosque y modifica la composición (y de 

gremios) (Escobar, 1997; Horgan, 2009).  

Por consiguiente, se reconoce que la ganadería tiene un impacto negativo en la 

diversidad a escala local o de los hábitats, aunque, a escala del paisaje este efecto 

puede diluirse, ya que los paisajes modificados pueden contener ensambles de 

escarabajos más diversos que paisajes intactos, lo cual es reportado por Rös et al. 

(2012) para la Zona de Transición Mexicana en la cual ocurre sobrelapamiento de la 

fauna de Scarabaeinae de diferentes orígenes biogeográficos y por lo tanto con 

diferentes preferencias de hábitat y sensibilidad a los cambios ambientales impuestos 

por la modificación de la vegetación a escala del paisaje 

La presente investigación pretende generar información acerca de cómo se afecta la 

comunidad de escarabajos coprófagos mediante la evaluación de la proporción de 

hábitat en un paisaje ganadero del Magdalena Medio Antioqueño. Este es el primer 

estudio que evalúa el papel indicador de este grupo en sistemas ganaderos, ya que 

hasta el momento solo se ha documentado una alta riqueza y abundancia en la región 

del Magdalena Medio Caldense (Arango & Montes, 2009).  

 

2.3 Métodos 

 

Área de estudio 

Se localiza en el valle Medio del río Magdalena, en la zona rural del municipio de 

Puerto Berrío, Departamento de Antioquia (6º 29’ 31.20”N - 74º 34’ 39.84”W) entre 

300 y 750 m de altitud. La temperatura promedio anual es 29 ºC, la precipitación 

oscila entre los 2000 y los 2400 mm anuales y la humedad relativa es del 80% 

(Corantioquia-Corporación Montañas, 2006). Los suelos pertenecen a la clasificación 
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Magdalena Medio húmedo de tipo Inceptisol y Entisol (origen ígneo-metamórfico) con 

altos contenidos de arcillas y de fertilidad moderada a baja. El relieve es ondulado y la 

vegetación corresponde al Bosque Húmedo Tropical (bh-T), con una gran 

complejidad florística en la que se pueden encontrar árboles que alcanzan alturas de 

30 m y diámetro menor a 1 m, con especies representativas pertenecientes a las 

familias Meliaceae (Cedrela angustifolia) (Cedro), Bignoniaceae (Jacaranda) 

(Chingalé), Lauraceae (Ocotea guianenses) (Laurel) y Moraceae (Pourouma sp.) 

(Cirpe) (Espinal, 1977). 

El paisaje de la zona es un mosaico de fragmentos de bosques de distinto tamaño (50 

a 500 ha), inmersos en una matriz de áreas agrícolas y ganaderas, donde 

predominan los pastos introducidos cuyo manejo es mínimo y en el cual cerca del 

40% de la zona está conformada por bosques naturales, algunos poco intervenidos, y 

otros con diferentes estados de sucesión (Corantioquia-Corporación Montañas, 

2006). 

  

Análisis del paisaje y selección de muestras de paisaje 

Mediante el análisis espacial de imágenes satelitales RapidEye® del año 2011 

correspondiente a la zona de estudio se seleccionó un paisaje de 15000 ha (Esquina 

1: 6º33'11.15” N, 74º36'51.28” O; Esquina 2: 6º33'35.34” N, 74º27'26.47” O; Esquina 

3: 6º24'18.69” N, 74º36'54.14” O; Esquina 4: 6º24'44.45” N, 74º27'25.74” O) y se 

determinó que las coberturas de vegetación dominantes son correspondientes 

principalmente a pastizales (54%), bosques (28%), rastrojos (16%) y áreas de 

asentamiento humano (2%). 

En este paisaje se seleccionaron ocho ventanas o muestras del paisaje de 1 Km (80 

ha) separadas mínimo 2 km entre sí: dos ventanas con > 90% de cobertura de 

bosque (B), dos ventanas con 60 al 85% de cobertura de bosque (Bp), dos ventanas 

con 60 al 85% de cobertura de pastizal (bP) y dos ventanas con > 90% de pastizal 

(P). Para determinar el efecto de las condiciones aledañas o circundantes a cada 

ventana de paisaje, se delimitó una área búfer o circundante de 1.5 km (176 ha).  

Para cada una de las ventanas (a las dos escalas: 80 ha y 176 ha) se calcularon las 

siguientes métricas: el área de bosque (AB), el área de pastizal (AP), el área de 

rastrojo (AR), y la densidad de borde (DB), la cual equivale a la suma de las 

longitudes de todos los segmentos de borde de los fragmentos o áreas de cobertura 
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de bosques, rastrojos y pastizales, dividido por el área de cada uno de estos 

elementos. Asimismo, se calculó el número de parches de las clases de cobertura 

para cada ventana (NPB: Número de parches de bosque. NPR: Número de parches 

de rastrojo. NPP: Número de parches de pastizal).  

La estimación de la cobertura del dosel en cada sitio de muestreo (e. i. punto 

georeferenciado donde se colocó cada trampa) se realizó mediante fotografías con un 

lente de amplitud ojo de pescado POLAROID Studio Series 0.42x a una altura fija de 

2 m y en dirección norte. Las imágenes se analizaron de manera individual en el 

programa Gap Light Analyzer (GLA) (Cary Institute of Ecosystem Studies). 

 

Diseño del muestreo y captura de escarabajos 

Al interior de cada ventana de paisaje se ubicaron siete parcelas, dispuestas de la 

siguiente manera: una al centro y seis en la periferia, equidistantes entre sí 353 m a 

partir de su centro (Figura 1). En cada parcela se colocaron seis trampas distribuidas 

de manera circular y distanciadas 50 m (Figura 1), intercalando dos tipos de 

atrayentes (mezcla de excremento humano con excremento de cerdo en proporción 

7:3 y pescado descompuesto). Las trampas consistieron en vasos de 1 L de 

capacidad, enterrados a nivel del suelo y llenos a más de un tercio de su volumen con 

alcohol al 70%. Sobre cada vaso se colocó un soporte de alambre con el atrayente 

(40 a 50 g), protegido con un plato plástico desechable y codificado con el número de 

ventana, número de trampa y el tipo de cebo. Las trampas permanecieron en campo 

48 horas, al final de los cuales todos los individuos colectados fueron depositados en 

bolsas resellables con alcohol al 70% debidamente etiquetadas. En total en cada 

ventana se colocaron 42 trampas para un total de 336 trampas. Así, el esfuerzo de 

muestro por ventana fue 2016 horas/trampa por ventanas y 16128 horas/trampa para 

todo el estudio. 

La identificación de los especímenes se realizó con la ayuda de claves taxonómicas 

Vaz-de-Mello et al. (2011), Edmonds & Zidek (2010), Howden & Young (1981) y la 

revisión de las colecciones de la Universidad Nacional de Colombia (MEFLG) y el 

Instituto de Recursos Biológicos Alexander von Humboldt (IAvH). Para los 

especímenes determinados a nivel de morfoespecie y que cuentan con ejemplares de 

referencia, se emplearon los códigos de unificación de registros de Colombia 

realizada por el IAvH. Asimismo, se depositaron especímenes de respaldo en estas 

instituciones y en el museo de entomología de la Universidad del Valle (MUSENUV). 
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Figura 1. Localización de las ventanas, parcelas y trampas para el estudio de 

escarabajos coprófagos a escala del paisaje. Los círculos rojos corresponden a 

ventanas de área de 1 Km (80 ha). Los círculos en negro corresponden al área de 

borde o amortiguamiento a 1.5 km (176 ha). 
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Análisis de datos 

 

Se utilizó el estimador mejorado de la cobertura de muestra propuesto ( nĈ ) por Chao 

y Jost (2012) para evaluar la completitud del muestreo en cada ventana.  
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Donde f1 y f2 corresponde al número de singletons y doubletons en la muestra, y n es 

el número total de individuos. 

Este estimador permite analizar la diversidad de las comunidades a la misma 

cobertura (muestras comparadas a porciones iguales de la comunidad) mediante la 

extrapolación e interpolación de las coberturas de sus muestras de referencia (Chao 

& Jost, 2012). La riqueza de especies estimada mediante esta metodología satisface 

el principio de replicación propuesto por Jost (2010), el cual es importante para 

comparar la diversidad relativa de múltiples comunidades. La ventaja más relevante 

del método es que no sólo permite ordenar las comunidades por su riqueza, sino que 

se puede tener una medida de la magnitud de diferencia y obtener un intervalo de 

confianza para esta medida. Así, al evaluar la riqueza de las comunidades de esta 

forma, se caracteriza adecuadamente la diferencia en riqueza entre las comunidades 

(ver Chao & Jost, 2012). 

El efecto del hábitat (bosque y pastizal) a escala de las ventanas de 80 ha sobre los 

valores de la riqueza observada (S Observada) y la abundancia, se evaluó mediante la 

prueba pareada no paramétrica de U-Whitney, para determinar la existencia de 

diferencias entre ventanas correspondiente a una misma proporción de hábitat 

bosque/pastizal. 

Para el análisis de los patrones de diversidad en la escala de 80 ha, se construyeron 

perfiles de diversidad de orden qD (q) ó números equivalentes (Jost, 2006; 2007), los 

cuales se comportan intuitivamente como se espera que se comporte la diversidad, al 

cumplir con el principio de duplicidad, lo que significa, que un sitio con el doble de 

especies igualmente frecuentes debe ser el doble de diverso que otro sitio con la 

mitad de especies igualmente frecuentes. Así la diversidad calculada dependerá de la 

frecuencia relativa de las especies (Hill, 1973) o del valor de qD y no de la forma 
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funcional de los índices. Igualmente, la diversidad obtenida de esta manera ofrece la 

posibilidad de conocer la magnitud de diferencia entre la diversidad de las 

comunidades (ver Jost, 2006), puesto que los valores de qD son expresados con 

relación a las abundancias relativas de las especies (ver Jost, 2006).  

 

La expresión general de las diversidades verdaderas es (qD): 

)1/(1 q
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Donde pi es la abundancia relativa de la especie i, es decir, la abundancia de la 

especie i dividida entre la suma de las abundancia de las S especies que componen 

la comunidad. El exponente q es el orden de la diversidad y señala la sensibilidad de 

la diversidad a las especies raras o abundantes. La diversidad de orden cero (0D) es 

insensible a la frecuencia de las especies y representa la riqueza de especies. La 

diversidad de orden 1 (1D), usa las frecuencias relativas de cada especie sin 

favorecer especies raras o dominantes. Se conoce como la diversidad de Shannon en 

su forma exponencial. 1D no está definida para la ecuación general, pero sus límites 

existen y son iguales al exponencial del índice de entropía de Shannon (Jost, 2006, 

2007). La diversidad de orden 2 (2D), es equivalente al inverso de Simpson y favorece 

las especies dominantes de la comunidad. Estas tres medidas permiten evaluar de 

forma comparativa cambios en la diversidad de las comunidades (Jost et al., 2010).  

Adicionalmente, se calculó el factor de desigualdad (IF0, q) como una medida de qué 

tan pronunciada es la disminución de la diversidad a través del perfil (Jost, 2010). En 

otras palabras refleja el nivel o grado de dominancia en la comunidad. El IF 

representa la relación de la diversidad 0D (riqueza de especies, S) y diversidades de 

otros ordenes (q). Para calcular el IF (q0, q1) y (q0, q2) de cada perfil se usó la 

siguiente expresión: 
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Donde IF 0, q, es el factor de desigualdad y S la riqueza de especies (0D). 
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Para identificar las variables del paisaje que presentaron una asociación mayor con 

cada variable de respuesta a escala de 1 Km (80 ha) y 1.5 Km (176 ha) se utilizó la 

aproximación de inferencia de modelos múltiples (multi-model inference; Burnham y 

Anderson, 2002). Esta aproximación asume que no existe un solo modelo que 

explique la realidad, sino que pueden existir varios modelos con plausibilidad 

(probabilidad) variable. Asímismo, permite examinar la plausibilidad de todos los 

modelos posibles a partir de una serie de factores (i.e. variables explicativas). La 

plausibilidad de los modelos fue evaluada con base en el criterio de información 

Akaike (AIC) corregido para muestras pequeñas (AICc). El AICc permite comparar 

entre modelos con diferente número de parámetros, siendo el modelo con menor 

AICc el más plausible. Sin embargo, modelos con AICc similar pueden ser igualmente 

plausibles. Por esta razón, se calculó la diferencia en AICc (ΔAICc) en comparación 

con el modelo más parsimonioso (i.e., ΔAICc < 2 indica que los modelos son 

igualmente plausibles; Burnham y Anderson, 2002).  

Para comparar los modelos entre sí se calcularon los pesos de Akaike, wi, que indica 

la probabilidad de que el modelo i sea seleccionado como el mejor ajustado si los 

datos fuesen colectados nuevamente en idénticas circunstancias (Burnham y 

Anderson, 2002). En otras palabras, wi indica la probabilidad de que el modelo i sea el 

modelo real (o verdadero) que explica la variable de respuesta. Así, considerando el 

conjunto de modelos cuyos wi sumaron 0.95 (i.e., Σwi = 0.95), podemos tener un 95% 

de confianza de que el modelo real está entre los modelos seleccionados. Después, a 

partir del conjunto de modelos seleccionados se estimaron los parámetros de cada 

factor promediando su valor dentro de cada modelo y calculando su error estándar 

(Burnham y Anderson, 2002). Este parámetro mide la asociación entre cada factor y 

la variable respuesta, indicando si la asociación es positiva o negativa. Además, 

comparando el promedio y el error estándar se puede tener una medida de la 

precisión del parámetro. En general, parámetros con valores similares o menores al 

de su error estándar deben ser considerados poco confiables (Burnham y Anderson, 

2002). La importancia relativa de cada factor sobre la variable de respuesta se evaluó 

sumando el wi de cada modelo candidato en el que dicho factor aparece (i.e., Σwi), lo 

que representa la probabilidad de que dicho factor se encuentre en el modelo real o 

verdadero que explica la variable de respuesta (Whittingham et al., 2005).  

Como es sugerido para variables tipo conteo, la riqueza de especies (0D), especies 

frecuentes (1D), especies dominantes (2D) y la abundancia fueron evaluadas 

utilizando error tipo Poisson y Gamma, corrigiendo por sobredispersión de los datos 
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(utilizando QAICc en vez de AICc). Asimismo se realizó transformación de los datos 

para algunos modelos a logaritmo, raíz cuadrada y valor inverso, con el propósito de 

no violar los supuestos de la distribución normal de los residuales y homogeneidad de 

las varianzas (devianza) (Crawley 2002). Los modelos se construyeron utilizando el 

programa R Studio (R Core Team 2013) con el paquete glmulti (Calcagno y 

Mazancourt, 2010). Para evaluar la bondad de ajuste de cada uno de los modelos, se 

estimó el porcentaje de devianza explicada por el modelo completo en comparación 

con el modelo nulo (i.e., que sólo tiene el intercepto; Crawley 2007). 

Para evaluar el efecto de las variables del paisaje a escala del hábitat  (parcelas) se 

empleó el método de árboles de regresión múltiple. A esta escala se consideró el 

promedio la cobertura del dosel de cada parcela (n = 6) y el área del tipo de cobertura 

como variables independientes. La estructura de los datos y el porcentaje de 

explicación del modelo se obtuvieron mediante el valor de cambio en la devianza, 

definida como: 

  
jObs

jyD
_

2)( 
 

 

Donde y es la variable respuesta y µ[ j ] es el promedio de todos los valores de las 

variables asignadas al nodo j, que a su vez es la suma de cuadrados en todos los 

nodos. Cada división (ramas a partir del nodo) es la suma de los cuadrados 

correspondientes a sí mismo y la variación explicada corresponde a nodos terminales, 

asumiendo que su distribución es normal (Crawley, 2002). Para establecer si hubo  

diferencias entre nodos terminales, se realizó la prueba honesta mínima significativa 

de Tukey (DSH) corregida por Kramer (1956), para el caso en el que el número de 

réplicas no es igual. 

Para examinar la estructura de las comunidades en las condiciones de pérdida de 

hábitat se compararon las ventanas con similar rango de cobertura bosque-pastizal y 

se construyeron curvas de rango-abundancia (ó curvas de Whittaker) para comparar 

los patrones de abundancia-dominancia. Esta metodología, permite describir la 

relación entre las poblaciones de especies que conforman la comunidad en diferentes 

gradientes de uso de los recursos, así como el tiempo de actividad e interacción con 

otras especies (Whittaker, 1972). Además de mostrar la posición que ocupa cada 

especie en la comunidad (Hutchinson, 1957). Así, la información reportada permite 
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describir e identificar las especies raras, abundantes y muy abundantes en la 

comunidad (ver Whittaker, 1972)   

Para la evaluación del cambio en la composición de especies en las ventanas, con 

distinta proporción de bosque respecto al pastizal, se utilizó un análisis de 

escalamiento no métrico multidimensional (NMDS) y una prueba de F, para evaluar 

que tan variable fue la riqueza de especies en las comunidades a un mismo rango de 

cobertura bosque/pastizal. Los índices de similitud empleados para la ordenación 

fueron Jaccard (1990) y Morisita-Horn (1956). El primero tiene cuenta en razón de la 

incidencia de las especies y equivale a 0D, mientras que el segundo tiene cuenta en 

las especies de mayor abundancia-dominancia en las comunidades y equivale a 2D.  

 

2.4 Resultados 

 

Se colectaron 8,071 individuos pertenecientes a 40 especies de 15 géneros. La 

completitud del muestreo para cada ventana mostró valores superiores al 93%, 

indicando que se capturó una proporción representativa del ensamble de 

escarabajos. 

Al comparar los valores estimados de la riqueza (SEstimada), se encontró que ventanas 

con mayor proporción de pastizal (94P y 90P) presentaron la riqueza de especies 

más baja entre todas las condiciones evaluadas (Figura 2a). La riqueza observada 

(SObservada) no presentó diferencias entre ventanas de bosque (100B / 98B= 1.08; 

W=35, p=0.1725) (Ẋ±DS: 100B=19.71±2.21; 98B =17±3.1) y bosque-pastizal (85Bp / 

82Bp= 0.75; W=12.5, p= 0.124) (85Bp=11±5.9; 82Bp=16.14±7.9) (Figura 2b), en 

comparación con ventanas de pastizal-bosque las cuales si presentaron diferencias 

(62Pb/61Pb=0.53; W=5, p=0.012) (62Pb=3.71±3.03; 61Pb=10.42±6.29)(Figura 2b). 

No obstante, cabe resaltar la alta variación de SObservada en condiciones de 60 al 85% 

de hábitat por bosques y pastizales (85/82Bp=13.57±7.25; 62/61Pb=7.07±5.9) (Figura 

2c). 
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No se observó diferencias en la abundancia para la mayoría de las ventanas, excepto 

en aquellas con 65 al 80% de bosque-pastizal (Bp) (85Bp / 82Bp=0.38; W=8, 

p=0.0378) (85Bp=103±103.46; 82Bp=268.57±141.31). Sin embargo, se aprecia una 

alta variación entre los sitios correspondientes a ventanas de condición de hábitat 

pastizal-bosque (Pb) (62Pb/61Pb=0.089; W=10.5, p=0.0733) (62Pb=21.28±25.5; 

61Pb=239.14±294.22) (Figura 2d). 

 

Figura 2. Riqueza y abundancia de especies de escarabajos coprófagos (Coleoptera: 

Scarabaeinae). a. SEstimada en ventanas. b. SObservada al interior de las ventanas. c. 

SObservada ventanas con similar rango de cobertura bosque/ pastizal. d. Abundancia en 

ventanas. (Ẋ±DS). 
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Al analizar la diversidad, se encontró que ventanas hasta con el 62% de pastizal 

fueron comparativamente más diversas en todos los órdenes de la diversidad que 

ventanas dominadas por solo pastizal. Sin embargo, al examinar la diversidad entre 

ventanas de una misma cobertura se observó que ventanas con >90% de bosque 

(100B y 98B), presentaron alta riqueza (0D) y tuvieron un menor número de especies 

típicas (1D) y dominantes (2D) respecto a las ventanas con 60 al 85% de bosque 

(85Bp y 82Bp), las que a su vez fueron diferentes en la riqueza de especies (Figura 

3a y b).  

De otro lado, en ventanas de pastizal-bosque (Pb) la riqueza no fue similar en este 

rango de cobertura, puesto que para una de ellas (61Pb), la riqueza fue comparable 

con ventanas dominadas por bosque (Figura 3c). No obstante, se observó que la 

diversidad entre ventanas de bosque (B), bosque-pastizal (Bp) y pastizal-bosque (Pb) 

tiende a ser similar cuando se consideran las especies típicas y dominantes.  

Al analizar el IF (0,1; 0,2), se observó que la diversidad tendió a disminuir de manera 

pronunciada en ventanas con mayor hábitat de bosque (100B y 98B) y para aquellas 

con 60 al 85% de pastizal ó bosque (61Pb y 82Bp) (Figura 3a y 3c). Para las demás 

ventanas la dominancia en las comunidades no estuvo fuertemente acentuada según 

los valores IF (Figura 3b y 3d). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

41 
 

Figura 3. Perfiles de diversidad basados en números equivalentes de especies. a. 

Ventanas con bosque (B). b. Ventanas con bosque-pastizal (Bp). c. Ventanas con 

pastizal-bosque (Pb). d. Ventanas con pastizal (P). 

 

  

 

  

En general, la asociación de la diversidad (en todos los órdenes de q) y la abundancia 

de escarabajos coprófagos con las variables de explicación (métricas de las clases de 

coberturas y cobertura del dosel) fue relativamente débil, puesto que en la mayoría de 

los casos el porcentaje de devianza explicada fue < 30% (Figura 4). Sin embargo, a 
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escala de 1.5 Km (176 ha), los modelos propuestos para las especies dominantes de 

la comunidad (2D) y la abundancia lograron explicar hasta el 38% de la devianza. 

La cobertura del dosel (CD) y el área del rastrojo (AR) se asociaron de forma positiva 

y tuvieron la mayor influencia en la explicación de la riqueza de especies (0D) (16% de 

devianza explicada). Las especies comunes (1D) y dominantes (2D) de la comunidad 

fueron explicadas positivamente por el área del bosque (AB) y el número de parches 

de bosque (NPB) (15.4 y 10.2% de la devianza explicada respectivamente).  

A escala de 176 ha el área del bosque (AB) y el área del rastrojo (AR) fueron las 

variables más importantes en la explicación de los órdenes de la diversidad, aunque 

AR fue negativa en la explicación de las especies dominantes de la comunidad (2D). 

Sin embargo, la baja precisión en los parámetros estimados para las especies más 

comunes (1D) y las especies dominantes (2D) con relación a la variable área de 

rastrojo (AR) (β) (i.e., el error estándar de los parámetros fue similar o mayor al valor 

promedio de β; Tabla 4), permite establecer que estos modelos son poco confiables 

en la explicación. 

La abundancia de individuos a ambas escalas (80 y 176 ha) estuvieron asociadas con 

el número de parches de bosque (NPB) y el área del bosque en las ventanas (AB) 

(Figura 6d y h). No obstante, a escala de 176 ha se observó una baja precisión de los 

parámetros estimados para la variable NPB (Tabla 4). Aunque las variables densidad 

del borde (DB) y área del rastrojo (AR) fueron igualmente probables AIC (ΔAIC < 2) 

en los modelos de explicación para este atributo (Figura 4h; Tabla 4). 
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Figura 4. Variables explicativas a escala de ventanas (80 y 176 ha) y en las parcelas. 

AB: Área de bosque. AR: Área de rastrojo. AP: Área de pastizal. DB: Densidad de 

borde. NPB: Número de parches de bosque. NPR: Número de parches de rastrojo. 

NPP: Número de parches de pastizal. CD: Cobertura del dosel. En el conjunto de 

modelos con 95% de confianza (gris) y en los modelos dentro de las 2 unidades de 

AIC (ΔAIC < 2; negro). Las variables se muestran clasificadas según la suma de los 

pesos de Akaike de todos los modelos en los que se incluyó cada variable (Σwi). Los 

signos (+) y (-) indican la dirección de los efectos de cada variable explicativa (es 

decir, el signo del parámetro del modelo promediado).  
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En la evaluación de las métricas del paisaje al interior de las ventanas de 80 ha, la 

cobertura del dosel (%CD) explicó cerca del 19% de la devianza para la riqueza de 

especies (Figura 5a). Asimismo, a escala de 176 ha el valor más alto de riqueza 

correspondió a ventanas con área de rastrojo (AR) < 6 ha y mayor área de bosque 

(AB) (15.73% de la devianza explicada) (Figura 5c).   

Respecto a la abundancia, la cobertura de dosel (CD) explicó el 42.8% (devianza) a 

escala de 80 ha. Sin embargo se observó que en ventanas con valores de CD 

superiores al 53% y bosque < 65 ha, la mayor abundancia es explicada en un 20% 

(Figura 5b). Entretanto, a escala de 176 ha los valores de baja abundancia tuvieron 

relación con áreas de rastrojos > 6 ha (58.7% de la devianza) (Figura 5d). 
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Tabla 1. Resultados de la selección de modelos basada en la teoría de la información y la inferencia de modelos múltiples para las 

variables explicativas medidas a escala de ventanas de 1 Km (80 ha). Se muestran los parámetros del modelo promediado (β) y su error 

estándar (ES).  

 

 

 

 

 

 

Tabla 2.  Resultados de la selección de modelos basada en la teoría de la información y la inferencia de modelos múltiples para las 

variables explicativas medidas a escala de ventanas de 1.5 Km (176 ha). Se muestran los parámetros del modelo promediado (β) y su 

error estándar (ES).  

 

Variables 

  AB   AR   NPB   NPP   DB 
 

NPR 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

                   q0 
 

0.0221 0.0051 
 

0.0791 0.0402 
 

-0.132 0.2302 
 

0.4182 0.2733 
 

47.261 119.39 
 

5.27 4.75 

q1 
 

0.0271 0.0146 
 

0.0335 0.115 
 

0.6224 0.9482 
 

-0.1466 1.466 
 

-415.13 640.48 
 

0.4921 0.28 

q2 
 

0.0072 0.0153 
 

-0.0237 0.121 
 

0.5661 2.5105 
 

-0.6222 0.8175 
 

-437.63 357.09 
 

298.19 537.28 

Abundancia   19.845 16.835   -299.6 126   -317.27 1463.96   483.14 20.05   -241225 112189   298.19 537.28 

 

  

Variables 

  CD   AR   AB   NPB   NPR 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

 
ß ES 

                q0 
 

0.32 0.0999 
 

0.77 1.4535 
 

0.33 0.1051 
 

0.81 0.0506 
 

3.268 2.681 

q1 
 

0.085 0.0795 
 

0.6921 0.6921 
 

0.0423 0.0253 
 

0.91 0.5704 
 

-0.17 0.162 

q2 
 

0.045 0.051 
 

0.4243 0.6699 
 

0.0128 0.0151 
 

0.9531 0.3413 
 

-0.088 0.9388 

Abundancia   22.07 0.552   -259.2 455.6   44.61 12.73   -852.6 713   499.08 231.32 
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Figura 5. Árboles de regresión múltiple. a. Riqueza de especies y b. abundancia a 

escala de 1 Km (80 ha). c. Riqueza de especies y d. abundancia a escala de 1.5 Km 

(176 ha). * Letras distintas denotan diferencias significativas según la prueba de 

Tukey (95%). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nodo), división, n, devianza, yval 

    1) Raíz n = 56; D (Total) = 3299.00; yval =10.39   
   2) CD < 53%; n= 26;  D= 61.85;  yval=2.923 
   3) CD > 53%; n= 30;  D=529.5; yval=16.87 

 

 

Nodo), división, n, devianza, yval 
1) Raíz n=56; D (Total) = 1466000; yval 144.1  
   2) CD < 53%; n = 26; D=  4753; yval= 13.04  

   3) CD > 53%; n = 30;   D=627400; yval= 257.7  
     6) AB < 65.5ha; n = 10; D= 307800; yval= 351.9  
     7) AB > 65.5ha; n = 20; D= 186600; yval= 210.6 
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Nodo), división, n, devianza, yval 
1) Raíz n= 56; D (Total)= 3299.00; yval= 10.39   
   2) AR < 6ha; n= 21; D= 519.00; yval= 17.62  

      6) AP < 112ha; n= 21; D= 731.00; yval= 8.381   
     7) AP > 112ha; n= 14; D= 11.43; yval= 2.571  

 
 
 

 
 

Nodo), división, n, devianza, yval 
1) Raíz n= 56; D (Total)=1466000; yval= 144.1   
   2) AR < 6ha; n= 21; D= 185600; yval= 255.9  
   3) AR > 6ha; n=35; D= 861100; yval= 77.09   
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Las curvas de rango-abundancia mostraron que ventanas de bosque (B), bosque-

pastizal (Bp) y pastizal-bosque (Pb) compartieron las mismas especies abundantes 

(Canthon sp 01 H y Onthophagus sp. 04H). Mientras que en las ventanas con pastizal 

(>90% pastizal), las especies las más abundantes fueron Coprophanaeus corythus,  

Onthophagus marginicollis y Digitonthophagus gazella (especie introducida y 

catalogada invasora), las cuales también se compartieron con ventanas que 

presentaron hasta un 15% de hábitat por pastizal. Sin embargo, Pseudocanthon 

perplexus fue la especies más dominante en una de las ventanas de cobertura por 

pastizal (Figura 6d). 

En la estructura de las comunidades se encontró que ventanas hasta con el 61% de 

pastizal (61Pb) presentaron un número de especies y abundancia semejante a las 

ventanas de mayor cobertura por bosque. Asimismo la dominancia para esta ventana 

fue similar con gradientes de hábitat de bosque >90% y 60 al 85 de bosque-pastizal, 

compartiendo a Canthon sp. 01H y Canthon subhyalinus, como las especies que 

pueden presentar miles de individuos (ciclos). En cuanto a gradientes de hábitats de 

pastizal, se encontró que la estructura de las comunidades fue diferente, siendo 

Onthophagus marginicollis y Digitonthophagus gazella, especies con igual número de 

individuos (Ver Tabla2; Figura 5d).       
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Figura 6. Curvas de rango-abundancia comparando la estructura de los ensambles de 

escarabajos coprófagos entre ventanas de 1 km (80 ha) en un mismo rango de 

proporción bosque y pastizal. a. Bosque (B). b. Bosque-pastizal (Bp). c. Pastizal-

bosque (Pb). d. Pastizal (P). 
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El análisis de ordenamiento de los ensambles de la comunidad de escarabajos, indicó 

un buen ajuste de los datos en la ordenación (Stress = 0.039) para la incidencia de 

especies (Jaccard). Asímismo, se observó que ventanas con cobertura de bosque (B) 

y bosque-pastizal (Bp) presentaron mayor similitud y la variación en la diversidad para 

éstas no fue significativa (100B y 98B, F = 0.5074, df = 6, p = 0.4295; 85Bp y 82Bp, F 

= 0.5433, df = 6, p = 0.4767). Al igual que entre ventanas dominadas por pastizal 

>90% (P) (94P y 90P, F = 0.8235, df = 6, p = 0.8197). Entre tanto ventanas con 60 al 

85% pastizal-bosque (Pb) fueron menos similares y la variación en su diversidad si 

presentó diferencias (62Pb y 61Pb. F = 0.2332, df = 6, p = < 0.0001) (Figura 7a). Para 

las especies más abundantes (Morisita-Horn) (Stress = 0.042) se observó que 

ventanas >90% bosque y 60 al 85% bosque presentaron una similitud más 

acentuada, mientras que ventanas correspondientes a 60 al 85% de pastizal 

incrementaron su diferencia, siendo 62Pb similar a 90P (Figura 7b). 

 

Figura 7. Escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) mostrando la similitud de 

la ventanas de paisaje, utilizando dos índices de similitud composicional a. (Jaccard 

(presencia-ausencia) y b. Morisita-Horn (especies más abundantes). 
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 2.5 Discusión 

 

 

En el presente estudio se evaluó la diversidad de escarabajos coprófagos de un 

paisaje fragmentado de uso ganadero, mediante el planteamiento de un diseño de 

muestreo jerárquico que permitió evaluar el efecto de la proporción de los tipos de 

hábitat, el tipo de matriz y su calidad, propuesta en modelos de paisaje (Valdés, 2011) 

sobre la riqueza y abundancia de este grupo de insectos. Los resultados obtenidos 

concuerdan con la propuesta de Fahrig (2003), quien plantea que la pérdida del 

hábitat afecta de manera negativa la diversidad al promover la exposición del hábitat 

original remanente (i. e. bosque) a los efectos de los hábitats circundantes  (i. e. 

rastrojos, cultivos y pastizales) (Santos y Tellería, 2006).  

 

Los valores de riqueza de escarabajos coprófagos en las ventanas, coincidieron con 

la hipótesis de cantidad de hábitat (Fahrig, 2013) y estuvieron asociadas con las 

variables cobertura del dosel, área o tamaño del bosque y área o tamaño del rastrojo 

a escala del hábitat (parcela) y de las ventanas. Asimismo, la respuesta de las 

especies y la estructura de las comunidades estuvieron influenciadas por éstas 

variables y su caracterización en la escala circundante (176 ha). Lo anterior debido a 

que los remanentes de vegetación y el tipo de la matriz y su continuidad, afectan la 

riqueza y abundancia en las comunidades, (Aizen y Feinsinger, 1994; Ewers & 

Didham, 2006; Fahrig et al., 2010). Lo cual podría explicarse por la influencia de 

procesos ecológicos como la complementación y suplementación a escala del 

paisaje, que contribuyen a la persistencia de las poblaciones en las comunidades 

(Duning et al., 1992). A continuación se discuten a detalle los resultados y se sugieren 

los aspectos ecológicos que las soportan. 

 

 

2.5.1 Importancia de la cantidad del hábitat sobre la diversidad de 

escarabajos 

 

Como se ha reportado para aves y pequeños mamíferos, la cantidad de hábitat (i.e., 

proporción de bosque) en paisajes fragmentados favorece la diversidad (Laurence & 

Bierregard, 1997; Fahrig, 2002). Los valores altos de riqueza y abundancia 

presentaron mayor asociación con ventanas dominadas por bosque, en comparación 

con ventanas con una alta cobertura de pastizal. Esto concuerda con lo reportado por 
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Escobar et al. (2008) quienes refieren que la riqueza y abundancia están 

positivamente relacionadas con la cantidad del bosque. Asimismo, la persistencia de 

las comunidades depende en gran parte de ello, ya que algunas poblaciones 

requieren grandes extensiones de bosque (Halffter y Halffter, 1989), mientras que 

otras, como se ha reportado para aves presentan distribución limitada y están 

asociadas a condiciones específicas de su interior (Stratford & Robinson, 2005). Por 

lo tanto, de acuerdo con estos resultados, la pérdida del bosque parece ser la causa 

más importante que afecta la diversidad de este grupo de insectos. 

Por otra parte, se ha propuesto que la fauna de Scarabaeinae está influenciada por la 

cobertura del dosel en paisajes ganaderos, más que por la oferta del recurso, el cual 

es abundante en este tipo de paisajes (Halffter & Arellano, 2002; Navarrete-Gutiérrez 

& Halffter, 2008). Esto podría explicar la variación en condiciones intermedias de 

bosque/pastizal, puesto que la riqueza y abundancia presentaron valores extremos, 

similares a condiciones dominadas por un solo tipo de cobertura (bosque ó pastizal) 

(Figura 2). Sin embargo, características como la densidad del dosel y la complejidad 

de la estructura vegetal pueden ser determinantes en la heterogeneidad ambiental de 

los hábitats (Trzcinski et al., 1999; Gardner et al., 2008), lo cual permite mantener una 

riqueza de especies similar a áreas mejor conservadas o intactas (Vulinec et al.,  

2006). 

 

Lo anterior tiene relación a que la riqueza de especies presentó mayor asociación con 

la proporción de área de bosque y rastrojo, puesto que a mayor cantidad de bosque la 

riqueza de este grupo se ve favorecida (ver Escobar et al., 2008), mientras que la 

equitatividad de las comunidades fue diferente entre ventanas con similar proporción 

de bosque (Figura 3a, b y c). Esto difiere de lo reportado por Navarrete-Gutiérrez & 

Halffter (2008), quienes relacionan que a mayor cantidad de hábitat la equitatividad 

tiende a ser similar en áreas de bosque continuo que en fragmentos de bosque y 

áreas de pastizal. Aunque, estos resultados no son estrictamente comparables, 

debido a que emplearon diferentes índices para evaluar dicha variable de respuesta. 

 

Por consiguiente, la proporción ó cantidad de hábitat de bosque en el paisaje parece 

tener relación con lo propuesto por Andrén (1994), quien documenta que bajo algunos 

modelos de estudio con aves y mamíferos, rangos de hábitat entre 30 y 10%, las 

poblaciones tienden a declinar de forma notoria. No obstante, los requerimientos de 

hábitat adecuado varían entre especies (Andrén, 1996). Por consiguiente, a pesar 

que los pastizales fueron los hábitats con menor riqueza, remanentes de bosque 
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inmersos en éstas áreas pueden favorecer la persistencia de algunas especies. Esto 

se ha documentado para muchos taxones en remanentes de vegetación ribereña 

(Kikuchi et al., 2011; Perry et al., 2011; Ives et al., 2011). 

 

En este sentido, cabe resaltar que al comparar la equitatividad mediante el número 

efectivo de especies es posible evaluar cuanto se afecta la diversidad en gradientes 

de perturbación del hábitat (Moreno et al., 2011; Pereyra & Moreno, 2013). El 

principal hallazgo de este estudio es que para la mayoría de condiciones evaluadas 

(60 al 85% bosque, 60 al 85% pastizal y >90% pastizal) la riqueza de especies (0D) 

fue más sensible a los cambios en la cantidad del bosque, en comparación con las 

especies más frecuentes (1D) y las especies dominantes de la comunidad (2D). Esto 

concuerda con los resultados de Hoyle & Harborne (2005) donde la riqueza de 

microartrópodos estuvo asociada con la cantidad del hábitat y no se vio afectada por 

la fragmentación. Asimismo, esto sugiere que para algunas especies la 

heterogeneidad resultante de los estados de alteración del bosque como 

consecuencia de la pérdida del hábitat no afectaría a algunas de ellas, sino que 

puede influenciar respuestas ecológicas relacionadas al cambio de preferencias 

alimenticias, lo cual permite el sostenimiento de la riqueza de especies similar a áreas 

intactas o poco intervenidas (Quintero & Roslin, 2005; Fahrig et al., 2010). 

 

Estos resultados también permite discutir la manera como se ha cuantificado la 

diversidad en algunos grupos biológicos a partir del enfoque ó modelo de 

biogeografía de islas (McArthur & Wilson, 1967), en el cual se supone que sus valores 

tienden a incrementar conforme incrementa el área del bosque y en el que la matriz 

es un elemento adverso para las especies (Haila, 2002; Valdés, 2011) (Collinge, 

2000). Por lo tanto, como refiere Fahrig (2013) es necesario considerar la mayor 

cantidad de hábitat propio de las especies, los tipos de cobertura que conforman la 

matriz y su calidad (Fahrig et al., 2010), y de esta manera evaluar cómo se modera la 

diversidad. 

 

 

2.5.2 Influencia de la heterogeneidad del paisaje sobre la diversidad 

 

Varios estudios sugieren que los elementos que componen el paisaje y la manera 

como están distribuidos son determinantes en la persistencia de las poblaciones, la 

interacción entre las especies y el funcionamiento de los ecosistemas (Jonsen & 
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Fahrig, 1997; Fahrig et al., 2010). Además, se ha reportado que los escarabajos 

muestran asociaciones y fidelidad a biotipos particulares de hábitat o tipo de 

vegetación (Davis et al., 2001). En este estudio, las áreas de bosque y rastrojo, así 

como el número de parches de estos dos tipos de cobertura, afectaron de forma 

positiva sobre la riqueza y abundancia de escarabajos. Como se ha mencionado, la 

cobertura arbórea es uno de los principales factores que regula la permanencia de los 

Scarabaeinae en el bosque húmedo tropical (Spector, 2006; Navarrete-Gutiérrez & 

Halffter, 2008). Asimismo se ha documentado en paisajes de uso humano que la 

persistencia de las poblaciones depende de la existencia de hábitats favorables 

dentro de la matriz adyacente, con condiciones similares al bosque (Pineda et al., 

2005; Devictor & Jiguet, 2007), tales como las áreas de rastrojo y cultivos con 

árboles. Esto apoya los resultados obtenidos en este estudio, puesto que la 

diversidad en ventanas dominadas por bosque fue similar a sitios en los que su matriz 

contigua estaba compuesta por áreas de rastrojo ó bosque en sucesión . Asimismo, el 

efecto del vecindario puede influenciar el mantenimiento de las poblaciones (Duning 

et al., 1992).  

 

Por otra parte, Jonsen & Fahrig (1997) mencionan que la heterogeneidad del paisaje 

es un componente importante para la persistencia de muchas especies y la riqueza 

tiende a incrementar conforme incrementa la heterogeneidad en el paisaje (Benton et 

al., 2003; Ribas et al., 2005). Esto concuerda con nuestros hallazgos, ya que algunos 

sitios con mayor proporción de áreas de pastizal pero con parches de bosque 

cercanos (Figura 7a y b), presentaron ensambles similares a sitios de bosque 

continuo. Igualmente, se ha documentado que algunas especies experimentan menor 

susceptibilidad a los cambios del hábitat (Gibb et al., 2006), por lo cual la vegetación 

secundaria podría mantener ensambles de escarabajos similares a los del bosque 

(Quintero & Roslin, 2005). 

 

En este sentido, áreas de bosque adyacentes a áreas de pastizal pueden presentar 

recambio con especies de hábitats abiertos lo cual puede incrementar la diversidad 

en bosques perturbados e incrementar la diversidad a escala del paisaje (Arellano & 

Halffter, 2003). En este estudio el mayor recambio de especies al parecer estuvo 

asociado con la presencia de áreas de rastrojo, por lo cual, cabe mencionar que la 

existencia de este tipo de hábitat, incrementa la heterogeneidad en el paisaje y 

tendría relación a que dentro de modelos de paisaje como parche-matriz-corredor y el 

modelo abigarrado, pueda funcionar como corredor para las especies (Forman, 1995; 
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McIntyre & Barret,1992). Además, como sugiere Davis et al. (2001), algunas especies 

pueden incrementar su rango de dispersión, debido a los cambios microclimáticos 

como consecuencia del grado de intensidad al que ha sido sometido el bosque y el 

tipo de matriz adyacente (Devictor & Jiguet, 2007), lo cual influye en el aumento de la 

abundancia de las especies y modifica la composición de las comunidades (Edwars et 

al., 2013). Por lo tanto, de acuerdo a lo reportado en otros estudios, el tipo de hábitat 

y su extensión, así como el grado de transformación y la heterogeneidad a escala del 

paisaje además de influir sobre la riqueza y abundancia de escarabajos, modifica la 

estructura de sus comunidades. Esto concuerda con lo reportado por Escobar et al. 

(2008), quienes refieren que la dinámica de este grupo depende en gran parte de la 

heterogeneidad espacial a escala del paisaje. 

 

La heterogeneidad y la configuración del hábitat parecen influenciar la distribución y 

densidad de las poblaciones (Devictor & Jiguet, 2007; Wilcove et al., 1986). Sin 

embargo, aunque nuestros resultados no evalúan la manera en cómo se distribuyen 

los tipos de cobertura en el paisaje, la estructura de las comunidades tendió a 

cambiar conforme se consideró la composición de los tipos de hábitat y el número de 

parches a escala de 80 ha. Esto confirma que la pérdida del hábitat puede modificar 

las comunidades, al propiciar condiciones que favorecería la dispersión de especies 

con requerimientos menos específicos (Andresen, 2003). 

 

 

2.5.3 La diversidad y las escalas 

 

Tscharntke et al. (2005) refiere a que características como la cercanía y la cantidad 

de hábitat a escala del paisaje (contexto del paisaje) son factores que pueden incidir 

sobre la diversidad en una escala menor o puntual. Sin embargo, su interpretación 

puede ser errónea, ya que la variación en la riqueza y composición no siempre está 

subordinada por el contexto del paisaje y podría tener relación al comportamiento 

propio de las especies ó a la escala a la cual algunos organismos perciben los 

cambios (Shweiger et al., 2005; Jackson & Fahrig, 2012). Los resultados de este 

estudio muestran que la riqueza (0D) de escarabajos a escala de 80 ha estuvo 

principalmente influenciada por la cobertura del dosel a escala del hábitat (parcelas) y 

el área de rastrojo (AR) (Figura 4a). Esto concuerda con lo que se ha reportado para 

este grupo, en condiciones de uso del suelo donde se ha mantenido un alto grado de 
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cobertura y complejidad vegetal en bosque secundarios, y para los cuales la riqueza 

de las comunidades de escarabajos es similar a áreas intactas (Vulinec & Lambert, 

2006). Igualmente otros aspectos del paisaje, como la composición de la matriz 

(Quintero & Roslin, 2005) y el arreglo físico-espacial (Dunning et al., 1992) de los 

hábitats probablemente influyeron sobre la riqueza a esta escala. 

 

Por otra parte, se ha mencionado que la composición y el arreglo físico-espacial de 

los hábitats, además del efecto de vecindario pueden afectar las poblaciones en 

paisajes complejos (Dunning et al., 1992), lo cual de acuerdo a nuestros resultados, 

concuerda con que el número de parches de bosque y su extensión influyó sobre la 

abundancia. Esto tendría relación a que áreas de pastizal próximas al bosque pueden 

influenciar el recambio de especies, principalmente aquellas con amplio rango de 

distribución (Navarrete-Gutiérrez & Halffter, 2008). Además, procesos ecológicos a 

escala del paisaje (complementación y suplementación de los tipos de hábitat) 

podrían tener efecto, puesto que dos parches cercanos podrían ayudar a soportar 

poblaciones con mayor número de individuos (Dunning et al., 1992). 

Lo anterior se podría explicar a partir de los resultados obtenidos a escala de 176 ha, 

en la cual la asociación entre el número de especies dominantes y la abundancia con 

el tipo y número de parches de hábitat fueron igualmente probables (Figura 4g y h). 

Por lo tanto, cabe resaltar que para el presente estudio la influencia de los tipos de 

hábitat (bosques, pastizales y rastrojos) sobre la diversidad de escarabajos tuvo 

relación con procesos ecológicos a escala del paisaje y la heterogeneidad del mismo 

(Dunning et al., 1992; Brennan et al., 2002; Fahrig et al., 2010). Igualmente, la 

extensión a la cual el patrón espacial del paisaje predice mejor la respuesta de las 

especies y las poblaciones (escala del efecto) puede depender de la vagilidad, los 

hábitos alimenticios, entre otros atributos biológicos y ecológicos de las especies 

(Jackson & Fahrig, 2012). 

Por consiguiente, aunque son pocos los estudios que evalúan la respuesta de la 

diversidad a los cambios en el paisaje (ver Steffan-Dewenter et al., 2002; Cerezo et 

al., 2010; Smith et al., 2011; Thornton et al., 2011), cabe resaltar que esta 

aproximación teniendo en cuenta múltiples escalas (Aviron et al., 2005) y el uso de 

los órdenes de la diversidad (números equivalentes de especies), podría ser de 

utilidad para describir el grano al cual las especies perciben y responden ante los 

cambios en el paisaje, puesto que para las escalas evaluadas (parcelas, 80 y 176 ha) 
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la diversidad presentó relación con los diferentes variables ó métricas examinadas en 

el paisaje (Figura 4 y 5). 

 

2.5.4 Respuesta de las especies a los cambios en el hábitat 

 

Las diferencias en la composición de especies fueron influenciadas por la sustitución 

del bosque por pastizales para el pastoreo en la región del Magdalena Medio 

Antiqueño. Las ventanas dominadas por áreas de pastizal evaluadas durante este 

estudio presentan en comparación una riqueza y abundancia menor de escarabajos 

con respecto al bosque y el rastrojo (bosque secundario). Esto indica que las áreas 

de pastizal representan una barrera para el movimiento de algunas poblaciones de 

coprófagos (Arellano & Halffter, 2003), que a su vez podría tener relación con que las 

poblaciones de algunas especies experimenten cambios en el número de individuos, 

debido a la reducción y fragmentación de las áreas disponibles de bosque (Klein, 

1989). Esto se explica en gran medida a la fuerte dependencia de las especies de 

zonas tropicales de tierras bajas por áreas de bosque relativamente bien conservadas 

(Halffter & Arellano, 2001).  

 

Un aspecto importante a resaltar es la variación (DE) reportada tanto para la riqueza 

de especies como para la abundancia en cada ventana (Figura 2b y d), en particular 

en aquellas con niveles de perturbación intermedia (61, 62% Pb). Lo cual puede ser el 

reflejo del efecto del contexto espacial (Brennan et al., 2002) (e. i. estructura y arreglo 

de las coberturas vegetales) para cada una de ellas.  

 

Sin embargo, cabe resaltar que para algunas especies como Oxysternon 

conspicillatum, Phanaeus pyrois y Coprophanaeus ohausi, la captura de individuos 

fue similar en ventanas con mayor cobertura por bosque y cuyas áreas para los 

diferentes tipos de cobertura mantuvieron una proporción similar al ser caracterizadas 

a escala de 1.5 Km (176 ha). Sin embargo, este factor puede no ser determinantes 

para otras especies como Coprophanaeus corythus para la cual el número de 

individuos capturados podría estar determinado por factores propios de la especie ó 

debido a que su rango de actividad en el paisaje es mayor que la escala evaluada (80 

ha).  
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Por otra parte, las marcadas diferencias en el número de capturas para otras 

especies como Canthidium sp. 1, Canthon acutoides y Canthon sp. 01H podrían 

presentar explicación por efecto del grado de cobertura del dosel, que a su vez 

tendría mayor influencia en comparación al tipo de cobertura vegetal (bosque ó 

rastrojo) como variable de hábitat. Esto favorecería fenómenos como la segregación 

de las especies, debido a cambios en la estructura de la vegetación y el grado de 

perturbación (Escobar y Chacón, 2000), y que para algunas de éstas influye en el 

aumento de individuos debido a las nuevas condiciones microclimáticas (Navarrete-

Gutiérrez & Halffter, 2008). 

 

En este sentido, ajustes en las comunidades de escarabajos coprófagos y aumento 

en la captura tendría relación a diversos factores, ya sea el grado de especificidad por 

el tipo de hábitat (Hanski, 1989; Moreno et al., 2007), las alteraciones microclimáticas 

ocasionadas por la deforestación que favorecería la presencia de algunas especies 

(Saunders et al., 1990), el tipo de suelo (Nealis, 1977), el recurso producido 

particularmente por vertebrados al interior del bosque (Hanski, 1989), como también 

la escala y el contexto del paisaje (Brennan et al., 2002). 

 

  



 

 

59 
 

 

  



 

 

60 
 

 

 

Capítulo 3 

Conclusiones y recomendaciones 

 

 

  



 

 

61 
 

 3.1 Conclusiones 
 

La riqueza de escarabajos coprófagos estuvo fuertemente influenciada por la cantidad 

del hábitat de bosque. Esto refiere que para la conservación de este grupo y sus 

funciones ecológicas es necesario mantener e incrementar la cantidad de bosque a 

escala del paisaje. Igualmente para la región del Magdalena Medio Antioqueño los 

bosques secundarios (rastrojos) y remanentes de vegetación nativa en áreas de 

pastizal contribuyen a mantener la diversidad de este grupo de insectos.  

En este sentido, la evaluación de la diversidad mediante perfiles ó número 

equivalente de especies, permiten determinar la influencia de los cambios en la 

cantidad de hábitat de bosque ó pastizal sobre porciones particulares de la 

comunidad, ya que la riqueza de especies (0D) fue mayor en condiciones de sólo 

bosque, mientras que las especies típicas (1D) y dominantes (2D) fueron más diversas 

en condiciones intermedias de estos tipos de hábitat. Por lo tanto los remanentes de 

bosque de diferente tamaño contribuyen de manera distinta en el sostenimiento de las 

poblaciones de coprófagos.       

Por otra parte, el grado de cobertura arbórea y la densidad del dosel es más 

importante para algunas especies, lo cual concuerda con lo reportado por Navarrete-

Gutiérrez & Halfter (2008), puesto que especies como Canthon sp 01H, 

Coprophanaeus corythus, Dichotomius sp 06H y Onthophagus marginicollis fueron 

encontradas en bosques mejor conservados, bosques secundarios y áreas de 

pastizal con algún grado de cobertura arbórea. De manera similar especies como 

Canthon septemmaculatus y Canthon sp 10H las cuales presentan mayor afinidad 

con el pastizal, tienen a su vez asociación con áreas de bosque secundario lo cual 

podría ser un factor determinante para el sostenimiento de sus poblaciones. Por lo 

tanto se establece que para algunas especies, a pesar que pueden estar presentes 

en los pastizales y aprovechar el recurso disponible allí, es necesario mantener 

diferentes grados de cobertura forestal.   

Respecto a la estructura y ensamble de las comunidades, se establece que las 

características del paisaje tienen influencia sobre la distribución y abundancia de 

escarabajos en paisajes fragmentados, puesto que la composición vegetal de algunos 

de los sitios evaluados (ventanas) (Figura 6a, b y c; 7a y b) ayudó a mantener la 

estructura de las comunidades y ensambles, similares en áreas de mayor cobertura 

por bosque. Además el efecto de escala para determinar la influencia de las áreas 
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circundantes y la estimación de la diversidad mediante el número efectivo de 

especies permitió determinar el grado de influencia de los tipos de hábitat y sus 

métricas, y así describir el grano al cual la diversidad de este grupo responde ante las 

características del hábitat a escala del paisaje. 
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3.2 Recomendaciones 
 

Se sugiere que implementar la hipótesis de cantidad de hábitat (Fahrig, 2013) para 

entender los efectos de su pérdida y fragmentación sobre la diversidad es un enfoque 

apropiado, puesto que no todas las especies responden de igual manera y de 

acuerdo a los modelos de paisaje propuestos. Igualmente, no todos los remanentes 

de hábitat a pesar de considerar características como el tamaño y su aislamiento, 

necesariamente tienden a conservar proporciones altas o bajas de diversidad, sino 

que se encuentran supeditados a la manera como han sido explotados y al contexto 

del paisaje. 

En este sentido, es recomendable mantener la mayor cantidad de cobertura arbórea 

(bosques secundarios en estados sucesionales diferentes), como una alternativa más 

para conservar la diversidad teniendo en cuenta la manera en como las especies 

usan y perciben el paisaje. Asimismo, los estudios bajo esta escala permiten obtener 

una aproximación de la influencia de la matriz y su tipo sobre la diversidad a escala 

local ó puntual, lo cual a su vez involucra y valida los enfoques complementarios y 

suplementarios considerados en las teorías de la biogeografía de islas y los modelos 

de paisaje propuestos. 

De otro lado, para nuestro grupo de interés sería oportuno evaluar las diferencias 

desde el punto de vista funcional, ya que la pérdida del hábitat y la fragmentación al 

ser procesos interdependientes ocasionan modificación de las condiciones 

microclimáticas entre el borde y el interior, y los efectos sobre la comunidad podrían 

ser confusos. Por lo tanto, para nuestra zona de estudio correspondiente a las 

estribaciones inferiores y piedemonte de la cordillera central, cuya zona es de 

topografía accidentada se ha documentado nada al respecto, por lo cual sería 

necesario el planteamiento de un diseño que permita contestar como los efectos del 

borde ocasionados por la pérdida y fragmentación del hábitat afectan la diversidad. 
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