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RESUMEN 

Actualmente, el Parque Nacional Río Abiseo protege bosques montanos nublados, 

ecosistemas singulares y frágiles que desempeñan un rol importante en la captación del 

agua y el albergue de biodiversidad. Entre estos, también resguardan bosques montanos 

impactados por la tala, ganadería y quema forestal, que se encuentran en proceso de 

restauración. Dentro de la diversidad animal, los artrópodos del suelo y la hojarasca 

representan un grupo clave para la restauración del bosque, debido a su participación en la 

descomposición, ciclo de nutrientes y formación del suelo. Por tanto, se propuso 

determinar y comparar la riqueza, composición, abundancia y diversidad de sus 

comunidades en tres áreas de distintos niveles de restauración, bosque de ladera, bosque 

pisoteado y equisetal. Durante la estación seca del 2018, se recogieron y tamizaron 

muestras de suelo y hojarasca de 81 puntos de muestreo, para luego recolectar los 

artrópodos a través de extractores Winkler. Estos se determinaron taxonómicamente y, se 

elaboraron matrices de abundancias de morfoespecies para calcular la diversidad alfa de 

cada área según los índices de Shannon, Simpson y los números de Hill. También, se 

comparó la composición de las comunidades mediante análisis NPManova, índices de 

similaridad (Sorense, Jaccard, Morisita-Horn modificados por Chao et al., 2016) y perfiles 

de diversidad. Se hallaron 4874 individuos pertenecientes a 275 morfoespecies, de las 

cuales resaltaban ácaros, coleópteros, himenópteros y arañas. Las pruebas estadísticas y los 

índices de similitud indicaron diferencias entre las tres comunidades, de las cuales 

destacaba el contraste entre la comunidad del equisetal y las otras. Además, según los 

perfiles de diversidad, en las comunidades predominaban las especies raras y la baja 

equidad, sobre todo en el equisetal. En suma, la diversidad de artrópodos disminuía a 

menor grado de restauración; en consecuencia, se advierte preliminarmente su capacidad 

de indicador. 

Palabras clave: diversidad, similitud, artopodofauna del suelo, Parque Nacional Río 

Abiseo. 
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ABSTRACT 

Currently, the Rio Abiseo National Park protects cloudy montane forests, unique and 

fragile ecosystems that play an important role in water capture and biodiversity harboring. 

Among these, it also protects montane forests impacted by logging, livestock and forest 

burning, which are in process of restoration. Within animal diversity, soil and leaf-litter 

arthropods represent a key group for forest restoration, due to their participation in 

decomposition, nutrient cycle, and soil formation. Therefore, this research proposed to 

determine and compare the richness, composition, abundance, and diversity of arthropod 

communities in three areas at different levels of restoration, hillside forest, trampled forest 

and equisetal. During the dry season of 2018, soil and leaf-litter samples from 81 sampling 

points were collected and sifted, then arthropods were collected through Winkler 

extractors. These were taxonomically determined and arrays of morphospecies abundances 

were developed to calculate the alpha diversity of each area according to Shannon index, 

Simpson’s index and Hill numbers. Additionally, the composition of the communities was 

compared through NPManova analyses, similarity indices (Sorense, Jaccard, Morisita-

Horn modified by Chao et al. 2016) and diversity profiles. I found 4874 individuals 

belonging to 275 morphospecies, of which mites, coleoptera, hymenoptera and spiders 

stood out. Statistical tests and similarity indexes indicated differences between the three 

communities, highlighting the contrast between the equisetal community and the others. 

Furthermore, according to diversity profiles, rare species and low equity predominated in 

communities, especially in the equisetal. In sum, the diversity of arthropods decreased to a 

lower degree of restoration; consequently, the indicator capacity of these animals is 

preliminarily noted. 

 

Key words: diversity, similarity, arthropod fauna of soil, Rio Abiseo National Park. 

 



 

 
 

I. INTRODUCCIÓN 

Los bosques montanos nublados pueden definirse en líneas generales como bosques 

cubiertos casi permanentemente de nubes y neblina (Hamilton et al., 1995). Se encuentran 

en América, Asia y África ocupando una extensión aproximada de 0.26 por ciento de la 

superficie terrestre del mundo (Bubb et al., 2004). Los mismos autores, los señalan como 

el tipo de bosque más raro de encontrar en el mundo, pues solo representan 2.5 por ciento 

del área total de bosques tropicales a nivel global, y 1.2 por ciento de los bosques 

tropicales en América. La importancia de estos ecosistemas radica en su rol hidrológico 

como captadores del agua de las nubes, su alta biodiversidad (similar en cantidad a la de 

bosques lluviosos) y sobre todo, en el alto endemismo que albergan (Hamilton et al., 

1995). Pese a ello, los ecosistemas de bosque montano son los más amenazados y menos 

atendidos del mundo (Bruijnzeel & Hamilton, 2001; Bubb et al., 2004), afectados 

principalmente por la deforestación y la caza (Doumenge et al., 1995).  

La situación de los bosques montanos nublados como la de otros bosques de montaña en el 

Perú no es distinta a la mundial (Tejedor et al., 2012; Bruijnzeel et al., 2010; Dourojeanni 

et al., 2016). La gestión de estos ecosistemas en el país se caracteriza por la promoción de 

actividades insostenibles que modifican drásticamente el paisaje y generan poco o ningún 

beneficio a los pobladores locales (Dourojeanni et al., 2009). Entre los esfuerzos 

meritorios por la conservación de los bosques montanos nublados (llamados también 

Yungas) se encuentra la creación de áreas naturales protegidas, de las cuales destacan por 

su amplia extensión el Parque Nacional Cordillera Azul, el Parque Yanachaga-Chemillén y 

el Parque Nacional Río Abiseo (Tovar et al., 2010). Este último, de particular importancia 

por ser el de mayor antigüedad y por su historia de fundación (en 1984) en el departamento 

de San Martín, donde se consiguió detener la alteración antrópica de sus bosques (Young 

& León, 1988 y 1999).  En consecuencia, las zonas impactadas por tala, ganadería y quema 

forestal en esta área iniciaron un proceso de restauración ecológica pasiva, es decir, una 

restauración basada solamente en la interrupción del impacto (DellaSala et al., 2003).
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Desde una perspectiva general, la restauración es una alternativa que busca reiniciar los 

procesos ecológicos en un ecosistema dañado (Clewell & Aronson, 2013). El éxito de ésta 

se mide comúnmente según la diversidad, abundancia, estructura de la vegetación y el 

funcionamiento ecológico; siendo este último un indicador muy recomendado por su 

estabilidad y persistencia (Wortley et al., 2013). Sin embargo, el alto costo que implica 

medir directamente los procesos ecológicos lleva a los investigadores a evaluarlos 

mediante indicadores (Ruiz-Jaen & Aide, 2005). De esta manera, el estudio de 

determinados organismos puede indicar el desarrollo del proceso de restauración (Ceccon, 

2013). 

Los artrópodos del suelo y de la hojarasca se han utilizado para diferenciar estrategias de 

restauración en bosques tropicales (Cole et al., 2016) por ser reguladores de procesos 

claves, como la descomposición de la materia orgánica, la mineralización, ciclo de 

nutrientes y formación de suelo (Palacios-Vargas et al., 2007). Además, los artrópodos 

terrestres destacan como bioindicadores por su variedad de tamaños, su diversidad 

específica y funcional, su rápido crecimiento y su amplia distribución (Kremen et al., 

1993). De ahí que algunos grupos taxonómicos sean indicadores de la condición del suelo 

(Parisi et al., 2005) y, otros, de la diversidad vegetal del ecosistema (De Deyn et al., 2003).  

En este sentido, los artrópodos se establecen como grupo llamativo para el estudio de los 

estados de restauración pasiva de los bosques del Parque Nacional Río Abiseo (PNRA). 

Por tanto, en esta investigación se propone comparar las comunidades de artrópodos del 

suelo y de la hojarasca de tres áreas en diferente estado de restauración pasiva en un 

bosque montano nublado de la zona suroeste del PNRA. Por ende, los objetivos específicos 

fueron: 1) Determinar la composición, riqueza, abundancia y diversidad de sus 

comunidades y, 2) Comparar estadísticamente la diversidad de las comunidades de 

artrópodos del suelo y de la hojarasca de tres áreas en diferente estado de restauración 

pasiva en un bosque montano nublado. De esta manera, este estudio contribuye al 

conocimiento de la diversidad de uno de los ecosistemas menos explorados del Perú, los 

bosques montanos nublados. Además de permitir conocer preliminarmente la capacidad de 

los artrópodos como indicadores del nivel de restauración de un bosque montano. 

 



 

 

 

II. REVISIÓN DE LITERATURA 

2.1 Bosques montanos 

Un bosque montano es aquel que se encuentra por encima de los 2500 m s.n.m. o entre los 

300 y 2500 m s.n.m. en zonas de gran variedad de pendientes (FAO, s.f). Se encuentran en 

todos los continentes menos en la Antártida y hasta el 2017, representaban el 20% de la 

superficie de bosques en el mundo (McMorran & Price, 2011).  A pesar de su corta 

extensión, los bosques montanos presentan un amplio gradiente altitudinal y diferentes 

orientaciones de pendientes, lo que sumado con su variabilidad climática y la 

heterogeneidad de sus suelos generan una gran variedad de hábitats (Duguma et al., 2011). 

En consecuencia, las particularidades de estos bosques los convierten en centros de 

endemismo y de alta diversidad de especies, lo cual se ve reflejado en el porcentaje de 

hotspots del mundo que abarcan (24/35). Además de ello, los bosques montanos 

representan un área esencial que proporciona agua a otros ecosistemas. Por tanto, dado que 

los bosques montanos son reservorios hídricos y son utilizados por las especies como áreas 

de refugio, han adquirido gran importancia a la vista de la conservación (Price et al., 

2011). 

 Entre los bosques montanos existen diferentes tipos: bosques de neblina, bosques 

estacionales y bosques xerofíticos (Cuesta et al., 2009), de ellos, los más amenazados son 

los bosques montanos nublados, ecosistemas boscosos con presencia frecuente de nubes 

(Hamilton et al., 1995; Stadtmüller, 1987, basado en Huder 1976). Específicamente, el 

clima de los bosques montanos nublados se caracteriza por presentar 2 000 mm de 

precipitación promedio al año y 17.7° C de temperatura promedio (Jarvis & Mulligan, 

2010). Además, se distinguen de otros bosques por su alta humedad (184 mm /año), bajas 

temperaturas (4.2° C en promedio) y una menor estacionalidad. En los bosques nublados 

prevalece la precipitación horizontal, es decir, el agua proveniente de la neblina; además, 

presentan bajos niveles de evapotranspiración. Estas características los convierten en 

ecosistemas captores de agua, un rol fundamental en el ciclo hidrológico (Bruijnzeel et al., 

2011). En este sentido, los bosques nublados proveen agua durante los períodos de baja 
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precipitación (Bruijnzeel & Proctor, 1995). Así mismo, brindan servicios ecosistémicos de 

regulación al prevenir deslizamientos y la erosión del suelo (Bruijnzeel et al., 2011). 

 El área que ocupan los bosques nublados es imprecisa, dado los diferentes tipos que 

presentan. Bubb et al. (2004) estiman su extensión potencial en 0.26 por ciento del área 

continental del mundo. Estos ecosistemas se encuentran en las regiones tropicales de Asia, 

América y África, en 59.7 por ciento, 25.3 por ciento y 15 por ciento, respectivamente. Por 

tanto, para el continente americano y africano son el tipo más raro de bosque (1.2 por 

ciento y 1.4 por ciento de los bosques tropicales). A pesar de la limitada extensión de estos 

ecosistemas, los bosques nublados albergan una gran diversidad de flora y fauna, 

caracterizada por especies endémicas (Hamilton et al. 1995). Es así como 86 por ciento de 

las áreas de bosques nublados incluidas en el inventario del centro mundial de monitoreo 

de la conservación del programa ambiental de las Naciones Unidas (UNEP-WCMC) han 

sido consideradas dentro de las 200 ecorregiones de bosque prioritarias en el mundo por la 

World Wide Fund for Nature (WWF) (Bubb et al., 2004). 

2.1.1 Bosques montanos en el Perú 

En Sudamérica, los bosques montanos se hallan en dos importantes zonas de montañas, las 

tierras altas de Guyana y la cordillera de los Andes  (FAO, s.f.). Los bosques montanos de 

los Andes tropicales son áreas caracterizadas por la dominancia de árboles de hasta 35 

metros acompañados de una gran variedad de líquenes, musgos y herbáceas, vegetación 

que suele aparecer entre los 1200 y 1500 msnm. (Tejedor et al., 2012). Precisamente, los 

bosques montanos de los Andes se encuentran en su zona norte y centro, y según su 

florística se diferencian en bosques de niebla y bosques estacionales, los cuales se 

distribuyen en tres fitorregiones: los Andes del Norte, las Yungas y los bosques boliviano-

tucumanos (Josse et al., 2009). 

 En el Perú, aunque hay diferentes propuestas de clasificación de bosques, tradicionalmente 

los bosques montanos se conocen como yungas, y abarcan más de 15 millones de ha del 

flanco oriental de los Andes (Tovar et al., 2010). Sin embargo, cabe resaltar que también 

en el flanco occidental existen bosques montanos, pero estos ocupan un área menor 

(MINAM, 2019). Similarmente a los países de nuestra región, aunque con diferente 

intensidad, tenemos actividades que amenazan a estos bosques: la expansión agrícola, la 

extracción de madera y la fragmentación (Tejedor et al., 2012). De tal manera que, para el 

2011, el MINAM estimó la pérdida de 7.9 millones de ha de bosques primarios; sin 
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embargo, felizmente ese año también marcó el inicio del sistema de monitoreo de 

deforestación de los bosques peruanos. Además, de esta latente amenaza, los bosques 

montanos se enfrentan al problema global del cambio climático, que podría costarle la 

desaparición de muchas especies y la propensión a los incendios forestales (Cuesta et al., 

2009; Anderson et al., 2011). Sin duda, existe un riesgo para los bosques peruanos, pero es 

mayor para los bosques montanos nublados, ecosistemas que dependen de sus especies 

arbóreas para filtración de la constante (o casi constante) precipitación horizontal que los 

identifica (Price et al., 2011). Los bosques montanos nublados, también llamados bosques 

de neblina, bosques pluviales, yungas peruanas o bosques del este, se ubican en el flanco 

oriental de los Andes a altitudes, donde la humedad y el frío contrariamente a disminuir la 

biodiversidad, les confiere hábitats únicos que albergan una gran cantidad de especies 

endémicas y una diversidad comparable a la de los bosques de llanuras (Young et al., 

1994; Young & León, 2000). En estos bosques resalta la presencia de orquídeas y 

bromelias y de parientes de especies comestibles como la papa, ají, palta, entre otros; 

además de ser uno de los mayores reservorios de mamíferos y anfibios endémicos en el 

mundo. Sin embargo, en estos ecosistemas aún existe una vasta cantidad de especies por 

conocer, sobre todo de artrópodos (MINAM, 2014). 

2.2 Restauración ecológica 

La restauración ecológica es un producto de la puesta en práctica de los conceptos y teorías 

de la ecología de la restauración. A lo largo de los años, la definición de restauración 

ecológica ha sufrido diversos cambios. Por ende, la Sociedad para la Restauración 

Ecológica (SER) propuso definirla como “el proceso de alteración intencional de un hábitat 

para establecer un ecosistema definido, natural e histórico local con el objetivo de imitar la 

estructura, la función, la diversidad y la dinámica del ecosistema original”; sin embargo, a 

principios del 2000 la redefinió como “un proceso de asistencia en la recomposición de un 

ecosistema que ha sido degradado, dañado o destruido” (Ceccon, 2013; SER, 2004). Por 

tanto, el término restauración no solo abarcará a los procesos que modifiquen directamente 

al ecosistema sino también a aquellos que sean disuasivos y pasivos.  

A pesar de originarse en la ecología, la restauración no solo debe entenderse 

científicamente sino desde varios aspectos, por tal, Clewell y Aronson (2013) la definen 

desde 5 perspectivas: Ecológicamente, porque reinicia los procesos ecológicos 

interrumpidos cuando se daña a un ecosistema. Desde el punto de vista de la conservación 
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porque consiste en recuperar la biodiversidad anterior a las extinciones causadas por el 

impacto antropogénico. Socioeconómicamente, porque la restauración busca recuperar los 

servicios ecosistémicos que benefician a los pobladores. Culturalmente, pues refuerza las 

relaciones entre comunidades e instituciones mediante el trabajo con un propósito común. 

Y personalmente, porque afianza la relación entre la naturaleza y uno mismo.  

Desde inicios del nuevo milenio, se viene incrementando el uso de la restauración como 

enfoque de manejo ambiental, llegando a ser avalado por instituciones internacionales 

como las Naciones Unidas y La Secretaría del Convenio sobre la Diversidad Biológica 

(CBD, 2019). Sin embargo, su popularidad también ha llamado la atención de críticos, 

tanto del lado de la ciencia como de la práctica, que han analizado el reto que implica 

lograr la recuperación de los ecosistemas (Suding, 2011). Una de las principales críticas de 

este enfoque es la falta de evaluación de sus casos, hecho que genera una gran 

incertidumbre cuando la inversión económica es significativa y no se presentan resultados 

concretos sobre el cumplimiento del objetivo (Ferraro & Pattanayak, 2006, Curran et al., 

2014). En ese sentido, los autores mencionados sugieren incluir fases de evaluación dentro 

de la planificación de los proyectos de restauración, durante las cuales se recopile datos 

trascendentales antes y después de su aplicación o se planteen comparaciones metódicas 

con sitios de referencia. 

En el 2004, la SER, describió nueve atributos importantes para evaluar el éxito del proceso 

de restauración ecológica:   

1. Diversidad y estructura de la comunidad similar en comparación con sitios de 

referencia.  

2. Presencia de especies propias. 

3. Presencia de grupos funcionales necesarios para la estabilidad a largo plazo. 

4. La capacidad del medio físico para sostener la reproducción de poblaciones. 

5. Funcionamiento normal. 

6. Integración con el paisaje. 

7. Eliminación de amenazas potenciales. 

8. Resiliencia a disturbios naturales. 

9. Autosostenibilidad 

Sin embargo, en la revisión realizada por Ruiz-Jaen y Aide (2005) se reporta que ninguno 

de los estudios de evaluación de restauración ecológica utiliza todos los atributos 
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enlistados, si no que por la factibilidad de evaluación se suelen medir tres rubros generales: 

diversidad, estructura vegetal y procesos ecológicos. Estos autores recomiendan, por tanto, 

que los estudios evalúen al menos dos variables por cada uno de estos atributos y, que se 

realice las comparaciones con más de un sitio de referencia. Por otro lado, tras hallar que la 

mayoría de los proyectos de restauración aplicados hasta el 2013 se centran en los aspectos 

ecológicos, se sugiere incluir entre las medidas el aspecto socioeconómico con el objetivo 

de complementar la visión de los logros (Wortley et al., 2013). En este sentido, 

Shackelford et al. (2013) proponen agrupar los atributos propuestos por la SER en cuatro 

categorías y adicionar una quinta categoría relacionada al factor antrópico: 

1. Composición de especies: Abarca los atributos 1 y 2, con la sugerencia de 

evaluar incluyendo múltiples cualidades de los sistemas restaurados y de 

interpretar el término nativo adecuadamente. 

2. Función del ecosistema: Abarca los atributos 3,4 y 5, resaltando la necesidad de 

evaluarla bajo situaciones específicas como el cambio climático y de incluir en 

su análisis los servicios ecosistémicos. 

3. Contexto del paisaje: Incluye a los atributos 6 y 7, por referirse al efecto del 

paisaje en el ecosistema restaurado. El ecosistema es integrado al paisaje y la 

eliminación de las amenazas del paisaje sobre el ecosistema restaurado. 

4. Estabilidad ecosistémica: Incluye a los últimos atributos, sugiriendo medir 

específicamente redundancia funcional y diversidad de respuestas. 

5. Elemento humano: Se trata de considerar la participación humana, los valores 

culturales o sociales. Además de incluir el aspecto social dentro de los 

conceptos de resiliencia y resistencia. 

Poco después, Suding et al. (2015) analizaron los últimos casos exitosos de restauración 

bajo 4 principios: Aumentar la integración ecológica, ser autosostenible a largo plazo, 

considerar la información histórica y las tendencias futuras del ecosistema, beneficiar y 

comprometer a la sociedad. Y advierten que la mayoría de las estrategias concentran sus 

mayores esfuerzos en solo uno de los principios. Por tanto, recomiendan incluir 

imparcialmente los 4 principios en la planificación de las estrategias de restauración para 

obtener un resultado exitoso e integral. 
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2.2.1 Tipos de restauración ecológica 

En un “Llamado a la ciudadanía para la restauración”, DellaSala et al. (2003) describen 

dos tipos de restauración ecológica: pasiva y activa. El primer tipo consiste en detener las 

actividades causantes del daño al ecosistema o que evitan la recuperación de este, por 

ejemplo, frenar la construcción de carreteras o la tala; mas no implica mayores acciones 

sobre el ecosistema. En el segundo, más bien, se realizan actividades que directamente 

contribuyen a la restauración de los procesos ecológicos, como la reintroducción de 

especies. Estas dos estrategias no son necesariamente excluyentes y pueden ser aplicadas a 

un mismo ecosistema, como se sugiere en los estudios de restauración de un bosque 

nublado en México y de un ecosistema ribereño en Sudáfrica, los cuales concluyen que los 

resultados positivos hallados particularmente con cada enfoque pueden sumarse y 

potenciarse si se planifican estrategias que acoplen ambos enfoques (Trujillo-Miranda et 

al., 2018; Ruwanza et al., 2013); como se aplicó exitosamente en la cuenca del Río 

Columbia (McIver & Starr, 2001). 

Por otro lado, algunos autores se han enfocado en comparar la efectividad de los dos tipos; 

tal es el caso de Curran et al. (2014), quienes a través de la simulación y el modelamiento 

encuentran que la restauración activa logra una recuperación más rápida de los 

ecosistemas. En contraste a mencionados resultados, se ha comprobado a través del análisis 

de más de cien casos de restauración aplicados en el mundo que la diferencia entre la 

costosa restauración activa y la pasiva no es trascendental (Meli et al., 2017). Cabe 

mencionar que el propósito de estos estudios fue conocer cual enfoque de restauración 

justifica mejor el uso de los recursos de inversión, pues, se debe recordar que a pesar de 

que la restauración pasiva no intervenga directamente en el ecosistema, también recibe un 

presupuesto para su realización (Zahawi et al., 2014). 

Sin embargo, más allá del tipo de restauración aplicada, es más importante conocer y 

entender a profundidad el ecosistema a recuperar para poder diseñar un plan con 

estrategias específicas, así también, lo es, averiguar cuáles son las zonas donde se deben 

centrar los esfuerzos de restauración (Holl et al., 2000).  En ese sentido, se debe considerar 

algunos aspectos importantes que intervienen en el éxito de un proceso de restauración, por 

ejemplo, la región en la que se encuentra el ecosistema (tropical o templada) y la duración 

de la perturbación (Meli et al., 2017). Del mismo modo, el tiempo de recuperación varía si 

se trata de un ecosistema boscoso o de un no boscoso, siendo mayor para el primero 

(Curran et al., 2014).  
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2.3 Artrópodos del bosque  

El phyllum Arthropoda cuenta con la mayor diversidad de especies dentro del Reino 

Animal, con 1 302 809 artrópodos descritas que representan el 78.5 por ciento de la 

riqueza animal (Zhang, 2013), y se estima que existen casi 6 millones de especies más no 

conocidas (Stork, 2018). Por tanto, es imposible pensar en un lugar en la tierra donde no se 

encuentren. Sin lugar a duda, uno de los ecosistemas donde puede encontrárseles en gran 

diversidad y jugando un rol muy importante son los bosques. Así, por ejemplo, en un 

bosque tropical de 6 mil ha se estimó que habitarían 25 mil especies de artrópodos (Basset 

et al., 2012). 

Desde 1977, el rol de los artrópodos en los ecosistemas boscosos era reconocido por su 

presencia en los tres sistemas que determinan un bosque (sistema vegetal, sistema de 

hojarasca-suelo y el sistema acuático); sin embargo, eran pocos los estudios que probaran 

adecuadamente sus funciones (Mattson, 1977). En la actualidad, se conoce mucho más de 

ellos, habiéndose descubierto que cumplen una gran variedad de funciones como 

polinizadores, parásitos, depredadores y fitófagos (Triplehorn & Johnson, 2005); sin 

embargo, la necesidad de estudiarlas persiste y se intensifica frente a los posibles 

escenarios de cambio climático, deforestación y perdida de especies (Menéndez, 2007)  

De acuerdo con Cranshaw y Redak (2013), los roles que cumplen los artrópodos son 

varios, pero se pueden distinguir 4 principales: 

 

1. Polinización de plantas con flores: 

Particularmente, los insectos contribuyen en la polinización de un gran número de 

plantas, y mantienen una relación íntima con ellas desde que la coevolución llevó 

a que las plantas desarrollen distintas estrategias para atraerlos y, a que ellos sean 

atraídos (a veces, hasta específicamente) por ciertas especies vegetales. 

2. Reciclaje de materia vegetal y animal: 

Los artrópodos que consume materia vegetal, materia animal y estiércol son 

considerados los macrodescomponedores de la materia muerta de los bosques 

pues cumplen con el primer paso para que se realice la descomposición por parte 

de los microorganismos y, además, evitan que la materia orgánica se acumule.  
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3. Mezcla y formación de suelo: 

Son muchos los artrópodos que viven en el suelo refugiándose y desplazándose 

dentro de él (y hasta formando colonias), actividades que generan el traslado de 

gránulos de suelo y de materia. Estas actividades, indirectamente, ayudan a la 

incorporación de nutrientes y le otorgan una estructura al suelo que permite el 

crecimiento de plantas. 

4.  Centralidad en la cadena alimenticia: 

En las cadenas alimenticias del bosque los artrópodos se desempeñan como 

consumidores primarios (por ejemplo, hemípteros y lepidópteros), secundarios y 

hasta terciarios (como arañas y miriápodos), y también como detritívoros (entre 

ellos isópteros y coleópteros) (Triplehorn & Johnson, 2005). Sin embargo, su vez 

son consumidos por otros animales, como aves, peces y mamíferos. Por tanto, los 

artrópodos son los seres vivos que conectan la biomasa vegetal y la biomasa 

animal. 

2.3.1 Artrópodos del suelo y hojarasca 

En el 2015, la FAO declaró el año internacional de los suelos y expresó: “No hay un lugar 

en la naturaleza con mayor concentración de especies que los suelos…un típico suelo sano 

puede albergar varias especies de animales vertebrados, diversas especies de lombrices de 

tierra, entre 20 y 30 especies de ácaros, unas 50-100 especies de insectos, decenas de 

especies de nemátodos, centenares y quizás miles de especies de hongos” (FAO 2015). 

Aquella biodiversidad es el soporte para la función reguladora que desarrolla el factor 

biológico en el suelo; y en ella se distinguen principalmente a los microorganismos, 

encargados de la descomposición, y a los invertebrados, que desarrollan distintas funciones 

(Lavelle, 1996). Considerando si producen estructuras en el suelo y la naturaleza de 

aquellas, los roles que cumplen los invertebrados se pueden organizar en 3 grupos 

funcionales: los microdepredadores, los transformadores de hojarasca y los ingenieros del 

ecosistema.  Los micropredadores abarcan a los protozarios y nemátodos que, aunque no 

construyen estructuras, participan de la mineralización de la materia orgánica cuando 

consumen microorganismos. Los transformadores de la hojarasca son los oligoquetos y 

artrópodos que producen pellets fecales de estructura holorgánica y participan en la 

humidificación. Finalmente, ingenieros de los ecosistemas es la denominación que se les 
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da a las hormigas y termitas, que son eficientes excavadores que producen gránulos, 

montículos y nidos y forman poros, galerías y cámaras. (Lavelle, 1996). Además de la 

importancia funcional de este grupo, los invertebrados destacan en la biota edáfica porque 

abarcan el 90% de biomasa animal (Hole, 1981) 

En el sistema suelo-hojarasca, los artrópodos presentan una gran diversidad, que permite 

observarlos creando microambientes y brindando una gran diversidad de recursos 

alimenticios (Hättenschwiler et al., 2005). Así, durante el desarrollo de actividades como 

desplazamiento, alimentación, construcción de nidos y colonias, elaboración de trampas, 

traslado de estiércol, depósito de fecas o metamorfosis; los artrópodos (entre ellos 

grillotopos, hormigas, termitas, milpiés, isópodos, escarabajos, larvas de dípteros y 

coleópteros, avispas, ninfas de cigarra, arañas, ácaros y colémbolos) mezclan capas de 

suelo, aumentan la  cantidad de materia orgánica, ablandan el suelo, forman y destruyen 

gránulos de suelo, forman montículos, túneles, cámaras y hasta los rellenan (Hole, 1981). 

En cuanto a la descomposición, proceso que permite la disponibilidad de nutrientes para el 

crecimiento vegetal (Hättenschwiler et al., 2005), la labor que realiza la mesofauna y 

macrofauna (artrópodos) reside en la fragmentación y consumo de hojarasca, y el consumo 

y alteración de los detritos y microbios (Mikola et al., 2002). Así, por ejemplo, la actividad 

de milpiés e isópodos fragmentando y consumiendo detritos, estimulan la actividad 

microbiana (Hättenschwiler et al., 2005). De hecho, se conoce que la mesofauna del suelo 

y la hojarasca es un factor que influye en las tasas de descomposición (Brussaard et al., 

2007; Fujii et al., 2018; Smith & Bradford, 2003), afectándolas aún más, si se trata de 

ecosistemas perturbados o en transición (Frouz, 2018). Así mismo, la diversidad de 

especies de artrópodos de la hojarasca influencia las tasas de recambio de carbono y de 

nutrientes (Hättenschwiler et al., 2005). 

En consecuencia, la importancia de los artrópodos del suelo y la hojarasca los ha llevado a 

ser objeto de estudios de diversidad, de interacciones tróficas y de dinámica de 

comunidades (Hajian-Forooshani et al., 2020). Así como también, ser considerados como 

indicadores de la condición del suelo y del estado de estrés (Parisi et al., 2005; Palacios-

Vargas, 2007, Dahlsjö et al., 2019) y, hasta utilizados para diferenciar estrategias de 

restauración en bosques tropicales (Cole et al., 2016). 
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2.3.2 Artrópodos como bioindicadores de restauración  

Los artrópodos poseen varios rasgos que los convierten en buenos bioindicadores: son el 

grupo animal más diverso específica y funcionalmente, sus poblaciones se presentan en 

cantidades considerables, son relativamente sencillos de determinar taxonómicamente, y su 

colecta no es restringida a diferencia de los vertebrados (Kremen et al., 1993). Además, la 

capacidad de reflejar la heterogeneidad del hábitat convierte a la comunidad de artrópodos 

en un grupo útil para la evaluación del manejo de ecosistemas boscosos (Maleque et al., 

2006). Asimismo, la evaluación de la comunidad de artrópodos es recomendable para 

conocer los niveles de recuperación de los procesos ecológicos del suelo (Longcore, 2003) 

y evaluar la calidad y salud del suelo (Palacios-Vargas et al., 2007).  De ahí que sea el 

segundo componente (luego de la vegetación) mayormente estudiado en la evaluación de la 

restauración de ecosistemas terrestres (Meli et al., 2017); donde cumplen un rol importante 

en la descomposición de la materia orgánica (Nakamura et al., 2007). De esta manera, 

artrópodos como milpiés, hormigas, isópodos, anfípodos, han sido utilizados para 

diferenciar zonas perturbadas en un bosque tropical (Nakamura et al., 2003). Mientras que 

el estudio únicamente de hormigas, basado en su diversidad específica, ha permitido 

conocer el progreso de la restauración de zonas mineras en bosques. (Majer & Nichols, 

1998; Gollan et al., 2011). Por tales motivos, los artrópodos del suelo y la hojarasca han 

sido utilizados para indicar prioridades de conservación y evaluar la restauración en 

bosques tropicales (Anderson & Ashe, 2000; Nakamura et al., 2003). 

 



 

 

 

III. METODOLOGÍA 

3.1 ÁREA DE ESTUDIO 

El estudio se realizó dentro del Parque Nacional Río Abiseo ubicado dentro de la cuenca 

del Río Huallaga, en el distrito de Huicungo de la provincia Mariscal Cáceres del 

departamento de San Martín (D.S. N°064-83-AG, 1983). El PNRA presenta una extensión 

de 274 520 ha y abarca un muy amplio gradiente altitudinal, desde 700 m s.n.m. hasta los 4 

200 m s.n.m., que le otorga heterogeneidad ambiental y biológica (León et al., 2010). 

Además, se encuentra en la cuenca alta del río Abiseo y abarca principalmente tres ríos, 

Montecristo, Tumac y Apisoncho (Leo & Romo 1992). Biogeográficamente, soporta una 

gran diversidad ecológica al comprender siete zonas de vida: páramo pluvial subalpino, 

bosque pluvial montano, bosque pluvial montano bajo, bosque pluvial premontano, bosque 

muy húmedo premontano, bosque muy húmedo montano y bosque muy húmedo montano 

bajo (Young & León, 1988). El objetivo principal del establecimiento del PNRA reside en 

preservar el estado natural de su flora y fauna y mantener el equilibrio ecológico de sus 

bosques (D.S. N°064-83-AG, 1983), con énfasis en la conservación de los bosques 

nublados de ceja de selva y selva alta, ecosistemas caracterizados por su alto endemismo 

(Leo, 1995). Cabe resaltar que el PNRA además de poseer la categoría máxima de 

protección de las áreas naturales protegidas del Perú, ha sido reconocido Patrimonio mixto 

por la UNESCO desde 1992, es decir, también representa un importante valor por sus 

propiedades culturales (UNESCO, 2015). 

Específicamente, esta investigación se llevó a cabo en la región suroccidental del PNRA, 

en zonas circundantes a la estación biológica La Sata (Figura 1). La estación se ubica en la 

cuenca media del Río Abiseo, en las coordenadas geográficas 7°58'06.1"S 77°17'42.8"W y 

a una altitud aproximada de 2 600 m s.n.m; a la cual se accede a través del distrito de 

Llacuabamba (La Libertad). Su construcción se estructuró aprovechando los cimientos de 

un antiguo aserradero, propiedad de pobladores que practicaron la tala selectiva y el 

pastoreo. Aquellas actividades repercutieron en los bosques montanos naturales de la zona 

por aproximadamente 30 años y cesaron en 1986, luego del establecimiento del PNRA.  
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Tras la protección del área, se inició un proceso de restauración pasiva del ecosistema 

(Leo, comunicación personal, Julio 2018). En consecuencia, actualmente se distinguen tres 

tipos de áreas en restauración: bosque secundario en ladera, bosque secundario con 

sotobosque pisoteado y equisetal; áreas que son motivo de comparación en la presente 

investigación (Figura 2). A continuación, su descripción según su vegetación y grado de 

perturbación.  

1. Bosque secundario en ladera: área más alejada a la estación biológica y con mayor 

pendiente respecto al resto, en consecuencia, con menor impacto por las actividades 

humanas. De acuerdo con su fisionomía, recuerda a un bosque, con dosel cubierto y 

casi nula presencia de claros. 

2. Bosque secundario con sotobosque pisoteado: área cercana a la estación biológica, con 

antecedentes y evidencias de desplazamiento de ganado. Este bosque se distingue por 

zonas de compactación del suelo y por la presencia de claros.  

3. Equisetal: área muy cercana a la estación biológica, con notorio impacto de tala y de 

actividad ganadera. Respecto al paisaje, su cobertura de dosel es nula y con predominio 

de un tipo de “Cola de caballo” Equisetum sp. 

 

 

Figura 1. Ubicación del sitio de estudio dentro del Parque Nacional Río Abiseo 
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Figura 2. Estación biológica La Sata y zonas circundantes.  

FUENTE: Apeco. 

 

3.2 MÉTODOS 

3.2.1 Evaluación de las comunidades de artrópodos de hojarasca 

3.2.1.1 Establecimiento de estaciones de muestreo 

En cada una de las tres áreas en diferente estado de restauración identificadas en la zona de 

estudio: bosque secundario en ladera (BL), bosque secundario con sotobosque pisoteado 

(BP) y equisetal (PA), se establecieron tres estaciones de muestreo para la evaluación de la 

artropodofauna.  Las estaciones de muestreo consistieron en transectos lineales de 100 

metros cada una, con 10 metros de distancia aproximadamente entre ellos. Para facilitar la 

comparación de los datos entre las áreas y evitar la exclusión de información por diferencia 

de esfuerzos, en todos los transectos se definieron 10 puntos de muestreo (Figura 3) 

distanciados 10 metros entre ellos (Hill & Hamer, 2004; Olson, 1994). Sin embargo, al 

finalizar la fase de campo solo se consideró 27 puntos de muestreo por área, es decir, un 

total de 81 puntos de muestreo en todo el estudio (Anexo 1, Anexo 2). 

 

N 



 

 

 

 

Figura 3. Distribución de los 90 puntos de muestreo. 

 

 

 

  

Figura 4.  Diseño de la toma de submuestras de suelo y hojarasca. 
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3.2.1.2 Colecta y tratamientos de muestras  

La colecta de las muestras se realizó durante la época seca de la zona, específicamente 

desde el 2 de agosto al 23 de agosto del 2018. Para aminorar el efecto de la variabilidad del 

tiempo meteorológico sobre el recojo de las muestras de suelo y hojarasca, se visitaron tres 

puntos de muestreo de cada una de las tres áreas (BL, BP y PA) durante un mismo día y en 

horas cercanas. La colecta de los artrópodos del suelo y de la hojarasca se efectuó mediante 

colecta manual y uso de extractores Winkler (Schauff, 2001), procedimiento utilizado por 

varios autores para muestrear artrópodos de hojarasca (Belshaw & Bolton, 1993; Olson, 

1994; Adis, 2002; Thorsen et al., 2004; Cole et al., 2016;) y recomendada tanto para 

elaboración de inventarios (Ivanov & Keiper, 2009) como para estudios cuantitativos 

(Sabu et al., 2011). 

Con la finalidad de obtener una muestra representativa de la artropodofauna de cada uno de 

los puntos a evaluar, se recogieron tres submuestras de suelo y hojarasca a una distancia 

aproximada de un metro a la redonda del punto de muestreo definido (Figura 4). Para ello, 

se elaboró un cuadrante de 18.25 cm x 18.25 cm de área, que se puso sobre la superficie y 

con palas pequeñas se recogió el suelo y la hojarasca incluida dentro del cuadrado, hasta 6 

cm de profundidad aproximadamente (Anexo 3).  Las tres submuestras (que sumaban en 

total 0.1 m2) pertenecientes a un mismo punto de muestreo se reservaron juntas en una 

bolsa de tela que se rotuló con el código correspondiente al punto de muestreo (Ferrenberg 

et al., 2016). 

Luego la muestra se tamizó en un cernidor Winkler de 5 mm x 5 mm de abertura de malla 

(Figura 5) sacudiendo energéticamente para la separación de elementos de mayor tamaño, 

como ramitas, piedras y raíces tupidas. Estos elementos se revisaron manualmente con 

pinzas entomológicas en búsqueda de artrópodos, mientras que, el material cernido cayó 

sobre una bandeja blanca de 5 cm de alto donde se revisó rápidamente utilizando pinzas 

entomológicas finas (Anexo 4). Posteriormente, el material cernido se trasladó 

cuidadosamente a una bolsa de malla y se colocó dentro de un extractor Winkler (también 

conocido como saco Winkler, Figura 6) que en su zona inferior disponía de un frasco 

plástico de boca ancha de 200 ml de capacidad. A continuación, los extractores preparados 

(codificados adecuadamente) se ubicaron al aire libre y bajo protección de las 

precipitaciones durante tres días, en espera del desplazamiento de los artrópodos hacia los 

frascos. Luego de ese tiempo, se retiraron los frascos de los sacos Winkler y se llenaron 

con etanol al 70%. Dentro de cada frasco se introdujo una etiqueta indicando el código del 
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punto de muestreo y la fecha de colecta. Finalmente, los recipientes se cerraron 

herméticamente para preservar los artrópodos hasta su análisis en la ciudad de Lima. 

 

Figura 5. Materiales para el tamizaje de artrópodos del suelo y la hojarasca. 

FUENTE: José Rosas Rojas 

 

 

Figura 6. Colocación de extractores winkler para la recolecta de artrópodos 

del suelo y la hojarasca. 

 FUENTE: José Rosas Rojas 
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3.2.1.3 Determinación taxonómica de artrópodos 

Las muestras de artrópodos se procesaron en el Laboratorio de Ecología de Artrópodos, del 

Departamento de Biología en la Universidad Nacional Agraria La Molina, en Lima. En 

principio, estas se observaron en placas Petri bajo el microscopio estereoscópico Carl Zeiss 

Stemi SV6 (de un aumento de hasta 40x) y se separaron distinguiendo dos grupos: insectos 

y otros artrópodos (arañas, opiliones, ácaros, etc). Los especímenes separados se 

reservaron en pequeños frascos de vidrio con etanol al 70% y se etiquetaron según la 

estación y punto de muestreo. Posteriormente, se ordenaron y contabilizaron según 

morfoespecies, para luego, ser determinadas taxonómicamente hasta el nivel más 

específico posible (The lowest practical taxonomic level, Bang & Faeth, 2011). Las 

morfoespecies se nombraron colocando la última categoría taxonómica determinada más 

un número arábico (Oliver & Beattie, 1993).  En el caso de los especímenes de la clase 

Hexapoda, en su mayoría, se alcanzó el nivel de familia. En tanto, los demás artrópodos, se 

reconocieron hasta el nivel de orden, utilizando principalmente los libros Amazonian 

Arachnida and Myriapoda y Spider families of the world, además de las publicaciones de 

Bright & Bouchard, 2008, Rafael et al., 2012, Jocqué & Dippenaar-Schoeman, 2006, entre 

otros. También, se consultó con la especialista en arácnidos del Departamento de 

Entomología del Museo de Historia Natural de San Marcos, Diana Silva, sobre la 

taxonomía de las arañas y opiliones colectados, logrando reconocerlos hasta el nivel de 

familia. Por otro lado, los especímenes de la subclase Acari se contabilizaron en un solo 

grupo. 

La información obtenida se organizó en tablas y gráficos en Excel 2010, registrándose la 

abundancia de morfoespecies por punto de muestreo y considerando estadios juveniles de 

insectos cuando estos representaban un rol trófico distinto a sus adultos. Por último, los 

individuos adultos mejor conservados se prepararon para su posterior depósito en la 

colección científica acreditada del Departamento de Entomología del Museo de Historia 

Natural de San Marcos. 

3.2.2 Análisis de datos 

3.2.2.1 Esfuerzo de muestreo 

Previamente al análisis de la diversidad y composición de las tres comunidades, se midió el 

esfuerzo de muestreo realizado en cada área a fin de conocer su suficiencia en la 
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predicción de la riqueza e indagar la validez de los datos obtenidos para su 

comparación con otros estudios (Moreno, 2001 y Calderón-Patrón et al., 2012). Por 

tanto, se elaboraron curvas de acumulación de especies, una de las tres formas para 

calcular el esfuerzo de muestreo recomendadas por Magurran y McGill (2011) y se 

obtuvieron los estimadores de riqueza Chao 1 y ACE. Para las curvas de 

acumulación de especies se consideró como esfuerzo al número de individuos, 

debido a la alta y desconocida diversidad del grupo estudiado (Moreno & Halffter, 

2000, 2001) y por la variación notable de la densidad de artrópodos entre las tres 

áreas evaluadas. Además, antes de su elaboración se aleatorizó el orden de 

agregación de las muestras a través del programa EstimateS (Colwell, 2013) para 

evitar los efectos del orden de los datos sobre la forma de la curva (Moreno, 2001). 

Los gráficos se realizaron en el programa libre Species accumulation Functions 

creado por Eloísa Díaz-Frances CIMAT, donde se ajustaron a los modelos 

exponencial y Clench, (Soberon & Llorente, 1993).  

Los estimadores de riqueza se calcularon considerando la fórmula clásica de Chao 1 para 

las áreas boscosas (BL y BP) por indicar varianza mayor a 0.5 y, la fórmula corregida de 

Chao 1 para el área de Equisetal. Este procedimiento se desarrolló en el programa 

EstimateS (Colwell, 2013). Luego, la riqueza observada, los valores estimados promedios 

y los intervalos de confianza al 95% se graficaron en Excel 2010. 

Adicionalmente, se halló el coverage (cobertura de muestreo, en español) en cada una de 

las áreas. Un reciente concepto que pretende resolver el problema que surge cuando se 

aplica un igual esfuerzo de muestreo sobre comunidades muy diferenciadas en diversidad 

impidiendo una representación fiel de la diversidad que contienen, en el sentido que una 

comunidad más diversa requiere el muestreo de más individuos en comparación con una 

comunidad menos diversa (Roswell et al., 2021). Su cálculo se llevó a cabo en el software 

para la interpolación y extrapolación de la diversidad de especies “iNEXT” (Chao et al. 

2016). 

3.2.2.2 Riqueza específica, abundancia y densidad de artrópodos totales 

Se calcularon la riqueza específica, la abundancia y la densidad de la totalidad de 

artrópodos del suelo y hojarasca colectados. La riqueza específica se consideró como el 

conteo total de morfoespecies y, la abundancia, como el conteo total de individuos 

colectados. Además, se calculó las variables anteriores para cada clase y orden de 
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artrópodos. Los resultados se presentan mediante un gráfico circular y una tabla resumen 

elaborados en el programa Excel 2010.  

3.2.2.3 Estructura comunitaria de los artrópodos del suelo y hojarasca según el área 

en restauración 

3.2.2.3.1 Composición taxonómica de las comunidades de artrópodos 

La composición taxonómica de cada una de las tres comunidades (propias de cada área en 

restauración) se presenta mediante listados de morfoespecies. Además, se incluye un 

gráfico de barras acumuladas de la riqueza de los órdenes con mínimo dos morfoespecies 

presentes, y un diagrama de Venn para distinguir los órdenes no compartidos entre las 

comunidades.  

3.2.2.3.2 Riqueza, abundancia y densidad de las comunidades de artrópodos 

Para cada área se cuantificó (a) la riqueza específica, mediante el conteo del número de 

morfoespecies; (b) la abundancia, mediante el conteo de individuos; (c) la abundancia 

relativa y (d) la densidad como la división del número de individuos hallados entre el área 

muestreada en cada punto de muestreo (0.1 m2). Posteriormente, se halló la media 

geométrica y la mediana de los valores obtenidos para cada área en restauración. Además, 

la riqueza y abundancia totales para cada área se presentan a través de un gráfico de barras 

y de línea creado en Excel 2010. 

3.2.2.3.3 Diversidad alfa de las comunidades de artrópodos  

Frente a la gran variedad de formas de medir la diversidad alfa y bajo el objetivo de 

realizar la comparación en un sentido más ecológico se utilizaron los índices de diversidad 

que consideran tanto la riqueza como la equidad de especies (Moreno, 2001). Se calculó el 

índice de Shannon (H’) en nits porque mide la entropía considerando tanto el número de 

especies como su distribución (es decir, sus abundancias) y así refleja la diversidad alfa, 

entendida como la composición de las especies en una comunidad (Legendre & Legendre, 

1998). Además, se obtuvo el índice de Simpson (1-D), caracterizado por incluir la 

dominancia de especies, dado que la matriz de datos contaba con algunas morfoespecies 

muy superiores en abundancia. Por último, se eligió el índice de equidad de Pielau (J’) por  

para realizar una descripción más íntegra de la diversidad.  
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Sin embargo, debido a la alta dependencia del índice de Shannon con la riqueza de 

especies (Strong, 2016) y la consistente crítica de su uso (Borcard et al., 2018) también se 

realizó el cálculo de los números efectivos desarrollado por Hill. Los números de Hill, 

además, permiten una comparación de resultados más práctica y con menos posibilidad de 

caer en imprecisiones matemáticas durante sus interpretaciones, pues sus valores se 

expresan en números de especies, a diferencia del índice de Shannon expresado en 

unidades de información que varían según la base del logaritmo utilizado y que no son 

comparables aritméticamente (Moreno et al., 2011, Jost & González-Oreja, 2012, Jost et 

al. 2011, Jost 2006). Al mismo tiempo, la diversidad calculada con los números efectivos 

depende de una sola fórmula que varía según la abundancia relativa de especies y el 

exponente q (orden) (Jost, 2006). En tal sentido, se elaboraron perfiles de diversidad 

(empíricos y estimados), gráficos que permiten obtener un panorama completo de la 

variación de la diversidad a varios niveles de q y que facilitan la comparación entre 

comunidades (Chao & Jost, 2015). 

El cálculo de los índices para cada punto de muestreo se realizó a través del programa Past 

2.17c (Hammer et al., 2001). Posteriormente, los números efectivos se hallaron mediante 

fórmulas en Excel. Por último, los perfiles de diversidad se generaron gracias al software 

iNEXT (Chao et al., 2016). 

3.2.2.4 Comparación de las comunidades de artrópodos del suelo y hojarasca 

Previamente se presentaron comparaciones de la riqueza, abundancia y densidad con base 

en estadística descriptiva. No obstante, ese tipo de análisis resulta insuficiente e incompleto 

para datos ecológicos, pues al dejar de lado la dependencia de las variables (con el fin de 

encajar al supuesto de independencia necesario para la estadística simple) pierde el valioso 

aporte que las relaciones -no poco comunes- entre variables contienen para la 

interpretación de fenómenos en ecología, por ejemplo, cuando se considera a cada especie 

como una variable (Legendre & Legendre, 1998). En este sentido, con la finalidad de tratar 

a las comunidades de artrópodos de forma integral, la matriz de datos de morfoespecies 

según sitio de muestreo se sometió a análisis multivariados exploratorios y de inferencia.  

3.2.2.4.1 Análisis exploratorios de similitud entre comunidades 

A fin de distinguir tendencias de agrupación de las estaciones de muestreo se aplicaron 

análisis exploratorios de clasificación y de ordenación (Dytham, 2011). Como método de 
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clasificación se generó un dendograma jerárquico utilizando el algoritmo de promedios no 

ponderados de grupos pareados, que se basa en promediar las distancias de todos los 

miembros de cada par de grupos (Hammer, 2020). En ese sentido, se calcularon las 

distancias según el índice de similitud de Bray Curtis, ampliamente recomendado para el 

análisis de matrices de abundancia de especies (Anderson, 2001); sin embargo, el 

dendrogama obtenido no lograba representar agrupaciones adecuadas.  Por ello, se elaboró 

un dendograma excluyendo al grupo Acari, el cual debido a sus altos valores de 

abundancia podría haber afectado al índice. Además, se ensayó con un índice de presencia/ 

ausencia, Raup-Crick, en ambas situaciones (matriz completa y matriz sin Acari). Respecto 

a los métodos de ordenación, los cuales se enfocan en reducir la dimensionalidad para 

observar patrones (Anderson, 2001), se realizó el análisis de correspondencia (CA) y el 

escalamiento multidimensional no métrico (NMDS), considerando al índice de Bray Curtis 

y al índice Raup-Crick como medidas de similaridad debido a lo observado durante el 

análisis cluster. El análisis de correspondencia es sugerido para datos cuantitativos 

discretos como conteos y biomasa, siendo el análogo del análisis de componentes 

principales para matrices de especies; en tanto, el NMDS es un método basado en la 

distancia chi cuadrado y el rankeo de diferencias (Greenacre & Primicerio, 2014 y 

Hammer, 2020). 

3.2.2.4.2 Análisis NPManova 

Finalmente, para una comparación significativa estadísticamente de las tres áreas en 

diferente estado de restauración se realizó la prueba no paramétrica NPMANOVA o 

llamada también PerMANOVA (Hammer, 2020). Como en los análisis anteriores, esta 

prueba se realizó considerando como medidas de distancia el método de Bray-Curtis y de 

Raup-Crick, el primero por su amplio uso y el segundo por la dominancia de especies raras 

en la matriz de datos. Estas pruebas se aplicaron sobre la matriz completa de 

morfoespecies y la matriz que excluía al grupo Acari. También, este análisis se realizó 

según las agrupaciones sugeridas por los análisis exploratorios. Todas las pruebas se 

realizaron en el programa Past 2.17c a través de 9999 permutaciones y sometiendo los p-

valores a la corrección de Bonferroni. 
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3.2.2.5 Similitud composicional y diversidad Beta 

Whittaker (1977) definió a la diversidad beta como el cambio o reemplazo de especies 

entre comunidades. La diversidad beta se calcula en situaciones que expresen un gradiente, 

ya sea espacial o temporal, por ejemplo, entre comunidades de parches continuos, pero de 

diferente tipo de vegetación, entre comunidades de parches alejados del mismo tipo de 

vegetación y entre la composición de especies en un fragmento o tipo de vegetación 

medida en diferentes tiempos (Halffter et al. 2001). Existen diferentes formas de medir la 

diversidad beta. Por un lado, a través de índices de similitud/disimilitud que, además, 

pueden ser calculados partiendo de matrices de riqueza y de abundancia. Y, por la 

partioning de la diversidad. 

En esta investigación se pretendió conocer la diversidad beta de las tres comunidades 

ubicadas cada una en áreas de distinto nivel de restauración y, por ende, con vegetación 

diferenciada.  Por tanto, se aplicó la propuesta de Chao & Chiu (2016), que unifica el uso 

de los índices de similitud generalizados y los números efectivos para su aplicación en N-

comunidades. Tal método, permiten apreciar las diferencias de diversidad a varios niveles, 

total de especies, las especies típicas y las especies dominantes, cuando se cambia el valor 

del orden (Jost, 2007). Los cálculos de esta sección se obtuvieron mediante el programa 

SpadeR (Chao et al., 2015), a partir de los datos de frecuencia de todas las morfoespecies y 

también excluyendo al grupo Acari debido al efecto de su alta abundancia sobre el índice. 



 

 

 

IV. RESULTADOS Y DISCUSIÓN  

4.1 Esfuerzo de muestreo 

Las curvas de acumulación de especies generadas en cada área (Figura 7) demostraron 

ajustarse debidamente a los modelos Exponencial y Clench, aunque con un ligero mejor 

ajuste a la función exponencial en BL y BP. Sin embargo, se consideró la riqueza total 

predicha (asíntota) del modelo de Clench debido a la naturaleza de muestreo, realizado 

sobre un taxón poco conocido y con especies raras, que normalmente tienden a alcanzar la 

asíntota a mayor esfuerzo (Soberon & Llorente, 1993). Los valores de riquezas totales 

calculados para las tres áreas indican que se requiere de un mayor esfuerzo para conocer la 

riqueza del lugar, es decir, se requieren colectas de más individuos para conocer la 

diversidad de esta zona, aspecto que se comprende por la alta riqueza y endemismo que 

albergan los boques montanos nublados. Así también, los estimadores Chao 1 y ACE 

demostraron que se requiere un incremento del esfuerzo de muestreo del 50 por ciento 

aproximadamente. Sin embargo, el esfuerzo realizado para las tres áreas es similar, 

habiéndose muestreado el 40 por ciento, 55 por ciento y 52 por ciento, de la riqueza 

estimada para BL, BP y PA, respectivamente; resultados que permiten la comparación 

entre ellos (Figura 8). 

Finalmente, de acuerdo con las estimaciones de coverage (Tabla 1), cercanas a 1, la 

diversidad de las tres comunidades se encuentra debidamente representada en el muestreo 

realizado. Es decir, la completitud del muestreo es adecuada y similar en cada área, por 

tanto, las muestras de las comunidades son comparables. 

 

Tabla 1: Valores de la cobertura de muestreo de cada área en restauración. 

 BL BP PA 

Tamaño de muestreo 1756 1946 1172 

Número de especies observadas 165 144 69 

Estimador coverage 0.9448 0.961 0.9667 



 

 

 

 

   

Figura 7. Curva de acumulación de especies. A) Bosque de ladera, B) Bosque pisoteado y C)Equisetal. 

 

 

Figura 8. Riqueza observada y estimada por Chao1 (incluido su intervalo de confianza al 95%) y ACE, 

según el número de individuos. A) Bosque de ladera, B) Bosque pisoteado y C) Equisetal. 
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4.2  Riqueza, abundancia y densidad de artrópodos 

De los 81 puntos de muestreo se colectaron 4874 individuos (densidad total 601.73 ind/m2) 

pertenecientes al phyllum de artrópodos, distribuidos en cinco clases: Arachnida, 

Chilopoda, Diplopoda, Insecta y Malacostraca. Los organismos colectados se ordenaron en 

274 morfoespecies y el grupo Acari (Tabla 2), resultando una riqueza total de 275. De tales 

morfoespecies, 218 se hallaron en estadio adulto, 46 en larva y 11 en ninfa. Los individuos 

en estadio larval pertenecieron a Diptera, Lepidoptera, Neuroptera y Protura, órdenes 

representados solo en dicho estadio de desarrollo; y a algunas familias de Coleoptera 

(Scarabaeidae y Elateridae). En cuanto a las ninfas, todas ellas correspondieron al orden 

Hemiptera (Fulgoroidea, Deltocephalinae, Heteroptera, Pentatomidae y Reduviidae).   

De acuerdo con la riqueza según clase, Insecta destaca al abarcar el 76% del total de 

morfoespecies, en gran medida gracias a la diversidad del orden Coleoptera (116 

morfoespecies); mientras que, la clase Malacostraca presenta la menor diversidad con 9 

morfoespecies en su único orden hallado (Isopoda). Respecto a la abundancia según clase, 

Arachnida (70% y 425.68 ind/m2) destaca debido a la cuantiosa presencia de la subclase 

Acari (Figura 9); sin embargo, si los ácaros se excluyen, la clase Insecta también resaltaría 

en abundancia con el 17% del total de individuos (103.46 ind / m2). Por otro lado, 

Malacostraca también resulta ser la clase menos abundante, con menos del 1% de la 

abundancia total (8.02 ind/m2). 

De esta manera, se observa la presencia de dos gremios tróficos fundamentales para el 

sistema hojarasca-suelo: depredadores y detritívoros, los cuales son elementos claves en la 

red trófica terrestre; por ejemplo, los ácaros, isópodos, diplópodos, larvas de dípteros y 

coleópteros, que participan en la fragmentación de la materia orgánica vegetal (Dickinson 

& Pugh, 1974). Asimismo, arácnidos como las arañas y pseudoescorpiones que cumplen el 

rol de depredadores reflejando en sus patrones una mayor variedad de microhábitats (Cole 

et al., 2016). 

 



 

 

 

Tabla 2: Valores y porcentajes de riqueza y abundancia de artrópodos según clase y orden. 

Clase  Morfoespecies Individuos 

   Orden N° % N° % 

Arachnida 29 10.91 3363 69.53 

Aranae 21 7.64 55 1.11 

ND* - 0.36 3291 68.08 

Opiliones 6 2.18 11 0.22 

Pseudoescorpiones 2 0.73 6 0.12 

Chilopoda 9 3.27 224 4.52 

Geophilomorpha 2 0.73 183 3.69 

Lithobiomorpha 2 0.73 27 0.54 

Scolopendromorpha 5 1.82 14 0.28 

Diplopoda 19 6.91 384 7.74 

Glomerida cf. 1 0.36 1 0.02 

Glomeridesmida cf. 1 0.36 4 0.08 

Polydesmida 8 2.91 258 5.20 

Siphonophorida 2 0.73 32 0.65 

Spirobolida 1 0.36 2 0.04 

Spirostreptida 6 2.18 87 1.75 

Insecta 208 75.64 838 16.90 

Auchenorrhyncha 11 4.00 21 0.42 

Blattodea 4 1.45 26 0.52 

Coleoptera 116 42.18 493 9.94 

Dermaptera 2 0.73 12 0.24 

Diptera (L) 8 2.91 49 0.99 

Heteroptera 22 8.00 75 1.51 

Hymenoptera 20 7.27 100 2.02 

Lepidoptera (L) 14 5.09 37 0.75 

Neuroptera (L) 3 1.09 3 0.06 

Orthoptera 4 1.45 12 0.24 

Protura (L) 1 0.36 1 0.02 

Psocoptera 1 0.36 1 0.02 

Sternorrhyncha 2 0.73 8 0.16 

Malacostraca 9 3.27 65 1.31 

Isopoda 9 3.27 65 1.31 

Total 274 100 4874 100 

Nota: *Subclase Acari.  (L): Colectados en estado larval.  
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Figura 9. Abundancia (izquierda) y riqueza (derecha) de clases de artrópodos. 

4.3 Estructura comunitaria de los artrópodos del suelo y hojarasca según el área en 

restauración 

4.3.1 Composición taxonómica de las comunidades de artrópodos  

Las tres comunidades de artrópodos del suelo y hojarasca tuvieron organismos de las 5 

clases: Arachnida, Chilopoda, Diplopoda, Insecta y Malacostraca. Sin embargo, a nivel de 

orden sí se observaron diferencias. Entre los órdenes hallados en las 3 áreas se encuentran 

Acari, Aranae, Auchenorryncha, Stenorryncha, Blattodea, Coleoptera, Dermaptera, 

Diptera, Heteroptera, Hymenoptera, Isópoda, Lepidóptera, Orthoptera, Spirostreptida, 

Polydesmida, Scolopendromorpha y Geophilomorpha; mientras que Glomeridesmida, 

Protura y Pseudoescorpiones solo formaron parte de la comunidad del bosque de ladera; y 

Psocóptera y Glomerida, solo del bosque pisoteado (Figura 10). Es importante señalar que 

la presencia de Pseudoescorpiones y Glomeridesmida solo en el bosque de ladera podría 

indicar un mayor avance en la recuperación de esta área en comparación a las demás, 

debido a su desempeño como depredadores y detritívoros (Longcore, 2003). 

En cuanto a la distribución de morfoespecies dentro de los órdenes más diversos, esta 

indica que el orden con la mayor diversidad de morfoespecies en las 3 áreas es Coleoptera, 

seguido de Heteroptera, Hymenoptera y Aranae (Figura 11). Tales órdenes (además de los 

ácaros) generalmente son de mayor abundancia en las comunidades de artrópodos del suelo 

y la hojarasca (Cole et al., 2016). A pesar de que estos órdenes resaltan en las tres áreas, su 

riqueza de morfoespecies es diferenciada, descendiendo de acuerdo con nivel de 

recuperación del área (Figura 11). Así mismo sucede con el número de morfoespecies 
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totales que conforman cada comunidad, observándose valores cercanos entre BL y BP, con 

165 y 144, respectivamente; y un valor distante en PA, con 69 morfoespecies (Tabla 3). 

De acuerdo con Cole et al. (2016) y Longore (2003), los patrones de morfoespecies 

detritívoras y depredadoras son capaces de indicar una mayor complejidad de las 

estructuras tróficas y una mayor variedad de la hojarasca y vegetación. En este estudio, la 

presencia-ausencia de estos grupos funcionales revela diferencias sustanciales en cuanto al 

avance de la restauración de cada área. En el bosque de ladera se halló una mayor riqueza 

de detritívoros, específicamente de curculiónidos, diplópodos e isópodos, con una 

diferencia marcada respecto al equisetal. Sin embargo, Dermaptera y Blattodea, también 

detritívoros, sí presentaron riquezas similares en las tres áreas, aunque con bajos valores. 

Respecto a los depredadores, también el bosque de ladera y el bosque pisoteado 

presentaron más riqueza de morfoespecies en comparación del equisetal, presentando 

aproximadamente el doble de arañas, estafilínidos, carábidos y redúvidos (Tabla 3). 

 

  

 

Figura 10. Órdenes de artrópodos no compartidos entre las tres áreas en restauración. 
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Figura 11. Distribución de riqueza de morfoespecies en los órdenes más diversos según área en restauración. 

No se presenta órdenes con solo una morfoespecie, ni Acari. 

4.3.1.1 Riqueza, abundancia y densidad de las comunidades de artrópodos 

Según los recuentos totales de la riqueza de morfoespecies, la comunidad del bosque de 

ladera presenta la mayor diversidad (165 morfoespecies), seguida de la comunidad del 

bosque pisoteado (144 morfoespecies) y, por último, la comunidad del equisetal (69 

morfoespecies). Así mismo, las medias geométricas de riqueza indican al bosque de ladera 

como el más diverso (13.21), seguido del bosque pisoteado (11.83) y finalmente al 

equisetal como el menos diverso (4.75).  Los valores de las medianas también presentan el 

mismo patrón; el cual permite observar una clara diferencia entre los dos tipos de bosques 

y el equisetal, pues los valores de los primeros duplican al equisetal (Tabla 4).  

Respecto a la abundancia, esta presenta un comportamiento distinto a la riqueza total 

(Figura 12), observándose que el bosque pisoteado presenta 1946 individuos, el bosque de 

ladera, 1756 y el equisetal, 1172 individuos. Del mismo modo, las medias geométricas y 

las medianas presentan dicho patrón (Tabla 4).  Cabe señalar que estos valores son 

influidos en gran medida al grupo Acari, que ocupaba el 60, 54 y 81 por ciento de las 

abundancias del BL, BP y PA, respectivamente.  Por ello, al excluir Acari en el cálculo, se 

obtiene que la abundancia disminuye con el nivel de restauración y la brecha entre las 

medias y medianas entre BL y BP se reduce de 2 a 3 individuos. Por su lado, el 
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comportamiento de las abundancias según órdenes refuerza la idea de que las comunidades 

de artrópodos del suelo y la hojarasca sí indican las diferencias entre los niveles de 

restauración de un ecosistema boscosa (Cole et al. 2016, Nakamura et al. 2003). Puesto 

que, el bosque de ladera y el bosque pisoteado albergaron mayores abundancias de 

coleópteros, diplópodos, quilópodos y arañas, grupos detritívoros y depredadores (Anexo 

5).   

Por otro lado, casi todas las morfoespecies en las tres áreas presentan abundancias relativas 

muy bajas. Se hallan 157 morfoespecies con una abundancia relativa menor al 1 % en el 

bosque de ladera, 138 en el bosque pisoteado, y 64 en el equisetal. En otras palabras, las 

especies raras dominan en las tres áreas. Como se ha comentado anteriormente, la 

abundancia relativa también se ve afectada por la presencia del grupo Acari representando 

0.59, 0.67 y 0.81, en BL, BP y PA, respectivamente (Tabla 4). A pesar de ello, se puede 

distinguir algunas particularidades en cada área. Las siete morfoespecies que superan el 

1% en el bosque de ladera son Polydesmida-02 (8.66%), Curculionidae-02 (1.54%), 

Geophilidae-01(2.45%), Spirostreptida-02 (1.48%), Oniscidea-03 (1.25%), Carabidae-04 

(1.14%) y Spirostreptida-03 (1.14%); todas ellas también encontradas en el bosque 

pisoteado, sin embargo, cuatro de ellas no reportadas en el equisetal.  En el bosque 

pisoteado las 6 morfoespecies que superan el 1% son Geophilidae-01 (6.58%), 

Polydesmida-02 (2.36%), Polydesmida-01 (2.31%), Curculionidae-02 (2.51%), Carabidae-

04 (1.44%), todas halladas en el bosque de ladera, pero no halladas en el equisetal. 

Mientras que, en el equisetal las 4 morfoespecies son Formicidae-09 (2.13%), Heteroptera-

06 (1.96%), Carabidae-04 (1.62%), Coleoptera-02 (1.45%); todas también halladas en las 

otras áreas excepto Coleoptera-02, ausente en el bosque pisoteado 

 

Figura 12. Riqueza y abundancia totales de artrópodos según área en restauración. 
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Tabla 3: Composición taxonómica de las comunidades de cada área en restauración. 

Área en restauración 

Bosque de ladera Bosque pisoteado Equisetal 

Auximella_sp01  Amaurobiidae01  Amaurobiidae01  

Josa_cf01  Auximella_cf  Amaurobioidinae01  

Araneidae01  Amaurobioidinae01  Dictynidae01  

Gnaphosidae (2) Anyphaenidae01  Linyphiidae04  

Cybaeolinae01  Josa_cf01  Salticidae01  

Hahniidae cf.01  Gnaphosidae01  Acari  

Linyphiidae (3) Linyphiidae (4) Cosmetidae01  

Salticidae01  Oonopidae (2) Gonyleptidae01  

Acari  Phrurolithidae01  Geophilidae01  

Pseudoescorpion (2) Euphrynes01  Scolopendromorpha (2) 

Geophilidae01  Acari  Polydesmida (2) 

Lithobiomorpha (2) Cosmetidae02  Spirobolida01 
 

Scolopendromorpha (2) Gonyleptidae (2) Spirostreptida (2) 

Glomeridesmida_cf01  Laniatores01  Cicadellinae (2) 

Polydesmida (6) Zalmoxidae01  Deltocephalinae01  

Siphonophorida_cf. (2) Geophilidae01  Nioniinae01  

Spirostreptida (6) Geophilomorpha01  Delphacidae01  

Cercopidae01  Lithobiomorpha (2) Blattoidea (2) 

Deltocephalinae01  Scolopendromorpha (3) Carabidae (6) 

Empoasca_sp01  Scolopocryptops_cf01  Chrysomelidae (3) 

Fulgoroidea (3) Glomerida_cf.01  Coleoptera (8) 

Blattoidea (2) Polydesmida (4) Staphylinidae (3) 

Carabidae (12) Siphonophorida_cf. (2) Dermaptera02 
 

Chrysomelidae (4) Spirobolida01  Diptera (4) 

Coccinellidae (2) Spirostreptida (6) Belostomatidae01 
 

Curculionidae (7) Cercopidae01  Heteroptera (6) 

Elateridae (3) Fulgoroidea02 (2) Pentatomidae (2) 

Coleoptera (16) Blattoidea02 (3) Formicidae (4) 

Nitidulidae (6) Carabidae (11) Lepidoptera (2) 

Scarabaeidae (3) Curculionidae (8) Myrmeleontidae02  

Scolytidae01  Coleoptera (15) Acrididae01  

Staphylinidae (21) Nitidulidae (5) Coccoidea01  

Dermaptera01  Scarabaeidae (3) Oniscidea (3) 

Diptera (5) Staphylinidae (15)  
 

Heteroptera (3) Dermaptera01   
 

Reduviidae (2) Diptera (2)  
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Continuación… 

Nota: El número dentro de los paréntesis indican el número de morfoespecies distintas del mismo taxon. 

 

Tabla 4: Medidas de tendencia central de densidad, abundancia y riqueza de artrópodos 

según el área en restauración. 

Área 
Densidad 

promedio (ind/m2) 

Mediana de la 

abundancia 

Mediana de 

la riqueza 

Bosque de ladera 650.37 (265.56) 53 (25) 13 

Bosque pisoteado 720.74 (239.26) 60 (22) 12 

Equisetal 434.07 (81.48) 24 (6) 5 

Nota: Valores entre paréntesis indican los valores obtenidos al excluir Acari. 

4.3.1.2 Diversidad alfa de las comunidades de artrópodos  

Al evaluar la diversidad según el índice de Shannon, los puntos de muestreo ubicados en el 

área del bosque de ladera presentan valores de diversidad que fluctúan entre 0.81- 2.71 

nits/individuo, predominando las estaciones con 1.29-2.24 nits/individuo. En tanto, en el 

bosque pisoteado se presenta con mayor frecuencia los valores entre 1.53 y 1.99 

nits/individuo, con un rango total similar al bosque de ladera (Figura 13 y Figura 14, 

detalles en Anexo 6 y Anexo 7). En contraste, los valores obtenidos en las estaciones del 

equisetal presentan bajos valores de diversidad, que fluctúan entre 0-1.86 nits/individuo, es 

decir, manifiestan poca incertidumbre de que se hallen especies diferentes (Anexo 8). 

Tingidae (2) Coreidae01   
 

Braconidae01  Lygaeidae (4)  
 

Formicidae (9) Heteroptera (2)  
 

Chalcidoidea01  Pentatomidae (3)  
 

Hymenoptera01  Reduviidae01   
 

Lepidoptera (9) Tingidae03   
 

Myrmeleontidae01  Braconidae (2)  
 

Neuroptera01  Formicidae (7)  
 

Acrididae01  Chalcidoidea02   
 

Gryllidae01  Lepidoptera (5)  
 

Protura01  Acrididae (2)  
 

Ortheziidae01  Gryllidae02   
 

Oniscidea (8) Psocoptera01   
 

  Ortheziidae01   
 

  Oniscidea (4)  
 

Morfoespecies totales 165 Morfoespecies totales 144 Morfoespecies totales 69 



 

 

35 

 

Por otro lado, el índice de Simpson, relacionado a la dominancia de especies, presenta un 

rango de valores similares en las tres áreas (detalles en Anexo 6, Anexo 7 y Anexo 8), que 

puede explicarse por el efecto de las especies dominantes presentes en cada área. Sin 

embargo, resalta el hecho de encontrar valores muy bajos de diversidad (0.0, 0.033, 0.084 

y 0.116) en puntos del equisetal, calculándose 0 en el punto PA2-09 debido al registro de 

solo un individuo. 

En el caso del índice de Pielou, en las dos áreas boscosas (BL y BP) predominan los puntos 

de muestreo con baja equitabilidad, a diferencia de las estaciones ubicadas en el equisetal 

que presentan valores más altos, llegando a alcanzar la unidad (Figura 15). Estos resultados 

son entendidos por la presencia mayoritaria de morfoespecies raras o poco abundantes en 

BL y BP (99 y 79, respectivamente), tendencia característica de los muestreos en bosques 

tropicales donde casi la tercera parte de las colectas suelen ser representadas por especies 

raras (Lim et al. 2012). Mientras que en el equisetal se relacionan generalmente a sus bajos 

valores de riqueza (entre 1 a 3 morfoespecies) y a sus reducidas abundancias. Por ejemplo, 

en PA2-09, J´ es 1 debido a que solo se halló un individuo y en PA1-05 lo es debido a 6 

especies con solo un individuo por cada una (Anexo 8). 

Finalmente, a través de los números de Hill se observó con más claridad que la diversidad 

promedio para los tres órdenes q=0, q=1 y q=2 es mayor en el bosque de ladera y menor en 

el equisetal; presentando este último 61 por ciento de especies totales, 50 por ciento de 

especies comunes y 35 por ciento de especies dominantes respecto a la diversidad 

encontrada en BL (Figura 16, los valores por estación pueden revisarse en el Anexo 9). En 

cuanto al bosque pisoteado, este mantiene valores de diversidad promedio similares al 

bosque de ladera, con solo una diferencia de aproximadamente el 19%, tanto si se 

considera el número de especies comunes como el número de especies dominantes. Cabe 

mencionar que las diferencias entre las áreas se acortan al aumentar el valor de q, tanto que 

para q=2, presenta una diferencia de menos de la unidad, es decir,  las tres áreas presentan 

números de especies dominantes cercanos. Lo anterior posiblemente se deba a las muy 

superiores abundancias relativas de Acari. A su vez, los perfiles de diversidad generados 

que permiten observar la sensibilidad a la abundancia relativa de q; muestran que PA 

presenta menos equitabilidad que el BL y BP, es decir, se compone de pocas especies 

dominantes y muchas especies raras.  Además, el perfil estimado permite observar que las 

diferencias entre el bosque de ladera y el bosque pisoteado en cuanto a los números de Hill 
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de orden 0 y 1 se amplían, empezando a ser significativamente distintos (intervalos no 

solapados, Figura 17).  

 

Figura 13. Histogramas de los valores del índice de Shannon en las estaciones de cada área en 

restauración. De derecha a izquierda: BL, BP y PA. 

 

Figura 14. Histogramas de los valores del índice de Simpson en las estaciones de cada área en 

restauración. De derecha a izquierda:  BL, BP y PA. 

Figura 15. Histogramas de los valores de equitabilidad en las estaciones de cada área en restauración. De 

derecha a izquierda: BL, BP y PA. 
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Figura 16. Diversidad verdadera promedio de cada área en restauración 

según los números de Hill (orden 0, 1 y 2).  

 

  

Figura 17. Perfiles de diversidad empírica (izquierda) y estimada (derecha) según los números de Hill. 

4.4 Comparación de las comunidades de artrópodos del suelo y hojarasca 

4.4.1 Análisis exploratorio de similitud entre comunidades 

A fin de reconocer agrupaciones entre las estaciones pertenecientes a una misma área se 

elaboraron dendogramas, análisis de escalamiento multidimensional no métrico y análisis 

de correspondencia. Como fue mencionado en la sección de metodología, la elaboración de 

árboles según el índice Bray curtis no permitió la distinción de grupos a pesar de repetir el 

ensayo sin incluir al grupo Acari (Anexo 10 y Anexo 11), en el cual algunas estaciones 

pertenecientes a la misma área se lograban agrupar a bajos niveles de similaridad (menores 

al 0.4). Por el contrario, el dendrograma construido a partir del índice de Raup-Crick, sí 

logró distinguir la comunidad del equisetal y las comunidades del bosque de ladera y 

bosque pisoteado a un nivel de similaridad aceptable. Este árbol basado en la matriz 

completa de morfoespecies (sin excluir al grupo Acari porque Raup-Crick un índice de 
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incidencia) formó 2 grupos a un nivel del 70% de similitud (Figura 18). Uno de ellos con 

16 estaciones pertenecientes solamente a equisetal (PA1-03 - PA3-03). El otro, en cambio, 

reunía 49 estaciones pertenecientes a las tres áreas, pero en su mayoría correspondientes a 

estaciones del bosque (16 del bosque de ladera, y 25 del bosque pisoteado). 

En cuanto al análisis NMDS, tanto las agrupaciones como el coeficiente de estrés variaron 

según el índice de similitud utilizado y la exclusión del grupo Acari (Anexo 12). El uso de 

Raup-Crick sobre la matriz de datos que incluía Acari demostró el estrés más reducido 

(0.33) que, a pesar de ser en líneas generales un alto valor, permite sospechar sobre la 

formación de grupos. La obtención de un alto estrés podría deberse a la continuidad de las 

áreas muestreadas y, en especial, a la cercanía espacial de los puntos de muestreo del BP y 

PA (Anexo 12). En la Figura 19 se puede distinguir, en primer lugar, una alta proximidad 

entre los puntos de muestreo de BL y BP y, en segundo lugar, que la gran mayoría (20) de 

los puntos del equisetal se encuentran distantes a los polígonos del BL y BP. De los 7 

puntos de muestreo que se grafican dentro del polígono de BP y BL, 6 de ellos coinciden 

con los ubicados dentro del grupo mixto distinguido en el análisis Cluster (PA3-06, PA1-

10, PA1-04, PA2-03, PA1-06, PA2-04). La cercanía de aquellos puntos del equisetal 

podría deberse a la ubicación cercana entre los transectos PA1 y BP3. 

Por otra parte, el análisis de correspondencia no permitió ver asociaciones ni relaciones, 

pues para que la composición de especies explicara al menos 50 por ciento de la 

distribución de las estaciones se requería un elevado número de dimensiones (16). 

4.4.2 Análisis NPManova 

Dado que los análisis exploratorios (cluster y NMDS) mostraron dos grupos resaltantes, al 

menos presumiblemente, se realizó la prueba NPManova con aquellos, además de 

realizarse con los tres grupos (BL, BP y PA). Para el análisis de los dos grupos, se nombró 

grupo “EQ” a aquel que incluía los 16 puntos de muestreo del equisetal; “MX”, al grupo 

que contenía 49 puntos de muestreo correspondientes a diferentes áreas y; “RE”, a las 16 

estaciones restantes. El NPManova de estos grupos mencionados verificó estadísticamente 

que difieren utilizando tanto el índice Bray-Curtis como Raup-Crick (p-valor de 0.0001, al 

95% de confidencia), incluso la comparación por pares indicó que EQ se distinguía de MX 

(Tabla 5). Respecto a la comparación según las tres áreas en restauración (BL, BP y PA), 

siempre se detectaron las diferencias entre las áreas boscosas y el equisetal 

independientemente del índice utilizado y de la matriz usada (Anexo 13). Sin embargo, las 
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tres áreas resultaron significativamente distintas entre ellas solo al utilizar el índice de 

Raup-Crick y al aplicar el índice de Bray-Curtis sobre lo matriz que excluía a Acari (Tabla 

6).  

Figura 18. Dendograma jerárquico de las estaciones de muestreo basado en el índice Raup Crick. 

  

Figura 19. Análisis de escalamiento multidimensional no métrico según el índice Raup-Crick. 
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Tabla 5: Resultados de la prueba NPMANOVA aplicada a los grupos RE, MX y EQ. 

 Bray-Curtis  Raup-Crick 

Suma de cuadrados total 

Suma de cuadrados dentro de grupos 

F 

P valor 

18.88 

16.72 

5.046 

0.0001 

6.499 

4.47 

17.71 

0.0001 

Prueba por pares P-valores (corrección de Bonferroni) 

 RE-MX 0.0594 0.006 

RE-EQ 0.0048 0.0003 

MX-EQ 0.0003 0.0003 

 

 

Tabla 6: Resultados de la prueba NPMANOVA aplicada a las áreas según nivel de restauración 

 Raup-Crick Bray-Curtis (sin Acari) 

Suma de cuadrados total 

Suma de cuadrados dentro de grupos 

F 

P valor  

6.507 

4.531 

17 

0.0001 

33.29 

28.89 

5.948 

0.0001 

Prueba por pares P valores (corrección de Bonferroni) 

BL-BP 0.0129 0.0003 

BL-PA 0.0003 0.0003 

BP-PA 0.0003 0.0003 

4.5 Similitud composicional y diversidad beta  

La similitud composicional entre las tres comunidades pertenecientes a cada área (BL, BP 

y PA) se midió y estimó a través de índices de similitud basados en riqueza y basados en 

abundancias relativas y absolutas. Los valores calculados y estimados de acuerdo con el 

índice de Sorense y Jaccard revelan una baja similitud. Por el contrario, los índices de 

Morista-Horn demostraron una alta similitud, mayores al 80% cuando q=1 y mayores al 

96% cuando q=2, tanto para el cálculo empírico como el estimado (Tabla 7). De manera 

similar, el índice de Morisita-Horn aplicado a las abundancias absolutas y el índice de Bray 

Curtis presentaron altos valores. Sin embargo, dada la sensibilidad del método Morisita-

Horn a las especies abundantes se reanalizó la similitud excluyendo la morfoespecie 

dominante Acari. De este segundo análisis, los valores de similitud (calculados y 
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estimados) entre las comunidades descendieron al 30% para q=2 y hasta el 44% para q=1, 

según sus abundancias relativas y absolutas (Tabla 8). 

Además, la comparación de comunidades por pares demuestra que las áreas no son 

similares cuando se trata de la riqueza (q=0), pero al considerar la abundancia, la similitud 

se eleva drásticamente debido al efecto de Acari que dominó en todas las áreas. Por esta 

razón, al excluirla, se distingue que entre el equisetal y las otras dos áreas existe una baja 

similitud, con 42% (bosque de ladera) y 53% (bosque pisoteado); pero entre las 

comunidades de las áreas boscosas la similitud mantiene un nivel alto, con 72% (Tabla 8). 

Los índices de abundancias absolutas, por su parte, encrudecen los valores; obteniéndose 

similitudes por encima del 93%; pero que disminuye al excluir al grupo Acari hasta 69%, 

11% y 17% de similaridad. 

En suma, los análisis exploratorios indican preliminarmente la distinción entre la 

comunidad de artrópodos que habitaban el equisetal y las comunidades presentes en el 

bosque de ladera y bosque pisoteado, sin lograr captar diferencias entre las dos últimas 

comunidades. Estos análisis, además, relacionaban algunos puntos de muestreo 

pertenecientes al equisetal con puntos ubicados en áreas boscosas, lo cual se explicaría por 

la cercanía de estos a un transecto del bosque pisoteado. En contraste, las comunidades del 

bosque de ladera y del bosque pisoteado presentaron composiciones de especies más 

parecidas pese a que espacialmente no se encontraban cerca.  

Posteriormente, las pruebas de comparación lograron confirmar las diferencias entre las 

tres áreas, pero demostrando aún, que las áreas boscosas presentan diferencias menores 

entre ellas.  Es preciso mencionar que la elección del índice de similitud también es un 

paso clave dentro de estos análisis, pues la presencia de una morfoespecie sobredominante 

en las tres áreas enmascara las diferencias entre ellas cuando se aplican índices de 

abundancias. En consecuencia, al aplicar el índice de riqueza Raup-Crick las diferencias se 

pudieron revelar. Asimismo, cuando en este estudio se excluyó a la morfoespecie Acari, el 

índice de abundancia Bray-Curtis varió notoriamente y dejo percibir las diferencias entre 

áreas. Por su parte, los índices de Sorense, Jaccard, Morisita-Horn adaptados, utilizados 

para describir la diversidad beta, también apoyaron los resultados previos que 

diferenciaban a las tres comunidades; confirmaron, en tanto, lo observado al comparar los 

perfiles de diversidad. Los perfiles estimados, además, demostraban una diferencia más 

amplia entre las comunidades del BL y BP, de lo cual se desprende que el bosque de ladera 

estaría presentando una diversidad que no fue totalmente representada en este estudio. Esta 
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última mención es comprensible al tratarse de un ecosistema boscoso y normalmente 

altamente diverso. Además, se soporta en el hallazgo de una gran cantidad de 

morfoespecies raras, particularmente en el BL y BP. Esto sugiere que existen altas 

probabilidades que esta zona posea nuevos registros de especies, en especial, en los 

órdenes Coleoptera y Aranae. 

 Por último, la variación de la riqueza, composición y abundancias de las comunidades de 

artrópodos según el nivel de restauración indica el progreso de este proceso y la 

susceptibilidad de estos animales a la complejidad del ecosistema, sobre todo por la 

riqueza de hábitats que genera la cantidad y variedad de hojarasca (Cole et al., 2016; 

Nakamura et al., 2003). Esto se respalda, además, en el hallazgo diferenciado de los 

gremios tróficos depredadores y detritívoros en cada área, normalmente hallados en 

bosques no perturbados o bosques referenciales. 

 



 

 

 

Tabla 7: Resultados de la diversidad beta obtenida en SpadeR. 

Basic data information:  

The loaded set includes abundance/incidence data from 3 communities and a total of 275 species 

Observed species in 

one community 

Observed shared species 

in two communities 

Observed shared species 

in three communities 

Bootstrap 

replications for s.e. 

estimate 

D1   = 165 D12  = 65 D123 = 19 100 

D2   = 144 D13  = 30   

D3   = 69 D23  = 27   

Similarity indices: Estimate s.e. 
95% 

Lower 

95% 

Upper 

Classical 

richness-based 

similarity 

Empirical 
C03(q=0, Sorense) 0.4087 0.0184 0.3726 0.4449 

U03(q=0, Jaccard) 0.1873 0.0109 0.1659 0.2086 

Estimated 
C03(q=0, Sorense) 0.4936 0.0835 0.33 0.6572 

U03(q=0, Jaccard) 0.2453 0.0718 0.1045 0.386 

Measures for 

comparing 

species 

relative 

abundances 

Empirical 

C13=U13 (q=1, Horn) 0.8305 0.0056 0.8195 0.8415 

C23 (q=2, Morisita-Horn)   0.966 0.004 0.9581 0.9739 

U23 (q=2, Regional 

overlap) 
0.9884 0.0014 0.9857 0.9912 

Estimated 

C13=U13 (q=1, Horn) 0.8676 0.0132 0.8417 0.8935 

C23 (q=2, Morisita-Horn) 0.9666 0.004 0.9587 0.9745 

U23 (q=2, Regional 

overlap) 
0.9886 0.0014 0.9859 0.9914 

Measures for 

comparing 

species 

absolute 

abundances 

Empirical 

C13=U13 (q=1) 0.8243 0.0062 0.8124 0.8364 

C23(Morisita-Horn) 0.9631 0.0036 0.9561 0.9702 

U23(Regional 0.9874 0.0014 0.9849 0.9899 

Bray-Curtis 0.7274 0.0074 0.713 0.7419 

Estimated 

C13=U13 (q=1) 0.8604 0.0134 0.8341 0.8867 

C23(Morisita-Horn) 0.9644 0.0038 0.9569 0.9718 

U23(Regional 0.9878 0.0013 0.9852 0.9904 

Bray-Curtis 0.745 0.0091 0.7272 0.7629 

Estimated pairwise similarity: 

Estimator Estimate s.e. 95% Confidence Interval 

C02(1,2) 0.263 0.040 ( 0.185 , 0.342 ) 

C02(1,3) 0.230 0.060 ( 0.113 , 0.347 ) 

C02(2,3) 0.364 0.213 ( 0.000 , 0.782 ) 

C12(1,2) 0.894 0.018 ( 0.859 , 0.929 ) 

C12(1,3) 0.797 0.029 ( 0.741 , 0.854 ) 

C12(2,3) 0.860 0.034 ( 0.794 , 0.926 ) 

C22(1,2) 0.985 0.004 ( 0.978 , 0.992 ) 

C22(1,3) 0.942 0.008 ( 0.927 , 0.958 ) 

C22(2,3) 0.975 0.004 ( 0.967 , 0.984 ) 



 

 

 

Tabla 8.: Resultados de la diversidad beta al excluir Acari, obtenida en SpadeR.  

Basic data information:  

The loaded set includes abundance/incidence data from 3 communities and a total of 274 species 

Observed species in 

one community 

Observed shared species 

in two communities 

Observed shared species 

in three communities 

Bootstrap 

replications for s.e. 

estimate 

D1   = 164 D12  = 64 D123 = 18 100 

D2   = 143 D13  = 29 
 

 

D3   = 68 D23  = 26 
 

 

Similarity indices: Estimate s.e. 
95% 

Lower 

95% 

Upper 

Classical 

richness-based 

similarity 

Empirical 
C03(q=0, Sorense) 0.404 0.0217 0.3614 0.4466 

U03(q=0, Jaccard) 0.1843 0.0217 0.1595 0.2091 

Estimated 
C03(q=0, Sorense) 0.4918 0.0878 0.3196 0.664 

U03(q=0, Jaccard) 0.2439 0.0773 0.0925 0.3953 

Measures for 

comparing 

species 

relative 

abundances 

Empirical 

C13=U13 (q=1, Horn) 0.4428 0.0144 0.4145 0.471 

C23 (q=2, Morisita-Horn)  0.2965 0.0217 0.2538 0.3391 

U23 (q=2, Regional 

overlap) 

0.5583 0.0269 0.5057 0.611 

Estimated 

C13=U13 (q=1, Horn) 0.5901 0.0409 0.51 0.6703 

C23 (q=2, Morisita-Horn) 0.3096 0.023 0.2645 0.3547 

U23 (q=2, Regional 

overlap) 

0.5736 0.0276 0.5196 0.6276 

Measures for 

comparing 

species 

absolute 

abundances 

Empirical 

C13=U13 (q=1) 0.476 0.016 0.4448 0.5073 

C23(Morisita-Horn) 0.3199 0.0199 0.281 0.3589 

U23(Regional 0.5853 0.0227 0.5407 0.6299 

Bray-Curtis 0.3531 0.0117 0.3302 0.376 

Estimated 

C13=U13 (q=1) 0.5997 0.0426 0.5162 0.6833 

C23(Morisita-Horn) 0.329 0.0206 0.2885 0.3694 

U23(Regional 0.5952 0.0231 0.5499 0.6406 

Bray-Curtis 0.4073 0.0208 0.3666 0.448 

Estimated pairwise similarity: 

Estimator Estimate s.e. 95% Confidence Interval 

C02(1,2) 0.261 0.080 ( 0.105 , 0.417 ) 

C02(1,3) 0.227 0.063 ( 0.104 , 0.350 ) 

C02(2,3) 0.361 0.176 ( 0.015 , 0.707 ) 

C12(1,2) 0.723 0.040 ( 0.645 , 0.801 ) 

C12(1,3) 0.422 0.080 ( 0.264 , 0.579 ) 

C12(2,3) 0.527 0.110 ( 0.311 , 0.743 ) 

C22(1,2) 0.608 0.048 ( 0.514 , 0.702 ) 

C22(1,3) 0.113 0.017 ( 0.079 , 0.147 ) 

C22(2,3) 0.170 0.030 ( 0.111 , 0.229 ) 

 



 

 

 

V. CONCLUSIONES 

 

• Las áreas en restauración del bosque montano en el Parque Nacional Río Abiseo 

muestran una apreciable riqueza de artrópodos del suelo y la hojarasca que incluye 5 

clases y 26 órdenes de artrópodos. Sus comunidades presentan una gran dominancia 

de morfoespecies raras, más del 90% de las morfoespecies halladas en cada área; sin 

embargo, los ácaros resultaron ser los más abundantes.  

• Según su nivel de restauración, las áreas evaluadas albergan comunidades de 

artrópodos del suelo y la hojarasca particulares y estadísticamente diferentes en 

composición, abundancia y diversidad de morfoespecies, cuando se excluye Acari de 

los análisis. Las áreas con menor grado de perturbación, bosque de ladera y bosque 

pisoteado, presentan una composición de taxa similares entre ellas, pero de marcada 

diferencia con el equisetal, área de mayor grado de perturbación, de acuerdo con 

diversos índices de similitud adaptados y perfiles de diversidad. 

 



 

 

 

VI. RECOMENDACIONES  

  

• Realizar un mayor esfuerzo de muestreo de artrópodos del suelo y la hojarasca en la 

zona de estudio con la finalidad de registrar su riqueza real, incluyendo más métodos 

de colecta, por ejemplo, trampas de caída y búsqueda directa. 

• Determinar taxonómicamente a nivel específico las morfoespecies halladas en el 

presente estudio para incrementar el conocimiento de la diversidad animal del Parque 

Nacional Río Abiseo y en consecuencia del Perú.   

• Monitorear a lo largo del tiempo y estacionalmente las comunidades de artrópodos del 

suelo y de hojarasca en la zona estudiada para observar el comportamiento de las 

dinámicas de sucesión durante la restauración. 

• Incluir en las evaluaciones de restauración un sitio de referencia que permita detectar 

la existencia de especies exóticas o el cambio de composición de especies en un área 

luego de una perturbación. 
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VIII. ANEXOS 

Anexo 1.Ubicación geográfica de los 81 puntos de muestreo. 

Área Punto de muestreo 
Coordenadas UTM (Zona 18M) 

Este Norte 

Bosque 

secundario en 

ladera 

BL1-01 247195 9118285 

BL1-02 247194 9118273 

BL1-03 247191 9118272 

BL1-04 247196 9118260 

BL1-05 247184 9118249 

BL1-06 247190 9118242 

BL1-07 247186 9118235 

BL1-08 247189 9118227 

BL1-09 247188 9118216 

BL1-10 247180 9118193 

BL2-01 247180 9118286 

BL2-02 247183 9118274 

BL2-03 247181 9118260 

BL2-04 247179 9118251 

BL2-05 247178 9118240 

BL2-06 247178 9118235 

BL2-07 247169 9118225 

BL2-08 247166 9118212 

BL2-09 247167 9118212 

BL2-10 247168 9118196 

BL3-01 247160 9118271 

BL3-02 247157 9118265 

BL3-03 247156 9118262 

BL3-04 247151 9118246 

BL3-05 247153 9118241 

BL3-06 247151 9118230 

BL3-07 247153 9118215 

BL3-08 247151 9118207 

BL3-09 247148 9118194 

BL3-10 247147 9118187 

Bosque 

secundario con 

sotobosque 

pisoteado 

BP1-01 247312 9118386 

BP1-02 247309 9118382 

BP1-03 247311 9118368 

BP1-04 247310 9118357 

BP1-05 247310 9118348 

BP1-06 247307 9118338 

BP1-07 247308 9118329 
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Continuación…    

 

BP1-08 247306 9118321 

BP1-09 247308 9118307 

BP1-10 247307 9118300 

BP2-01 247299 9118386 

BP2-02 247294 9118378 

BP2-03 247292 9118369 

BP2-04 247296 9118357 

BP2-05 247297 9118348 

BP2-06 247294 9118340 

BP2-07 247298 9118330 

BP2-08 247295 9118321 

BP2-09 247297 9118310 

BP2-10 247297 9118301 

BP3-01 247286 9118390 

BP3-02 247287 9118379 

BP3-03 247286 9118371 

BP3-04 247289 9118359 

BP3-05 247289 9118351 

BP3-06 247286 9118338 

BP3-07 247288 9118331 

BP3-08 247288 9118318 

BP3-09 247293 9118309 

BP3-10 247290 9118300 

Equisetal 

PA1-01 247255 9118396 

PA1-02 247260 9118385 

PA1-03 247259 9118377 

PA1-04 247261 9118367 

PA1-05 247261 9118355 

PA1-06 247261 9118344 

PA1-07 247262 9118334 

PA1-08 247262 9118323 

PA1-09 247263 9118314z 

PA1-10 247261 9118292 

PA2-01 247235 9118384 

PA2-02 247236 9118373 

PA2-03 247240 9118363 

PA2-04 247242 9118355 

PA2-05 247242 9118341 

PA2-06 247243 9118334 

PA2-07 247246 9118324 

PA2-08 247247 9118317 

PA2-09 247247 9118306 
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Continuación…    

 

PA2-10 247253 9118297 

PA3-01 247205 9118430 

PA3-02 247206 9118420 

PA3-03 247208 9118410 

PA3-04 247211 9118402 

PA3-05 247212 9118391 

PA3-06 247214 9118381 

PA3-07 247214 9118373 

PA3-08 247218 9118362 

PA3-09 247219 9118349 

PA3-10 247221 9118340 

 

 

 

Anexo 2. Distribución espacial de los puntos de muestreo. 
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Anexo 3. Recolección de una muestra de suelo y hojarasca. 

FUENTE: José Rosa Rojas 

 

 

Anexo 4. Búsqueda visual de artrópodos en el material cernido. 

FUENTE: José Rosa Rojas 
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Anexo 5. Abundancia de órdenes según área en restauración 

 

 

 

 

0 50 100 150 200 250

Sternorrhyncha

Spirostreptida

Spirobolida

Siphonophorida

Scolopendromorpha

Psocoptera

Pseudoescorpiones

Protura

Polydesmida

Orthoptera

Opiliones

Neuroptera

Lithobiomorpha

Lepidoptera

Isopoda

Hymenoptera

Heteroptera

Glomeridesmida cf.

Glomerida cf.

Geophilomorpha

Diptera

Dermaptera

Coleoptera

Blattodea

Auchenorrhyncha

Aranae

PA BP BL



 

65 
 

 

Anexo 6. Valores de los índices de diversidad de las estaciones de muestreo del bosque de ladera. 

Estación Taxa 

S 

Individuals Dominance 

D 

Simpson 

1-D 

Shannon 

H 

Evenness 

e^H/S 

BL1-01 21 51 0.2072 0.7928 2.316 0.4828 

BL1-02 8 71 0.391 0.609 1.348 0.4814 

BL1-03 11 51 0.5125 0.4875 1.217 0.3071 

BL1-05 10 144 0.6776 0.3224 0.8136 0.2256 

BL1-06 12 105 0.7052 0.2948 0.8173 0.1887 

BL1-07 13 47 0.4033 0.5967 1.514 0.3497 

BL1-08 10 46 0.4461 0.5539 1.334 0.3795 

BL1-09 13 92 0.4563 0.5437 1.358 0.2991 

BL1-10 17 96 0.5382 0.4618 1.291 0.2138 

BL2-02 13 51 0.4802 0.5198 1.383 0.3067 

BL2-03 17 55 0.2311 0.7689 2.047 0.4556 

BL2-04 8 33 0.2819 0.7181 1.545 0.5859 

BL2-05 13 41 0.135 0.865 2.261 0.7378 

BL2-06 16 51 0.2864 0.7136 1.904 0.4194 

BL2-07 16 65 0.4665 0.5335 1.477 0.2737 

BL2-08 11 81 0.6677 0.3323 0.8951 0.2225 

BL2-09 14 195 0.3709 0.6291 1.325 0.2687 

BL2-10 15 74 0.4496 0.5504 1.48 0.2929 

BL3-01 14 34 0.2249 0.7751 1.998 0.5269 

BL3-02 9 12 0.1389 0.8611 2.095 0.9026 

BL3-03 18 55 0.3157 0.6843 1.895 0.3698 

BL3-04 9 16 0.1641 0.8359 1.993 0.8151 

BL3-05 16 46 0.2306 0.7694 1.989 0.4568 

BL3-06 26 103 0.3291 0.6709 1.993 0.2821 

BL3-08 21 55 0.09488 0.9051 2.711 0.7164 

BL3-09 7 33 0.3829 0.6171 1.307 0.5281 

BL3-10 17 53 0.2068 0.7932 2.169 0.5145 
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Anexo 7. Valores de los índices de diversidad de las estaciones de muestreo del bosque pisoteado. 

Estación Taxa 

S 

Individuals Dominance 

D 

Simpson 

1-D 

Shannon 

H 

Evenness 

e^H/S 

BP1-01 11 120 0.7278 0.2722 0.7061 0.1842 

BP1-03 8 108 0.761 0.239 0.6123 0.2306 

BP1-04 7 52 0.6605 0.3395 0.8056 0.3197 

BP1-05 11 166 0.7445 0.2555 0.702 0.1834 

BP1-06 25 99 0.2254 0.7746 2.171 0.3505 

BP1-07 15 68 0.4485 0.5515 1.489 0.2955 

BP1-08 8 105 0.7244 0.2756 0.6703 0.2443 

BP1-09 13 127 0.6755 0.3245 0.8669 0.183 

BP1-10 7 53 0.6383 0.3617 0.8416 0.3314 

BP2-01 16 44 0.2583 0.7417 1.992 0.4583 

BP2-02 12 51 0.2933 0.7067 1.756 0.4825 

BP2-03 12 38 0.2825 0.7175 1.801 0.5044 

BP2-04 14 60 0.415 0.585 1.542 0.3339 

BP2-06 13 31 0.1238 0.8762 2.283 0.7542 

BP2-07 12 131 0.7347 0.2653 0.7159 0.1705 

BP2-08 11 34 0.3356 0.6644 1.662 0.4789 

BP2-09 11 80 0.4944 0.5056 1.204 0.303 

BP2-10 12 83 0.3825 0.6175 1.551 0.3932 

BP3-02 11 59 0.4789 0.5211 1.275 0.3254 

BP3-03 15 85 0.3074 0.6926 1.785 0.3973 

BP3-04 15 80 0.3097 0.6903 1.829 0.415 

BP3-05 9 40 0.3712 0.6288 1.379 0.441 

BP3-06 18 59 0.1135 0.8865 2.445 0.6404 

BP3-07 18 71 0.3799 0.6201 1.72 0.3103 

BP3-08 12 41 0.2528 0.7472 1.87 0.5404 

BP3-09 8 26 0.3314 0.6686 1.517 0.5699 

BP3-10 10 35 0.2784 0.7216 1.721 0.5592 
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Anexo 8. Valores de los índices de diversidad de las estaciones de muestreo del equisetal. 

Estación Taxa 

S 

Individuals Dominance 

D 

Simpson 

1-D 

Shannon 

H 

Evenness 

e^H/S 

PA1-02 3 4 0.375 0.625 1.04 0.9428 

PA1-03 3 33 0.8843 0.1157 0.2706 0.4369 

PA1-04 4 24 0.4271 0.5729 0.9762 0.6636 

PA1-05 6 6 0.1667 0.8333 1.792 1 

PA1-06 2 10 0.58 0.42 0.6109 0.921 

PA1-07 9 27 0.3086 0.6914 1.619 0.5611 

PA1-08 5 27 0.6735 0.3265 0.7259 0.4133 

PA1-09 8 16 0.1875 0.8125 1.858 0.8011 

PA1-10 3 20 0.515 0.485 0.791 0.7352 

PA2-01 4 16 0.5859 0.4141 0.8223 0.5689 

PA2-02 3 16 0.7734 0.2266 0.4634 0.5298 

PA2-03 6 25 0.648 0.352 0.8223 0.3793 

PA2-04 3 4 0.375 0.625 1.04 0.9428 

PA2-06 6 24 0.4236 0.5764 1.233 0.5717 

PA2-07 7 52 0.7848 0.2152 0.5644 0.2512 

PA2-08 5 51 0.7832 0.2168 0.5084 0.3325 

PA2-09 1 1 1 0 0 1 

PA2-10 5 39 0.5148 0.4852 0.964 0.5244 

PA3-02 4 13 0.6095 0.3905 0.7937 0.5529 

PA3-03 7 13 0.3254 0.6746 1.517 0.6513 

PA3-04 5 423 0.9672 0.03275 0.1067 0.2225 

PA3-05 5 15 0.2267 0.7733 1.529 0.9229 

PA3-06 11 44 0.4762 0.5238 1.339 0.3469 

PA3-07 8 15 0.2178 0.7822 1.807 0.7611 

PA3-08 7 35 0.6473 0.3527 0.85 0.3342 

PA3-09 7 80 0.4356 0.5644 1.229 0.488 

PA3-10 6 139 0.9159 0.08405 0.2452 0.213 
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Anexo 9. Valores de los números de Hill de cada estación de muestreo. 

Estación Números de Hill 

q=0 q=1 q=2 

BL1-01 21 10.1350529 4.82625483 

BL1-02 8 3.84971839 2.55754476 

BL1-03 11 3.3770414 1.95121951 

BL1-05 10 2.25601504 1.47579693 

BL1-06 12 2.26437776 1.41803744 

BL1-07 13 4.54487398 2.47954376 

BL1-08 10 3.79619785 2.24164985 

BL1-09 13 3.8884087 2.19154065 

BL1-10 17 3.63642116 1.85804534 

BL2-02 13 3.98684424 2.08246564 

BL2-03 17 7.74463232 4.32713111 

BL2-04 8 4.68797163 3.54735722 

BL2-05 13 9.59267705 7.40740741 

BL2-06 16 6.71269158 3.49162011 

BL2-07 16 4.37978659 2.14362272 

BL2-08 11 2.44758054 1.4976786 

BL2-09 14 3.76218535 2.69614451 

BL2-10 15 4.39294568 2.22419929 

BL3-01 14 7.37429275 4.44642063 

BL3-02 9 8.12544097 7.19942405 

BL3-03 18 6.6525484 3.16756414 

BL3-04 9 7.33751332 6.09384522 

BL3-05 16 7.30822189 4.33651344 

BL3-06 26 7.33751332 3.03859009 

BL3-08 21 15.0443123 10.539629 

BL3-09 7 3.69507185 2.61164795 

BL3-10 17 8.74953013 4.83558994 

BP1-01 11 2.02607414 1.37400385 

BP1-03 8 1.84466926 1.31406045 

BP1-04 7 2.23803892 1.51400454 

BP1-05 11 2.01778424 1.34318334 

BP1-06 25 8.76704671 4.43655723 

BP1-07 15 4.43266064 2.2296544 

BP1-08 8 1.95482368 1.38045279 

BP1-09 13 2.37952289 1.4803849 

BP1-10 7 2.32007613 1.56666144 

BP2-01 16 7.33017947 3.87146729 

BP2-02 12 5.78923408 3.40947835 

BP2-03 12 6.05570014 3.53982301 

BP2-04 14 4.67392879 2.40963855 

BP2-06 13 9.80605449 8.07754443 
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Continuación…    

BP2-07 12 2.04602728 1.36109977 

BP2-08 11 5.26983999 2.97973778 

BP2-09 11 3.33342399 2.02265372 

BP2-10 12 4.71618401 2.61437908 

BP3-02 11 3.57870141 2.08811861 

BP3-03 15 5.95957995 3.25309044 

BP3-04 15 6.22765589 3.22893122 

BP3-05 9 3.97092871 2.69396552 

BP3-06 18 11.5305496 8.81057269 

BP3-07 18 5.58452846 2.63227165 

BP3-08 12 6.4882964 3.9556962 

BP3-09 8 4.55852907 3.01750151 

BP3-10 10 5.590115786 3.591954023 

PA1-02 3 2.82921701 2.66666667 

PA1-03 3 1.31075067 1.13083795 

PA1-04 4 2.65435052 2.34137204 

PA1-05 6 6.00144336 5.99880024 

PA1-06 2 1.84208853 1.72413793 

PA1-07 9 5.04803975 3.2404407 

PA1-08 5 2.06659019 1.48478099 

PA1-09 8 6.41090214 5.33333333 

PA1-10 3 2.20560092 1.94174757 

PA2-01 4 2.275728 1.7067759 

PA2-02 3 1.589469 1.29299198 

PA2-03 6 2.275728 1.54320988 

PA2-04 3 2.82921701 2.66666667 

PA2-06 6 3.43150864 2.36071766 

PA2-07 7 1.75839243 1.27420999 

PA2-08 5 1.66262886 1.27681307 

PA2-09 1 1 1 

PA2-10 5 2.62216418 1.94250194 

PA3-02 4 2.21156409 1.64068909 

PA3-03 7 4.55852907 3.07314075 

PA3-04 5 1.11260042 1.03391232 

PA3-05 5 4.61356095 4.41111601 

PA3-06 11 3.81522637 2.099958 

PA3-07 8 6.09214356 4.59136823 

PA3-08 7 2.33964685 1.54487873 

PA3-09 7 3.41781002 2.29568411 

PA3-10 6 1.27787686 1.09182225 

 

 

 



 

70 
 

 

Anexo 10. Dendrograma de las estaciones de muestreo según el índice Bray Curtis. 

 

 

Anexo 11. Dendrograma de las estaciones de muestreo según el índice Bray Curtis, excluyendo el 

grupo Acari. 
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Anexo 12. Diagramas del análisis NDMS. A: Según Bray Curtis, matriz completa (stress=0.35). B: Según 

Bray Curtis, matriz sin Acari (stress=0.47). C: Según Raup Crick, matriz completa (stress=0.33). D: Según 

Raup Crick, matriz sin Acari (stress=0.36). 

 

 

 

 

Anexo 13. Resultados de la prueba NPMANOVA según el índice Bray-Curtis 

Suma de cuadrados total 

Suma de cuadrados dentro de grupos 

F 

P valor 

18.88 

16.68 

5.361 

0.0001 

P valores (corrección de Bonferroni) 
 

BL BP PA 

BL 0 0.1389 0.0003 

BP 0.1389 0 0.0003 

PA 0.0003 0.0003 0 
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