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Influencia de la estacionalidad en la respuesta al disturbio antrópico: diversidad 

taxonómica y funcional de escarabajos estercoleros en bosques subtropicales 

 

RESUMEN  

 

El filtrado ambiental es el mecanismo principal en el proceso de formación de 

ensambles en los ambientes disturbados; el disturbio antrópico modifica los filtros 

ambientales que afectan a su vez a las comunidades biológicas (riqueza y estructura) en 

los diferentes biomas. El objetivo general de esta tesis es evaluar la influencia de 

factores locales y regionales (y su interacción) como determinantes de la respuesta a la 

ganadería (diversidad taxonómica y funcional) de los ensambles de escarabajos 

estercoleros en bosques subtropicales de Argentina. Como hipótesis general se propone 

que la respuesta de las comunidades de escarabajos estercoleros a la ganadería depende 

de la similitud ambiental entre los ambientes nativos y disturbados determinada por la 

interacción de factores que actúan a escala regional y local (mayor similitud ambiental 

menor efecto de la ganadería). A partir de esta hipótesis se espera un mayor efecto en la 

diversidad taxonómica y funcional en regiones donde la ganadería genera un mayor 

contraste en las condiciones ambientales con el bosque nativo. A su vez, dentro de cada 

región, se esperan mayores cambios en las comunidades en sistemas ganaderos que 

impliquen mayor contraste con el bosque nativo (pasturas abiertas vs. sistemas 

silvopastoriles). Para estudiar y comparar la diversidad de escarabajos estercoleros en 

áreas ganaderas de bosques con diferente estacionalidad en las precipitaciones, se 

seleccionaron tres bosques subtropicales de Argentina: el Bosque Atlántico, el Chaco 

Húmedo y el Chaco Seco. Se comparó la diversidad taxonómica y funcional entre 

ambientes dentro de cada región y entre regiones y se relacionaron con los cambios en 

las condiciones ambientales. En las dos regiones con baja estacionalidad de 

precipitaciones (el Chaco Húmedo y el Bosque Atlántico) la diversidad de escarabajos 

estercoleros en áreas abiertas de ganado difirió marcadamente del bosque nativo y del 

sistema silvopastoril; en contraste, en la región que muestra la mayor estacionalidad en 

precipitaciones (Chaco Seco) las diferencias en diversidad no fueron evidentes. En 

cuanto a las variables ambientales, tanto en el Chaco Húmedo como en el Bosque 
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Atlántico, las pasturas presentan baja cobertura de la vegetación y mayor temperatura a 

nivel del suelo en comparación con el bosque nativo, mientras que en el Chaco Seco las 

condiciones ambientales entre el ambiente nativo y las áreas ganaderas fueron similares. 

En conclusión, la respuesta de los ensambles de escarabajos estercoleros al manejo 

ganadero es contexto dependiente; los factores que actúan a escala local y regional 

interactúan para producir diferentes patrones espaciales de respuesta de los ensambles a 

los usos de la tierra en función del contexto regional. 

 

Palabras claves: bosques subtropicales, diversidad funcional, diversidad taxonómica, 

filtrado ambiental, ganadería, similitud ambiental, sistemas silvopastoriles. 



4 

 

Influence of seasonality on the response to anthropic disturbance: taxonomic and 

functional diversity of dung beetles in subtropical forests. 

 

ABSTRACT 

 

Environmental filtering is the primary mechanism in the process of communities’ 

assemblage in disturbed environments. Anthropic disturbances modify the condition of 

environmental filters that affect richness and composition of biological communities in 

different biomes. The general objective of this thesis was to evaluate the influence of 

local and regional factors (and their interaction) as the determinants of the taxonomic 

and functional response to livestock management of dung beetle assemblages in 

subtropical forests of Argentina. As a general hypothesis, I proposed that the response 

of dung beetle communities to livestock depends on the environmental similarity 

between native and disturbed environments determined by the interaction of factors 

acting on a regional and local scale (the greater the environmental similarity, the lesser 

the effect of livestock). From this hypothesis, I expected a greater effect on the 

taxonomic and the functional diversity in regions where livestock management 

generates a stronger contrast in environmental conditions with the native forest. In turn, 

within each region, I expected stronger changes in assemblages in livestock systems that 

imply higher contrast with the native forest (open pastures vs. silvopastoral systems). 

To study and compare the diversity of dung beetles in livestock areas of forests with 

different seasonality, I sampled three subtropical forests of Argentina: the Atlantic 

Forest, the Humid Chaco and the Dry Chaco. Taxonomic and functional diversity 

among environments (native forest, open pastures and silvopastoral systems) within 

each region and among regions was compared and related to changes in environmental 



5 

 

conditions. In the two regions with low rainfall seasonality (the Humid Chaco and the 

Atlantic Forest) the diversity of dung beetles in open pastures strongly differed from the 

native forest and the silvopastoral system; in contrast, in the region with the greatest 

rainfall seasonality (Dry Chaco) differences in diversity were not evident. Regarding 

environmental variables, in both the Humid Chaco and the Atlantic Forest pastures 

showed higher contrast in vegetation structure and microclimatic conditions compared 

to the native forest, while in the Dry Chaco the environmental conditions among native 

environment and the cattle areas were more similar. In conclusion, the response of 

copro-necrophagous beetle assemblages to livestock management cannot be generalized 

for all biomes; factors acting at local and regional scales interact to produce different 

spatial patterns of diversity response to land uses depending on the regional context. 

 

Keywords: environmental filtering, environmental similarity, functional diversity, 

livestock, silvopastoral systems, subtropical forests, taxonomic diversity. 
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CAPITULO I. MARCO TEÓRICO, OBJETIVOS E 

HIPÓTESIS 

Ganadería y biodiversidad 

A escala global, el aumento de las áreas agrícolas constituye una de las principales 

causas de pérdida y fragmentación de los ecosistemas naturales (Sala et al. 2000, CBD 

2010). Este proceso de degradación y reemplazo de los ecosistemas naturales conduce, 

generalmente, a una marcada pérdida de especies en las comunidades biológicas y 

cambios en su composición (Sala et al.2000, Foley et al. 2005, Barnosky 2008, Ehrlich 

y Pringle 2008, Vignieri 2014) y tiende a homogeneizar la composición de las especies 

a través de las diferentes regiones (Edwards et al. 2015). Teniendo en cuenta el rol de la 

biodiversidad en el funcionamiento de los ecosistemas, tales como, la promoción de la 

producción de biomasa y la polinización (van del Plas, 2019), estos cambios 

comprometen, a su vez, la persistencia y la productividad futura de los ecosistemas 

naturales y antropogénicos (Vitousek et al. 1997, Baron et al. 2000, Chapin III et al. 

2000, Cardinale et al. 2012, Hooper et al. 2012). En particular, el reemplazo del bosque 

nativo por áreas para ganadería es una de las principales causas de la crisis de la 

biodiversidad mundial (Firbank et al. 2007, Laurance et al. 2014). 

La ganadería, a nivel global, constituye uno los principales usos de la tierra, ocupando 

más de un cuarto de la superficie total del planeta (Steinfeld et al. 1997, 2006, Herrero 

et al. 2010, 2015, Robinson et al. 2014). Esta actividad tiene un impacto directo en la 

estructura, la composición y el funcionamiento de los ecosistemas, afectando tanto a las 

poblaciones y comunidades vegetales como animales (Eldridge et al. 2016). En este 

contexto de crisis global de biodiversidad, el desarrollo de sistemas ganaderos con 

mayor sustentabilidad ambiental es una prioridad en regiones de alta diversidad 
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biológica como las áreas tropicales y subtropicales (Herrero et al. 2010, Herrero y 

Thornton 2013, Salton et al. 2014).  

Ante las tasas alarmantes de conversión de bosques tropicales y subtropicales en tierra 

destinadas a la agricultura, los sistemas agroforestales surgen como una modalidad 

alternativa de uso de la tierra con mayor potencial para el manejo y la conservación de 

la biodiversidad en ecosistemas de alta diversidad (McNeely y Schroth 2006, Bhagwat 

et al. 2008). Los sistemas agroforestales pueden clasificarse según sean 

predominantemente forestales con algún uso agrícola (por ejemplo ganadería) o 

agrícolas con la introducción de árboles (Sinclair 1999 citado por McAdam et al. 2008). 

Al retener algunos componentes del bosque nativo, los sistemas agroforestales 

mantienen un mayor porcentaje de la biodiversidad nativa en comparación con sistemas 

de monocultivo o pasturas, aunque no llegan a ser sustitutos de los ambientes naturales 

(McNeely y Schroth 2006, Neita y Escobar 2012).  

Los árboles en los sistemas agroforestales amortiguan la variabilidad diaria y estacional 

de la temperatura del aire y del suelo (Moreno Marcos et al. 2007) y juegan un papel 

destacado en el proceso de fertilización del suelo, ya que las raíces aportan nutrientes de 

mayores profundidades para la vegetación herbácea (Young 2007). Por otro lado, la 

mineralización neta es más alta debajo del dosel que más allá de la cobertura del dosel 

(Gallardo et al. 2000). Como resultado, los suelos debajo de la copa de los árboles son 

más ricos en materia orgánica y nutrientes (Moreno et al. 2013). Estudios realizados 

mostraron una mayor riqueza y abundancia de especies al pasar de pastizales abiertos a 

condiciones agroforestales para varios taxones tales como, escarabajos carábidos y otros 

artrópodos (Burgess 1999), aves y murciélagos (Fischer et al. 2010). 
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De esta manera, si bien los sistemas agroforestales no reemplazan los bosques nativos, 

brindan refugio a especies nativas con cierta tolerancia a los disturbios, reducen la tasa 

de transformación de los entornos naturales y favorecen la conectividad funcional al 

actuar como corredores biológicos entre remanentes de ambientes naturales. Asimismo, 

los sistemas agroforestales proporcionan funciones y servicios ecosistémicos 

importantes, tales como secuestro de carbono, preservación de la calidad del agua, 

conservación de la biodiversidad, control de la desertificación, preservación del suelo, 

entre otros (Jose 2009). 

 

Biodiversidad y conservación: el rol de las escalas 

La conservación de la biodiversidad requiere la integración de estudios a diferentes 

escalas; desde una escala local, a regional (Poiani et al. 2000, Gonthier et al. 2014). A 

escala local, los estudios se enfocan en entender el rol de los filtros ambientales y las 

interacciones como determinantes de la abundancia de las poblaciones y la estructura de 

las comunidades (Lebrija-Trejos et al. 2010). Por otro lado, a mayor escala, se requieren 

estudios enfocados en los patrones regionales y en los potenciales mecanismos que 

influyen estos patrones (Wiens 1989, Gering et al. 2003, Lindenmayer et al. 2006, 

Cabeza et al. 2010,). A su vez, ambas escalas (local x regional) interactúan para 

determinar la respuesta de las comunidades a las perturbaciones humanas (Filloy et al. 

2010, 2018, Corbelli et al. 2015, Santoandré et al. 2019).  

A escala local los patrones de respuesta de las comunidades a la sustitución de los 

bosques por áreas de ganado han sido bien descriptas y las recomendaciones de 

conservación son claras para diferentes taxones, por ejemplo, la conservación de la 
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cobertura de dosel o la implementación de cortafuegos verdes (Stern et al. 2002, Nanni 

2015, Giménez Gómez et al. 2018a). Sin embargo, los estudios que se centran en las 

escalas regionales son escasos (Barragán et al. 2014, Torres et al. 2014, Alvarado et al. 

2018b). Todavía más escasos son los estudios que analizan, de manera simultánea, 

ambas escalas y la interacción de los factores que actúan en cada una, como 

determinante de los patrones de diversidad en áreas disturbadas. En este contexto, este 

trabajo es el primero en estudiar los efectos de la ganadería sobre patrones de diversidad 

biológica en el contexto de diferentes biomas de bosques subtropicales. 

 

Componentes de la diversidad: desde una perspectiva taxonómica a una  

funcional 

En la actualidad, muchos estudios de los patrones de diversidad ya no se limitan a la 

perspectiva taxonómica (riqueza, abundancia y composición de especies), sino que se 

han ampliado para comprender los cambios funcionales dentro y entre comunidades. La 

diversidad funcional se define como el valor e intervalo de los atributos de los 

organismos que influyen en el funcionamiento de un ecosistema (Tilman 2001). Para 

evaluar la diversidad funcional de una comunidad es necesario identificar los rasgos 

funcionales de las especies que la componen (Petchey et al. 2004). Estos rasgos pueden 

ser características morfológicas, fisiológicas y/o fenológicas medibles a nivel individual 

relacionados con el desempeño de los organismos (crecimiento, reproducción y 

supervivencia) para vivir en un ambiente determinado (rasgos respuesta) o en los 

efectos de dicho organismo sobre el funcionamiento del ecosistema (rasgos de efecto) 

(Lavorel y Garnier 2002, Violle et al. 2007). A su vez, los rasgos funcionales pueden 

estar relacionados con los procesos ecosistémicos (flujos de materia y energía), la 
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estabilidad de los ecosistemas (resistencia y resiliencia), las interacciones biológicas 

(intra e interespecíficas) y/o la modificación del hábitat (Hooper et al. 2005, Villéger et 

al. 2010, Meynard et al. 2011). El uso de rasgos funcionales basados en rasgos 

proporciona una manera poderosa de detectar los mecanismos de ensamblado de las 

comunidades (Kraft y Ackerly 2010), es decir la serie de mecanismos que determinan la 

estructura de las comunidades.  

 

De esta manera, la diversidad funcional puede explicar la variación en el 

funcionamiento de los ecosistemas incluso cuando la riqueza de especies no lo hace 

(Cadotte et al. 2011). A su vez, los usos de la tierra pueden afectar la diversidad 

funcional de las comunidades de manera que no necesariamente se refleja en la 

diversidad taxonómica (Flynn et al. 2009). En un contexto de cambios ambientales 

rápidos y pérdida de biodiversidad, es esencial predecir los cambios en la composición 

de las especies y en el funcionamiento de los ecosistemas desde el nivel local al global 

(McGill et al. 2015, Rosenfeld 2002).  

 

La diversidad biológica, tanto taxonómica como funcional, puede describirse a 

diferentes escalas, desde las comunidades locales hasta los gradientes regionales 

(Vinson y Hawkins 1998, Poiani et al. 2000, Hortal et al. 2010, Messier et al. 2010, 

Carmona et al. 2016). A gran escala los factores abióticos determinan los patrones de 

diversidad mientras que, a escala local, los factores bióticos tienen una mayor 

importancia estructurando las comunidades (Hortal et al. 2010). 
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Filtrado ambiental y Disturbio Antrópico 

El proceso de formación de ensamble de una comunidad, consta de tres mecanismos 

secuenciales discretos que filtran un conjunto de especies residentes potenciales 

(“conjunto regional”). Uno de los procesos es debido a la capacidad de dispersión de las 

especies, un individuo/especie puede estar ausente de un sitio debido a su limitación de 

dispersión, luego las condiciones ambientales (el filtrado ambiental sensu stricto) 

determinarán si la especie puede establecerse o no en función de sus requerimientos de 

nicho, Finalmente cuando una especie logra llegar y puede persistir, debe soportar las 

interacciones bióticas con otras especies (competencia, predación, etc) (Kraft et al. 

2015, Cadotte y Tucker 2017). 

 

En estudios observacionales, si bien no se puede asegurar si la ausencia de una 

determinada especie en un sitio no pueda asegurar que sea debido al  debe al efecto del 

filtrado ambiental o de otro mecanismo actuando en conjunto (limitaciones en la 

dispersión o interacciones negativas con otras especies), pero la presencia de una 

especie en un sitio si demuestra que la misma puede tolerar esas condiciones 

ambientales  (Cadote y Tucker 2017). Una interpretación del filtrado ambiental es que, 

si el fenotipo refleja la tolerancia a condiciones abióticas particulares, entonces se 

observarán similitudes fenotípicas en las especies co-ocurrentes cuando el filtrado 

ambiental estructura los ensamblajes locales.  Por lo que, Cadote y Tucker (2017) 

sostienen que los datos de observación siguen siendo informativos siempre que incluyan 

datos sobre las condiciones ambientales subyacentes y las correlaciones entre los rasgos 

fisiológicos y el medio ambiente validan los cambios de composición.  
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Si bien el filtrado ambiental ha sido objeto de varias discusiones recientes (Kraft et al. 

2015, Cadotte y Tucker 2017), en esta tesis se lo propone como el mecanismo formador 

de ensambles que esta por detrás del disturbio como principal causa de los cambios 

ambientales a escala local. El filtrado ambiental proporciona un marco teórico para 

entender, junto a las interacciones bióticas interespecíficas, los mecanismos de 

ensamblado de las comunidades (Keddy 1992, Kraft et al. 2015, Cadotte y Tucker 

2017). El filtrado ambiental puede definirse sensu stricto, en ausencia de interacciones 

bióticas, como las condiciones ambientales y recursos que excluyen especies con límites 

fisiológicos o ecológicos (dados por los rasgos funcionales que expresan su nicho 

ecológico fundamental) que impiden que se establezcan o persistan en un determinado 

lugar (Kraft et al. 2015). De esta manera, a escala local, los factores abióticos actúan 

como filtros ambientales (Kraft et al. 2015). Estos filtros ecológicos están generalmente 

estructurados jerárquicamente y en las comunidades locales seleccionan un subconjunto 

de especies del pool regional que comparten rasgos funcionales (Keddy 1992, Pärtel et 

al. 1996, Harrison y Cornell 2008, Cornwell y Ackerly 2009, Guisan y Rahbek 2011). 

 

A una mayor escala, la temperatura y las precipitaciones también actúan como filtros 

ecológicos, influyendo en los patrones regionales de diversidad (Diaz et al. 1998, 

Hawkins et al. 2003). La relación de las variables climáticas con los patrones 

taxonómicos de diversidad a esta escala ha sido descrita para muchos taxones, 

incluyendo plantas terrestres (O’Brien, 1998), vertebrados (Andrews y O’Brien 2000, 

Rahbek y Graves 2001, Dambros et al. 2015), insectos (Hawkins et al. 2003, Kerr et al. 

1998), invertebrados acuáticos (Beaugrand y Reid 2003), peces (Hiddink y Ter 
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Hofstede 2008), patógenos humanos (Guernier et al. 2004, Jones et al. 2008) y corales 

(Fraser y Currie 1996, McClanahan et al. 2007), entre muchos otros. A esta escala 

también se estudió la relación de las variables climáticas con los patrones regionales de 

diversidad funcional de plantas (de Bello et al. 2006), insectos (Reymond et al. 2013) y 

mamíferos (Safi et al. 2011). En particular, estudios previos en áreas tropicales y 

subtropicales mostraron que el régimen de precipitaciones (particularmente la 

estacionalidad de las precipitaciones) es usualmente el factor predictivo más fuerte de 

los patrones regionales de diversidad (O’Brien 1993, Clinebell et al. 1995, Rahbek y 

Graves 2001, Hawkins et al. 2003, Peng et al. 2013). 

 

La perturbación humana de los ecosistemas naturales puede actuar como un filtro 

ecológico a través de cambios en las condiciones ambientales (por ejemplo, eliminando 

directamente las especies residentes de las comunidades locales) o como un proceso que 

influye en la intensidad de otros filtros ecológicos (por ejemplo, alterando la 

disponibilidad de recursos) (Temperton et al. 2004, Myers y Harms 2009, Mayfield et 

al. 2010). Estudios previos mostraron que la respuesta de las poblaciones y 

comunidades a las perturbaciones humanas depende de la similitud entre el hábitat 

nativo y el hábitat disturbado (Filloy et al. 2018, Santoandré et al. 2019) ya que 

aquellos usos de la tierra que preservan la estructura del hábitat natural suelen preservar 

las condiciones de los filtros ecológicos (recursos o condiciones abióticas). Como 

consecuencia de esto, usos de la tierra que preservan el estado de los filtros ecológicos 

tienden a mantener la diversidad nativa de especies, mientras que los usos de la tierra 

que modifican fuertemente las condiciones de los filtros suelen favorecer 

principalmente a las especies extrarregionales o invasoras con diferentes requerimientos 
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ecológicos (Didham et al. 2007, Tscharntke et al. 2008, Filloy et al. 2010, Corbelli et 

al. 2015, Filloy et al. 2018).  

 

Mientras que, a escala local, diferentes usos de la tierra dentro de una región pueden ser 

vistos como un gradiente de aptitud para las especies nativas (Zurita y Bellocq 2012), la 

historia biogeográfica de las especies determina su nicho ecológico y, 

consecuentemente, su capacidad para establecerse en un contexto regional particular 

(Normand et al. 2009, Bartlett et al. 2012, Corbelli et al. 2015). De esta manera el 

contexto regional influye sobre la respuesta de las especies al disturbio a escala local. 

En este trabajo, se propone a las condiciones ambientales generadas por el disturbio, 

que operan a escala local, como mecanismo de filtrado ambiental en la formación de 

ensambles, que dependerá a su vez, de la similitud ambiental entre los ambientes 

naturales y disturbados generados por el contexto regional. 

 

Modelo de estudio: los escarabajos copro-necrófagos 

Los escarabajos copro-necrófagos, o estercoleros, de la subfamilia Scarabaeinae 

(Coleóptera: Scarabaeidae) son ampliamente usados como un taxón focal en estudios 

ecológicos debido a su alta diversidad, rangos de distribución amplios, sensibilidad al 

disturbio humano e importante rol en el funcionamiento de los ecosistemas (Spector 

2006, Gardner et al. 2008b).  
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Una de las particularidades de este taxón es el proceso de relocalización de las heces 

que realizan para ser usado como sustrato de nidificación y para la construcción de 

nidos para alimentación de las crías. De acuerdo con el patrón de relocalización de las 

heces, los escarabajos copro-necrófagos pueden subdividirse en tres grupos: a) 

paracópridos o cavadores, b) telecópridos o rodadores y c) endocópridos o residentes. 

Los paracópridos cavan túneles en el suelo debajo del excremento y llevan fragmentos 

de estiércol a los extremos ciegos de esos túneles, donde los empaquetan en masas de 

crías (Halffter y Edmonds 1982). Los telecópridos forman una bola con un trozo del 

excremento y, antes de enterrarlo, lo trasladan a cierta distancia haciéndolo rodar con 

sus patas traseras. Los endocópridos separan una porción del excremento y construyen 

su nido dentro o inmediatamente por debajo de las heces (Simmons y Ridsdill-Smith 

2011). 

En los ecosistemas terrestres, los escarabajos copro-necrófagos, a través de sus 

actividades de consumo y reubicación de estiércol, contribuyen significativamente a los 

procesos ecológicos del ciclo de los nutrientes, la bioturbación, la polinización y la 

dispersión de semillas (Andresen 2002, 2003, Losey y Vaughan 2006, Nichols et al. 

2008). Estos procesos son de vital importancia en muchos ecosistemas, especialmente 

en sabanas y bosques tropicales (Hanski y Cambefort 1991), así como también en áreas 

pastoreadas por el ganado, donde la actividad de los escarabajos copro-necrófagos 

conduce a la disminución de poblaciones de plagas y parásitos presentes en las heces 

(Scholtz et al. 2011).  
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Objetivos e Hipótesis 

El objetivo general de esta tesis es evaluar la influencia de factores locales y regionales 

(y su interacción) como determinantes de la respuesta a la ganadería (diversidad 

taxonómica y funcional) de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos en tres 

bosques subtropicales de Argentina (Bosque Atlántico, Chaco Húmedo y Chaco Seco). 

Los objetivos particulares que se desprenden del objetivo general son los siguientes: 

1) Describir y comparar las condiciones ambientales entre usos ganaderos en las tres 

diferentes regiones (Capítulo II). 

2) Describir la diversidad taxonómica de escarabajos copro-necrófagos en los tres 

bosques subtropicales (Capítulo III). 

3) Describir la diversidad funcional (a partir de rasgos morfológicos) de escarabajos 

copro-necrófagos en los tres bosques (Capítulo IV). 

4) Comparar la diversidad alfa y beta taxonómica y funcional de escarabajos copro-

necrófagos en bosques nativos y áreas ganaderas en los tres contextos regionales 

diferenciados, principalmente, por los patrones de precipitación (tanto estacionalidad 

como cantidad total) (Capítulo III y IV). 

5) Explorar el rol de los factores ambientales como determinantes de la respuesta de los 

ensambles a la ganadería escala local y regional (Capitulo III y IV). 

6) Identificar las especies indicadoras y detectoras de cada ambiente en cada región y 

sistema de manejo ganadero (Capítulo V). 

7) Conclusiones Generales (Capítulo VI). 
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Como hipótesis general de trabajo se propone que la respuesta de las comunidades de 

escarabajos copro-necrófagos a la ganadería depende de la similitud ambiental entre los 

ambientes nativos y disturbados determinada por la interacción de factores que actúan a 

escala regional y local (mayor similitud ambiental menor efecto de la ganadería). En 

esta tesis se define a la similitud ambiental como la semejanza en las condiciones 

ambientales (clima, condiciones microclimáticas y estructura de la vegetación) entre el 

ambienta natural (bosque nativo) y las áreas bajo uso ganadero. A partir de esta 

hipótesis se espera un mayor efecto de la ganadería (cambios en diversidad taxonómica 

y funcional) en regiones donde este uso de la tierra genere un mayor contraste en las 

condiciones ambientales con el bosque nativo (menor similitud ambiental). A su vez, 

dentro de cada región, se esperan mayores cambios en las comunidades en sistemas 

ganaderos que impliquen mayor contraste con el bosque nativo (pasturas abiertas vs. 

sistemas silvopastoriles).  

 

Esquema de la tesis 

Esta tesis se estructura en seis capítulos. En el primer capítulo se desarrolla la 

introducción general, donde se presenta el marco teórico común para todos los capítulos 

(mecanismos de ensamblado de comunidades y patrones regionales de diversidad), la 

hipótesis general, el objetivo general y los objetivos particulares. En el segundo capítulo 

se describe el área de estudio (regiones y sistemas ganaderos), el diseño experimental y 

de muestreo de escarabajos y variables ambientales y se describen y comparan los 

ambientes en función de sus características ambientales (Objetivo particular 1). Los 

capítulos tres, cuatro y cinco presentan sus propios objetivos, hipótesis, introducción y 

análisis de los datos. En el tercer y cuarto capítulo se analizan las diferencias entre tipos 
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de hábitats y regiones en relación con la diversidad alfa y beta taxonómica y funcional 

(Objetivo particular 2,3 y 4) y sus factores determinantes (Objetivo particular 5). En el 

quinto capítulo se identifican las especies indicadoras para cada ambiente y región 

(Objetivo particular 6). Finalmente, en el sexto capítulo se elaboran las conclusiones y 

recomendaciones de manejo para los diferentes sistemas ganaderos en función de las 

regiones (Objetivo particular 7). 
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CAPITULO II. ÁREA DE ESTUDIO Y METODOS 

GENERALES 

Área general de estudio 

Para estudiar y comparar la diversidad de escarabajos copro-necrófagos en áreas 

ganaderas de bosques con diferente estacionalidad en las precipitaciones, se 

seleccionaron tres bosques subtropicales de Argentina: el Bosque Atlántico del Alto 

Paraná (norte de Misiones), el Chaco Húmedo (noreste de Formosa y Chaco) y el Chaco 

Seco (noreste de Santiago del Estero). Estas regiones se encuentran clasificadas como 

bosques secos neotropicales estacionales  de América del Sur (SNDFD en Prado 2000) 

(Figura 2.1). Las áreas de muestreo en cada región se ubicaron en una latitud similar 

(entre 25°58 ′S - 26º48 'S), mostraron patrones similares de temperatura y difieren, 

principalmente, en la cantidad total y el patrón estacional de precipitaciones (Morello y 

Adámoli 1967, Cabrera 1976, Burkart et al. 1999, Oliveira-Filho y Fontes 2000, Brown 

2006, Kottek et al. 2006). Para una descripción detallada ver Tabla 2.1.  

 

Caracterización de las regiones 

 

Bosque Atlántico del Alto Paraná 

La región del Bosque Atlántico está caracterizada por un clima cálido templado, con 

una temperatura media anual de 20°C. Las precipitaciones están distribuidas a lo largo 

de todo el año y varían de 1600 mm a 2000 mm. La vegetación presenta una densa 

cobertura arbórea conformada por 4-5 estratos vegetales: tres estratos arbóreos, un 

estrato de bambúseas y arbustos, un estrato herbáceo y un estrato muscinal. Además, 

hay uno o más estratos de epífitas y un estrato de lianas (Cabrera 1976, Burkart et al. 

1999, Oliveira-Filho y Fontes 2000, Kottek et al. 2006). El estrato superior de la selva 
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lo forman árboles de 20 a 30 m de altura entre los que se destacan especies como el 

guatambú blanco (Balfourodendron riedelianum), el laurel negro (Nectandra saligna), 

la cancharana (Cabralea oblongifolia), el cedro (Cedrela fissilis), el ibirá-peré (Apuleia 

leiocarpa), el anchico colorado (Parapiptadenia rigida), el incienso (Myrocarpus 

frondosus), el palo rosa (Aspidosperma polyneuron) y palmito (Euterpe edulis), lapacho 

(Tabebuia impetiginosa) y lapacho amarillo (Tabebuia pulcherrima). Entre los árboles 

medianos, cuyas copas forman un segundo estrato, se destacan el aguay (Chrysophyllum 

gonocarpum), el alecrin (Holocalyx balansae), el laurel amarillo (Nectandra 

lanceolata), el loro blanco (Bastardiopsis densiflora), el peteribí (Cordia trichotoma), 

entro otros. Un tercer estrato arbóreo de poca altura lo forman el cocú (Allophyllus 

edulis), el maricá (Mimosa bimucronata), el guatatumba (Gasearía sylvestris), el 

lecherón (Sebastiania brasiliensis) y muchos otros. A su vez, en este estrato aparecen 

varias especies de helechos arborescentes (Cabrera 1976). 

 

Parte de la superficie de la provincia de Misiones está cubierta por bosque nativo (en 

grandes áreas protegidas y pequeños fragmentos) y plantaciones comerciales de pino 

(Pinus spp.), araucaria (Araucaria angustifolia) y eucalipto (Eucalyptus spp.). Además, 

se encuentran cultivos de yerba mate (Ilex paraguarienses), maíz (Zea mays), mandioca 

(Manihot esculenta) y pasturas para ganado (Brachiaria sp. Axonopus sp.). Si bien la 

ganadería es una actividad que abarca pocas hectáreas en comparación con las otras 

regiones, en los últimos años ha crecido rápidamente y en la actualidad cuenta con cerca 

de 400 mil cabezas, abarcando una superficie aproximada de 350.000 ha (10% de la 

superficie provincial) (Censo 2019, Secretaria de Gobierno de Agroindustria de la 

Nación). La ganadería se desarrolla tanto en sistemas en pasturas a cielo abierto 
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(potreros) como en sistemas silvopastoriles de plantaciones forestales y en menor 

medida bajo monte nativo. 

 

Chaco Húmedo 

La región del Chaco Húmedo se caracteriza por un clima cálido, templado, con una 

temperatura media anual de 22 ºC y temperaturas absolutas que pueden alcanzar 

máximos de más de 40 ºC en verano y bajo cero en invierno. Las precipitaciones son 

altamente estacionales, con un período de lluvias en primavera-verano (octubre a abril) 

y una estación seca en invierno (junio a agosto) (Brown 2006). Las precipitaciones 

siguen un gradiente longitudinal de este a oeste, con registros máximos en el este que 

superan los 1.300 mm, disminuyendo a 750 mm en el oeste. A nivel regional, la 

vegetación es muy heterogénea, formando un complejo mosaico de bosques, praderas y 

humedales (Morello y Adámoli 1967, Cabrera 1976). 

La comunidad clímax son los bosques de quebracho colorado (Schinopsis balansae) que 

alcanza los 25 m de altura y de quebracho blanco (Aspidosperma quebracho-blanco) 

con una altura de 20 m. Otras especies arbóreas importantes en esta comunidad son: el 

guayacán (Caesalpinia paraguariensis), la espina corona (Gleditsia amorphoides), el 

urunday (Astronium balansae), el ibirá-pitá (Ruprechtia laxiflora), el lapacho negro 

(Tabebuia ipe), el itin (Prosopis kuntzei) y otras. Como especies arbóreas secundarias 

pueden mencionarse el mistol (Zizyphus mistol), el algarrobo blanco (Prosopis alba), el 

algarrobo negro (Prosopis nigra), el tatané (Pithecellobium scalare), el saucillo 

(Acanthosyris falcata), el toro-ratai (Tabebuia nodosa), el ibirá-catú (Phyllostylon 

rhamnoides), el ibirá-niná (Bumelia obtusifolia), el churqui (Acacia caven), el aguay 

(Chrysophyllum gonocarpum), el chañar (Geoffroea decorticans), Lithraea molleoides, 
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Schinus sps., Celtis sps., y otros. Los arbustos son muy abundantes, especialmente 

cuando existe sobreexplotación ganadera, y forman matorrales impenetrables (Cabrera 

1976), a veces llamados localmente "fachinales". 

 

Con la fuerte valorización del precio de los campos pampeanos (principalmente como 

consecuencia de las altas cotizaciones de la soja), se intensificó la migración de la 

ganadería hacia las provincias del norte, en particular hacia la región del Chaco húmedo 

(Valenzuela de Mari 2002, Adámoli et al. 2011, Piquer-Rodríguez, et al. 2018). Desde 

1977 al 2010 el porcentaje de superficie transformado a ganadería en el Chaco húmedo 

fue del 13,2% correspondiente a las escasas tierras “altas” o no inundables 

potencialmente agrícolas (Adámoli et al. 2011). El Chaco húmedo, concentra la mayor 

cantidad de cabezas del norte argentino, con una existencia superior a los 15.000.000 de 

animales (Oliva, 2019), se cultiva principalmente Brachiarias sp., Setaria sp. y 

Panicum sp. como especies forrajeras (comunicación personal con Rosneer B. INTA). 

Por otro lado, solo el 2,42% de la superficie del Chaco Húmedo se encuentra protegida 

(Burkart 2006). La escasa disponibilidad de tierras altas, aptas para la agricultura, ha 

limitado la expansión agrícola; esta misma limitación de espacios aptos genera, a su 

vez, disputas entre la conservación de estos ambientes remanentes (con sus bosques en 

galería) y su apertura como tierras productivas (Ginzburg y Adámoli 2005).   

 

Chaco Seco 

La región del Chaco Seco se caracteriza por un clima cálido templado, con áreas que 

presentan las máximas temperaturas absolutas del continente. La temperatura media 
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anual varía desde los 23°C hasta los 18°C y las precipitaciones entre 500 y 700 mm 

anuales con una alta estacionalidad (estivales). El tipo de vegetación característico es el 

bosque xerófilo (Cabrera 1976, Burkart et al. 1999), representado por extensas planicies 

de bosques secos con predominio de quebracho colorado santiagueño (Schinopsis 

lorentzii), quebracho blanco (Aspidosperma quebracho-blanco), palo santo (Bulnesia 

sarmientoi) y mistol (Ziziphus mistol); con árboles de dosel de una altura aproximada de 

18 a 20 m. El estrato arbustivo es denso y está compuesto por individuos de 1 a 10 m de 

altura, entre los cuales dominan Capparis retusa, Acacia praecox, Celtis pallida, 

Achatocarpus praecox y Schinus polygamus (Tálamo y Caziani 2003). Estos bosques 

están atravesados en algunas zonas por paleo-cauces, que en la actualidad se presentan 

como pastizales naturales (Ocaranza 1979; citado por Tálamo y Caziani 2003). 

 

Entre 1988 y 2002 la superficie cultivada en el Chaco Seco argentino se incrementó un 

67 %, y el número de cabezas aumentó en un 193 % (Paolasso et al. 2012). 

Tradicionalmente el Chaco Seco constituyó un área ganadera marginal en el contexto 

nacional, caracterizándose por el desarrollo de una ganadería extensiva en muchos casos 

destinada al autoconsumo. Sin embargo, durante la década de 1990, aun cuando siguió 

vigente ese tipo de explotación ganadera, se produjo un proceso de modernización de la 

ganadería, ligado al uso de especies forrajeras. La deforestación en el Chaco Seco no 

sólo se debe a la expansión de la frontera agrícola, sino también a un proceso de 

degradación de los bosques producido por la población local, debido a la producción de 

carbón de leña y a la ganadería extensiva en el monte con el sistema de puestos 

(Paolasso et al. 2012). Se cultiva principalmente Gatton Panic (Panicum máximum cv. 
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Gatton), Panicum coloratum, Cenchrus ciliaris como especies forrajeras (comunicación 

personal con Rosneer B. INTA). 

 

Tabla 2.1: Descripción ambiental de las tres regiones donde se llevaron a cabo los 

muestreos en la parte subtropical de Argentina. 

 

 

 Bosque Atlántico Chaco Húmedo Chaco Seco 

Clima Cálido templado  Cálido templado  Cálido templado  

Temperatura °C 

(promedio anual) 

20°C 22°C 23°C 

Precipitaciones 

(mm anuales) 

1.600-2.000 750-1.300 500-700 

Estacionalidad de 

las precipitaciones 

Baja Media- 

Concentrada en 

primavera-verano 

(Octubre-Abril)  

Alta-Concentrada 

en primavera-

verano (Octubre-

Abril) 

Vegetación Homogénea, 

cobertura de dosel 

densa  

Altamente 

heterogéneo, 

formando un 

mosaico complejo 

de bosques, 

pastizales, praderas 

y humedales. 

Mosaico de bosques 

xéricos y pastizales 

 

 

Quiroga, 2013 
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Diseño experimental y de muestreo general 

 

Cada región fue muestreada en dos años consecutivos (2015-2017) en primavera (entre 

octubre y diciembre), época del año con la mayor actividad de escarabajos copro-

necrófagos en la región (Hernández y Vaz-de-Mello 2009, deSiquiera Neves et al. 

2010).  

 

En el Bosque Atlántico, los muestreos se realizaron en el centro-norte de la provincia de 

Misiones (entre 25°58'2" S, 54°17′22" W y 26°36′32" S, 54°41′43" W) durante la 

primavera de 2015 (13-20 de octubre) y 2016 (12 de diciembre a 19 de diciembre) en el 

Parque Nacional Iguazú, Parque Provincial Urugua-i, la Reserva Privada San Jorge y 

establecimientos ganaderos de los alrededores (Figura 2.1a). 

 

En el Chaco Húmedo, se realizaron muestreos en dos áreas separadas por 150 km: zona 

norte, ubicada en la provincia de Formosa (entre 25°59'24.2 "S, 58º10'48" W y 

25°57'33.6 "S, 58°11'27.1" W) y la zona sur localizada en la provincia del Chaco en el 

Parque Nacional Chaco y sus alrededores (entre 26°46'52.7 "S, 59°37'2.8" W y 

26°50'6.6 "S, 59°36'17.6" W) (figuras 2.1b y c). Los muestreos de la zona norte se 

realizaron durante la primavera de 2015 (del 29 de octubre al 6 de noviembre) y los 

muestreos de la zona sur se realizaron durante la primavera de 2016 (10-18 de 

noviembre).  No hubo diferencias en temperatura (temperatura media) entre años y 

zona, pero si hubo diferencias en precipitaciones, sin embargo las diferencias entre áreas 

del Chaco húmedo fueron mucho menores al compararlas con Misiones y el Chaco 

Seco. 
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En el Chaco Seco, los muestreos se realizaron en el Parque Nacional Copo y en 

establecimientos ganaderos cercanos al parque (25°44'52.8 "S, 61°43'33.6" W y 

26°11'11.4 "S, 61°42'19.6" W) (Figura 2.1d). Los muestreos se realizaron durante la 

primavera de 2016 (31 de octubre al 7 de noviembre) y 2017 (9-17 de octubre). 

 

 

Figura 2.1: Áreas de muestreo en tres bosques subtropicales del norte argentino (figura 

de la derecha): a. Bosque Atlántico, b y c. Chaco húmedo, d. Chaco seco. En la figura 

detallada (izquierda), se indican los bosques nativos (círculos), sistemas silvopastoriles 

(triángulos) y pasturas (cuadrados). 

 

En cada área de muestreo de cada región (a, b, c y d de la Figura 2.1), se seleccionaron 

cinco réplicas de los tres ambientes en estudio: 1) bosque nativo sin ganado (BN) 

(Figura 2.2), 2) bosques nativos con ganado (sistema silvopastoril, SS) (Figura 2.3), y 3) 

pasturas con ganado (pasturas, PA) (Figura 2.4). Los sitios muestreados de pasturas, son 

sitios cultivados por especies forrajeras implantadas sin embargo estos sitios una vez 

sembrados pueden ser remplazados por especies espontáneas de pastizal de manera 
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sucesional luego del disturbio. Las réplicas dentro de cada área de muestreo estaban 

separadas por al menos 1.000 m para asegurar su independencia. 

 

 

Figura 2.2: Fotografía de sitios de bosque nativo sin ganado en las distintas regiones. a: 

Bosque Atlántico, b: Chaco Húmedo y c: Chaco Seco  

 

Figura 2.3: Fotografía de sitios de sistemas silvopastoriles con monte nativo en las 

distintas regiones. a: Bosque Atlántico, b: Chaco Húmedo y c: Chaco Seco.   

 

Figura 2.4: Fotografía de sitios con pasturas con ganado en las distintas regiones. a: 

Bosque Atlántico, b: Chaco Húmedo y c: Chaco Seco.   

 

Colecta de escarabajos copro-necrófagos 

Para la colecta de los escarabajos copro-necrófagos en cada réplica se instalaron 10 

trampas de caída separadas por 50 m (tres regiones x dos años x tres hábitats x cinco 
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réplicas x 10 trampas = 900 trampas). Las trampas dentro de cada sitio de muestreo (10) 

se consideraron submuestras y se sumaron para el análisis de datos (Salomão y Iannuzzi 

2015). Las trampas consistían en un recipiente de plástico (12 cm de diámetro y 20 cm 

de profundidad) llenas con 200 ml de agua, detergente neutro y sal para evitar la 

descomposición de los individuos, sin interferir con la atracción. Las trampas se 

cebaron de manera intercalada con aproximadamente 20 g de heces humanas y carne en 

descomposición (cinco trampas con cada cebo) para atraer especies de escarabajos 

coprófagos y necrófagos (Gardner et al. 2008a, Larsen et al. 2006).  

 

Se colectaron los escarabajos y el cebo se renovó cada 48 h en tres períodos 

consecutivos (8 días de muestreo en cada área). Las especies se determinaron a través 

de la consulta con especialistas, el uso de claves taxonómicas (Vaz-de-Mello 2011) y 

comparación con una colección de referencia de la región. Los individuos recolectados 

fueron depositados en la colección de Scarabaeidae del Instituto de Biología 

Subtropical - Iguazú (IBSI Sca), Misiones, Argentina. 

 

Caracterización ambiental local y regional 

 

Materiales y Métodos 

 

A escala local, para describir la estructura de la vegetación, se establecieron tres sub-

parcelas de 5 x 15 m en cada réplica de cada tipo de hábitat y región (tres regiones x tres 

ambientes x cinco réplicas x tres subparcelas = 135 sub-parcelas). En cada sub-parcela, 
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se estimaron cuatro variables en función de una escala de cobertura de abundancia (0-

100%) siguiendo la escala de abundancia-dominancia de Braun-Blanquet (1979): 1) 

suelo desnudo, 2) vegetación herbácea, 3) vegetación de arbustos y 4) cobertura de 

dosel. Además, para determinar el contenido de hojarasca en el suelo, se colectaron tres 

sub-muestras de hojarasca de un cuadrante de 50 x 50 cm dentro de la parcela, se 

secaron en una estufa durante 72 horas a 70°C y luego se pesaron.  

 

A su vez, en cada réplica se instalaron sensores automáticos al abrigo (HOBO U23002) 

para registrar la temperatura y la humedad relativa del aire cada cinco minutos a nivel 

del suelo durante todo el período de muestreo (8 días). Luego, se promedió la 

temperatura y la humedad para obtener un único valor por sitio. Se calculó la amplitud 

térmica restando la temperatura diaria mínima a la máxima. Finalmente, se calculó el 

promedio de la temperatura máxima diaria. 

 

A escala regional, para cada réplica de cada uso de suelo y región, se seleccionaron tres 

variables bioclimáticas del conjunto de datos de WorldClim (Fick y Hijmans 2017) 

ampliamente usado en estudios regionales (Aadhar y Mishra 2017, Cardoso et al. 2017, 

Cruaud et al. 2018): 1) BIO1 = Temperatura media anual, 2) BIO2 = rango diurno 

promedio (promedio de la temperatura mensual (temperatura máxima - temperatura 

mínima)) y 3) BIO15 = estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación). Las 

variables representan un promedio para el período 1970-2000 con una resolución 

espacial de 30 segundos (~ 1 km
2
) (Xu y Hutchinson 2011, Fick y Hijmans 2017). 
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Análisis de datos 

Para analizar las variaciones en las variables ambientales medidas, tanto a escala 

regional como local, entre los biomas y ambientes se realizó para cada variable un 

modelo lineal mixto (GLMM) y comparaciones post-hoc de Tukey. En este análisis 

tanto el área (sectores de muestreo en cada región) como el año de muestreo (2015-

2016-2017) se agruparon en un único factor y se incluyeron como variable aleatoria, 

esto se llevo a cabo para evitar un número alto de grados de libertad. Las variables 

medidas a escala regional (temperatura media anual, rango diurno promedio de 

temperatura y estacionalidad de la precipitación) se compararon entre biomas (Bosques 

Atlántico, Chaco Húmedo y Chaco Seco). Las variables medidas a escala local, tanto de 

vegetación (cobertura del dosel, herbáceas, arbustos, suelo desnudo y peso de hojarasca) 

como de micro-clima (humedad relativa, temperatura media, temperatura máxima y 

amplitud térmica) se compararon entre los ambientes (factor fijo) dentro de cada región. 

Las variables rango promedio diurno de temperatura, temperatura máxima, humedad 

relativa, cobertura de herbáceas y contenido de hojarasca siguieron una distribución 

gamma, las demás siguieron una distribución gaussiana. La normalidad y la 

homoscedasticidad se verificaron para cada modelo utilizando valores residuales vs. 

valores predichos y gráficos de QQ de residuos para el modelo. Los modelos GLMM se 

realizaron en el software R (R Core Team 2017) utilizando la función lme para 

distribuciones gaussianas del paquete nlme (Pinheiro et al. 2006) y glmer para 

distribuciones gamma del paquete lme4 (Bates et al. 2015). Las comparaciones post hoc 

de Tukey se realizaron con la función glht del paquete multcomp (Hothorn et al. 2007); 

el r
2
 se estimó utilizando la función r2beta del paquete r2glmm (Jaeger 2017). 
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Resultados 

La comparación de las variables climáticas regionales mostró diferencias consistentes 

entre los biomas, principalmente en la estacionalidad de las precipitaciones (Figura 2.5 

Tabla 2.2). El Bosque Atlántico presenta menor temperatura media anual, mientras que 

el Chaco Húmedo y el Chaco Seco presentan una mayor y similar temperatura media 

anual. Por otro lado, el Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo presentan menor y similar 

rango diurno de temperatura, mientras que el Chaco Seco presentó un rango de 

temperatura diaria mayor. Finalmente, el Bosque Atlántico presenta la menor 

estacionalidad y el Chaco Seco la mayor estacionalidad mientras que el Chaco Húmedo 

presenta una estacionalidad intermedia (Figura 2.5, Tabla 2.2). 

 

Figura 2.5 Comparación de variables climáticas regionales. a: Temperatura media anual, 

b: Rango medio de temperatura diaria y c: Estacionalidad de precipitaciones. Análisis a 

posteriori de los GLMM. Letras diferentes indican diferencias significativas (p<0,05). 

BA: Bosque Atlántico, CHH: Chaco Húmedo, CHS: Chaco Seco. 

 

Al igual que para las variables climáticas, la comparación de las variables de 

temperatura y humedad a escala local mostró diferencias consistentes entre los biomas y 

los ambientes (Figura 2.6 a, b, c y d, Tabla 2.2). La amplitud térmica, la temperatura 
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máxima y temperatura media en el Bosque Atlántico y Chaco Húmedo fueron mayores 

en las pasturas en relación con los bosques nativos y sistemas silvopastoriles, los cuales 

no presentaron diferencias entre sí. Por otro lado, en el Chaco Seco no se observaron 

diferencias entre ambientes (Figura 2.6 a, b y c). La humedad relativa fue mayor en el 

Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo, y dentro de cada uno de ellos fue mayor en los 

bosques nativos y menor en las pasturas, siendo los sistemas silvopastoriles una 

situación intermedia. Al igual que la temperatura, en el Chaco Seco la humedad relativa 

fue menor y no difirió entre ambientes (Figura 2.6 d).  

El porcentaje de dosel, arbustos y contenido de hojarasca fueron menores en las pasturas 

de las tres regiones que en los ambientes de bosque nativo y sistemas silvopastoriles 

(Figura 2.6 e, f, i). El porcentaje de herbáceas fue menor en las pasturas del Bosque 

Atlántico y el Chaco Húmedo en comparación con el bosque nativo y los sistemas 

silvopastoriles, en el Chaco Seco no hubo diferencias entre los ambientes (Figura 2.6 g). 

Por último, el porcentaje de suelo desnudo para el Chaco Seco y el Chaco Húmedo fue 

mayor en los bosques nativos y sistemas silvopastoriles y menor en las pasturas, 

mientras que para el Bosque Atlántico no hubo diferencias entre ambientes. (Figura 2.6 

h). 
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Figura 2.6: Comparación de variables climáticas locales según el bioma y los 

ambientes. Análisis a posteriori de los GLMM. Círculos: Bosque nativo, Triángulos: 

Sistema silvopastoril, Cuadrados: Pasturas.  BA: Bosque Atlántico, CHH: Chaco 

Húmedo, CHS: Chaco Seco. Las diferencias estadísticas del Test a posteriori son entre 

ambientes dentro de cada región. Bigotes indican error estándar. 
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Tabla 2.2: Estadísticos de los modelos lineales generales para cada variable ambiental. * 

p <0,05, área y año: porcentaje de varianza explicado por el efecto aleatorio. 

 

Fregión (g.l.) 

Fambiente 

(g.l.) 

Fregión*ambiente 

(g.l.) r
2
 

Área y año 

(%) 

Regionales 

Temperatura media anual 

(°C) 16,99*(2) - - 0,679 25,9 

Rango de Temperatura 

diurno promedio (°C) 22,96*(2) - - 0,555 0,05 

Estacionalidad de las 

precipitaciones  40,92*(2) - - 0,998 57,66 

Locales 

Amplitud térmica (°C) 2,21(2) 86,16*(4) 7,26*(4) 0,812 82,08 

Humedad relativa (%) 40,69*(2) 16,08*(2) 40,37*(4) 0,884 0,01 

Temperatura media (°C) 1,72(2) 44,33*(2) 29,49*(4) 0,793 82,5 

Temperatura máxima (°C) 0,35(2) 172,01*(2) 82,42*(4) 0,706 0,04 

Hojarasca (g) 0,507*(2) 224,72*(2) 13,35*(4) 0,995 0,01 

Arbustos (%) 18,82*(2) 152,49*(2) 14,67*(4) 0,901 0,01 

Suelo desnudo (%) 133,95*(2) 14,07*(2) 6,16*(4) 0,793 0,33 

Herbáceas (%) 9,06*(2) 20,36*(2) 15,51*(4) 0,562 0,001 

Dosel (%) 1,79(2) 688,78*(2) 7,20*(4) 0,929 30,6 

 

 

Conclusión 

El objetivo de este capítulo fue realizar una descripción y comparación de las 

condiciones ambientales entre áreas de manejo ganadero y el bosque nativo en tres 

bosques subtropicales de Argentina. Los resultados principales muestran que a escala de 

variables climáticas regionales (temperatura y precipitaciones) el Chaco Húmedo y el 

Bosque Atlántico son similares entre si y diferentes al Chaco Seco. En particular, el 

Chaco seco se diferenció por una marcada estacionalidad de las precipitaciones, lo cual 
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valida uno de los supuestos del diseño experimental (mayor estacionalidad en el Chaco 

seco y menor en el bosque Atlántico y el Chaco húmedo).  

A su vez en las regiones húmedas y con menor estacionalidad de las precipitaciones 

(Bosque Atlántico y Chaco Húmedo) el uso ganadero, modifica fuertemente las 

condiciones ambientales, tanto de microclima como de estructura de la vegetación, 

principalmente en los ambientes de pasturas. Por otro lado, en la región más seca y con 

mayor estacionalidad en las precipitaciones (Chaco Seco) el disturbio ganadero 

modifica algunas características de la estructura de la vegetación pero no el microclima. 

Por otro lado, contrario a lo que se esperaba, la temperatura media de los sitios en el 

Chaco Seco fue menor comparado con las regiones mas húmedas del Bosque Atlántico  

y el Chaco Húmedo. Esto probablemente se deba a que las variables climáticas fueron 

medidas en diferentes años en el BA y el CHH respecto del CHS. 

En general, los resultados de este capítulo muestran que la región con mayor 

estacionalidad de las precipitaciones (Chaco Seco) presentó una mayor similitud 

ambiental entre las áreas ganaderas y el bosque nativo (propuesto como premisa de la 

hipótesis general) y las regiones con menor estacionalidad de las precipitaciones 

(Bosque Atlántico y Chaco Húmedo) presentaron una menor similitud ambiental entre 

los ambientes nativos y disturbados. 
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CAPITULO III. Estacionalidad y disturbio antrópico: efectos 

del remplazo del bosque nativo por ganadería sobre los 

ensambles taxonómicos de escarabajos copro-necrófagos 

 

INTRODUCCIÓN   

El reemplazo de bosques nativos por diferentes usos afecta la diversidad de las 

comunidades biológicas (Sala et al. 2000, Kehoe et al. 2017). En particular, la 

sustitución del bosque nativo por pastizales abiertos para el pastoreo de ganado genera 

una reducción en la diversidad taxonómica (riqueza de especies) de los escarabajos 

copro-necrófagos (Barragán et al. 2014, Gómez-Cifuentes et al. 2017, Alvarado et al. 

2018a).  

A escala local, estudios recientes muestran que las áreas ganaderas que preservan el 

dosel del bosque (particularmente de árboles nativos) preservan total o parcialmente la 

diversidad nativa de los escarabajos copro-necrófagos en los ecosistemas forestales 

(Halffter y Arellano 2002, Gómez-Cifuentes et al. 2018, Alvarado et al. 2018a; 

Giménez Gómez et al. 2018b; Guerra Alonso et al. 2019). Los sistemas ganaderos que 

preservan el dosel también preservan las condiciones microclimáticas y parte de la 

estructura de la vegetación del bosque nativo (Gómez-Cifuentes et al. 2018, Guerra 

Alonso et al. 2019). La cobertura de dosel tiene una influencia indirecta sobre los 

escarabajos copro-necrófagos a través del mantenimiento de las condiciones 

microclimáticas del suelo y del sotobosque (temperatura y humedad) (Davis et al. 2002, 

Halffter y Arellano 2002). Por el contrario, en temperaturas ambientales altas, las 

especies corren el riesgo de sobrecalentarse si no cuentan con mecanismos eficientes 

para disipar cualquier exceso de calor producido. En escarabajos copro-necrófagos la 

temperatura máxima durante el vuelo es de aproximadamente 42ºC (Verdú y Lobo, 
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2008), muy cerca de la temperatura de choque térmico (45-47 °C) (Davis et al. 2002, 

Halffter y Arellano 2002, Chown y Nicholson 2004, Verdú et al.2006). Teniendo en 

cuenta que los escarabajos copro-necrófagos de bosque se caracterizan por una baja 

tolerancia a condiciones microclimáticas extremas (Lobo et al. 1998, Davis et al. 2000, 

Duncan y Byrne 2000, Verdú et al. 2006, Nichols et al. 2007, Navarrete y Halffter 

2008, Chown et al. 2011), y baja capacidad termorregulatorias (Verdú et al. 2006) las 

perturbaciones que alteran las condiciones  microclimáticas afectan directamente a las 

especies de bosque (Davis et al. 2000, Duncan y Byrne 2000, Chown 2001, Nichols 

et al. 2007). 

A escala regional, el clima es uno de los principales factores que afecta a la diversidad 

alfa (riqueza y abundancia de especies) y beta (cambios en composición y estructura de 

especies) de especies de escarabajos copro-necrófagos (Labidi et al. 2012). Las regiones 

más húmedas tienen una mayor diversidad mientras que las regiones áridas tienen los 

valores más bajos de diversidad taxonómica (Labidi et al. 2012). En particular, en las 

regiones xéricas, la estacionalidad de las precipitaciones es usualmente el factor 

predictivo más fuerte de los patrones regionales de diversidad (deCastro-Arrazola et al. 

2018). Si bien se han descrito los patrones locales de respuesta de las comunidades a la 

sustitución de los bosques por áreas de ganado en los escarabajos copro-necrófagos, los 

estudios que se centran en las escalas regionales son escasos (Barragán et al. 2014, 

Alvarado et al. 2018b), y no dan cuenta del efecto de la interacción de los factores que 

actúan a escalas regionales y locales. La conservación de la biodiversidad a gran escala 

requiere estudios centrados en los patrones regionales y los mecanismos potenciales que 

influyen en estos patrones de diversidad (Wiens 1989, Gering et al. 2003, Lindenmayer 

et al. 2006, Cabeza et al. 2010). Además, los factores que actúan a escala regional 
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podrían interactuar con los factores que actúan a la escala local para determinar la 

respuesta de las comunidades a las perturbaciones humanas (Filloy et al. 2010, Corbelli 

et al. 2015). 

Como se expuso en el Capitulo I el filtrado ambiental es el mecanismo por el cual se 

formarían los ensambles en los ambientes disturbados, a partir del pool regional. Y que 

la respuesta de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos al disturbio estaría 

determinada por la interacción de las condiciones ambientales locales y regionales. 

 

 

OBJETIVOS,  HIPÓTESIS Y PREDICCIONES 

Los objetivos de este capítulo son: 

-Describir la diversidad taxonómica de escarabajos copro-necrófagos en tres bosques 

subtropicales de Argentina (Bosque Atlántico, Chaco Húmedo y Chaco Seco). 

-Comparar la respuesta taxonómica (cambios en alfa y beta diversidad) de las 

comunidades de escarabajos copro-necrófagos a usos similares de la tierra (pastoreo de 

ganado en pasturas abiertas y bajo bosque nativo) en diferentes contextos regionales 

diferenciados, principalmente, por los patrones de precipitación (tanto estacionalidad 

como cantidad total).  

-Explorar el rol de los factores ambientales como determinantes de la respuesta de los 

ensambles a la ganadería a escala local y regional. 

Bajo la hipótesis de que la respuesta taxonómica de los ensambles de escarabajos copro-

necrófagos a la ganadería depende de la similitud ambiental entre ambientes nativos y 
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disturbados, determinada por la interacción de factores que actúan a escala local y 

regional (mayor similitud ambiental menor efecto de la ganadería) se espera: 

1. Menor similitud en diversidad taxonómica entre bosques nativos y áreas 

ganaderas de las región con menor estacionalidad (Bosque Atlántico y mayor 

similitud en diversidad taxonómica entre bosques nativos y ambientes 

disturbados por la ganadería en la región con mayor estacionalidad(Chaco Seco), 

mientras que el Chaco Húmedo, se espera que presente una situación intermedia. 

Esto debido a que las áreas con mayor estacionalidad presentan una mayor 

similitud ambiental entre las áreas ganaderas y el bosque nativo (Capitulo II).  

2. Una mayor similitud en estructura (composición y abundancia) de especies entre 

el bosque nativo y los ambientes disturbados en la región con mayor 

estacionalidad (Chaco Seco), respecto de la región con menor estacionalidad 

(Bosque Atlántico) mientras que para el Chaco Húmedo se espera que presente 

una situación intermedia. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

ANÁLISIS DE DATOS 

Para explorar la completitud del esfuerzo de muestreo en cada región y ambiente se 

estimó, en primer lugar,  la cobertura de muestreo SC (Chao y Jost, 2012) utilizando el 

método iNEXT (Chao et al. 2016). Esto permite establecer comparaciones válidas a 

igual cobertura de muestreo. Luego se caracterizó la diversidad alfa y beta de las 

comunidades en los diferentes ambientes y regiones. 
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Patrones de diversidad alfa: factores locales vs. regionales 

Para describir y comparar visualmente la estructura de las comunidades de escarabajos 

copro-necrófagos entre ambientes y regiones, primero se realizaron curvas de rango-

abundancia (Whittaker 1965). En segundo lugar, para comparar los patrones de 

diversidad alfa en ambas escalas y su interacción, se calcularon los tres primeros 

órdenes de la serie q de Hill (0, 1 y 2) para cada ambiente y región, donde: 1) q0 

representa la riqueza de especies, 2) q1 la diversidad ponderada por el peso de cada 

especie de acuerdo a su abundancia proporcional en la muestra, y por lo tanto puede ser 

interpretado como el número de especies comunes en la comunidad (Jost 2006) y 3) q2, 

la riqueza de especies dominantes (Jost 2010). Para estimar la diversidad alfa se utilizó 

el paquete iNEXT (Chao y Jost 2012, Hsieh et al. 2016).  

Luego, se realizaron tres modelos lineales mixtos con q0, q1 y q2, utilizando la región y 

el ambiente como factores fijos y la interacción entre ambos factores. El área y el año de 

muestreo se agruparon en un único factor y se incluyeron como variable aleatoria. En el 

caso de q0 (riqueza), se asumió una distribución de errores de Poisson (variable 

discreta), y se relacionó con el conjunto de variables predictivas (ambiente y región) a 

través de una función de enlace logarítmico utilizando la función glmer del paquete 

nlme4 (Bates et al. 2015). Para q1 y q2 (variables continuas), se asumió una distribución 

gaussiana de errores con una función de enlace logarítmico utilizando la función lme del 

paquete nlme (Pinheiro et al. 2006). Finalmente, el modelo fue comparado con el 

modelo nulo para determinar la significancia de los factores individuales. Se evaluó la 

normalidad y la homocedasticidad a través de gráficos de residuos vs. predichos y 

qqnorm; en el caso de q1 y q2 se modelaron las varianzas a través de weights=varComb 

(varPower ())); adicionalmente para q0 se evaluó la sobredispersión. 
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En el análisis de la diversidad alfa (q0, q1 y q2), se calculó el índice I de Moran (Moran 

1950) como una medida global de autocorrelación espacial para los residuos de los 

modelos GLMM de regresión (ver Hawkins y Porter 2003). Para esto se utilizó el 

software SAM v4.0 (Rangel et al. 2010). De esta manera se puso a prueba si los 

residuos tienen un componente espacial. En este análisis se utilizaron once clases de 

distancia, con un número igual de pares, que maximizan la similitud en el número de 

observaciones entre clases. Luego, se evaluó la significancia estadística de una 

desviación de 0 (ningún patrón espacial). Teniendo en cuenta que en ninguno de los tres 

modelos (q0, q1 y q2) se observó autocorrelación de los residuos (Figura A1.1 del 

Apéndice 1), las coordenadas geográficas de los sitios de muestreo no se incluyeron en 

los análisis GLMMs. 

 

Para explorar el papel de las variables ambientales locales y regionales sobre los 

patrones de riqueza de especies (q0), número de especies comunes (q1) y riqueza de  

especies dominantes (q2), primero se realizaron tres análisis de componentes principales 

(ACP) independientes para reducir el número de variables explicativas. El primer ACP 

se realizó con la estructura de la vegetación local (cobertura de dosel, de arbustos, de 

herbáceas, de suelo desnudo y contenido de hojarasca); el segundo con las condiciones 

microclimáticas locales (amplitud térmica, temperatura y humedad relativa media diaria 

y temperatura media diaria máxima), y el tercero con el clima regional (temperatura 

media anual, rango de temperatura diurno medio, estacionalidad de precipitaciones). 

Luego, se utilizó el primer eje de cada ACP como factores fijos en los modelos GLMMs 

para explicar los patrones de q0, q1 y q2 entre ambientes y regiones. Se evaluaron la 
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normalidad y la homocedasticidad a través de gráficos de residuos vs. predichos y 

qqnorm, y para q0 se evaluó la sobredispersión. Para q1 y q2 las varianzas fueron 

modeladas para que el supuesto de homocedasticidad se cumpla. Finalmente, se 

compararon los modelos con su respectivo modelo nulo para determinar la significancia 

del modelo. La colinealidad entre el primer eje de cada ACP (variables predictoras del 

modelo) fue evaluada a través de la función vif del paquete car (Zuur et al. 2010). 

 

Patrones de diversidad beta: factores locales vs. regionales  

Para explorar los cambios en estructura (composición y abundancia) de las especies 

entre ambientes y regiones y la relación con las variables ambientales locales y 

regionales, primero se evaluó la estructura espacial de la composición de los ensambles 

de escarabajos copro-necrófagos (C) a través de la partición de la variación. Este 

análisis explora si la posición en el espacio de los sitios muestreados explica la 

variación de los datos. Para esto se utilizó el índice de disimilitud Bray-Curtis y se 

realizó mediante la función varpart del paquete vegan (Oksanen et al. 2017). La 

partición de la variación discrimina la influencia porcentual de las variables ambientales 

(locales y regionales) (E) de la de la estructura espacial (S) y la influencia combinada 

(E|S) (Borcard et al. 1992, Peres-Neto et al. 2006). Este método estima y pone a prueba 

el porcentaje de variación (R
2
 ajustado) atribuido a cada conjunto único de variables 

explicativas (geográficas y ambientales); finalmente, se estima la importancia de cada 

componente mediante pruebas de permutación (N = 9999) (Borcard et al. 2011). 
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Teniendo en cuenta que la partición de la variación mostró que la estructura espacial de 

los datos tuvo sólo una pequeña influencia en la variación en la estructura (composición 

y abundancia) por especies entre ambientes y regiones (6%) (ver Figura 3.3), al igual 

que la riqueza, se excluyó la ubicación espacial de los sitios como variable explicativa 

de la estructura (composición y abundancia) de los ensambles de escarabajos copro-

necrófagos. 

 

En segundo lugar, para determinar el efecto de las variables ambientales individuales 

sobre la estructura (composición y abundancia) de especies de los escarabajos copro-

necrófagos, se realizó un db-RDA (análisis de redundancia basado en distancias de 

Bray-Curtis) (Legendre y Anderson 1999). Se realizó este análisis a través de un 

ANOVA basado en permutaciones (con 9999 permutaciones) con el paquete vegan 

(Oksanen et al. 2017). Este análisis utilizó un procedimiento de selección de variables 

por pasos para determinar los predictores con la mayor proporción de variación 

explicada en todos los modelos; este enfoque intenta mejorar los criterios de selección 

eliminando un término después de cada paso. Por lo tanto, se analizó el impacto de los 

predictores individuales (variables ambientales) antes y después de tener en cuenta la 

variación de otros predictores. El modelo más parsimonioso fue seleccionado en base al 

criterio de información de Akaike (AIC) y probado en un análisis de 9999 

permutaciones. De esta manera, se derivaron modelos conservadores que proporcionan 

información sobre la variación de la composición dividida por diferentes predictores o 

sus combinaciones. La significación estadística de los modelos se probó en base a 9999 

permutaciones. Antes del análisis, las variables ambientales se estandarizaron y se 

transformaron con raíz cuadrada para reducir el impacto de los valores extremos 
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atípicos (Clarke y Green 1988). Cuando las variables ambientales exhibieron 

multicolinealidad (>0,6) se seleccionó una de cada par y la otra fue excluida de los 

análisis, en base a esto, de las 13 variables medidas, se seleccionaron cinco, la 

estacionalidad de precipitaciones, la amplitud térmica, la temperatura media local, la 

cobertura de dosel, de arbustos y de herbáceas (Apéndice 2). Finalmente, se evaluó el 

poder explicativo de la región, el ambiente y la interacción entre los factores en los 

grupos formados por db-RDA a través de un análisis permutacional multivariado de 

varianza (PERMANOVA), utilizando la función adonis del paquete vegan (Oksanen et 

al. 2017). Los análisis estadísticos se realizaron en el software R (R Core Team 2017).  

 

Finalmente, para explorar los mecanismos que explican las diferencias en la estructura 

(composición y abundancia) de especies entre el bosque nativo y las áreas ganaderas 

(SS y PA) se estimó la diversidad beta taxonómica, por medo del índice de disimilitud 

de Jaccard con datos de abundancia (βtotal) entre todas las combinaciones de regiones y 

ambientes, el que se descompuso en sus dos componentes: 1) reemplazo de especies 

(βrepl) y diferencias de riqueza de especies (βrich). La sustitución de especies en un 

sitio por diferentes especies en otro sitio resulta en el reemplazo de especies, mientras 

que la pérdida (o ganancia) de especies resulta en diferencias de riqueza entre sitios 

(Carvalho et al. 2012). La descomposición de la disimilitud se llevó a cabo con el 

paquete BAT (Cardoso et al. 2015). La diferencia entre el bosque nativo (BN) y las 

áreas ganaderas (SS y PA) para la disimilitud y sus componentes se evaluó mediante 

modelos lineales generalizados mixtos, utilizando la región y el ambiente como factores 

fijos, y el año y área de muestreo como factores aleatorios. Para βtotal y βrich se asumió 
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una distribución normal y para βrepl se asumió una distribución gamma, y se utilizaron 

los paquetes nlme y lme4 respectivamente.  

 

 

RESULTADOS 

El número total de individuos colectados en todos los ambientes (Bosque Nativo BN, 

Sistema Silvopastoril-SS, Pasturas Abiertas-PA) y regiones (Bosque Atlántico, Chaco 

húmedo y seco) fue de 44.101, pertenecientes a 109 especies, de las cuales 50 especies 

fueron colectadas en el Bosque Atlántico, 55 en el Chaco Húmedo y 46 en el Chaco 

Seco (Apéndice 3). La cobertura de muestreo fue superior a 0,98 en todos los 

ambientes, lo que demuestra que el esfuerzo de muestreo fue suficiente para capturar la 

mayoría de las especies para cada uso en cada año (Apéndice 3).  

 

En el bosque nativo y en los sistemas silvopastoriles del Bosque Atlántico y el Chaco 

Húmedo la especie más capturada fue Canthon quinquemaculatus mientras que en el 

bosque del Chaco Seco fue Deltochilum variolosum. En esta última región, 

Onthophagus aff. hircus fue la especie más capturada en los sistemas silvopastoriles. En 

las pasturas, Eutrichilum hirsutum y Dicotomius nisus fueron las especies más 

capturadas en el bosque Atlántico, Deltochilum elongatum en el Chaco húmedo y 

Malagoniella puncticollis en el Chaco Seco (Figure 3.1, Apéndice 3). 
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Figura 3.1: Curvas de rango-abundancia de escarabajos copro-necrófagos en el bosque 

nativo y dos sistemas ganaderos (silvopastoril y pasturas) en tres bosques subtropicales 

de Argentina. a: Bosque Atlántico, b: el Chaco Húmedo y c: Chaco Seco. Bosque nativo 

se representa con círculos negros, sistema silvopastoril con triángulos y pasturas con 

cuadrados. 

 

Patrones de diversidad alfa: factores locales vs. regionales  

Basado en el análisis de GLMM, la riqueza (q0) de escarabajos copro-necrófagos difirió 

entre ambientes, regiones, y se encontró una interacción significativa entre ambos 

factores (Tabla 3.1, Apéndice 4). La riqueza fue similar en BN y SS y menor en PA en 

el Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo y similar entre los tres ambientes del Chaco 

Seco (Figura 3.2). En el caso del número de especies comunes (q1), el ambiente (pero 

no la región) y la interacción entre la región y el ambiente fue significativa (Tabla 3.1, 

Apéndice 4). En el Chaco Húmedo el número de especies comunes fue menor en el PA 

que en el BN y SS (Figura 3.2). En el caso del número de especies dominantes (q2), 

sólo la interacción entre factores fue significativa (Tabla 3.1, Apéndice 4): q2 fue 

similar entre ambientes en el Bosque Atlántico mientras que en el Chaco Húmedo q2 
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fue mayor en el BN y SS que en el PA. Finalmente, en el Chaco Seco, el q1 y q2 no 

difirieron entre ambientes (Figura 3.2). 

 

Tabla 3.1: Comparación (basada en el análisis del GLMM) de la diversidad alfa (serie 

Hill) entre bosques nativos y dos sistemas ganaderos diferentes en bosques 

subtropicales de Argentina. R2: coeficiente de determinación, g.l.: grados de libertad. 

Números de Hill  g.l. F/ χ
2
 p 

Q0 R
2
=0.691 8 χ

2
 = 80,77 <0,0001 

 Región 2  χ
2 
= 6,23 0,043 

Ambiente 2  χ
2 
= 52,46 0,0001 

Región x Ambiente 4 χ
2
 = 15,96 0,003 

Q1 R
2
=0.402 12 logLik =-168,13 <0,0001 

 Región 2 F = 0,24  0,802 

Ambiente 2 F = 4,11  0,020 

Región x Ambiente 4 F = 9,61   <0,0001 

Q2 R
2
=0.294 12 logLik = -156,51 <0,0001 

 Región 2 F = 0,15   0,866 

Ambiente 2 F = 1,92 0,153 

Región x Ambiente 4 F = 8,04 0.0001 
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Figura 3.2: a: Riqueza (q0), b: número de especies comunes (q1) y c: número de 

especies dominantes (q2) de ensambles de escarabajos copro-necrófagos en bosques 

nativos y sistemas ganaderos de tres bosques subtropicales de Argentina. BA: Bosque 

Atlántico, CHH: Chaco Húmedo, CHS: Chaco Seco. Círculos: bosque nativo, 

triángulos: sistemas silvopastoriles, cuadrados: pasturas. Diferentes letras dentro de 

cada región indican diferencias significativas (p < 0,05), bigotes: error estándar. 

 

El primer eje de los tres ACP realizados para reducir el número de variables explicativas 

con 1) la estructura de la vegetación local 2) las condiciones microclimáticas locales y 

3) las condiciones climáticas regionales, explicó más del 50% de la variación en los tres 

casos (Apéndice 5). El análisis del GLMM usando este primer eje explicó el 35,6% de 

la variación en la riqueza de especies (q0) y mostró que la riqueza de escarabajos copro-

necrófagos se explica principalmente por la estructura de la vegetación local (χ
2
 = 19,6, 

p <0,001), mientras que las condiciones microclimáticas locales y el clima regional no 

tuvieron influencia (χ
2
 = 0,76 y 0,004, respectivamente, p >0,1 en ambos casos). Para q1 

(numero de especies comunes) el modelo explicó el 14,4% de la variación, y se explicó 

(al igual que q0) principalmente por la estructura de la vegetación local (F = 5,26, p 

<0,001), mientras que las condiciones de microclima y el clima regional no tuvieron 

influencia (F = 2,54 y 0,03, respectivamente, p >0,1 en ambos casos). Para q2 (número 

de especies abundantes) el modelo explicó el 9% de la variación, y ninguna de las 
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variables propuestas fue significativa (Vegetación: F = 0,44, p = 0,537; Condiciones 

microclimáticas: F = 2.12, p = 0,149; Clima regional: F = 0,03, p = 0,868).  

 

Patrones de diversidad beta: factores locales vs. regionales 

De acuerdo con la partición de la variación, el 35% (y el 24% después del control por la 

estructura espacial) de la variación observada en la estructura (composición y 

abundancia) de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos entre ambientes y 

regiones se explicó por variables ambientales, mientras que la estructura espacial 

explicó el 17% (6% después del control por variables ambientales) (Figura 3.3; Tabla 

3.2). La influencia combinada de las variables ambientales y la ubicación espacial de los 

sitios explicaron el 11% de la variación, mientras que el 59% de la variación no fue 

explicada por el modelo (residuos).   

 

Figura 3.3: Influencia (proporción de la varianza explicada) de las variables ambientales 

y estructura espacial que explican los patrones de estructura (composición y 

abundancia) de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos entre el bosque nativo, 

los sistemas silvopastoriles y las pasturas en tres bosques subtropicales de Argentina 

(Bosque Atlántico y Chaco Húmedo y Seco).  

 

Tabla 3.2: Influencia de variables ambientales y ubicación especial de los sitios en un 

análisis de partición de la variación sobre patrones espaciales de composición y 
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abundancia de escarabajos copro-necrófagos en tres bosques subtropicales de Argentina 

(Bosque Atlántico, Chaco Húmedo y Chaco Seco). 

 g.l. R
2 

Aj F p 

Ambiente 6 0,35 8,93   0,001 

Ubicación espacial 2 0,17 10,07 0,001 

Ambas 8 0,41   

Ambiente |Ubicación espacial 6 0,24 6,8 0,001 

Ubicación espacial|Ambiente 2 0,06 5,21 0,001 

Residuos  0,59   

 

El primer eje del análisis db-RDA (C~E) explicó el 42% de los cambios en la estructura 

(composición y abundancia) de escarabajo copro-necrófagos entre regiones y ambientes. 

En este eje, el bosque nativo y los sistemas silvopastoriles del Bosque Atlántico y el 

Chaco Húmedo formaron un solo grupo y se separaron del Chaco Seco. El segundo eje 

explicó el 22% de la variación y separó las pasturas del Bosque Atlántico y el Chaco 

Húmedo del resto de los sitios (Figura 3.4). El análisis de PERMANOVA validó estos 

grupos (Fmodelo =10,08, R
2 

= 0,52, g.l. = 8, p = 0,0001); de acuerdo a la región (F = 

19,62, R
2 
= 0,23, g.l. = 2, p = 0,0001), los ambientes (F = 11,37, R

2 
= 0,13, g.l. = 2, p = 

0,0001) y la interacción de ambas variables (F = 6,12, R
2 
= 0,15, g.l. = 4, p = 0,0001).  

 

En el análisis db-RDA, las variables ambientales explicaron el 26,8% de los cambios en 

la estructura (composición y abundancia) de escarabajos copro-necrófagos entre 

ambientes y regiones del db-RDA (g.l. = 6, F = 5,04, p = 0,0001); el primer eje se 
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asoció negativamente al dosel y a la cubierta herbácea y se asoció positivamente a la 

estacionalidad de las precipitaciones y a la amplitud térmica, mientras que el segundo 

eje se correlacionó positivamente con la cobertura de arbustos y negativamente con la 

temperatura media (Tabla 3.3). El BN y los SS en el Bosque Atlántico y el Chaco 

Húmedo se encuentran caracterizados por una mayor cobertura de dosel y herbáceas y 

se separaron de los otros hábitats y usos en base a una mayor abundancia relativa de 

Canthon quinquemaculatus (r = -0,64), Coprophanaeus cyanescens (r = -0,55) y 

Deltochilum aff. komareki (r = -0,53) (Figura 3.4). Los sitios de PA del bosque 

Atlántico y del Chaco húmedo se encuentran caracterizados por una temperatura media 

local más alta y a una mayor abundancia de Deltochilum elongatum (r = -0,26) y 

Dichotomius nisus (r = -0,61). Finalmente, los sitios en el Chaco Seco se encuentran 

caracterizados por una mayor estacionalidad de las precipitaciones y amplitud térmica y 

mostraron un aumento en la abundancia de Deltochilum variolosum (r = 0,52) (Figura 

3.4). 
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Tabla 3.3. Variables ambientales locales (L) y regionales (R) en un análisis db-RDA, 

explicando los patrones de composición y abundancia de los ensambles de escarabajos 

copro-necrófagos entre el bosque nativo y dos sistemas ganaderos (silvopastoril y 

pasturas) en tres bosques subtropicales de Argentina (Bosque Atlántico, Chaco Húmedo 

y Seco). r2aj: ajuste del coeficiente de determinación ajustado, d.f.: grados de libertad: 

1. 

 Corr. 

eje 1 

Corr. 

eje 2 

r
2
 aj F p 

Estacionalidad de las precipitaciones  (R) 0,682 0,494 0,073 8,002 0,002 

Cobertura del dosel (L) -0,579 0,676 0,133 7,101 0,002 

Cobertura de arbustos (L) 0,064 0,787 0,162 4,071 0,002 

Temperatura promedio (L) -0,156 -0,611 0,180 2,803 0,002 

Amplitud térmica (L) 0,745 -0,029 0,200 3,130 0,002 

Cobertura de herbáceas (L) -0,511 0,323 0,214 2,533 0,002 
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Figura 3.4: Análisis de redundancia basado en la distancia (db-RDA) considerando la 

composición y abundancia de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos en el 

bosque nativo y dos sistemas ganaderos en los bosques subtropicales de Argentina. 

Símbolos negros: Bosque Atlántico, símbolos grises: Chaco Húmedo, símbolos blancos: 

Chaco Seco. Círculos: bosque nativo, triángulos: sistema silvopastoril y cuadrados: 

pasturas. 

 

Finalmente, la disimilitud (1-índice cuantitativo de Jaccard) en la estructura 

(composición y abundancia) de especies en los sistemas ganaderos en relación con el 

bosque nativo fue mayor en los PA que en los SS en el Bosque Atlántico y el Chaco 

Húmedo pero no en el Chaco Seco (Figura 3.5). La descomposición de la diversidad 

beta mostró que la disimilitud se asoció principalmente con el componente de 

diferencias en riqueza, mientras que para el caso del componente de remplazo ninguna 

de las variables fue significativa (Tabla 3.4, Figura 3.5).  
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Tabla 3.4: Particionamiento de la diversidad beta entre los ambientes con ganado 

(pasturas y sistemas silvopastoriles) y el bosque nativo de los bosques subtropicales de 

Argentina. βrepl: componente de reemplazo, βrich: componente de diferencias de 

riqueza. 

 βtotal βrepl βrich 

 F p χ
2
 p F p 

Región 0,53 0,631 0,67 0,714 0,42 0,692 

Ambiente 204,47 <0,001 0,0018  0,966 8,18 0,006 

Región*Ambiente 12,16 <0,001 3,89 0,142 3,32 0,044 

 

 

 

Figura 3.5: Disimilitud basada en la abundancia de escarabajos copro-necrófagos entre 

las áreas ganaderas y bosque nativo en las tres regiones de Argentina (Bosque Atlántico 

BN, Chaco Húmedo CHH y Chaco Seco CHS). a: Disimilitud global, b: Diferencia en 

riqueza. Círculo negro: bosque nativo vs. pasturas, Triángulo Gris: bosque nativo vs. 

sistema silvopastoril, bigotes: error estándar. Diferentes letras indican diferencias 

significativas p<0,05.  

 

DISCUSIÓN 

En este capítulo se propuso la hipótesis de que la respuesta taxonómica (cambios en 

diversidad) de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos al manejo ganadero 
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depende no sólo de factores que actúan a escala local y regional, sino también de la 

interacción de los efectos de los factores locales y regionales. A partir de estas hipótesis 

se esperaba un menor efecto de la ganadería en las regiones con mayor estacionalidad, 

tanto en riqueza como composición y abundancia de especies. Esto debido a una mayor 

similitud ambiental entre las áreas ganaderas y el bosque nativo en estos ecosistemas 

estacionales. Los resultados apoyan la hipótesis dado que la respuesta de los ensambles 

de escarabajos copro-necrófagos a la ganadería fue diferente en cada región. En 

particular se observó un marcado efecto de la ganadería en las regiones de menor 

estacionalidad (Bosque Atlántico y Chaco Húmedo) y un menor efecto en el Chaco 

Seco.   

Los estudios previos con escarabajos copro-necrófagos se focalizaron en las 

consecuencias locales del remplazo de bosques nativos por pasturas para ganado 

(Halffter y Arellano 2002, Scheffler 2005, Nichols et al. 2007, Giraldo et al. 2011, 

Gómez-Cifuentes et al. 2017, Alvarado et al. 2018a, Giménez Gómez et al. 2018a) o 

sobre la importancia de los factores regionales que determinan los patrones de 

diversidad de los escarabajos copro-necrófagos (Escobar et al. 2007, Nichols et al. 

2013, Barragán et al. 2014, da Silva y Hernández 2014). Éste es el primer estudio que 

considera la interacción de ambas escalas a través de la comparación de usos similares 

de la tierra entre diferentes regiones. 

Al igual que en estudios anteriores realizados en el bosque Chaqueño Húmedo 

(Damborsky et al. 2015, Guerra Alonso et al. 2019) y en el Bosque Atlántico 

(Filgueiras et al. 2015, 2016, Gómez-Cifuentes et al. 2017, Giménez Gómez et al. 

2018b), la sustitución del bosque nativo por pasturas abiertas redujo fuertemente la 

riqueza de escarabajos copro-necrófagos y modificó la estructura (composición y 



62 

 

abundancia) de las especies; además, en ambas regiones, los sistemas silvopastoriles 

preservaron la diversidad de los escarabajos copro-necrófagos. En contraste con el 

Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo, los ensambles de escarabajos copro-necrófagos 

en el Chaco Seco mostraron una respuesta completamente diferente: la diversidad (tanto 

riqueza como estructura) fue similar entre las pasturas, el bosque nativo y los sistemas 

silvopastoriles. Si bien este es el primer estudio realizado con este grupo en este 

ecosistema seco y el primer estudio que compara bosques secos y húmedos estacionales, 

la respuesta diferencial de los ensambles entre regiones a usos similares de la tierra 

probablemente refleja diferencias en las condiciones ambientales entre el bosque nativo 

y las áreas de pastoreo como consecuencia de los patrones climáticos regionales 

(similitud ambiental). 

 

Las diferencias ambientales (o disimilitud ambiental) entre los ambientes nativos y los 

usos de la tierra ha sido identificada como uno de los principales predictores de los 

cambios en las comunidades biológicas tanto a escala local como regional (Filloy et al. 

2010, Corbelli et al. 2015). En particular, estudios previos con escarabajos copro-

necrófagos mostraron que los usos de la tierra que preservan las condiciones 

microclimáticas a nivel del suelo, la vegetación del sotobosque y la estructura del suelo 

son más utilizados por las especies nativas que los usos de la tierra  que cambian 

drásticamente estas condiciones. (Nichols et al. 2007, Giraldo et al. 2011, Alvarado 

et al. 2018a, Giménez Gómez et al. 2018a, Guerra Alonso et al. 2019). En este estudio 

encontramos que, tanto en el Chaco Húmedo como en el Bosque Atlántico, las pasturas 

presentan un alto contraste en la estructura de la vegetación y las condiciones 

microclimáticas en comparación con el bosque nativo, mientras que en el Chaco Seco 
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las condiciones ambientales entre el ambiente nativo y las áreas con ganado son más 

similares (Capítulo II). Estas diferencias en las condiciones ambientales podrían 

explicar la diferente respuesta de las comunidades a la ganadería. 

 

Si bien este es el primer estudio realizado en el Chaco Seco, la respuesta de los 

ensambles de escarabajos copro-necrófagos al pastoreo del ganado fue similar a la 

observado en otros bosques xerófilos en México (Verdú et al. 2007, Rös et al. 2012, 

Barragán et al. 2014, Moctezuma et al. 2016) y Brasil (Liberal et al. 2011). En estos 

bosques xerófilos, la diversidad de escarabajos copro-necrófagos en las zonas de 

pastoreo era aún mayor que en la vegetación nativa. Estos bosques secos, al igual que el 

Chaco seco, presentan una estructura de paisaje heterogénea y compleja, con zonas de 

arbustos, pastizales y bosques. Milchunas et al. (1988), propusieron un modelo que 

predice que, en ecosistemas semiáridos con una larga historia de pastoreo, un aumento 

en la presión de pastoreo resulta en una menor pérdida de diversidad de pastos en 

comparación con ecosistemas más húmedos. Las adaptaciones fisiológicas evolutivas 

(particularmente la tolerancia al estrés hídrico) en ambientes semiáridos pueden facilitar 

el uso de pastizales abiertos en áreas de pastoreo por parte de especies nativas (Quiroga 

et al. 2010). Larsen (2012) propuso una idea similar: que las especies en los ecosistemas 

secos son más tolerantes al cambio de uso de la tierra debido a una rango más amplio de 

tolerancia fisiológica que evoluciona como respuesta a las fluctuaciones extremas 

diarias de la temperatura; además, las especies en los ecosistemas xéricos muestran una 

menor tasa de pérdida de agua durante la respiración, lo que les permite tolerar 

condiciones extremas (Davis et al. 2000, Chown y Davis 2003, Chown et al. 2011). En 

ambientes áridos las especies pueden ocupar nichos ecológicos más amplios 
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simplemente porque se encuentran en comunidades de baja riqueza donde la 

competencia interespecífica es más débil. Finalmente, el contraste microclimático entre 

el hábitat nativo no perturbado y los usos de la tierra parece ser mínimo en el ecosistema 

seco (Larsen 2012); que a su vez coincide con nuestros resultados en el Chaco seco. 

Otra argumentación posible sobre la baja riqueza observada en el Chaco Seco, podría 

ser la consecuencia de un segmento de oferta ambiental mas corto (menos tipos de 

recursos), al ser mas escasos los recursos, la competencia se puede volver mas intensa o 

mas importante como factor estructurante de la comunidad y por lo tanto el nicho de las 

especies podría ser mas estrecho por especialización,  

Al igual que en este trabajo, estudios previos llevados a cabo en aves (Allen y 

O’Connor 2000, Filloy et al. 2018) sugieren que los efectos de la modificación del 

hábitat sobre las condiciones ambientales locales dependen del contexto regional, y que 

el clima condiciona el tipo y la intensidad de las actividades humanas que una región 

puede albergar. A su vez, las condiciones climáticas regionales determinan el rango de 

distribución de los escarabajos copro-necrófagos, tanto en su área de distribución nativa 

como en áreas de reciente introducción (Duncan et al. 2009). Davis et al. (2008), 

realizaron un análisis multiescala en el sudoeste de África, y concluyeron que, a escala 

regional, la diversidad de escarabajos copro-necrófagos aumenta con la temperatura 

media anual y las precipitaciones y disminuye con la dureza del suelo; por otro lado, allí 

la aridez se asoció a conjuntos menos diversos compuestos principalmente por especies 

activas en condiciones de humedad después de las precipitaciones. Además, en un 

estudio reciente, Liu et al. (2014) determinaron que la abundancia y composición de 

varios grupos funcionales de escarabajos (herbívoros, depredadores y 

descomponedores) responden principalmente a factores regionales, de manera 
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independiente a la intensidad del uso del suelo y el contexto del paisaje. 

Adicionalmente, Jacobs et al. (2010) mostraron que en los mosaicos de pastizales y 

bosques de Sudáfrica (con un clima similar al del Chaco seco) los ecotipos de 

vegetación eran el principal determinante de la composición de las especies, 

independientemente de los usos actuales de la tierra. A pesar de los pocos estudios que 

abordan el efecto conjunto de los factores climáticos a escala regional y local, las 

evidencias de esta tesis sugieren que las condiciones climáticas son las que mejor 

explican la respuesta de los ensamblajes al uso de la tierra. 

 

En coincidencia con nuestros resultados, de Castro-Arrazola et al. (2018), determinaron 

que a medida que la aridez aumenta, la riqueza disminuye y la composición de especies 

cambia, principalmente por sustitución o remplazo de especies. Por otro lado, da Silva y 

Cassenote (2019), determinaron que para el Bosque Atlántico y la Pampa el bioma es el 

principal factor que causa la disimilitud en la composición de escarabajos copro-

necrófagos. Para el Bosque Atlántico, Gómez-Cifuentes et al. (2017), determinaron que 

la disimilitud entre bosques y pasturas se debió principalmente al remplazo de especies, 

esto coincide con nuestros resultados tanto para el Bosque Atlántico como para las otras 

dos regiones. 

 

 

En este capitulo, mostramos que la respuesta de los ensambles de escarabajos copro-

necrófago al manejo ganadero no puede generalizarse para todos los biomas ya que la 

historia biogeográfica de los ensambles podría influir fuertemente en la respuesta a los 

usos de la tierra. Los factores que actúan a escala local y regional interactúan para 
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producir diferentes patrones espaciales de respuesta de los ensambles a los usos de la 

tierra.  
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CAPITULO IV. Estacionalidad y disturbio antrópico: efectos 

del remplazo del bosque nativo por ganadería en la diversidad 

funcional de escarabajos copro-necrófagos 

 

INTRODUCCIÓN 

Si bien el concepto de diversidad funcional se ha formalizado hace varios años (Tilman 

2001), estudios recientes se han preguntado cómo el disturbio antrópico afecta la 

diversidad de rasgos funcionales (Carreño-Rocabado et al. 2012, Laliberté et al. 2013, 

Audino et al. 2014, Gómez-Cifuentes et al. 2017). Como se mencionó en el Capítulo I, 

el mecanismo de filtrado ambiental es el que se propone para explicar la formación de 

ensambles, tanto en su estructura taxonómica como funcional. Los filtros ambientales 

actuarían sobre los rasgos de las especies, permitiendo el establecimiento y la 

persistencia de especies con ciertos rasgos y excluyendo otras (Kraft et al. 2015).   

 

Los estudios de diversidad funcional complementan los estudios de diversidad 

taxonómica, ya que incorporan información de las características de las especies, y se 

enfocan en el entendimiento de los ecosistemas basado en el rol de organismos, más que 

en su identidad taxonómica e historia evolutiva (Petchey y Gaston 2006, Naeem 2009). 

Los análisis de diversidad funcional permiten entender los patrones y procesos 

ecosistémicos, al asignar directamente un valor numérico a un determinado rol 

ecológico (Bellwood et al. 2004, Petchey y Gaston 2006). 

 

 Los usos de la tierra pueden reducir la diversidad funcional de las comunidades 

animales más allá de los cambios en la riqueza de especies por sí sola (Flynn et al. 

2009). El disturbio puede aumentar la redundancia debido a que más especies se 
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empaquetan en un volumen constante de espacio funcional (Mouillot et al. 2013). Este 

aumento en la redundancia puede causar disminuciones en la divergencia y aumento de 

la equitatividad funcional (proporción de las especies y sus abundancias, con los rasgos 

mas extremos y regularidad en la distribución de las especies y sus abundancias en el 

espacio funcional) (Mouillot et al. 2013).  

 

Por otro lado, es necesario cuantificar y predecir la estructura funcional de la comunidad 

en un contexto de disturbio para anticipar la pérdida potencial de los servicios de los 

ecosistemas asociados con las amenazas a la biodiversidad (Cardinale et al. 2012). En el 

caso de los animales, la descripción funcional basada en rasgos eco-morfológicos toma 

en cuenta la relación entre la forma, el desempeño y la ecología de los organismos 

(Bellwood et al. 2002, Dumay 2004). Uno de los principales métodos para el estudio de 

la diversidad funcional consiste en agrupar a las especies en conjuntos discretos de 

acuerdo con la similitud de sus rasgos funcionales, también llamados grupos 

funcionales (Tilman et al. 1997). Sin embargo, la clasificación de especies en grupos 

funcionales tiene ciertas limitantes: depende de los rasgos que se hayan elegido de 

manera arbitraria, no puede detectar cambios ontogenéticos, no es sensible a los 

cambios en la ecología alimentaria o el uso del hábitat, parte del supuesto de que la 

variación interespecífica es mayor que la variación intraespecífica y supone una 

equivalencia funcional dentro de los grupos (Rosenfeld 2002, Hubbell 2005, 

Hoeinghaus et al. 2007). Esto es particularmente relevante, ya que bajo diferentes 

supuestos una especie puede estar agrupada en uno u otro grupo funcional, lo que podría 

modificar completamente las interpretaciones ecológicas (Dumay et al. 2004). 

Clasificar especies en grupos funcionales es un método común para aproximarse a la 

diversidad funcional. Sin embargo, en los últimos años se han realizado importantes 
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esfuerzos con el objetivo de medir la diversidad funcional per se en una escala continua. 

En este contexto, se ha propuesto que una aproximación robusta para analizar la 

diversidad funcional consiste en evaluar la distribución de las especies y sus 

abundancias en un espacio funcional multidimensional por medio de índices funcionales 

(Córdova-Tapia y Zambrano 2015). A su vez, el uso de rasgos morfométricos para el 

cálculo de índices funcionales proporciona información importante sobre la respuesta de 

una comunidad a las perturbaciones u otros cambios en el hábitat (Santoandré et al. 

2019). 

 

En esta tesis, para el caso del cálculo de la diversidad funcional se utilizaron tres índices 

funcionales que indican la cantidad de espacio funcional ocupado y su distribución, es 

decir se evalúa si existen partes dentro del espacio funcional que estén más ocupadas 

que otras. Por un lado, la riqueza funcional (Friq, Villéger et al. 2008) engloba todos los 

rasgos y sus valores dentro del espacio funcional sin tener en cuenta la proporción de 

éstos en la comunidad estudiada. Por otro lado, la equitatividad funcional (Feve, 

Villéger et al. 2008) mide el nivel de regularidad de la comunidad funcional; este índice 

reparte la distribución de las abundancias dentro del espacio funcional. Finalmente, la 

dispersión funcional (Fdis, Laliberté y Legendre 2010) es la distancia media de todas las 

especies al centroide del espacio funcional teniendo en cuenta las abundancias relativas. 

Describe el grado de heterogeneidad de los rasgos funcionales de una comunidad y 

aumenta con el incremento del número de procesos ecológicos ya que estos producen 

una mayor diferenciación del ecosistema. 

 

El estudio de los escarabajos copro-necrófagos a través de la diversidad funcional es 

una buena manera de entender los efectos del uso de la tierra en los procesos de los 
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ecosistemas. El efecto de los usos de la tierra como la ganadería sobre diferentes 

medidas de diversidad funcional pertenecientes a comunidades de escarabajos copro-

necrófagos de bosques han sido evaluados por varios autores (Barragán et al. 2011, 

Audino et al. 2014, Gómez-Cifuentes et al. 2017), sin embargo, no hay estudios que 

evalúen cómo esta respuesta a la ganadería varía con el bioma (regiones con diferentes 

condiciones climáticas). 

 

OBJETIVOS, HIPÓTESIS Y PREDICCIONES 

 

Los objetivos de este capítulo son:  

-Describir la diversidad funcional de escarabajos copro-necrófagos a partir de rasgos 

morfológicos y relocalización del alimento en tres bosques subtropicales de Argentina.  

-Comparar la respuesta funcional de las comunidades de escarabajos copro-necrófagos a 

usos similares de la tierra (pasturas abiertas y sistemas silvopastoriles) en diferentes 

contextos regionales diferenciados, principalmente, por los patrones de precipitación 

(tanto estacionalidad como cantidad total).  

-Explorar el rol de los factores ambientales que actúan a escala local y regional, como 

determinantes de la respuesta funcional de los ensambles de escarabajos copro-

necrófagos a la ganadería. 

En forma similar a la hipótesis planteada en el capítulo anterior, en este capítulo se 

propone la hipótesis de que la respuesta funcional de los ensambles de escarabajos 

copro-necrófagos a la ganadería depende de la similitud ambiental entre ambientes 

nativos y disturbados determinada por la interacción de factores que actúan a escala 
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local y regional (mayor similitud ambiental menor efecto de la ganadería). A partir de 

esto se espera: 

1. Menor diversidad alfa funcional (en relación con el bosque nativo) en áreas 

ganaderas de la región con menor estacionalidad (Bosque Atlántico) en relación 

con el bosque más estacional (Chaco Seco), y el Chaco Húmedo en una 

situación intermedia. 

2. Una mayor similitud en estructura funcional entre el bosque nativo y los 

ambientes disturbados en las regiones con mayor estacionalidad. 

3. Una mayor diversidad funcional beta entre ambientes nativos y áreas ganaderas 

de las regiones con menor estacionalidad.  

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Caracterización de rasgos funcionales morfométricos 

Los ejemplares que se utilizaron para la toma de medidas morfométricas fueron 

extraídos de los distintos muestreos realizados en los tres ambientes de las tres regiones. 

Teniendo en cuenta el dimorfismo sexual de este taxón, para cada región se 

seleccionaron de 3 a 10 hembras de cada especie. Se seleccionaron aquellas especies 

con un total de individuos colectados mayor a 3. En total se midieron individuos 

hembras de 71 especies. Para el Bosque Atlántico se fotografiaron y midieron 127 

individuos de 25 especies,  216 individuos de 38 especies para el Chaco Húmedo y para 

el Chaco Seco 97 individuos de 23 especies.  
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Cada individuo fue fotografiado en vistas dorsal, ventral y lateral (Figura 4.1) utilizando 

una lupa LEICA EZ4 D y el software LASEZ (Leica Application Suite) versión 3.3.0. 

Una vez tomadas las imágenes se utilizó el programa imageJ versión 1.49 (Rasband 

2009) para estimar los rasgos.  

 

 

 

 

Figura 4.1: Vista Dorsal, Vista lateral y Vista ventral. A: Longitud total, B: Ancho del 

pronoto, C: Ancho de los élitros, D: Área de la cabeza, E: Área del cuerpo,  F: 

Profundidad, G: Longitud lateral, H: Área del fémur, I: Área de la tibia anterior, J: 

Longitud de la tibia anterior, K: Ancho del diente mayor de la tibia anterior 

 

Para caracterizar la morfología funcional, se procedió a medir los siguientes rasgos 

morfológicos en los individuos fotografiados (Figura 4.1): área corporal, área de la 

cabeza, ancho del pronoto, área del fémur anterior, área de la tibia anterior, longitud de 

la tibia anterior y ancho del diente mayor de la tibia anterior. El área del cuerpo se 
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utilizó como estimador del tamaño corporal y representó la variable independiente para 

evaluar las relaciones alométricas con los rasgos restantes. Además, se caracterizó la 

forma general del cuerpo en términos de la máxima esfericidad de proyección (Sneed y 

Folk 1958):  

Esfericidad = (S2/LI)1/3, donde L es la longitud total del cuerpo (eje largo), I es 

la anchura del élitro (eje intermedio) y S es el espesor del cuerpo (eje corto) (Figura 

4.1).  

 

El área de la cabeza, el ancho del pronoto y la esfericidad pueden influir en la capacidad 

de penetración del sustrato (suelo y recursos alimenticios) (Evans y Forsythe 1985). El 

tamaño de las patas anteriores y sus partes constitutivas (área del fémur, área de la tibia, 

longitud de la tibia, ancho de los dientes) y la caracterización de relocalización del 

alimento (telecópridos, paracópridos y endocópridos) pueden determinar la fuerza de 

empuje y, en consecuencia, la capacidad de rodar y excavar las bolas, ambas tareas 

necesarias para la manipulación y anidación de alimentos (Halffter y Edmonds 1982, 

Evans y Forsythe 1985, Davis 1996, Hernández et al. 2011, Inward et al. 2011).   

 

La determinación de las medidas de biomasa se realizó por medio de una balanza digital 

analítica de precisión de 0,0001g marca Denver. La determinación del tipo de 

relocalización del alimento se realizó mediante búsqueda bibliográfica (Scholtz et al. 

2011, Vaz-de-Mello 2018). 
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Análisis de datos 

En primer lugar, se realizó un análisis de regresión simple entre cada rasgo y el área del 

cuerpo para explorar las relaciones alométricas, para cada región y usando las medias de 

los rasgos de cada especie. El análisis de alometría se basó en la ecuación alométrica 

convencional Y = aX
b
, donde Y es cualquier rasgo morfológico (variable dependiente), 

X es el área corporal (variable independiente), y a y b son los coeficientes alométricos 

(LaBarbera 1989, Futuyma 2005). Para aquellos rasgos que presentan relaciones 

alométricas significativas, se extrajeron los residuos de los modelos de regresión simple, 

para crear nuevos rasgos morfológicos que no dependan del tamaño corporal. Estas 

variables corregidas (residuos de regresión) se utilizaron luego para comparaciones de 

uno y varios rasgos. 

 

Para cada sitio muestreado, se calculó la riqueza funcional (Friq), la equitatividad 

funcional (Feve) (Villéger et al. 2008) y la dispersión funcional (Fdis) (Laliberté y 

Legendre 2010), para esto se utilizó el paquete FD (Laliberté et al. 2014). Para el 

calculo de los índices,  la matriz de distancia entre especies basada en cada rasgo fue 

construida usando las funciones ldist.ktab y dist.ktab del paquete ade4. Estas funciones, 

basadas en la medida general de distancia de Gower (1971), permiten tratar con rasgos 

de diferentes tipos estadísticos (cualitativos y cuantitativos) (Pavoine et al. 2009). 

Luego, de manera similar a los análisis de diversidad taxonómica, se realizaron modelos 

lineales generalizados mixtos para determinar el efecto de la región y el ambiente sobre 

los índices de diversidad funcional.  
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Al igual que con la diversidad taxonómica, para evaluar el supuesto de independencia 

de las observaciones en el análisis GLMM de la diversidad funcional (Friq, Feve y 

Fdis), se calculó el índice I de Moran (Moran 1950) como una medida global de 

autocorrelación espacial para los residuos de estos modelos de regresión (ver Hawkins y 

Porter 2003). Para esto se utilizó el software SAM v4.0 (Rangel et al. 2010). De esta 

manera se puso a prueba si los residuos tienen un componente espacial. Teniendo en 

cuenta que en ninguno de los tres modelos (Friq, Feve y Fdis) se observó 

autocorrelación de los residuos (Figura A1.2 del Apéndice 1), la ubicación espacial de 

los sitios de muestreo no se incluyeron en el análisis del GLMM. 

Para explorar el papel de las variables ambientales locales y regionales que explican los 

patrones de riqueza funcional (Fric), equitatividad funcional (Feve) y dispersión 

funcional (Fdis), de la misma manera que en el capítulo anterior, primero se realizaron 

tres análisis de componentes principales (ACP) independientes para reducir el número 

de variables explicativas con la estructura de la vegetación local (cobertura de dosel, de 

árboles, de arbustos, de herbáceas, de suelo desnudo y contenido de hojarasca); las 

condiciones microclimáticas locales (amplitud térmica, temperatura y humedad medias 

diarias y temperatura media diaria máxima), y con el clima regional (temperatura media 

anual, rango de temperatura diurno medio, estacionalidad de precipitaciones). Luego, se 

utilizó el primer eje de cada ACP como factores fijos en los modelos GLMMs para 

explicar las diferencias en Fric, Feve y Fdis. Se evaluó la normalidad y la 

homocedasticidad a través de gráficos de residuos vs. predichos y qqnorm. Finalmente, 

cada modelo se comparó con su respectivo modelo nulo para determinar la significancia 

de los factores analizados. Se evaluó colinealidad entre el primer eje de cada PCA 
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(variables predictoras de los modelos) a través de la función vif del paquete car (Zuur, 

Ieno, & Elphick, 2010). 

Para verificar los cambios en la estructura funcional se calculó la media ponderada por 

sitio de cada rasgo (CWM) (Lavorel et al., 2008) con la función functcomp del paquete 

FD (Laliberté & Legendre, 2010; Laliberté et al., 2014). Para el cálculo, se utilizaron 

dos matrices, una con la abundancia de individuos de cada especie por sitio (replica), y 

el otro con los rasgos funcionales de cada especie a partir de las cuales se generó una 

nueva matriz con los valores de los rasgos por sitio (réplica). A partir de esta nueva 

matriz, se determinó cuanta variación es explicada por el espacio (coordenadas 

espaciales) y las variables ambientales por medio de un análisis de partición de la 

variación con la función varpart del paquete vegan (Oksanen et al. 2017). Se utilizó la 

distancia euclideana y se escaló a media cero y varianza uno. 

 

Al igual que para la diversidad taxonómica, la partición de la variación mostró que la 

estructura espacial de los datos tuvo sólo una pequeña influencia en la variación en la 

estructura de rasgos entre ambientes y regiones (7%) (ver Figura 4.3), se excluyó la 

ubicación espacial de los sitios como variable explicativa de la estructura funcional de 

los ensambles de escarabajos copro-necrófagos. Luego se realizó un RDA para evaluar 

si el ordenamiento de los sitios según los rasgos funcionales a partir de los CWM se 

asocia a las variables ambientales. Se realizó este análisis a través de un ANOVA 

basado en permutaciones (9999 permutaciones restringidas a la región) con el paquete 

vegan (Oksanen et al. 2017). Al igual que en el Capitulo III, este análisis utilizó un 

procedimiento de selección de variables por pasos para determinar los predictores con la 

mayor proporción de variación explicada en todos los modelos; antes del análisis, las 
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variables ambientales se estandarizaron y se transformaron con raíz cuadrada para 

reducir el impacto de los valores extremos atípicos (Clarke y Green 1988). Cuando las 

variables ambientales exhibieron multicolinealidad (>0.6) se seleccionó una de cada par 

y la otra fue excluida de los análisis (Apéndice 2). Finalmente, se evaluó el efecto de la 

región, el ambiente y la interacción entre los factores en los grupos formados por RDA a 

través de un análisis permutacional multivariado de varianza (PERMANOVA), 

utilizando la función adonis del paquete vegan (Oksanen et al. 2017). Los análisis 

estadísticos se realizaron en el software R (R Core Team 2017).  

 

La disimilitud funcional (diversidad beta funcional) entre las comunidades de 

escarabajos copro-necrófagos de cada tipo de ambiente disturbado y el grupo de 

especies registrado en el bosque nativo de cada bioma, se calculó utilizando la matriz de 

especies y rasgos con el paquete vegan (Oksanen et al., 2017). Para esto, primero se 

calculó una matriz de similitud entre especies utilizando el índice de Gower. Se 

construyó un dendrograma que presenta la similitud entre especies respecto a los rasgos, 

utilizando la matriz de similitud y el método de agrupación de a pares no ponderado 

usando los promedios aritméticos (UPGMA por sus siglas en inglés) (Petchey y Gaston 

2002). 

 

Con el dendrograma obtenido y con una matriz de sitios y abundancia de especies se 

calculó la diversidad beta funcional (βtotal) y sus componentes (βrich y βrepl). La 

diferencia entre el bosque nativo (BN) y las áreas ganaderas (SS y PA) para cada 

componente de la disimilitud y la disimilitud total se realizó mediante modelos lineales 
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generalizados mixtos, utilizando la región y el ambiente como factores fijos y el año y 

área de muestreo como factores aleatorios. La descomposición de la disimilitud se llevó 

a cabo con el paquete BAT (Cardoso et al. 2015). Para βtotal y βrich se asumió una 

distribución normal y para βrepl se asumió una distribución gamma; se utilizaron los 

paquetes nlme y lme4 respectivamente.  

 

 

RESULTADOS 

Todos los rasgos morfológicos, excepto la esfericidad, estuvieron positiva y fuertemente 

relacionados con el área corporal (Apéndice 6). Este resultado apunta a una 

contribución sustancial de los componentes alométricos a la variación morfológica del 

conjunto de especies estudiadas (Apéndice 6). En consecuencia, para todas las variables 

morfológicas (excepto la esfericidad) se utilizaron los residuos de la relación alométrica.  

En el caso de la riqueza funcional no se observó una interacción significativa entre 

factores (ambiente y región). Para el caso del ambiente, se observó una mayor riqueza 

funcional en los bosques (con y sin ganadería) al compararlo con las pasturas abiertas 

(Figura 4.2, Tabla 4.1). Para el caso de las regiones, el bosque Atlántico y el Chaco 

húmedo mostraron mayor y similar riqueza funcional en relación al Chaco seco. 

La equitatividad funcional (Feve) no presentó diferencias entre ambientes ni regiones 

(Tabla 4.1). La dispersión funcional (Fdis) en el Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo 

no presentó diferencias entre el bosque nativo y sistemas ganaderos. Finalmente, en el 

Chaco Seco se observo un patrón contrario, siendo las pasturas el ambiente que presenta 
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mayor dispersión funcional, los bosques menor dispersión funcional y los sistemas 

silvopastoriles una situación intermedia (Figura 4.2, Tabla 4.1) 

 

Tabla 4.1: Efecto de la región, el ambiente y su interacción sobre los índices de diversidad 

funcional, riqueza funcional (Fric), equitatividad funcional (Feve), y dispersión funcional 

(Fdis). 

Índices   g.l. χ
2
 p 

Fric 

 

  8 40,89 <0,0001 

Región 2 17,66 <0,0001 

Ambiente 2 40,13 <0,0001 

Región x Ambiente 4 7,51 0,111 

Feve 

  8 9,927 0,270 

Región 2 0,47 0,791 

Ambiente 2 4,35 0,114 

Región x Ambiente 4 5,47 0,242 

Fdis 

  8 23,4 0,002 

Región 2 4,73 0,094 

Ambiente 2 0,27 0,873 

Región x Ambiente 4 21,43 0,0002 
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Figura 4.2: a: Riqueza funcional por regiones, b: Riqueza funcional por ambientes y c: 

dispersión funcional (Fdis) de ensambles de escarabajos copro-necrófagos en bosques 

nativos y sistemas ganaderos de tres bosques subtropicales de Argentina. Círculos: 

bosque nativo, triángulos: sistemas silvopastoriles, cuadrados: pasturas. BA: Bosque 

Atlántico, CHH: Chaco Húmedo, CHS: Chaco Seco. Círculos: bosques nativos, 

triángulos: sistemas silvopastoriles, cuadrado: pasturas. Diferentes letras indican 

diferencias significativas (p < 0,05). 

 

El primer eje de los tres ACP realizados para reducir el número de variables explicativas 

con 1) la estructura de la vegetación local 2) las condiciones microclimáticas locales y 

3) las condiciones climáticas regionales, explicó más del 50% de la variación en todos 

los casos (Apéndice 5). El análisis del GLMM usando este primer eje para Fric mostró 

que la riqueza funcional de escarabajos copro-necrófagos se explica principalmente por 

la estructura de la vegetación local (χ
2 
= 6,23, p < 0,012), mientras que las condiciones 

microclimáticas locales y el clima regional no tuvieron influencia (χ
2 
= 0,92 y 0,45, 

respectivamente, p > 0,1 en ambos casos). Para Feve ninguna de las variables 

ambientales explicó la equitatividad funcional (Vegetación: χ
2
 = 0,09, p = 0,76; 

Condiciones microclimáticas: χ
2
 =2,68, p = 0,10; Clima regional: χ

2
 =1,22, p = 0,26) al 

igual que para Fdis (Vegetación: χ
2
 = 0,93, p = 0,33; Condiciones microclimáticas: χ

2
 = 

1,61, p = 0,20; Clima regional: χ
2
 =1,37, p = 0,24)  
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De acuerdo con la partición de la variación, el 32% (y el 20% después del control por la 

estructura espacial) de la variación observada en la estructura funcional de los 

ensambles de escarabajos copro-necrófagos en los sitios se explicó por variables 

ambientales, mientras que la estructura espacial explicó el 19% (7% después del control 

por variables ambientales) (Figura 4.3, Tabla 4.2). La influencia combinada de las 

variables ambientales y la ubicación espacial de los sitios, explicaron el 12% de la 

variación, mientras que el 61% de la variación no fue explicada por el modelo 

(residuos).   

 

Figura 4.3: Influencia (proporción de la varianza explicada) de las variables ambientales 

y estructura espacial que explican los patrones de estructura funcional (medias 

ponderadas a nivel de la comunidad - CWM) de los ensambles de escarabajos copro-

necrófagos entre el bosque nativo, los sistemas silvopastoriles y los pasturas en tres 

bosques subtropicales de Argentina (Bosque Atlántico y Chaco Húmedo y Seco). 
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Tabla 4.2: Partición de la variación (VARPART) para la influencia del espacio 

(coordenadas) y las variables ambientales sobre la estructura funcional (medias 

ponderadas a nivel de la comunidad - CWM) de escarabajos copro-necrófagos de los 

bosques subtropicales del norte de Argentina.  

 g.l. R
2
 Aj

 
F p 

Ambiente 6 0,32 4,99   0,001 

Ubicación espacial 2 0,18 5,86 0,003 

Ambas 8 0,38   

Ambiente |Ubicación espacial 6 0,20 3,79 0,003 

Ubicación espacial|Ambiente 2 0,06 2,76   0,068 

Residuos  0,61   

 

El primer eje del análisis de redundancia RDA (C~E) explicó el 52% de los cambios en 

la estructura (composición y abundancia) funcional de escarabajo copro-necrófagos 

entre regiones y ambientes. En este eje, el bosque nativo y los sistemas silvopastoriles 

del Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo formaron un solo grupo y se separaron del 

Chaco Seco. El segundo eje explicó el 21% de la variación y separó las pasturas del 

Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo del resto de los sitios (Figura 3.4). El análisis de 

PERMANOVA validó estos grupos (Fmodelo=10,84, R
2
= 0,52, g.l. = 8, p = 0,0001); de 

acuerdo a la región (F = 19,03, R
2 
= 0,23, g.l. = 2, p = 0,0001), los ambientes (F = 4,52, 

R
2 

= 0,05, g.l. = 2, p = 0,0008) y la interacción de ambas variables (F = 9,90, R
2 

= 0,24, 

g.l. = 4, p = 0,0001).  

 

En el análisis RDA, las variables ambientales explicaron el 36,32% de los cambios en la 

estructura funcional de escarabajos copro-necrófagos entre sitios del RDA (g.l. = 6, F = 
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7,88, p = 0,0004); el primer eje se asoció negativamente a la temperatura media local, al 

dosel y a la cubierta herbácea y se asoció positivamente a la estacionalidad de las 

precipitaciones, a la amplitud térmica y a la cobertura de arbustos, mientras que el 

segundo eje se correlacionó positivamente con la temperatura media y negativamente 

con las demás variables (Tabla 4.2). El BN y los SS en el Bosque Atlántico y el Chaco 

Húmedo se caracterizaron principalmente con una mayor cobertura de dosel y 

herbáceas. Los sitios de PA del Bosque Atlántico se caracterizaron principalmente con 

una temperatura media local más alta. Finalmente, los sitios en el Chaco Seco, 

principalmente los sitios de BN y SS, se asociaron a una mayor estacionalidad de las 

precipitaciones, amplitud térmica y cobertura de arbustos (Figura 4.4). 

Los sitios del Bosque Atlántico y los sitios de bosque nativo y sistemas silvopastoriles 

del Chaco Húmedo se encuentran caracterizados por especies con mayor área de cabeza, 

mayor ancho del pronoto, mayor área de la tibia y fémur anterior, y por una mayor 

frecuencia de especies endocópridas y paracópridas (Figura 4.4). Por otro lado, los sitios 

del Chaco Seco y las pasturas del Chaco Húmedo se caracterizaron por especies con 

mayor área del cuerpo, mayor longitud total, mayor biomasa, mayor esfericidad y 

frecuencia de telecópridos (Figura 4.4).  
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Figura 4.4: Análisis de Redundancia basado en la estructura de rasgos funcionales de 

los ensambles de escarabajos copro-necrófagos en el bosque nativo y dos sistemas 

ganaderos en los bosques subtropicales de Argentina. Símbolos negros: Bosque 

Atlántico, símbolos grises oscuro: Chaco Húmedo, símbolos grises claro: Chaco Seco. 

Círculos: bosque nativo, Triángulos: sistema silvopastoril y Cuadrados: pasturas. 
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Tabla 4.2: Rol de las variables ambientales locales (L) y regionales (R) en un análisis 

RDA, explicando los patrones de estructura funcional de los ensambles de escarabajos 

copro-necrófagos entre el bosque nativo y dos sistemas ganaderos (silvopastoril y 

pasturas) en tres bosques subtropicales de Argentina (Bosque Atlántico, Chaco Húmedo 

y Seco). Grados de libertad: 1. 

 F p 

Estacionalidad de las precipitaciones  (R) 10,96 0,07 

Cobertura del dosel (L) 9,58 0,0001 

Cobertura de arbustos (L) 7,48 0,0006 

Temperatura promedio(L) 3,37 0,09 

Amplitud térmica (L) 9,67 0,0001 

Cobertura de herbáceas (L) 3,77 0,005 

 

Finalmente, la disimilitud (1-índice cuantitativo de Jaccard) en la diversidad de rasgos 

funcionales en los sistemas ganaderos en relación con el bosque nativo fue mayor en las 

PA que en los SS en las tres regiones, sin embargo, no hubo diferencias significativas en 

el Chaco Seco (Tabla 4.3, Figura 4.5). La descomposición de la diversidad beta 

funcional mostró que la disimilitud en el Chaco Húmedo se asoció principalmente con 

el componente de diferencias en riqueza funcional, mientras que para el componente de 

remplazo ninguna de las variables fue significativa (Tabla 4.3, Figura 4.5). Para las 

regiones del Bosque Atlántico y el Chaco Seco no hubo diferencias entre el BN y los 

sistemas ganaderos, mientras que para el Chaco Húmedo la similitud entre el BN y las 

PA fue mayor que entre el BN y los SS (Figura 4.5).  
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Tabla 4.3: Particionamiento de la diversidad beta funcional entre los ambientes con 

ganado (pasturas y sistemas silvopastoriles) y el bosque nativo de los bosques 

subtropicales de Argentina. βrepl: componente de reemplazo, βrich: componente de 

diferencias de riqueza. 

 

βtotal βrepl βrich 

 

F p χ
2
 p F p 

Región 0,60 0,602 1,01 0,601 0,17 0,849 

Ambiente 104,52 <0,001 0,03   0,855 11,89 0,001 

Región*Ambiente 16,89 <0,001 1,37 0,503 3,84 0,027 

 

 

Figura 4.5: Disimilitud de la diversidad beta funcional basada en la abundancia de 

escarabajos copro-necrófagos entre las áreas ganaderas (pasturas y sistemas 

silvopastoriles) y el bosque nativo. a: disimilitud global, y b: Diferencias en riqueza 

funcional en las tres regiones (Bosque Atlántico, Chaco Húmedo y Chaco Seco) de 

Argentina. Circulo negro: bosque nativo vs. sistema silvopastoril, Triangulo gris: 

bosque nativo vs. pasturas, bigotes: error estándar. Diferentes letras indican diferencias 

significativas p < 0,05. 

 

DISCUSIÓN 

En este capítulo se propuso la hipótesis de que la respuesta funcional de los ensambles 

de escarabajos copro-necrófagos (al igual que la taxonómica) al manejo ganadero 

depende no sólo de factores que actúan a escala local y regional, sino también de la 
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interacción entre ambas escalas. A partir de estas hipótesis se esperaba un menor efecto 

de la ganadería en las regiones con mayor estacionalidad, tanto en diversidad alfa 

funcional como en la estructura de rasgos. Los resultados apoyan la hipótesis dado que 

la respuesta funcional de los ensambles de escarabajos copro-necrófagos a la ganadería 

fue diferente en cada región, al igual que lo observado con la diversidad taxonómica. En 

términos generales los patrones de respuesta observados para la diversidad funcional 

fueron muy similares a los observados para la diversidad taxonómica. 

 

La riqueza funcional de escarabajos copro-necrófagos difiere entre regiones, siendo 

mayor en el Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo y menor en el Chaco Seco, y también 

difiere entre ambientes, siendo mayor en bosques nativos y sistemas silvopastoriles, y 

menor en pasturas. Mientras que estudios previos muestran los efectos a escala local del 

remplazo de los bosques nativos por pasturas para ganado sobre la diversidad funcional 

de escarabajos copro-necrófagos (Giraldo et al. 2011, Gómez-Cifuentes et al. 2017) y 

otros estudios tratan sobre la importancia de los factores regionales que determinan los 

patrones de diversidad funcional de los escarabajos copro-necrófagos (Correa et al. 

2019, da Silva y Cassenote 2019, Nichols et al. 2013), este es el primer estudio que 

analiza los efectos de los factores que actúan a ambas escalas a través de la comparación 

de usos similares de la tierra entre diferentes regiones. 

 

Al igual que en estudios anteriores del Bosque Atlántico y otros ecosistemas húmedos 

(Audino et al. 2014, Gómez-Cifuentes et al. 2018), la sustitución del bosque nativo por 

pasturas abiertas redujo fuertemente la diversidad funcional de escarabajos copro-
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necrófagos y modificó la estructura de rasgos de las especies mientras que los sistemas 

silvopastoriles preservaron la diversidad funcional de los escarabajos copro-necrófagos. 

A su vez, este es el primer estudio que evalúa diversidad funcional de escarabajos 

copro-necrófagos en el Chaco Húmedo y en el Chaco Seco.  

 

Al igual que para la diversidad taxonómica, los sistemas silvopastoriles que preservan el 

dosel nativo mantuvieron la diversidad funcional de escarabajos copro-necrófagos. 

Cerrullo et al. (2019) encontraron que Fric y Fdis de escarabajos copro-necrófagos de 

Borneo en sistemas silvopastoriles que mantienen el dosel son similares a los valores 

encontrados en los bosques sin disturbio. Estos sistemas, a diferencia de las pasturas, 

mantienen en gran medida las condiciones microclimáticas y del suelo (Capítulo II), lo 

que favorecería la persistencia de las especies nativas. Las temperaturas extremas y la 

estructura simplificada de la vegetación en las áreas abiertas del ganado son 

probablemente los principales factores que explican las diferencias en diversidad 

funcional y composición de rasgos, debido a que los escarabajos copro-necrófagos de 

bosques húmedos se caracterizan por una baja tolerancia a condiciones microclimáticas 

extremas (Lobo et al. 1998, Davis et al. 2000, Duncan y Byrne 2000, Verdú et al. 2006, 

Nichols et al. 2007, Navarrete y Halffter 2008, Chown et al. 2011). Además, otros 

factores regulados por la cubierta del dosel (como la intensidad de la luz y el calor) 

pueden influir en los patrones observados de diversidad funcional de los escarabajos 

copro-necrófagos entre hábitats abiertos y cerrados (Davis et al. 2002, Tuff, et al. 2016).  

Si bien la cubierta del dosel regula la temperatura del suelo en los bosques nativos y los 

sistemas silvopastoriles, también probablemente la mayor cobertura de hojarasca en 

estos hábitats (en comparación con los pastizales abiertos) proporcione microhábitats 
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importantes para los escarabajos de estiércol, como lo han sugerido Hopp et al. (2010) 

para Brasil. Además, una serie de estudios previos mostraron la importancia de la 

cobertura vegetal para preservar los ensamblajes de escarabajos de estiércol (Davis 

1994, Hill 1996, Escobar 1997, Halffter y Arellano 2002). 

 

En contraste con el Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo, el ensamble funcional de 

escarabajos copro-necrófagos en el Chaco Seco mostró una respuesta diferente: la 

riqueza funcional y la estructura de rasgos funcionales fue similar entre las pasturas, el 

bosque nativo y los sistemas silvopastoriles. La respuesta diferencial de los ensambles 

funcionales entre regiones a usos similares de la tierra probablemente refleja diferencias 

en las condiciones ambientales entre el bosque nativo y las áreas de pastoreo como 

consecuencia de los patrones climáticos regionales. 

 

Como se mencionó previamente, la disimilitud ambiental entre los ambientes nativos y 

los usos de la tierra ya ha sido identificada como uno de los principales predictores de 

los cambios en las comunidades biológicas tanto a escala local como regional (Filloy 

et al. 2010, Corbelli et al. 2015). En particular, estudios previos con escarabajos copro-

necrófagos mostraron que los usos de la tierra que preservan el dosel presentan mayor 

diversidad funcional que los usos de la tierra que cambian drásticamente estas 

condiciones (Gómez-Cifuentes et al., 2017, Gardner et al. 2008b. Como se mostró en el 

Capitulo II, en las regiones más húmedas (Chaco Húmedo y Bosque Atlántico), las 

pasturas presentan un alto contraste en la estructura de la vegetación y las condiciones 

microclimáticas en comparación con el bosque nativo, mientras que en el Chaco Seco 
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las condiciones ambientales entre el ambiente nativo y las áreas con ganado son más 

similares. 

 

La mayor dispersión funcional en pasturas del Chaco Seco sugiere que el disturbio 

antrópico genera una mayor heterogeneidad en la distribución del estado de los rasgos 

funcionales; estos resultados coinciden con otros estudios realizados en bosques 

xerófilos de México (Barragán et al. 2011) y en el Cerrado en Brasil (Correa et al. 

2019). Al igual que en estos estudios previos, no se encontró evidencia de que la 

ganadería genere impacto en la diversidad funcional de las comunidades de escarabajos 

copro-necrófagos en ambientes áridos. Una posible explicación es que el Chaco Seco es 

una región semiárida poblada por especies que pueden usar áreas abiertas que carecen 

de vegetación y pueden aprovechar el estiércol adicional que proporciona el ganado. 

Este patrón de dispersión funcional en el Chaco Seco también podría interpretarse en el 

marco de la teoría de disturbio intermedio (Connell, 1978). Roxburgh y colaboradores 

(2004) demostraron que las perturbaciones intermedias pueden permitir la coexistencia 

de un mayor número de especies a través de procesos de dispersión, recolonización y 

competencia, que pueden resultar en un incremento de la diversidad  (Kadmon y 

Benjamin, 2006). 

La respuesta neutral de Fric y Feve a los efectos de la ganadería en el Chaco Seco, 

puede resultar del equilibrio entre individuos y especies perdidas y ganadas de un 

hábitat al adyacente. Esta variación equilibrada puede dar lugar a ensamblajes de 

bosques y sistemas ganaderos que no difieren en el volumen de su espacio de rasgos 

funcionales (Fric), o en la regularidad de la distribución de abundancia en rasgos (Feve), 

independientemente de la identidad de las especies.  
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Estudios previos en diversidad funcional en aves y hormigas (Corbelli et al., 2015) 

sugirieron que los efectos de la modificación del hábitat y las condiciones ambientales 

locales dependen del contexto regional. Acorde a nuestros resultados, Nichols et al. 

(2013), determinaron que las respuestas, en términos de diversidad funcional, al 

disturbio provocado por el reemplazo del bosque por diferentes usos de las tierra 

depende del contexto regional. da Silva y Cassenote (2019) determinaron, al igual que 

en este estudio, que una de las variables ambientales que explica las variaciones de 

diversidad funcional entre diferentes regiones es la estacionalidad climática. A su vez, 

Davis et al. (2008), evaluaron que ciertos rasgos funcionales, como la capacidad de 

rodar bolas predomina en regiones más áridas con respecto a regiones mas húmedas, 

esto coincide con nuestros resultados donde las especies telecópridas fueron 

características de la región mas seca (Chaco Seco). Además, la alta radiación solar y la 

baja humedad en las pasturas aumenta la tasa de desecación de los cúmulos de estiércol 

y materia orgánica, reduciendo la disponibilidad de recursos para las especies que se 

desarrollan dentro de los cúmulos de estiércol (endocópridos), lo que explica la baja 

abundancia de este grupo en las pasturas. La ausencia de especies paracópridas en las 

pasturas podría asociarse con la mayor temperatura y compactación y una menor 

humedad de suelo en estos ambientes, que conducen a una rápida desecación del 

estiércol y obstruye la manipulación y el enterramiento del recurso en el mismo (típico 

de las especies de paracópridas). Por otro lado, los escarabajos telecópridos tienen la 

capacidad de transferir el alimento a un lugar más adecuado para el entierro y podrían, 

en consecuencia, ser capaces de persistir en ambientes abiertos (Halffter et al. 1992, 

Nervo et al. 2014, Campos y Hernández 2015).  
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Contrario a lo esperado y encontrado por otros autores (Gómez Cifuentes et al. 2017),  

se encontraron especies con rasgos morfológicos asociados a un tamaño grande de 

cuerpo, esto podría deberse a la capacidad termorregulatoria de ciertas especies (Verdú 

et al. 2012), que le estarían permitiendo hacer uso de ambientes abiertos. Además en las 

regiones más húmedas (Bosque Atlántico y Chaco Húmedo) se encontraron especies 

con rasgos morfológicos relacionadas con un tamaño de la parte anterior del cuerpo y 

también de las patas anteriores mayores, lo que podría estar asociado a la capacidad de 

hacer túneles de los paracópridos. 

 

La mayor disimilitud entre hábitats nativos y disturbados (en particular con las pasturas) 

en las regiones con clima húmedo genera una mayor disimilitud funcional entre las 

comunidades de escarabajos de los bosques nativos y los usos ganaderos que en la 

región de clima mas seco. Sin embargo, hay pocos estudios hasta la fecha que hayan 

evaluado los cambios en diversidad funcional en escarabajos copro-necrófagos 

provocados por la ganadería en diferentes contextos regionales (ver Barragán et al. 

2011).  

 

En este capitulo, mostramos que al igual que la respuesta taxonómica (Capitulo III) la 

respuesta funcional de los ensambles de escarabajos copro-necrófago al manejo 

ganadero no puede generalizarse para todos los biomas. Esto es así porque las 

respuestas dependen de factores regionales (muy posiblemente el régimen de 

precipitaciones, entre otros) que interactúan con los disturbios a escala local, 
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produciendo diferentes patrones espaciales de respuesta de los ensambles biológicos a 

los usos de la tierra.   
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CAPITULO V. Especies y comunidades indicadoras de 

bosques y sistemas ganaderos según el bioma a escala local y 

regional 

 

INTRODUCCIÓN 

Una manera complementaria de evaluar el efecto del disturbio antrópico sobre los 

ensambles de escarabajos copro-necrófagos es identificar las especies indicadoras de 

cada ambiente para cada bioma. Las especies indicadoras son especies que, debido a sus 

preferencias de nicho, pueden ser utilizadas como indicadores ecológicos si (a) reflejan 

el estado biótico o abiótico del medio ambiente; (b) proporcionan evidencia de los 

impactos del cambio ambiental; o (c) predicen la diversidad de otras especies, taxones o 

comunidades dentro de un área (McGeoch 1998, Niemi y McDonald 2004). Debido a su 

valor predictivo, las especies indicadoras son frecuentemente utilizadas en proyectos de 

conservación y manejo sustentable ya que proporcionan un medio para evaluar a bajo 

costo los cambios en los ecosistemas (McGeoch y Chown 1998, Hilty y Merenlender 

2000, Carignan y Villard 2002, McGeoch et al. 2002).  

 

Una de las maneras de identificar de manera cuantitativa las especies indicadoras es por 

medio del índice del valor indicador (IndVal, Dufrene y Legendre 1997). Este método 

combina medidas de especificidad de hábitat (patrones de abundancia relativa) y 

fidelidad de hábitat (patrones de incidencia), y utiliza un procedimiento de 

aleatorización para probar la utilidad de cada especie como indicadora. Los altos índices 

de IndVal hacen que las especies indicadoras sean fiables no sólo porque son 

específicas de una localidad, sino también porque tienen una alta probabilidad de ser 
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muestreadas en esa localidad durante un monitoreo y evaluación (McGeoch y Chown 

1998).  

 

Sin bien las especies indicadoras pueden ser útiles para estudios centrados en el 

monitoreo de cambios ecológicos, las especies con niveles de especificidad moderada, 

también llamadas especies detectoras son, en algunas situaciones, más útiles porque 

tienen diferentes grados de preferencia para varios estados ecológicos o ambientes 

(McGeoch et al. 2002). Es probable que este último grupo de especies (comunidad 

indicadora) se traslade a las zonas adyacentes más rápidamente en condiciones de 

hábitat cambiantes que las indicadoras o las especies generalistas (McGeoch et al. 

2002). Así, las especies detectoras permiten reflejar las preferencias por los distintos 

hábitats, pero con requisitos menos estrictos en cuanto a las condiciones ambientales 

que las especies indicadoras (Verdú et al. 2011) 

 

Como se mencionó en el Capítulo I, la diversidad de los escarabajos copro-necrófagos 

han sido considerados en muchos estudios como sustitutos de la diversidad de especies 

de otros taxones y buenos indicadores de los cambios ambientales (Verdú et al. 2000, 

Numa et al. 2009). Se ha demostrado que son indicadores confiables de perturbación en 

bosques (Lachat et al. 2006, Aguilar-Amuchastegui y Henebry 2007, Gardner et al. 

2008a, 2008b, Barlow et al. 2010, Nichols y Gardner 2011). Trabajos sobre escarabajos 

copro-necrófagos han demostrado la eficacia del IndVal para separar especies que 

indican diferentes tipos de hábitat y niveles de degradación inducida por el hombre 

(McGeoch et al. 2002, Gardner et al. 2008a). Sin embargo, hasta la fecha no hay 

trabajos que indiquen por medio de este índice cómo responden las especies presentes 

en bosques subtropicales de Argentina a la ganadería. 
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OBJETIVO 

El objetivo de este capítulo es identificar especies indicadoras y detectoras de bosques 

nativos y áreas ganaderas en bosques subtropicales del norte de Argentina. De esta 

manera se espera generar una herramienta que permita monitorear a bajo costo el estado 

de la biodiversidad de esas comunidades. 

 

ANALISIS DE DATOS 

Para identificar las especies indicadoras de cada ambiente en cada bioma se utilizó el 

método de asignación del Valor de Indicador o IndVal propuesto por Dufrene y 

Legendre (1997). Los valores del indicador van de 0 (sin indicación) a 1 (indicación 

perfecta) cuando todos los individuos de una especie se encuentran en un solo hábitat 

(alta especificidad) y cuando la especie se encuentra en todas las muestras de ese hábitat 

(alta fidelidad). Esto permite distinguir aquellas especies que tienen la mayor afinidad 

por los diferentes ambientes presentes en los distintos biomas. Este índice permite 

identificar a aquellos taxones asociados con mayor peso a los diferentes ambientes 

dentro de cada bioma. De acuerdo al criterio de Verdú et al. (2011), se consideró como 

especies indicadoras a aquellas con IndVal ≥ 0,7 (p < 0,05), y especies detectoras a 

aquellas con IndVaL entre 0,5 y 0,7 (p < 0,05). Todos los análisis de significancia 

estadística se realizaron con 1.000 iteraciones aleatorias. 
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RESULTADOS 

Entre las 109 especies presentes en las tres regiones estudiadas (Capítulo III), el análisis 

de especies indicadoras reveló 70 especies que están asociadas a las regiones de los 

bosques subtropicales y a los usos ganaderos estudiados.  

 

Para el Bosque Atlántico, la especie asociada (detectora) a toda la región, tanto en 

bosques nativos como a los ambientes disturbados estudiados fue Onthophagus aff. 

buculus. En esta región, para el bosque nativo tres especies resultaron indicadoras, O. 

catharinensis, Deltochilum brasiliense y D. morbillosum y dos especies detectoras 

Canthidium dispar y Scybalocanthon nigriceps. Además, se encontraron dos especies 

detectoras de sistemas silvopastoriles y dos de pasturas (Tabla 5.1). En esta región, las 

especies asociadas a mas de un tipo de uso fueron: cinco especies indicadoras y una 

detectora que se asocian tanto al bosque nativo como a los sistemas silvopastoriles y dos 

especies asociadas, una indicadora y otra detectora, tanto a los SS como a las pasturas 

(Tabla 5.1).  
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Tabla 5.1: Especies indicadoras y detectoras del Bosque Atlántico, en bosque nativos y 

usos ganaderos. 

Especie Ambiente nativo y usos de la tierra IndVal p  

Onthophagus aff. buculus 
Bosque Nativo, S. Silvopastoril, 

Pasturas 0,55 0,012 

Onthophagus catherinensis Bosque Nativo 0,94 0,001 

Deltochilum brasiliense Bosque Nativo 0,8 0,001 

Deltochilum morbillosum Bosque Nativo 0,71 0,001 

Canthidium dispar Bosque Nativo 0,66 0,001 

Scybalocanthon nicriceps Bosque Nativo 0,55 0,01 

Eurysternus paralellus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 1 0,001 

Coprophanaeus saphirinus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 1 0,001 

Dichotomius sericeus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,94 0,001 

Dichotomius depressicollis Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,78 0,001 

Deltochilum furcatum Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,71 0,001 

Dichotomius mormon Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,71 0,001 

Uroxys dilaticollis Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,55 0,007 

Deltochilum icaroides S. Silvopastoril 0,59 0,005 

Canthidium cavifrons S. Silvopastoril 0,55 0,009 

Canthon aff. mutabilis Pasturas 0,69 0,002 

Onthophagus buculus Pasturas 0,55 0,009 

Eutrichillum hirsutum S. Silvopastoril, Pasturas 0,93 0,001 

Canthidium bituberculatum S. Silvopastoril, Pasturas 0,55 0,003 

 

 

Para el Chaco Húmedo, la especie indicadora de toda la región, tanto en bosques nativos 

como para los ambientes disturbados estudiados fue D. elongatum. Se encontró una 

especie indicadora y una especie detectora de bosque nativo, dos especies indicadoras 

de sistemas silvopastoriles y en los ambientes de pasturas se encontraron dos especies 
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indicadoras y cinco especies detectoras (Tabla 5.2). Las especies asociadas a más de un 

tipo de ambiente fueron: seis especies asociadas (cinco indicadoras y una asociada) 

tanto al bosque nativo como a los sistemas silvopastoriles y una especie indicadora de 

los SS y las pasturas (Tabla 5.2). 

 

Tabla 5.2: Especies indicadoras y detectoras del Chaco Húmedo, en bosque nativos y 

usos ganaderos. 

Especie Ambiente nativo y usos de la tierra IndVal p 

Deltochilum elongatum 
Bosque Nativo, S. Silvopastoril, 

Pasturas 0,98 0,001 

Canthidium cuprinum Bosque Nativo 0,8 0,001 

Canthon chiriguano Bosque Nativo 0,69 0,001 

Anisocanthon sp Bosque Nativo, S. Silvopastoril 1 0,001 

Dichotomius carbonarius Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,98 0,001 

Onthophagus aff aeneus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,98 0,001 

Eurysternus aeneus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,97 0,001 

Canthon unicolor Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,96 0,001 

Canthon aff chalybaeus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,5 0,032 

Pseudocanthon xanthurus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,99 0,001 

Trichillidium quadridens Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,9 0,001 

Canthon aff. muticus Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,55 0,013 

Canthon daguerrei S. Silvopastoril, Pasturas 0,71 0,001 

Canthon bispinus Pasturas 0,87 0,001 

Gromphas inermis Pasturas 0,84 0,001 

Canthon aff. lituratus Pasturas 0,63 0,002 

Canthon podagricus Pasturas 0,63 0,002 

Canthon ornatus Pasturas 0,55 0,01 

Canthon sp. 4 Pasturas 0,55 0,014 

Bolbites onitoides Pasturas 0,54 0,014 
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Para el Chaco Seco, tres especies se asociaron a todos los ambientes estudiados, tanto 

en bosques nativos como ambientes disturbados (una indicadora y dos detectoras). En 

cuanto a los ambientes nativos y usos ganaderos, solo hubo 3 especies asociadas al 

bosque nativo, Canthon bipuntatus como especies indicadora y Dichotomius bitiensis y 

Trichillum sp. como especies detectoras (Tabla 5.3). Las especies asociadas a más de un 

ambiente fueron: dos especies asociadas tanto al bosque nativo como a los sistemas 

silvopastoriles y una especie asociada tanto a los SS y a las pasturas (Tabla 5.3). 

 

Tabla 5.3: Especies indicadoras y detectoras del Chaco Seco, en bosque nativos y usos 

ganaderos. 

Especie Ambiente nativo y usos de la tierra IndVal p 

Deltochilum variolosum Bosque Nativo, S. Silvopastoril, Pasturas 0,96 0,001 

Dichotomius fornicatus Bosque Nativo, S. Silvopastoril, Pasturas 0,55 0,009 

Canthon sp. 5 Bosque Nativo, S. Silvopastoril, Pasturas 0,52 0,008 

Canthon bipuntatus Bosque Nativo 0,75 0,001 

Dichotomius bitiensis Bosque Nativo 0,63 0,001 

Trichillum sp. Bosque Nativo 0,55 0,013 

Canthidium breve Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,75 0,001 

Canthon sp. 6 Bosque Nativo, S. Silvopastoril 0,62 0,002 

Vulcanocanthon sp. S. Silvopastoril, Pasturas 0,57 0,002 

Malagoniella puncticollis Bosque Nativo, Pasturas 0,84 0,001 

Canthon sp. 2 Bosque Nativo, Pasturas 0,52 0,011 

 

Finalmente, se detectaron especies que agrupan ambientes independientes de la región. 

Ontherus sulcator es una especie que se encuentra en los bosques nativos y sistemas 

silvopastoriles del Chaco Húmedo, pero también está presente en las pasturas abiertas 

con ganado del Bosques Atlántico (Figura 5.1). Canthon quinquemaculatus y 
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Coprophanaeus cyanescens se encontraron en los bosques nativos y sistemas 

silvopastoriles del Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo (Figura 5.1). 

Digitonthophagus gazella se encontró como especie detectora de los ambientes de 

pasturas del Chaco Húmedo y el Chaco Seco. Trichillum externepunctatum se encontró 

como especie detectora en los tres ambientes del Chaco Seco y además en las pasturas 

para ganado del Bosque Atlántico y el Chaco Húmedo. Dichotomius nisus fue una 

especie indicadora de las pasturas presentes en los tres bosques subtropicales (Figura 

5.1). 

Indval Indval

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Canthidium sp 0,938* BN Canthon maldonadoi 0,625*
SS SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Ontherus sulcator 0,935* BN Digitonthophagus gazella 0,5*
SS SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Canthon quinquemaculatus 0,995* BN Canthidium sp.2 0,626*

SS Coprophanaeus cyanescens 0,906* SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Onthophagus tristis 0,665* BN Canthon curvodilatatus 0,646*
SS Canthon.smaragdulus 0,592* SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Canthon conformis 0,967* BN Canthon sp. 7 0,601*
SS Canthon histrio 0,966* SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN Deltochilum aff. komareki 0,989* BN 0,596*
SS 0,961* SS

PA PA

BA CHH CHS BA CHH CHS

BN 0,866* BN Dichotomius nisus 0,845*
SS SS

PA PA

Eurysternus caribaeus

Trichillum externepunctatum

Onthophagus aff. hircus

 

Figura 5.1: Especies indicadoras de más de dos ambientes en diferentes regiones, BA: 

Bosque Atlántico, CHH: Chaco Húmedo, CHS: Chaco Seco. BN: bosque nativo, SS: 

sistema silvopastoril, PA: pasturas. * significancia p valor < 0,05. 
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DISCUSION 

Los resultados sugieren la existencia de diversas especies indicadoras y detectoras que 

podrían ser una herramienta útil para la detección de cambios ambientales producto del 

remplazo del bosque nativo en los bosques subtropicales del norte de Argentina.  

En el Bosque Atlántico y en el Chaco Húmedo no se encontraron especies que sean a la 

vez indicadoras del Bosque nativo y pasturas, sin embargo para el Chaco Seco se 

encontró a Malagoniella puncticollis, en Brasil esta especie, se ha registrado en 

ambientes abiertos y en ambientes de bosques (Correa et al. 2016, Vaz-de-Mello et al. 

2017).     

Canthon quinquemaculatus y Coprophanaeus cyanescens fueron las especies 

indicadoras del bosque nativo y de los sistemas silvopastoriles del Bosque Atlántico y 

del Chaco Húmedo. Estas especies han sido registradas por otros autores en los mismos 

ambientes (Ibarra-Polesel et al. 2015, Gómez-Cifuentes et al. 2017, Giménez Gómez et 

al. 2018a,b); sin embargo, también se han registrado en otros ambientes más abiertos de 

Sudamérica como Cerrado, Pantanal y Sabanas (Correa et al. 2016, Vaz-de-Mello et al. 

2017). Canthon quinquemaculatus se distribuye en los bosques presentes desde Perú 

hasta Argentina, (Medina et al. 2003, da Silva et al. 2012) y Coprophanaeus cyanescens 

se encuentra en zonas boscosas de Argentina, Brasil, Paraguay y Bolivia, en bosques 

tantos secos como húmedos (Hamel-Leigue et al., 2009).  

Deltochilum variolosum fue encontrado asociado con hábitats nativos y disturbados del 

Chaco Seco. Esta especie ha sido previamente registrada en ambientes disturbados por 

la tala y el pastoreo en el bosque semiárido del Chaco (Molina et al. 1999). Por otro 
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lado, Dichotomius nisus es una especie detectora de ambientes de pasturas para ganado 

en los tres bosques subtropicales estudiados; esta especie es nativa de la diagonal seca 

de Sudamérica (Vaz de Mello, comunicación personal) y se alimenta principalmente de 

estiércol de ganado vacuno (Louzada y Carvalho E Silva 2009).  

Trichillum externepunctatum fue encontrada en los ambientes de pasturas de los tres 

bosques subtropicales y además en los ambientes de bosques y sistema silvopastoril del 

Chaco Seco. Esta especie se encuentra presente en las áreas savánicas de la diagonal 

contigua de Sudamérica, y pasturas en áreas originalmente boscosas del bosque 

Atlántico y sur de amazonia (Koller et al. 2007, Louzada et al. 2007), su distribución se 

extiende desde las Sierra de Córdoba hasta la costa noreste de Brasil (Vaz de Mello, 

comunicación personal).  

Digitonthophagus gazella es una especie detectora de las pasturas para ganado tanto en 

el Chaco Húmedo como en el Chaco Seco. Esta especie es originaria de África y la 

India y ha sido introducida en diversas regiones del planeta para el control biológico de 

plagas asociadas a las heces de ganado, y se encuentra naturalizada en varios países del 

continente americano. D. gazella es una especie exitosa y eficiente debido a que cada 

hembra puede producir aproximadamente 100 descendientes durante su vida (Blume y 

Aga 1978, citado en Rivera y Wolff  2007), aunado a una sorprendente tasa de 

dispersión de 50 a 130 km/año (Hanski y Cambefort 1991). Esta especie se establece 

fácilmente en zonas bajas con poco o ningún tipo de vegetación, altas temperaturas y 

algunos periodos de lluvia al año (Rivera y Wolff 2007), condiciones similares a las 

presentes en los ambientes de pasturas del Chaco Húmedo y Chaco Seco. Si bien, la 

competencia con otras especies y su impacto en la comunidad de escarabajos no han 

sido suficientemente documentadas, no existe todavía evidencia inequívoca de un efecto 
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negativo sobre las comunidades naturales. En praderas y pastizales norteamericanos se 

ha observado que algunas especies exóticas (incluyendo D. gazella) han ido adquiriendo 

un rol dominante a lo largo de los años, en detrimento de otras especies nativas de 

climas templados (Howden y Scholtz 1986, Young 2007). Igualmente se ha reportado 

entre las especies más abundantes en algunas localidades agropecuarias de México y 

Brasil (Aidar et al. 2000, Anduaga 2004) y en regiones áridas pobres en especies 

nativas (Lobo y Montes de Oca 1997). Esta especie exótica, al igual que varias especies 

nativas generalistas, invade sitios que han sido previamente alterados, en los que puede 

dominar en una comunidad pobre en especies, una comunidad que por lo tanto no puede 

explotar completamente los recursos nuevos (estiércol del ganado), pero en Brasil se ha 

mostrado que tiene un efecto limitado en hábitats inalterados con comunidades diversas 

de escarabajos adaptadas a la fauna de vertebrados nativos (Vieira et al. 2008). 

Probablemente la presencia o ausencia de D. gazella tiene un impacto menor sobre la 

diversidad de escarabajos copro-necrófagos, al que ya tiene la modificación del uso de 

la tierra que hace posible su presencia en primer lugar (Ferrer-París 2014).  

 

La atención que ha recibido D. gazella ha puesto en evidencia que existen todavía 

muchos vacíos en el conocimiento sobre los escarabajos coprófagos neotropicales. Un 

mejor conocimiento de la biología y ecología de las especies nativas como por ejemplo 

la cantidad de materia orgánica enterrada por especies nativa presentes en las pasturas 

tales como Dichotomius nisus, esto podría tener una aplicación directa en las actividades 

ganaderas y ofrecer alternativas al uso de especies exóticas. El presente estudio es el 

primero en Argentina que puede determinar la presencia de ciertas especies indicadoras 

y detectoras de ambientes disturbados por la ganadería. De esta manera los escarabajos 
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copro-necrófagos podrían contribuir al monitoreo de los cambios en el uso de la tierra 

en los ambientes naturales.   
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CAPITULO VI. CONCLUSIONES  

 

Los resultados de este trabajo apoyan el supuesto del filtrado ambiental como 

mecanismo de ensamblado de las comunidades, que promueve la selección no aleatoria 

de especies y rasgos. El uso simultaneo de métricas taxonómicas y funcionales para 

evaluar el mecanismo de ensamblado propuesto (filtrado ambiental) puede ayudar a 

entender y predecir las consecuencias del disturbio antrópico. 

 

Si bien, se esperaba una respuesta gradual de los copro-necrófagos al disturbio, 

siguiendo los cambios en las condiciones ambientales, se observó una respuesta de tipo 

umbral, a partir de ciertas condiciones climáticas dadas principalmente por la 

estacionalidad de las precipitaciones la respuesta al disturbio cambia. Los ensambles de 

escarabajos copro-necrófagos del Chaco Húmedo, contrario a lo que se esperaba, 

respondieron de manera similar a los ensambles del Bosque Atlántico. En dichas 

regiones húmedas, el alto contraste ambiental entre los bosques nativos y los usos 

ganaderos (principalmente las pasturas), se observaron marcados cambios en la 

diversidad y abundancia de los ensambles. A su vez también en las regiones húmedas se 

esperaba que la respuesta a los sistemas silvopastoriles fuera intermedia, sin embargo, 

los ensambles fueron similares a los observados en el bosque nativo.   

 

Por otro lado, este estudio puso en evidencia la importancia en los bosques húmedos del 

dosel nativo en los sistemas ganaderos para conservar la diversidad taxonómica y 

funcional de escarabajos copro-necrófagos. Por otro lado, en el Chaco Seco, la 
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diversidad tanto taxonómica como funcional no parece verse afectada por la pérdida del 

dosel nativo, lo que puede deberse a que las especies presentan rasgos que le permitan 

hacer uso de ambientes abiertos. Si bien los resultados sugieren un bajo impacto de la 

ganadería en esta región, son necesarios estudios complementarios con otros grupos 

biológicos para diseñar recomendaciones de manejo que contribuyan a sostener la 

diversidad biológica. 

 

Estudios sobre especies indicadoras como los escarabajos copro-necrófagos que 

proporcionan servicios importantes para el ecosistema son importantes para generar una 

línea de base para las políticas de conservación, que pueden ayudar a proteger los 

bosques subtropicales de Argentina y mantener la productividad de los sistemas 

ganaderos. Por otro lado, haber detectado una especie invasora como D. gazella en los 

ambientes de pasturas del Chaco Húmedo y Chaco Seco, da alerta de su posible paso 

hacia los bosques nativos o de su potencial para desplazar especies nativas, por lo cual 

es importante llevar a cabo futuros monitoreos en las regiones. 

 

Esta tesis contribuye a la creciente evidencia que sugiere que los rasgos intrínsecos de 

las especies no influyen en la respuesta de los organismos al cambio ambiental de forma 

aislada, sino más bien cuando se combinan con las características del hábitat y la 

historia biogeográfica (Angert et al. 2011, Pocock 2011, Cowlishaw et al. 2009, Nichols 

et al. 2013). La identificación de dicha dependencia del contexto es particularmente 

crucial si los resultados de los estudios comparativos se van a incorporar en la toma de 

decisiones y políticas de conservación (Cardillo y Meijaard 2012).  
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Desde una perspectiva económica y de conservación, y considerando el papel central de 

los escarabajos copro-necrófagos en el ciclo de la materia orgánica en las zonas 

ganaderas, se debería considerar el contexto regional para evaluar el impacto de los usos 

humanos de la tierra en la biodiversidad y el funcionamiento de los ecosistemas. 

Además, nuestros resultados muestran que, en ecosistemas secos, los escarabajos copro-

necrófagos están probablemente pre-adaptados a las condiciones ambientales impuestas 

por la ganadería, o bien que los efectos de la ganadería son menos intensos en estas 

regiones,  mientras que en ecosistemas húmedos la ganadería tiene un fuerte impacto en 

las comunidades de estos organismos. 
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APÉNDICES 

 

Apéndice 1: Autocorrelogramas para evaluar autocorrelación espacial en los modelos 

GLMM de q0, q1, q2, Fric, Feve y Fdis.   
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Figura A2.1: Autocorrelogramas que muestran el índice de autocorrelación espacial de 

Moran para los valores de q0, q1 y q2 de los residuos del modelo. La significación fue 

probada usando 9999 permutaciones. Los círculos negros indican una correlación no 

significativa. 
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Figura A2.2: Autocorrelogramas que muestran el índice de autocorrelación espacial de 

Moran para los valores de Fric, Feve y Fdis de los residuos del modelo. La significación 

fue probada usando 9999 permutaciones. Los círculos negros indican una correlación no 

significativa. 
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Apéndice 2: Correlación de las variables ambientales, medidas en los ambientes dentro de cada región. Las variables resaltadas en color 

azul son aquellas que se seleccionaron para los análisis, con una correlación entre si < a 0,6. 
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a
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Temperatura 

media anual 1,00 0,45 0,81 0,28 -0,38 -0,39 0,06 -0,06 0,58 -0,12 0,10 -0,28 

Rango diurno de 

temperatura  0,45 1,00 0,83 0,69 -0,80 -0,46 0,38 -0,14 0,65 -0,21 0,33 -0,10 

Estacionalidad de 

las precipitaciones 0,81 0,83 1,00 0,54 -0,66 -0,53 0,22 -0,05 0,73 -0,13 0,29 -0,27 

Amplitud térmica 0,28 0,69 0,54 1,00 -0,85 0,16 0,88 -0,49 0,27 -0,60 -0,08 -0,26 

Humedad relativa -0,38 -0,80 -0,66 -0,85 1,00 0,07 -0,66 0,19 -0,53 0,30 -0,26 0,19 

Temperatura 

media -0,39 -0,46 -0,53 0,16 0,07 1,00 0,53 -0,28 -0,47 -0,36 -0,44 -0,03 

Temperatura 

máxima 0,06 0,38 0,22 0,88 -0,66 0,53 1,00 -0,52 0,04 -0,64 -0,24 -0,19 

Hojarasca -0,06 -0,14 -0,05 -0,49 0,19 -0,28 -0,52 1,00 0,27 0,81 0,60 0,28 

Suelo desnudo 0,58 0,65 0,73 0,27 -0,53 -0,47 0,04 0,27 1,00 0,23 0,53 -0,03 

Dosel -0,12 -0,21 -0,13 -0,60 0,30 -0.36 -0,64 0,81 0,23 1,00 0,64 0,37 

Arbustos 0,10 0,33 0,29 -0,08 -0,26 -0,44 -0,24 0,60 0,53 0,64 1,00 0,21 

Herbáceas -0,28 -0,10 -0,27 -0,26 0,19 -0,03 -0,19 0,28 -0,03 0,37 0,21 1,00 
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Apéndice 3: Número de individuos capturados y riqueza de escarabajos copro-necrófagos en el bosque nativo y dos sistemas ganaderos en los 

bosques subtropicales de Argentina. N: número total de individuos colectados, S. obs: número de especies, SC: estimador de cobertura de 

muestreo,  BN: bosque nativo, SS: sistema silvopastoril, PA: pasturas. 

 
Bosque Atlántico Chaco Húmedo Chaco seco 

 
2015 2016 2015 2016 2016 2017  

Especies BN SS PA BN SS PA BN SS PA BN SS PA BN SS PA BN SS PA 

Anisocanthon sp. - - - - - - x x - x x - - - - - - - 

 Ateuchus 
robustus 

- - - - - - x x - - - - - - - - - - 

 Ateuchus sp.  - - - - x - - - - - - - - x - - - - 

 Atheucus ovalis - - - - - - - - - - - - x - - - - - 

 Bolbites 

onitoides 

- - - - - - - - x - - x - - x - - - 

 Canthidium aff. 

trinodosum 

- x - - - - - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium 

bituberculatum 

- x x - x x - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium 

boquermani 

- - - - - - - - - - - - - x x - - - 

 Canthidium 

breve 

- - - - - - - - - - x - x x x x x - 

 Canthidium 
cavifrons 

- x - - x - - - - - - - - - - - - - 
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 Canthidium 

cuprinum 

- - - - - - x x - x - - - - - - - - 

 Canthidium 
dispar 

x x - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium hyla x x x x - x - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium 

lucidum 

- - - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium 

nobile 

- - - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Canthidium 
prasinum 

- - - - - - - - - - - - - - x - - - 

 Canthidium sp. 1 - - - - - - - x - - - - - - - - - - 

 Canthidium sp. 2 - - - - - - - x - - x - x - - x x - 

 Canthidium sp. 2 x x - x x - x x x x x - x - - - - - 

 Canthon aff. 

chalybaeus 

- - - - - - - - - x x - - - - - - - 

 Canthon aff. 

lituratus 

- - - - - - - - x - - - - - - - - - 

 Canthon aff. 

mutabilis 

- - x - - - - - x - - - - - - - - - 

 Canthon aff. 
muticus 

- - - - - - - - - - x - - - - - - - 
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 Canthon aff. 

piluliformis 

- - - - - - - - - - - - x x - - - - 

 Canthon aff. 
podagricus 

- - - - - x - - - - - - - - - - - - 

 Canthon 
bipuntatus 

- - - - - - - - - - - - x x x x - x 

 Canthon bispinus - - - - - - - x x - - x - - - - - - 

 Canthon 

chiriguano 

- x - - x - x - - x - - - - - - - - 

 Canthon 
conformis  

x x x x x x x x x x x - - - - - - - 

 Canthon 
curvodilatatus 

- - x - - - x x - - x x x x x - - - 

 Canthon 

daguerrei 

- - - - - - - x x - - x - - - - - - 

 Canthon 

denticulatus 

- - - - - - x - - - - x - - - - - - 

 Canthon 

deplanatus 

- - - - - - - - - - - - - - x - - - 

 Canthon histrio x x - x x x x x - x - - - - - - - - 

 Canthon lituratus - - - - - - - - - - - - - - x - - - 

 Canthon - - - - - - x - x x x - - x x x - - 
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maldonadoi 

 Canthon ornatus - - - - - - - - x - - - - - - - - - 

 Canthon 

podagricus 

- - - - - - - - x - - - - - - - - - 

 Canthon 
pseudoforcipatus 

- - - - - - x - - - - - x - - - - - 

 Canthon 
quinquemaculatus 

x x x x x x x x - x x x - x - - x - 

 Canthon 

smaragdulus 

x - - - - - x - - - - - - - - - - - 

 Canthon sp. 1 - - - - - - - x - - - x - - - - - - 

 Canthon sp. 2 - - - - - - - - - - - - x x x - - - 

 Canthon sp. 3 - - - - - - - - - - - - - x - - - - 

 Canthon sp. 4 - - - - - - - - x - - - - - - - - - 

 Canthon sp. 5 - - - - - - - - - - - - x x x - - - 

 Canthon sp. 6 - - - - - - - - - - - - x x x - - - 

 Canthon sp. 7 - - - - - - - - x x x - x x x - x - 

 Canthon unicolor - - - - - - x x x x x - x x x - - - 

 Chalcocopris 
hesperus 

x - - x - - - - - - - - - - - - - - 
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 Coprophanaeus 

bonariensis 

- - - - - - - - - - - - x - x - x - 

 Coprophanaeus 
cyanescens 

x x x x x x x x x x x x - - - - - - 

 Coprophanaeus 
milon 

- - - - - - x x x - - - - - x - - - 

 Coprophanaeus 

saphirinus 

x x - x x x - - - - - - - - - - - - 

 Deltochilum aff. 

komareki 

x x x x x x x - - x x - - - - - - - 

 Deltochilum 

brasiliense 

x x - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Deltochilum 

elongatum 

- - - - - - x x x x x x - - - - - - 

 Deltochilum 
furcatum 

x x - x x - - - - - - - - - - - - - 

 Deltochilum 
icaroides 

x x - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Deltochilum 

morbillosum 

x - - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Deltochilum 

pseudoicarus 

- - - - - - - - - x x - x - - - - - 

 Deltochilum x - - - - - - - - - - - - - - - - - 
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sculpturatum 

 Deltochilum 

valgum 

- - - - - - - - - x - - - - - - - - 

 Deltochilum 

variolosum 

- - - - - - x x - - - x x x x x x x 

 Dichotomius aff. 

bicuspis 

- - - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Dichotomius 

bitiensis 

- - - - - - - - - - - - x - - - - - 

 Dichotomius 
carbonarius 

x x x x x x x x x x x x x x x - - - 

 Dichotomius 
depressicollis 

x x - x x - - - - - - - - - - - - - 

 Dichotomius 

fornicatus 

- - - - - - - - - - - - x x x - - - 

 Dichotomius 

micans 

- - - - - - - - - - - - x x x - - - 

 Dichotomius 

mormon 

x x - x x - - - - - - - - - - - - - 

 Dichotomius 

nisus 

- x x - - x - - x - x - x x x x - x 

 Dichotomius 

nobilis 

- - - - - - - - - - x - - - - - - - 
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 Dichotomius 

sericeus 

x x x x x - - - - x x - - - - - - - 

 
Digitonthophagus 

gazella 

- - - - - - - - x - - x - - x - - - 

 Eurysternus 

aeneus 

- - x - x - x x x x x - - - - - - - 

 Eurysternus 
caribaeus 

x x - x x - x x - x x - - - - - - - 

 Eurysternus 
howdeni 

- - - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Eurysternus 

paralellus 

x x x x x x - - - - - - - - - - - - 

 Eutrichillum 

hirsutum 

x x x x x x - - - - - - - - - - - - 

 Gromphas 

inermis 

- - - - - - - - x - - x - - - - - - 

 Malagoniella 

punctatostriatus 

- - - - - - x - - x x x x - - - - - 

 Malagoniella 
puncticollis 

- - - - - - - - - - - - x - x x - x 

 Martinezidium 
galileoae 

- - - - - - - - - - - - x - - - - - 
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 Nunoidium 

argentinum 

- - - - - - - - - - - - - - x - - - 

 Ontherus 
apendiculatus 

- - - - - - - - - - - - - x x - - - 

 Ontherus 
erosioides 

- - - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Ontherus 

sulcator 

x x x - x x x x x x x x x x x x x - 

 Onthophagus aff. 

buculus 

x x x - x x - - - - - - - - - - - - 

 Onthophagus aff. 

hircus 

- - - - - - x x - x x - x x x x x x 

 Onthophagus 

buculus 

- - x - - - - - - - - - - - - - - - 

 Onthophagus 
catherinensis  

x x - x x - - - - - - - - - - - - - 

 Onthophagus sp. - - - - - - - - - - - - - - - x - - 

 Onthophagus sp. 

1 

- - - - - - x x - x x - - - - - - - 

 Onthophagus 

tristis 

x x x x x - x x - - x - - - - - - - 

 Phanaeus 

splendidulus 

x - - x - - - - - - - - - - - - - - 
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 Pseudocanthon 

xanthurus 

- - - - - - x x - x x - - - - - - - 

 Scybalocanthon 
nicriceps 

x - - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Sulcophanaeus 
menelas 

- - - - - - - - - - - - - - x - - - 

 Trichillidium 

quadridens 

- - - - - - x x - x x - - x - - - - 

 Trichillum 

epipleuralis 

- - - - x - - - - - - - - - - - - - 

 Trichillum 

hesper 

- - x - - - - - - - - - - - - - - - 

 Trichillum 

externepunctatum 

- - x - - x - - x - x - x x x - - - 

 Trichillum sp. - - - - - - - - - - - - x - - - - - 

 Trichillum sp. 1 - - - - - - - - - - x - - - - - - - 

 Uroxys 

dilaticollis 

x x - x - - - - - - - - - - - - - - 

 Uroxys sp. x x - x x - - x - - - - x - - - - - 

 Uroxys sp. 1 - - - - - - - x - - - - - - - - - - 

 Vulcanocanthon 
sp. 

- - - - - - - - - - - - x x x - - - 
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n 2.624 2.648 379 1.542 5.120 651 2.815 2.726 523 14.584 5.681 1.964 999 388 415 636 296 110 

S. obs 31 30 16 27 31 20 26 31 23 29 29 15 30 25 30 10 8 5 

SC 0,9977 0,9977 0,9974 0,9961 0,9988 0,9923 0,9989 0,9978 0,9924 0,9996 0,9996 0,9975 0,994 0,9846 0,9832 0,9921 0,9933 0,9818 

 

 



149 

 

Apéndice 4: Modelos lineales generalizados mixtos seleccionados por pruebas de 

hipótesis para la diversidad alfa q0, q1 y q2 

 

Q0: ~región*ambiente+ (1|provano), control=glmerControl(optimizer="bobyqa"), 

data=Data, family=poisson) 

Modelo lineal generalizado mixto ajustado por máxima verosimilitud (aproximación de 

Laplace) [glmerMod] 

 Familia: poisson (log) 

Formula: Q0 ~ región * ambiente + (1 | provano) 

Control: glmerControl (optimizer = "bobyqa") 

 

AIC BIC logLik Devianza df.resid 

491,7 516,7 -235,9 471,7 80 

 

Residuos escalados: 

Min 1Q Median 3Q Max 

-1,8216 -0,6853 -0,1231 0,5812 2,1728 

 

Efectos aleatorios: 

 Groups  Name         Varianza Dev.Est. 
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 provano 

(Intercepto)  

0,1229 0,3506   

Numero de observaciones: 90, grupos: provano, 6 

Efectos fijos: 

 

Estimador Error Est. z value p 

(Intercepto) 2,8072 0,2597 10,808 2,00E-16 

Región chaco húmedo 0,2112 0,3658 0,578 0,5635 

Región chaco seco -0,7149 0,3755 -1,904 0,0569 

Ambiente pastura -0,5476 0,1281 -4,276 1,91E-05 

Ambiente silvopastoril 0,0754 0,1076 0,7 0,4836 

Región chaco 

húmedo:ambiente pastura -0,1702 0,1768 -0,963 0,3357 

Región chaco seco:ambiente 

pastura 0,3527 0,1985 1,777 0,0756 

Región chaco 

húmedo:ambiente 

silvopastoril -0,1203 0,1468 -0,819 0,4125 

Región chaco seco:ambiente 

silvopastoril -0,3223 0,1878 -1,716 0,0861 

 

Correlación de efectos fijos: 

 

(Intr) rchh rchs habp habs rchh:habp rchs:habp rchh:habs 
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reginchchmd -0,71 

       regionchcsc -0,692 0,491 

      ambientptrr -0,181 0,128 0,125 

     ambntslvpst -0,215 0,153 0,149 0,436 

    rgnchchmd:mbntp 0,131 -0,168 -0,091 -0,724 -0,316 

   rgnchcsc:mbntp 0,117 -0,083 -0,22 -0,645 -0,281 0,467 

  rgnchchmd:mbnts 0,158 -0,203 -0,109 -0,32 -0,733 0,419 0,206 

 rgnchcsc:mbnts 0,123 -0,088 -0,233 -0,25 -0,573 0,181 0,44 0,42 

 

Q1 ~ región+ambiente+región*ambiente, random= ~1 | provano, 

weights=varComb(varPower) 

Modelo lineal de efectos mixtos ajustado por REML 

AIC BIC logLik 

360,2616 388,995 -168,1308 

 

Efectos aleatorios: Formula: ~1 | provano 

 

(Intercepto) Residuos 

DevEst: 2,439214 0,389463 

 

Combinación de funciones de varianza:  

 Estructura: Power of variance covariate 
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Fórmula: ~fitted(.)  

Estimaciones de parámetros: power 0,8054957  

Efectos fijos: Q1 ~ región + ambiente + región * ambiente 

 

Valor Error Est. d.f. t-value p 

(Intercepto) 7,566761 1,8357716 78 4,121842 0,0001 

Región chaco húmedo 0,446822 2,5996756 3 0,171876 0,8745 

Región chaco seco -3,250459 2,5414947 3 -1,278956 0,2909 

Ambiente pastura -2,003399 0,7974169 78 -2,512361 0,0141 

Ambiente silvopastoril -1,381095 0,8250641 78 -1,673924 0,0982 

Región chaco 

húmedo:ambiente pastura -1,164539 1,0969725 78 -1,061593 0,2917 

Región chaco 

seco:ambiente pastura 3,105746 0,9176455 78 3,384473 0,0011 

Región chaco 

húmedo:ambiente 

silvopastoril 2,106435 1,2476029 78 1,688386 0,0953 

Región chaco 

seco:ambiente silvopastoril 2,257071 0,9332711 78 2,418451 0,0179 

 

Correlación:  

 

(Intr) rchh rchs ambt ambs rch:ambp rchs:ambtp rch:ambs 

Región chaco húmedo -0,706 

       Región chaco seco -0,722 0,51 
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Ambiente pastura -0,27 0,191 0,195 

     Ambiente silvopastoril -0,261 0,184 0,188 0,601 

    Región chaco 

húmedo:ambiente pastura 0,196 -0,279 -0,142 

-

0,727 

-

0,437 

   Región chaco seco:ambiente 

pastura 0,235 -0,166 -0,201 

-

0,869 

-

0,522 0,632 

  Región chaco 

húmedo:ambiente 

silvopastoril 0,173 -0,247 -0,125 

-

0,397 

-

0,661 0,584 0,345 

 Región chaco seco:ambiente 

silvopastoril 0,231 -0,163 -0,197 

-

0,531 

-

0,884 0,386 0,541 0,585 

 

Residuos estandarizados dentro del grupo: 

Min Q1 Med Q3 Max 

-1,99740607 -0,60327424 -0,03245662 0,72238038 2,10243646 

 

Número de Observaciones: 90 

Número de Grupos: 6  

 

Q2 ~ región+ambiente+región*ambiente, random= ~1 | provano, data = Data, 

weights=varComb(varPower) 

Modelo lineal de efectos mixtos ajustado por REML  
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AIC BIC logLik 

337,0267 365,7601 -156,5134 

 

Efectos aleatorios: Formula: ~1 | provano 

 

(Intercepto) Residuos 

StdDev: 1,731647 0,2919212 

 

Combinación de funciones de varianza:  

 Estructura: Power of variance covariate 

 Fórmula: ~fitted(.)  

 Estimaciones de parámetros:   power 1,088165  

Efectos fijos: Emperical ~ región + ambiente + región * ambiente  

 

Valor Error Est. d.f. t-value p 

(Intercept) 5,518842 1,3601678 78 4,057472 0,0001 

Región chaco húmedo 0,013161 1,9164445 3 0,006867 0,995 

Región chaco seco -2,39661 1,8513728 3 -1,294504 0,2861 

Ambiente pastura -1,349972 0,7356723 78 -1,835018 0,0703 

Ambiente silvopastoril -1,489683 0,7263563 78 -2,050899 0,0436 

Región chaco 

húmedo:ambiente pastura -0,63595 0,9758725 78 -0,651673 0,5165 

Region chaco seco:ambiente 

pastura 2,476334 0,8245113 78 3,003396 0,0036 
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Región chaco 

humedo:ambientesilvopastoril 2,203969 1,1196113 78 1,968513 0,0526 

Región chaco 

seco:ambientesilvopastoril 2,276752 0,7987795 78 2,850289 0,0056 

 Correlación:  

 

(Intr) rgchh rgchs ambp ambs rgch:mbnp rchs:mbntp rch:mbnts 

Región chaco húmedo -0,71 

       Región chaco seco -0,735 0,521 

      Ambiente pastura -0,351 0,249 0,258 

     Ambiente silvopastoril -0,355 0,252 0,261 0,656 

    Region chaco 

húmedo:ambiente pasturas 0,264 -0,35 -0,194 

-

0,754 

-

0,495 

   Región chaco seco:ambiente 

pasturas 0,313 -0,222 -0,255 

-

0,892 

-

0,586 0,673 

  Región chaco 

húmedo:ambiente 

silvopastoril 0,23 -0,309 -0,169 

-

0,426 

-

0,649 0,604 0,38 

 Región chaco seco:ambiente 

silvopastoril 0,323 -0,229 -0,261 

-

0,597 

-

0,909 0,45 0,58 0,59 

 

Residuos estandarizados dentro del grupo: 

Min Q1 Med Q3 Max 

-1.83713129 -0,66898201 0,01960092 0,59838827 2,2031543 
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Número de Observaciones: 90 

Número de grupos: 6  

Apéndice 5: Análisis de los principales componentes del clima, la vegetación y las 

condiciones microclimáticas. 

Autovalores y su contribución a las correlaciones  

Importancia de componentes: 

Clima 

 PC1 PC2 PC3 

Desviación estándar 1,15 0,73 0,21 

Eigenvalue 2,408 0,5472 0,04482 

Proporción explicada 0,8027 0,1824 0,01494 

Proporción acumulada 0,8027 0,9851 1 

 

Valor de los loadings para cada componente: 

 
PC1 PC2 PC3 

Temperatura media anual °C 0,5427072 0,71823249 0,4354434 

Rango medio de temperatura diaria °C 0,5489138 -0,69569181 0,4633643 

Estacionalidad de precipitaciones  0,6357377 -0,01245023 -0,7718047 

 

Condiciones microclimáticas 

 PC1 PC2 PC3 PC4 

Desviación estándar 1,6351 1,0678 0,3858 0,1931 

Eigenvalue 2,6736 1,1402 0,14886 0,037273 
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Proporcion explicada 0,6684 0,2851 0,03721 0,009318 

Proporcion acumulada 0,6684 0,9535 0,99068 1 

 

Valor de los loadings para cada componente: 

  PC1 PC2 PC3 PC4 

Amplitud térmica 
0,5885704 -0,1705617 0,3944965 

-

0,6847379 

Humedad Relativa % 
-

0,5187645 0,4183134 0,7347219 

-

0,1268113 

Temperatura media local °C 
0,2168475 0,8635614 

-

0,3814446 

-

0,2484732 

Temperatura máxima °C 0,5809005 0,2240187 0,3988186 0,6732859 

 

Vegetación 

 PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 

Desviación estándar 1,8762 1,0653 0,8442 0,57561 0,49229 0,2427 

Eigenvalue 3,52 1,1348 0,7126 0,33132 0,24235 0,058905 

Proporcion explicada 0,5867 0,1891 0,1188 0,05522 0,04039 0,009817 

Proporcion acumulada 0,5867 0,7758 0,8946 0,94979 0,99018 1 

 

  PC1 PC2 PC3 PC4 PC5 PC6 

Hojarasca -0,4605054 0,05631048 -0,2633807 0,58453103 -

0,59652119 

0,1337179 

Suelo desnudo -0,2321943 -0,72024913 0,4751063 0,36491312 0,26140178 0,01041998 

Dosel -0,496174 0,15697346 -0,232419 0,04443209 0,38114489 -0,72657175 

Arbustos -0,4374312 -0,30173949 0,1181602 -0,70277162 - -0,08347316 
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0,45032175 

Herbáceas -0,2262312 0,58872765 0,7720794 0,05320538 -

0,05669354 

0,00822261 
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Apéndice 6  

 

 
Figura A6.1: Relación alométrica de los rasgos morfométricos y biomasa de hembras de 

escarabajos copro-necrófagos del Bosque Atlántico. 
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Figura A6.2: Relación alométrica de los rasgos morfométricos y biomasa de hembras de 

escarabajos copro-necrófagos del Chaco Húmedo. 
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Figura A6.3: Relación alométrica de los rasgos morfométricos y biomasa de hembras de 

escarabajos copro-necrófagos del Chaco Seco. 
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Tabla A6.2: Relaciones alométricas entre el área del cuerpo y biomasa y demás variables 

morfológicas del Bosque Atlántico. (* indica p < 0,05). 

 

  Parámetros Estimadores 

Error 

Estándar t 

Longitud total 
b  0,485 0,010 48,41* 

a 1,625 0,083 19,68* 

Biomasa 
b  1,466 0,166 8,838* 

a 0,00009 0,00008 1,091 

Ancho del pronoto 
b  0,517 0,020 25,44* 

a 0,716 0,074 9,65* 

Área de cabeza 
b  0,993 0,058 17,23* 

a 0,137 0,042 3,218* 

Longitud tibia anterior 
b  0,518 0,016 32,12* 

a 0,309 0,025 12,15* 

Área tibia anterior 
b  1,098 0,109 10,036* 

a 0,016 0,009 1,684 

Ancho del diente 
b  0,469 0,063 7,479* 

a 0,141 0,045 3,154* 

Área fémur anterior 
b  0,966 0,041 23,545* 

a 0,054 0,012 4,529* 

Esfericidad 
b  -0,003 0,016 -0,213 

a 0,309 0,021 14,872* 
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Tabla A6.2: Relaciones alométricas entre el área del cuerpo y biomasa y demás 

variables morfológicas del Chaco Húmedo. (* indica p < 0,05). 

 

 

  Parámetros Estimadores 

Error 

Estándar t 

Longitud total 
b 0,492 0,008 60,79* 

a 1,549 0,058 26,66* 

Biomasa 
b 1,432 0,038 37,431* 

a 0,00012 0,00002 4,844* 

Ancho del pronoto 
b 0,520 0,014 36,02* 

a 0,731 0,049 14,85* 

Área de cabeza 
b 0,988 0,022 45,601* 

a 0,129 0,014 8,958* 

Longitud tibia anterior 
b 0,521 0,026 20,248* 

a 0,319 0,038 8,315* 

Área tibia anterior 
b 1,204 0,082 14,717* 

a 0,011 0,005 2,312* 

Ancho del diente 
b 0,535 0,045 11,94* 

a 0,112 0,024 4,756* 

Área fémur anterior 
b 1,013 0,037 27,063* 

a 0,045 0,009 5,165* 

Esfericidad 
b 0,004 0,015 0,262 

a 0,296 0,017 17,873* 
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Tabla A6.3: Relaciones alométricas entre el área del cuerpo y biomasa y demás 

variables morfológicas del Chaco Seco. (* indica p < 0,05). 

 

 
  Parámetros Estimadores 

Error 

Estándar t 

Longitud total 
b 0,516 0,006 93,27* 

a 1,379 0,034 39,99* 

Biomasa 
b 1,510 0,101 15,008* 

a 0,00007 0,00004 1,967* 

Ancho del pronoto 
b 0,491 0,011 44,61* 

a 0,835 0,041 20,21* 

Área de cabeza 
b 1,027 0,040 25,668* 

a 0,113 0,022 5,099* 

Longitud tibia anterior 
b 0,526 0,026 19,899* 

a 0,308 0,037 8,339* 

Área tibia anterior 
b 0,818 0,054 15,216* 

a 0,063 0,016 3,883* 

Ancho del diente 
b 0,407 0,034 12,03* 

a 0,194 0,029 6,748* 

Área fémur anterior 
b 0,915 0,024 38,625* 

a 0,066 0,008 8,716* 

Esfericidad 
b -0,013 0,018 -0,744 

a 0,340 0,022 15,506* 
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