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Resumen
La diminución en la cobertura vegetal y la perturbación antropogénica tienen efectos negativos sobre la 

diversidad de insectos. Este trabajo tuvo como objetivo evaluar la diversidad funcional y la composición de 
comunidades de insectos fitófagos y benéficos en diferentes niveles de perturbación de Yucatán, México. Se 
instalaron 6 trampas Malaise por sitio, durante 5 meses en temporada de lluvias. Los ejemplares se identificaron a 
nivel familia y grupo funcional; se analizó la diversidad en términos de riqueza, familias comunes y dominantes de 
cada grupo funcional. Se registraron 25,872 individuos de 106 familias, 12 órdenes y 4 grupos funcionales (fitófagos, 
polinizadores, depredadores y parasitoides). Aunque la riqueza de familias fue similar, la diversidad de familias 
comunes y dominantes mostró diferencias en los sitios con niveles medios y altos de perturbación. Estos resultados 
sugieren que algunas familias son exitosas en niveles altos de perturbación y otras disminuyen su diversidad. Las 
familias dominantes de los fitófagos, polinizadores, parasitoides y depredadores fueron: Pyralidae, Geometridae, 
Tachinidae y Coccinellidae, respectivamente.

Palabras clave: Urbanización; Grupos funcionales; Fitófagos; Insectos benéficos 

Abstract
Decreased vegetation cover and anthropogenic disturbance can negatively impact insect diversity. This research 

aimed to assess the functional diversity and community composition of phytophagous and beneficial insects at 
different levels of disturbance in Yucatán, Mexico. Six Malaise traps were deployed at each site during 5 months in the 
rainy season. Specimens were identified to the family and functional group levels, and diversity was analyzed based 
on family richness, as well as the composition of common and dominant families for every functional group. A total 
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Introducción

En México, un país considerado megadiverso, el 
crecimiento de las zonas urbanas y la intensificación de 
la agricultura, están poniendo en riesgo la diversidad 
de insectos nativos presentes en zonas naturales 
(Martínez-Ramos et al., 2016), así como ocasionando 
cambios en el comportamiento de distintos grupos de 
insectos, que comprometen funciones ecológicas críticas 
como la polinización, el control biológico de plagas y 
la descomposición de la materia orgánica (Wagner 
et al., 2021). La perturbación antropogénica derivada 
de la urbanización, que incluye la construcción de 
infraestructura y el desarrollo de asentamientos humanos, 
junto con la agricultura intensiva, la deforestación, la 
fragmentación del hábitat, la contaminación y cambio 
climático, está generando una presión sin precedentes 
sobre la biodiversidad (Betts et al., 2019; Fahrig et al., 
2019). La disminución de especies de vertebrados, como 
aves, anfibios y mamíferos está bien documentada; sin 
embargo, la pérdida de diversidad en invertebrados es 
menos conocida y se desconoce si está ocurriendo a la 
misma velocidad que en otros grupos; aunque estudios más 
recientes, incluidos varios metaanálisis, han evidenciado 
el declive de los insectos (Wagner et al., 2021). 

En particular, se ha demostrado que la urbanización 
y agricultura intensiva afectan negativamente a los 
polinizadores, principalmente por la pérdida de hábitat, 
cambios en la disponibilidad de alimentos y la alteración 
de sus patrones de comportamiento (Biella et al., 2022; 
Fisogni et al., 2020; Tavares-Brancher et al., 2024). Pero, 
la urbanización no solo afecta a los polinizadores, sino 
que en general contribuye a la disminución de insectos 
debido a múltiples factores, como el incremento en la 
intensidad lumínica (Boyes et al., 2021), en la temperatura, 
evaporación y la exposición al viento y a diversos 
contaminantes, que alteran su comportamiento y actividad 
(Dirzo, 2014; Wagner et al., 2021); especialmente aquellos 
que ocupan altos niveles tróficos como los parasitoides y 
depredadores (Betancourt et al., 2021; Janzen y Hallwachs, 
2021). Esta pérdida de diversidad no solo es preocupante 
por la pérdida de especies en sí misma, sino también por 

la disminución de las múltiples funciones ecológicas que 
realizan los insectos (Fenoglio et al., 2020; Wagner et 
al., 2021). 

En México se han realizado algunos estudios sobre 
cómo la diversidad de insectos varía en varios niveles de 
perturbación, con resultados contrastantes, dependiendo 
del taxón a estudiar, del grupo funcional al que pertenecen 
y de las características de los sitios perturbados. En general, 
se ha demostrado que la urbanización tiene un impacto 
negativo sobre la diversidad de abejas (Muñoz-Urías et al., 
2025), coleópteros (Cortés-Arzola y León-Cortés, 2021) y 
hormigas, principalmente de hábitos arborícolas (Roche-
Ortega y Castaño- Meneses, 2015) y mariposas (Ramírez-
Restrepo y Halffter, 2013). Actualmente, la península de 
Yucatán está siendo amenazada por el crecimiento urbano 
descontrolado y las prácticas agrícolas no sostenibles, por 
lo que se planteó la siguiente pregunta de investigación 
¿cómo varían las comunidades de insectos en términos de 
diversidad funcional y composición, en diferentes niveles 
de perturbación? Tomando en cuenta que los resultados 
de las evaluaciones de diversidad pueden variar según 
el nivel taxonómico considerado y los requerimientos 
ecológicos del taxón a estudiar (Fenoglio et al., 2020), 
en este trabajo se planteó abordarlo a nivel de familia, 
considerando el grupo funcional que conforman y la 
función que llevan a cabo como fitófagos, depredadores, 
parasitoides o polinizadores. 

El objetivo del presente trabajo fue evaluar la 
diversidad funcional y la composición de comunidades 
de insectos fitófagos y benéficos en diferentes niveles 
de perturbación de Yucatán; para ello se plantearon las 
siguientes hipótesis: la diversidad de insectos fitófagos 
será mayor en zonas con mayor nivel de perturbación; por 
el contrario, los insectos benéficos serán más diversos en 
niveles de perturbación menores y la familia dominante 
de cada grupo funcional será diferente en cada nivel 
de perturbación. Realizar estas evaluaciones podría ser 
significativo para implementar estrategias de conservación 
dentro de las ciudades, además de que las evaluaciones de 
la diversidad de invertebrados son prioritarias para avanzar 
en el entendimiento de la defaunación, principalmente en 
regiones tropicales (Dirzo, 2014; Wagner et al., 2021). 

of 25,872 individuals representing 106 families, 12 orders, and 4 functional groups were recorded (phytophagous, 
pollinators, predators and parasitoids). While family richness was comparable across sites, the diversity of common 
and dominant families differed between areas with medium and high levels of disturbance. These results suggest that 
some families thrive under high disturbance levels, whereas other experiences a decline in diversity. The dominant 
families of phytophagous, pollinators, parasitoids and predators were: Pyralidae, Geometridae, Tachinidae, and 
Coccinellidae, respectively.

Keywords: Urbanization; Functional groups; Phytophagous; Beneficial insects 
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Materiales y métodos

El estudio se llevó a cabo en 3 zonas de Yucatán que 
se eligieron considerando el grado de perturbación, de 
acuerdo con el índice de disturbio (ID), según el método 
propuesto por Martorell y Peters (2005). En cada zona, 
se seleccionaron 2 sitios al azar, se utilizaron fotografías 
aéreas (INEGI SINFA 1:250 000, 2019 CLAVE F16-10 
LÍNEA 166) que fueron importadas al programa Arc view 
3.1. El ID se basa en la cuantificación de 15 parámetros, los 
cuales están comprendidos en 1 de 3 categorías: 1) cría de 
ganado (frecuencia de excrementos de cabra, frecuencia 
de excremento de vaca, ramoneo, caminos para el ganado 
y compactación del suelo); 2) actividades humanas 
(extracción de leña, número de caminos, superficie 
de senderos, proximidad de asentamientos humanos, 
cercanía a núcleos de actividad humana, porcentaje de 
uso del suelo y evidencia de incendios forestales) y 3) 
degradación del suelo (porcentaje de erosión, presencia de 
islas de erosión y superficie totalmente modificada). Una 
vez que se estimó el índice de perturbación en cada sitio, 
se establecieron 3 niveles de perturbación: alto (índice de 
perturbación entre 10 y 15), medio (entre 2.1 y 5) y bajo 
(entre 0 y 2). Así, se seleccionaron 2 sitios por nivel de 
afectación, resultando 6 sitios en total (tabla 1).

La zona con alto nivel de perturbación, a la cual se 
denominó zona urbana, se ubicó alrededores de la ciudad de 
Mérida (21°01’ N, 89°33’ O), al norte del estado, dominada 
por un paisaje urbano, con 75% de cobertura gris y apenas 
10% de cobertura de material vegetal (Biles y Lemberg, 
2023). La zona con nivel medio de perturbación, nombrada 
zona periurbana, se localiza en el municipio de Conkal 
(21°05’ N, 89°30’ O), al este del municipio de Mérida, 
con 40% de cobertura gris y 35% de cobertura vegetal, 
dominada por cultivos de maíz y vegetación circundante 
de selva baja caducifolia (Rzedowski, 1978). La zona, 
con bajo nivel de perturbación, llamada zona natural, se 
localiza en la reserva privada “Komchén de los Pájaros” 
(21°13’ N, 89°19’ O), al oeste de los municipios de Dzemul 
y Telchac, presenta una cobertura vegetal de 80% y una 
cobertura gris inferior a 5% (fig. 1); la vegetación es selva 
baja caducifolia, conformada principalmente por varias 
especies de la familia Fabaceae: Piscidia piscipula (jabín), 
Caesalpinia gaumeri (kitinché), Lysiloma latisiliquum 
(tzalam) y la familia Burseraceae: Bursera simaruba (palo 
mulato) (Flores y Espejel, 1994). Las 3 zonas presentan un 
clima cálido subhúmedo con lluvias en verano con rangos 
de precipitación anual que van de 1,050 mm a 1,200 mm. 
La temperatura media anual es de 26 a 28 °C. 

Se llevaron a cabo muestreos sistemáticos durante la 
temporada de lluvias, de julio a diciembre de 2023. En 

cada nivel de perturbación se instalaron 2 trampas de 
intercepción tipo Malaise, separadas por más de 2 km, para 
asegurar la independencia de las muestras; estas trampas 
fueron seleccionadas por su alta eficacia en la captura 
pasiva de insectos voladores, incluidos lepidópteros 
diurnos y nocturnos (Schmidt et al., 2019), además de ser 
uno de los métodos de muestreo mayormente utilizados 
para hacer evaluaciones de biodiversidad, y permiten 
obtener un muestreo representativo de los ensambles 
presentes en cada sitio (Chan-Canché et al., 2020; 
Kaczmarek et al., 2022). En los sitios urbanos las trampas 
fueron colocadas en jardines de casas particulares; en la 
zona periurbana se colocaron en cultivos de maíz y en 
la zona natural en parches de vegetación. Las trampas 
funcionaron ininterrumpidamente durante 5 meses con 
cortes quincenales de recolecta, resultando un total de 10 
muestras por sitio. Los botes recolectores de las trampas 
tenían 1 L de etanol desnaturalizado al 70%, el cual era 
reemplazado en cada recolecta. Cada muestra se procesó 
según las técnicas curatoriales convencionales, en el 
laboratorio de plagas agrícolas del Instituto Tecnológico 
de Conkal; todos los insectos se conservaron en etanol al 
70% y se seleccionaron algunos ejemplares para su montaje 
en seco en alfileres entomológicos para su posterior 
identificación; en el caso de los lepidópteros, se empleó 
la técnica de relajación en cámara húmeda, extensión de 
alas sobre planchas entomológicas y posterior secado 
para su correcta preservación y manejo en la colección. 
Posteriormente se realizó la identificación taxonómica de 
los ejemplares a categoría de familia, utilizando claves 
especializadas en insectos de Latinoamérica, como las 
de Goulet y Huber (1993), Borror y White (1998), Arnett 
(2000), Triplehorn y Johnson (2005).

Tabla 1
Índice y categoría de perturbación de los 6 sitios seleccionados 
en México.

Nombre del sitio Tipo de sitio Índice Nivel 

Mérida 1 Huerto en ciudad 10.33 Alto
Mérida 2 Huerto en ciudad 11.35 Alto
Conkal 1 Huerto periurbano 

con cultivo de maíz
2.22 Medio

Conkal 2 Huerto periurbano 
con cultivo de maíz

3.59 Medio

Komchén de los 
Pájaros 1

Selva baja 
caducifolia 

0.78 Bajo

Komchén de los 
Pájaros 2

Selva baja 
caducifolia

0.81 Bajo
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Se analizó la representatividad del muestreo con el 
software EstimateS 9.10 mediante curvas de acumulación, 
con el estimador no paramétrico jackknife 1, conocido por 
ser uno de los estimadores menos sesgados para muestras 
pequeñas (Magurran, 2004); se utilizaron las 10 fechas de 
recolecta como medida del esfuerzo de muestreo, con un 
total de 3,600 horas de recolecta por trampa. Asimismo, 
se analizaron las diferencias entre la riqueza de familias 
entre sitios, considerando los intervalos de confianza 
al 95% de 1,000 remuestreos calculados mediante la 
prueba de bootstrap (Colwell y Elsensohn, 2014); la 
no superposición de los intervalos de confianza indica 
diferencias estadísticamente significativas (Colwell, 
2006). Para realizar el análisis de diversidad de insectos 
en cada nivel de perturbación, las familias identificadas 
se agruparon considerando el grupo funcional que 
conforman: fitófagos, polinizadores, parasitoides o 
depredadores; para cada grupo el análisis de diversidad 
fue calculado mediante medidas de diversidad verdadera, 
usando el software SPADE (Chao y Shen, 2010). Estas 
medidas contemplan 3 niveles de diversidad basadas en 
los números de Hill, qD (Jost, 2006): 0D, se refiere a 
la riqueza de familias solamente; 1D, es la diversidad 
ecológica si todas las familias tuvieran la misma 
importancia relativa, usa el inverso del exponencial de 

la entropía de Shannon; y 2D que considera solo a las 
familias dominantes, mediante el inverso del índice de 
Simpson (Moreno et al., 2011). Todos los valores de qD 
se calcularon por separado y se tomó en cuenta cada 
zona de manera individual (zona urbana, zona periurbana 
y zona natural), lo que permitió evaluar la diversidad 
por cada zona de perturbación para después comparar 
entre sitios, usando intervalos de confianza de 95% que 
fueron calculados mediante la prueba de bootstrap, para 
saber si existen diferencias significativas entre zonas, la 
no superposición de los intervalos de confianza indica 
diferencias estadísticamente significativas (Colwell, 
2006). 

Posteriormente, se analizó la composición de los 
ensambles de cada grupo funcional en términos de la 
distribución de abundancias de cada familia, para lo que 
se construyeron curvas de rango-abundancia para cada 
nivel de perturbación (Whittaker, 1972). 

Resultados

Se recolectaron 25,872 individuos pertenecientes a 4 
grupos funcionales: fitófagos, polinizadores, parasitoides 
y depredadores, clasificados en 12 órdenes y 106 
familias (tabla 2). Las curvas de acumulación indican 

Figura 1. Localización de los sitios de muestreo de Mérida, Conkal y Dzemul en Yucatán, México. Los sitios fueron clasificados 
con diferentes niveles de perturbación. Los puntos indican los sitios donde fueron colocadas las trampas Malaise: zona urbana con 
nivel alto de perturbación (rojo), zona periurbana con nivel intermedio de perturbación (amarillo) y zona natural con bajo nivel de 
perturbación (verde).
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que el muestreo tuvo una eficiencia de 83.4%, (familias 
observadas = 86; jackknife 1 = 103.1) para la zona urbana, 
de 84.7% para la zona periurbana (familias observadas = 
90; jackknife 1 = 106.2) y de 83.5 % para la zona natural 
(familias observadas = 73; jackknife 1 = 87.4), con menor 
riqueza para la zona natural, con intervalos de confianza 
al 95% (fig. 2). 

En el grupo de los fitófagos, la riqueza de familias (0D) 
y la diversidad de familias dominantes (2D) no mostraron 
diferencias significativas entre zonas, considerando el 
sobrelapamiento de los intervalos de confianza al 95%; 
únicamente la diversidad de familias comunes (1D) muestra 
que la zona periurbana tiene el valor más alto (tabla 3). 

La familia Pyralidae se registró dominando en las zonas 
periurbana y natural, en cambio, la familia Cicadellidae, 
lo hizo únicamente en la zona urbana (fig. 3A).

 Los insectos polinizadores, al igual que los fitófagos, 
presentaron diferencias en la diversidad de familias 
comunes (1D), siendo los más diversos en la zona urbana 
con los intervalos de confianza al 95%. La riqueza (0D) y 
diversidad de familias dominantes (2D) fueron similares 
en los 3 sitios (tabla 3). Sin embargo, pese a que la 
diversidad fue similar, las familias dominantes fueron 
diferentes en cada nivel de perturbación: Geometridae en 
los sitios periurbanos con maíz, Nymphalidae en el sitio 
natural y Erebidae en la zona urbana (fig. 3B).

Tabla 2
Grupos funcionales, órdenes y familias de insectos identificados en un gradiente de perturbación de Yucatán, México.

Grupo Orden Familia Zona urbana Zona periurbana Zona natural Total

Fitófago Lepidoptera Pyralidae 2,298 2,117 1,459 5,874
Crambidae 219 969 505 1,693
Tortricidae 242 363 164 769
Noctuidae 3 286 23 312
Tineidae 12 116 54 182
Oecophoridae 0 1 0 1

Hemiptera Cicadellidae 3,063 1,034 281 4,378
Diaspididae 309 24 4 337
Psyllidae 1 122 2 125
Aphididae 43 11 19 73
Derbidae 9 25 3 37
Cicadidae 13 8 10 31
Cixiidae 9 7 7 23
Liviidae 19 0 1 20
Rhyparochromidae 1 18 0 19
Berytidae 7 3 0 10
Delphacidae 2 6 1 9
Alydidae 3 4 0 7
Membracidae 3 1 1 5
Cercopidae 4 0 0 4
Coreidae 0 4 0 4
Miridae 0 2 1 3
Pentatomidae 1 2 0 3
Pyrrhocoridae 0 3 0 3
Lygaeidae 0 2 0 2
Triozidae 0 0 2 2



V.M. Caballero-Chan et al. / Revista Mexicana de Biodiversidad 96 (2025): e965613
https://doi.org/10.22201/ib.20078706e.2025.96.5613

6

Tabla 2. Continúa

Grupo Orden Familia Zona urbana Zona periurbana Zona natural Total

Tropiduchidae 1 1 0 2
Cydnidae 1 0 0 1
Dictyopharidae 0 1 0 1
Rhopalidae 0 1 0 1
Tingidae 1 0 0 1

Diptera Drosophilidae 496 284 98 878
Ulidiidae 158 71 47 276
Tephritidae 1 11 8 20
Psilidae 1 0 0 1

Coleoptera Chrysomelidae 48 62 34 144
Curculionidae 20 19 14 53
Mordellidae 9 1 3 13
Bruchidae 0 2 0 2

Orthoptera Gryllidae 5 15 57 77
Acrididae 1 22 6 29

 Tettigoniidae 1 6 2 9
Thysanoptera Phlaeothripidae 2 13 0 15

Thripidae 1 3 3 7
Polinizador Lepidoptera Geometridae 187 1,672 222 2,081

Erebidae 251 1,214 390 1,855
Nymphalidae 25 257 1,127 1,409
Pieridae 77 122 119 318
Hesperiidae 31 82 58 171
Pterophoridae 12 38 64 114
Lycaenidae 23 66 14 103
Riodinidae 2 61 0 63
Sphingidae 14 8 1 23

Diptera Bombyliidae 25 459 66 550
Syrphidae 25 103 7 135

 Tipulidae 6 25 25 56
Hymenoptera Apidae 25 14 7 46

Halictidae 1 0 0 1
Parasitoide Diptera Tachinidae 106 593 158 857

Pipunculidae 13 18 15 46
Hymenoptera Braconidae 146 99 78 323

Ichneumonidae 37 114 63 214
Encyrtidae 114 28 14 156
Figitidae 67 2 2 71
Chalcididae 21 23 3 47
Bethylidae 31 4 11 46
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Tabla 2. Continúa

Grupo Orden Familia Zona urbana Zona periurbana Zona natural Total

Eulophidae 22 5 6 33
Eupelmidae 14 5 5 24
Diapriidae 12 4 5 21
Aphelinidae 12 5 2 19
Pteromalidae 12 4 3 19
Mymaridae 3 0 11 14
Eurytomidae 9 3 0 12
Evaniidae 5 2 3 10
Tiphiidae 4 4 1 9
Trichogrammatidae 5 0 3 8
Perilampidae 4 1 1 6
Chrysididae 0 5 0 5
Platygastridae 3 1 0 4
Eucharitidae 3 0 0 3
Tetracampidae 0 1 2 3
Mutillidae 0 2 0 2
Dryinidae 0 0 1 1
Rhopalosomatidae 0 1 0 1

Depredador Coleoptera Coccinellidae 451 118 51 620
Dytiscidae 5 2 1 8

 Carabidae 2 3 0 5
Diptera Dolichopodidae 250 41 25 316

Asilidae 43 140 59 242
 Scenopinidae 0 4 0 4
Hemiptera Anthocoridae 2 2 1 5

Reduviidae 1 3 0 4
Stenocephalidae 1 0 0 1

Hymenoptera Crabronidae 58 16 18 92
Vespidae 20 22 4 46
Pompilidae 5 8 2 15
Sphecidae 3 2 0 5
Sapygidae 0 2 1 3
Thynnidae 0 2 0 2
Scoliidae 0 0 1 1

Mantodea Mantidae 9 17 8 34
Mantoididae 2 1 0 3

Mecoptera Bittacidae 1 0 0 1
Neuroptera Chrysopidae 24 73 31 128

Berothidae 0 0 1 1
Myrmeleontidae 0 0 1 1
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Los parasitoides, mostraron mayores diferencias en 
términos de diversidad, siendo la zona urbana la que 
tuvo la mayor diversidad de especies comunes (1D) y 
dominantes (2D), pese que la riqueza de familias (0D) fue 
similar en los 3 niveles de perturbación, según los valores 
de los intervalos de confianza al 95% (tabla 3). La familia 
Tachinidae, contrario a lo esperado, se registró como 
dominante en la zona periurbana y natural, pero en la zona 
urbana, la familia Braconidae fue la dominante (fig. 3C). 

Los insectos depredadores presentaron la misma 
riqueza de familias (0D) en los diferentes sitios, pero fueron 
más diversos (1D y 2D) en la zona natural y periurbana, 
de acuerdo con los intervalos de confianza al 95% (tabla 
3) con la familia Asilidae dominando las comunidades 
más diversas; por el contrario, Coccinellidae dominó las 
comunidades de la zona urbana (fig. 3D). 

Discusión

Los resultados de este trabajo fueron contrarios a 
nuestra hipótesis de investigación, ya que ésta sugiere 
que en zonas con altos niveles de perturbación como 
las ciudades, habría menor diversidad de insectos, 
principalmente especialistas como los parasitoides, 
considerando la hipótesis del aumento del disturbio, 

que indica una disminución en la riqueza de artrópodos, 
particularmente especialistas, conforme aumenta el grado 
de urbanización (Gray, 1989, en Fenoglio et al., 2020) y la 
teoría sobre la complejidad estructural de la vegetación, 
que afirma que a mayor cobertura vegetal en ecosistemas, 

Tabla 3
Diversidad verdadera de grupos funcionales de insectos, como número efectivo de familias, con números de Hill para estimar la 
riqueza de familias (0D), la diversidad de familias comunes (1D) y la diversidad de familias dominantes (2D) en 3 zonas con diferente 
nivel de perturbación de Yucatán. *Los intervalos de confianza (IDC) al 95%, indican diferencias significativas.

Grupos funcionales Índices de diversidad verdadera
0D (95% IDC) 1D (95% IDC) 2D (95% IDC)

Fitófagos
Zona urbana 50.6 (39.9, 84.8) 4.8 (4.6, 4.9)* 3.2 (2.4, 4.1)
Zona periurbana 42.4 (39.0, 56.7) 7.2 (6.9, 7.4)* 4.7 (4.0, 5.3)
Zona natural 30.3 (27.7, 43.1) 5.3 (5.0, 5.6)* 3.1 (2.5, 3.8)
Polinizadores
Zona urbana 14.9 (14.1, 25.2) 6.7 (6.2, 7.2)* 4.6 (4.2, 5.0)
Zona periurbana 13.0 (13.0, 13.0) 5.2 (5.0, 5.4)* 3.7 (3.1, 4.3)
Zona natural 12.5 (12.0, 20.0) 4.4 (4.2, 4.7)* 2.9 (2.3, 3.6)
Parasitoides
Zona urbana 21.0 (21.0, 21.0) 10.8 (10.0, 11.6)* 7.7 (7.4, 8.0)*
Zona periurbana 23.6 (22.3, 32.0) 4.0 (3.6, 4.3)* 2.3 (1.5, 3.1)*
Zona natural 21.3 (20.2, 29.3) 6.9 (6.0, 7.8)* 4.2 (3.6, 4.8)*
Depredadores
Zona urbana 18.7 (16.4, 31.7) 4.1 (3.8, 4.5)* 2.8 (2.0, 3.6)*
Zona periurbana 17.5 (17.0, 22.7) 7.0 (6.3, 7.7) 5.0 (4.5, 5.6)

Figura 2. Curvas de acumulación de la riqueza de familias de 
insectos, estimadas con el índice no paramétrico jackknife 1 en 
diferentes niveles de perturbación, zona urbana (nivel alto de 
perturbación), zona periurbana (nivel medio de perturbación), 
zona natural (nivel bajo de perturbación) en Yucatán, México.
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habrá un mayor número de plantas disponibles, lo que 
permitirá alojar mayor diversidad de fitófagos y, por 
consiguiente, de depredadores y parasitoides (González-
Moreno et al., 2023; Guo et al., 2021; Neal et al., 2024). 

Las diferencias encontradas en la riqueza de familias 
de insectos, sin tomar en cuenta su función en los 
ecosistemas, puede explicarse según la hipótesis de la 
perturbación media, que propone que la diversidad 
puede ser mayor en sitios donde la perturbación no es 
muy frecuente ni muy intensa, comparada con sitios no 
perturbados o con perturbación intensa (Connell, 1978).

El efecto de la perturbación y heterogeneidad del 
paisaje sobre la diversidad puede ser diferente dependiendo 
de la escala de estudio (Corcos et al., 2019), del taxón y 
del grupo funcional (Fenoglio et al., 2020), como se pudo 
observar en este trabajo. Las comunidades más diversas 
de fitófagos se presentaron en los sitios periurbanos con 
cultivos de maíz, probablemente, por la oferta mayor de 
alimento que puede representar el cultivo, facilitando el 
acceso a recursos alimenticios y refugio, que a su vez, 
favorece una mayor equidad de familias comunes (Landry 
et al., 2020); además, si consideramos nuevamente la 
hipótesis del disturbio medio, los sitios periurbanos con 
un nivel medio de perturbación, estarían alojando mayor 

diversidad, en este caso de fitófagos. Asimismo, se ha 
demostrado que zonas perturbadas que integran espacios 
verdes como parques urbanos, jardines residenciales, 
huertos verticales y familiares, parcelas de policultivos 
y parches de vegetación natural, favorecen la diversidad 
de fitófagos, al proporcionarles recursos alimenticios y 
refugios suficientes, que les permite adaptarse y prosperar 
en hábitats alterados por la actividad humana (Landry et 
al., 2020; Ruiz-Montoya et al., 2014). En los ensambles, la 
familia Pyralidae fue dominante en las zonas periurbana 
y natural, debido a su capacidad para aprovechar tanto 
plantas cultivadas como nativas, lo que le permite 
alimentarse y completar su ciclo de vida con eficacia 
(Cepeda, 2017). En cambio, las comunidades de la zona 
urbana estuvieron dominadas por la familia Cicadellidae, 
lo que refleja su adaptación a ambientes con altos niveles 
de perturbación (Trivellone et al., 2021). 

La mayor diversidad de polinizadores en ciudad puede 
estar relacionada con la variabilidad y abundancia de 
recursos florales de los jardines, parques y áreas verdes 
presentes en los sitios, al proporcionar ciertas fuentes 
polínicas que favorecen dicha diversidad; estos resultados 
son contrarios a la que esperábamos si se considera la 
teoría sobre el espectro de polinización, que afirma, que 

Figura 3. Curvas de rango-abundancia de Whittaker de los ensambles de insectos, recolectados en diferentes niveles de perturbación, 
zona urbana (nivel alto de perturbación), zona periurbana (nivel medio de perturbación) y zona natural (nivel bajo de perturbación) 
en Yucatán, México. Se trazó una escala logarítmica de abundancia frente al rango de familias ordenado desde la familia más 
abundante (la cual se indica el nombre), hasta la menos abundante por cada grupo funcional: A) fitófagos, B) polinizadores, C) 
parasitoides, D) depredadores.
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a mayor cobertura vegetal en los ecosistemas, habrá un 
mayor número de plantas con flores, lo que permitirá 
alojar mayor diversidad de polinizadores. Sin embargo, es 
importante señalar que esta diversidad estuvo representada 
por familias de lepidópteros y no por abejas, debido 
probablemente a que estas últimas son de los grupos más 
sensibles a la contaminación de las ciudades (Roguz et al., 
2023). Aunque se ha demostrado que en áreas urbanas, 
cuando se crean nuevos hábitats o refugios, como hoteles 
para polinizadores, jardines florales y corredores de 
flores silvestres, la diversidad de polinizadores tiende a 
incrementarse (Francini et al., 2022; Persson et al., 2023); 
pero el grupo de polinizadores varía dependiendo de 
ciertos factores asociados a la urbanización, por ejemplo, 
los abejorros son muy sensibles a la contaminación de las 
ciudades (Roguz et al., 2023); pero otros grupos pueden 
tener la capacidad de alimentarse en entornos urbanos 
(McLeod et al., 2021), como las mariposas (Lepidoptera: 
Papilionoidea) que son más tolerantes a la urbanización 
que otros polinizadores como sírfidos, moscas abejorros 
(Diptera: Syrphidae, Bombyliidae) y abejas (Hymenoptera: 
Apoidea) (Ávalos-Hernández et al., 2024). Es importante 
señalar que la diversidad observada es de familias 
consideradas comunes, lo que está reflejando la adaptación 
de ciertos polinizadores generalistas, que se adaptan 
rápidamente a las condiciones altamente perturbadas 
y son capaces de aprovechar la oferta floral de estos 
sitios (Deguines et al., 2016; Neumann et al., 2024). Las 
familias dominantes encontradas en este trabajo se han 
registrado interactuando con varias especies de plantas 
en jardines urbanos, realizando la función de polinización 
(Wonderlin et al., 2019). Geometridae fue dominante en los 
huertos periurbanos con maíz, probablemente porque son 
lepidópteros que disminuyen en sitios más urbanizados 
(Gaona et al., 2021); Nymphalidae fue dominante en 
la vegetación natural y Erebidae en la ciudad; esto es 
relevante porque las áreas urbanas y agrícolas alteran los 
patrones de comportamiento de los lepidópteros nocturnos 
debido a la luz artificial, mientras que los lepidópteros 
diurnos en áreas naturales reflejan su dependencia de 
hábitats con bajo impacto humano (Seymoure, 2018). 

La diversidad de parasitoides encontrada, también 
fue contraria a los patrones esperados, ya que, a mayor 
cobertura vegetal en los ecosistemas, habrá un mayor 
número de hospederos disponibles, lo que permitirá alojar 
mayor diversidad de parasitoides (Parsons y Frank, 2019). 
Esto puede explicarse por la denso-dependencia de los 
parasitoides a sus hospederos, incluso en ciudades (Rocha 
y Fellowes, 2018), probablemente, porque las trampas se 
colocaron en jardines de casas particulares, los cuales 
tenían diferentes especies vegetales, ornamentales, 
frutales y arbustivas que ofrecían microhábitats y recursos 

alimenticios a los hospederos y por consiguiente a sus 
parasitoides (Klaus et al., 2024; Lucatero et al., 2024; 
Start et al., 2020). Otra razón de los valores elevados de 
diversidad en la zona urbana, puede explicarse por la 
habilidad de dispersión de los bracónidos, ya que se ha 
comprobado que los artrópodos que ocupan altos niveles 
tróficos como depredadores y parasitoides, serán exitosos 
en sitios urbanos, si tienen alta capacidad de dispersión 
(Korányi et al., 2022). Tachinidae, que no ha sido 
registrada como una familia particularmente abundante 
para la región, fue dominante en los huertos periurbanos 
con maíz y la vegetación natural; además no es una 
familia de parasitoides hiperdiversa en comparación 
con los himenópteros parasitoides, por lo que es menos 
probable de encontrarse como dominante en los sitios 
(Kankonda et al., 2018). Por otra parte, se ha registrado 
que la abundancia de esta familia disminuye en áreas con 
altas densidades de edificios y calles que actúan como 
barreras que dificultan la dispersión de los individuos, 
así como la localización de sus hospederos (Corcos et 
al., 2019). Por el contrario, la familia Braconidae dominó 
los sitios de zonas urbanas, lo que podría sugerir su 
adaptación a ambientes altamente perturbados (Koptur 
et al., 2024), además de que se ha demostrado que la 
urbanización favorece especies generalistas capaces de 
explotar diferentes recursos, como podría ser el caso 
de Braconidae, parasitoides con mayor variedad en 
estrategias de desarrollo y biología.

Los depredadores fueron más diversos en áreas 
periurbanas con maíz y selva, al contrario de los parasitoides, 
que fueron más diversos en ciudad, probablemente porque 
al ocupar nichos similares, estén evitando la competencia. 
Cabe destacar que los depredadores, estuvieron 
representados mayoritariamente por diferentes familias 
del orden Coleoptera, que es uno de los grupos de insectos 
más afectados por la urbanización en términos de riqueza 
de especies, pero no de abundancia (Fenoglio et al., 2020). 
Aunque los coleópteros depredadores pueden aprovechar 
más eficientemente la oferta extendida del alimento 
que otros enemigos naturales, al adaptarse mejor a los 
cambios ambientales por urbanización (Gardiner et al., 
2021; Liere y Cowal, 2024); como se observó en nuestros 
resultados, Coccinellidae fue dominante únicamente en la 
zona urbana, lo que confirma que son los depredadores 
mejor adaptados a la urbanización, por su capacidad 
para prosperar en las condiciones microclimáticas 
características de este ambiente (Kawakami et al., 
2016; Meseguer et al., 2024). En cambio, Asilidae fue 
dominante en las zonas periurbana con maíz y natural, 
lo que puede reflejar su mayor supervivencia en zonas 
menos modificadas por la actividad humana (Pascacio-
Villafán y Cohen, 2023).
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Las diferencias de diversidad observadas para los 
diferentes ensambles de insectos, reflejan que las zonas 
urbanas pueden inducir cambios en las comunidades 
de insectos, e incluso, en algunos casos, favorecer esta 
diversidad. Pero, esto solo funcionará para cierto grupo 
de organismos que tengan estrategias tipo “r”, con hábitos 
generalistas y alta capacidad de dispersión y adaptación, 
que los hace exitosos en ambientes urbanos (Martinson y 
Raupp, 2013), como ciertas especies de avispas que pueden 
ser resistentes a la urbanización (Christie y Hochuli, 
2009), como en nuestros resultados representadas por 
Braconidae; también familias que estén mejor adaptadas a 
ambientes con altos niveles de perturbación y que pueden 
colonizar nuevos hábitats creados por la actividad humana 
y volverse dominantes dentro de las comunidades al verse 
favorecidas por factores ambientales como la temperatura 
y la humedad (Adams et al., 2020; Sire et al., 2022). Sin 
embargo, los resultados contrastantes reportados en la 
literatura sobre los efectos de la urbanización sobre las 
comunidades de artrópodos (Arnold, 2022), sugieren que 
es prioritario continuar con esta línea de investigación. 

En conclusión, la riqueza de insectos en sitios con 
distintos niveles de perturbación fue similar; sin embargo, 
se encontraron diferencias en la diversidad de familias 
comunes, esto resulta relevante debido a que los análisis 
se realizaron a un nivel taxonómico alto, de familia, donde 
normalmente es difícil detectar variaciones significativas 
en diversidad. Cabe destacar, que las diferencias fueron 
con las familias consideradas comunes, que probablemente 
sean las que presentan biologías generalistas que les 
permite adaptarse a condiciones adversas como las que 
existen en zonas perturbadas.

Contrario a lo esperado, la mayor diversidad de 
insectos no se encontró en la vegetación natural, sino 
que fue en los sitios periurbanos con cultivos de maíz, 
con niveles de perturbación moderados, con la familia 
Pyralidae dominando las comunidades. En la zona 
urbana, con el mayor grado de perturbación, los grupos de 
insectos más diversos fueron parasitoides y polinizadores 
con las familias Tachinidae y Erebidae, representando la 
dominancia de cada grupo funcional, respectivamente. 
Por el contrario, en la zona de menor perturbación, como 
fue la vegetación natural, únicamente los depredadores 
presentaron la mayor diversidad de insectos, con la familia 
Asilidae como dominante.
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