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Resumen
Los efectos de la introducción de Amatitlania nigrofasciata sobre la ictiofauna nativa han sido poco explorados. 

El objetivo del presente estudio fue analizar la influencia del espacio y alimento como factores que expliquen la 
coexistencia de este cíclido con el nativo Herichthys pantostictus en la Reserva de la Biosfera Barranca de Metztitlán. 
Con la información procedente de recolectas y del monitoreo ambiental de 7 localidades visitadas entre marzo de 2016 
y mayo de 2018, se determinaron el uso, selección y traslape de hábitat, mediante índices y métodos multivariados. 
Adicionalmente, se calculó el traslape de la dieta, con aquellos ejemplares que coincidieron espacial y temporalmente. 
Los resultados señalan que el uso y la selección diferencial del hábitat, en función de la cobertura de distintos sustratos 
y profundidades, se manifiesta en un bajo traslape espacial entre las especies, en contraste con el traslape de dieta 
que es muy alto. Así, el aprovechamiento diferencial del espacio permite explicar la coexistencia de estos cíclidos 
en la reserva. Esto último no necesariamente es una respuesta a las condiciones ambientales o a la utilización de 
determinados recursos, sino que puede ser resultado de interacciones de competencia relacionadas con la defensa de 
territorios de anidación o alimentación.

Palabras clave: Traslape de hábitat; Traslape de dieta; Selección del hábitat; Coexistencia; Convicto; Mojarra de 
Chairel
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Introducción

Dentro del conjunto de especies exóticas, existe un 
subgrupo conocido como especies invasoras, las cuales 
son capaces de sobrevivir, establecerse y reproducirse 
de manera descontrolada fuera de su ambiente natural, 
desarrollando un comportamiento invasivo, desplazando 
especies nativas y causando graves daños a la biodiversidad, 
economía, agricultura o salud pública (Williamson, 1996). 
Actualmente, se reconoce que una de las principales 
causas de pérdida de la biodiversidad en el mundo es la 
presencia de las especies invasoras (McNeely, 2001). En 
México, la presencia de especies invasoras en ambientes 
acuáticos es uno de los problemas más severos y menos 
controlados, en 1904 solo se reconocían 4 especies de 
peces exóticas o translocadas; 7 en 1969, 55 en 1983, 
94 en 1997, 102 en 2008 (Contreras-Balderas, 2008) y 
118 en 2009 (Aguirre-Muñoz et al., 2009). Para el 2014, 
la Comisión Nacional para el Conocimiento y Uso de 
la Biodiversidad reconoció la presencia de 93 especies 
de peces invasoras exóticas o translocadas (Mendoza y 
Koleff, 2014). La escaza regulación en la importación 
e introducción de nuevas especies al mercado nacional 
permite el cultivo de casi cualquier organismo acuático 
con poco control, provocando así una tasa de introducción 
y establecimiento de nuevas especies para la región, de 
1 cada 5 años (Contreras-MacBeath et  al., 2014). Una 
especie que se establece con éxito en un nuevo ecosistema, 
por lo general, tiene que competir con las especies 
nativas por los recursos existentes, alimento o espacio 
(David et  al., 2017; Simberloff, 2013); la consecuencia 
de ello es la modificación de las tramas tróficas locales 
y/o el desplazamiento de especies nativas (Britton et al., 
2018; Catford et  al., 2018). Sin embargo, una mínima 
diferenciación en los recursos utilizados en cualquier nivel 
(espacio, tiempo o recursos alimentarios) puede ser un 

factor mediador de la coexistencia entre especies (Bolnick 
et  al., 2011; Chase y Leibold, 2003). Por tanto, estudios 
sobre el uso de recursos son necesarios para evaluar la 
competencia, especialmente si en el sistema se presenta 
una especie no nativa que pueda desplazar a las nativas 
sintópicas (Gozlan et al., 2010; Roberts y Britton, 2018).

La especie Amatitlania nigrofasciata (Günther, 1867) 
es un pez pequeño de la familia Cichlidae oriundo de 
Centroamérica, conocido en acuariofilia como convicto 
o pez Congo. Su distribución en la vertiente del Pacífico 
comprende desde el río Sucio en El Salvador hasta el río 
Suchiate en Guatemala y en la vertiente atlántica desde 
el río Patuca, Honduras hasta el río Jutiapa, Guatemala 
(Schmitter-Soto et  al., 2007). Es ampliamente utilizado 
en el comercio de peces ornamentales y es precisamente a 
partir de liberaciones accidentales durante esta actividad, 
que ha sido introducido en diversas regiones del mundo: 
EUA (Courtenay et al., 1984), Israel (Welcomme, 1988), 
Hawái (Eldredge, 1994), México (Contreras-MacBeath 
et al., 2014), Reunión (Keith et al., 2006), Perú (Cossios, 
2010), Japón (Ishikawa y Tachihara, 2010), Irán (Reza-
Esmaeili et  al., 2013), Australia (Duffy et  al., 2013), 
Italia (Bianco, 2014), China (Xiong et al., 2015), Hungría 
(Takács et al., 2017), Colombia (Herrera-R. et al., 2017) 
y Brasil (Gurgel-Lourenço et  al., 2019). Su amplia 
tolerancia ambiental y la capacidad de colonizar hábitats 
perturbados, el oportunismo trófico, el cuidado biparental, 
su agresividad durante la competencia territorial, rápida 
tasa de crecimiento, maduración temprana y periodos de 
desove largos con múltiples puestas, muy probablemente 
contribuyen al éxito del establecimiento de este cíclido 
en islas y otras regiones (CABI, 2019; Gagliardi-
Seeley, 2012; Ishikawa y Tachihara, 2010; McKaye, 
1977; Wisenden, 1994; Yamamoto y Tagawa, 2000). En 
México se le considera como especie exótica invasora 
con presencia, desde 1984, en la cuenca del río Amacuzac 
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(Conabio, 2016; Mejía-Mojica et al., 2012) y ampliamente 
distribuida en la cuenca del Pánuco desde el 2000 
(Miranda et al., 2012; Montaño-Campos, 2008; Sánchez-
Barrera, 2010; Soto-Galera et al., 2018). En la Reserva de 
la Biosfera Barranca de Metztitlán (RBBM) el convicto 
fue registrado por primera vez en 2007, se piensa que 
fue introducido de manera deliberada como consecuencia 
de su comercio con fines ornamentales. Además de este 
cíclido, se reporta la presencia de otras especies ajenas a la 
reserva, 3 exóticas y 3 translocadas. De entre las especies 
nativas, la única perteneciente a la familia Cichlidae es 
Herichthys pantostictus (Miranda et al., 2012), endémica 
de la cuenca Pánuco-Tamesí (Pérez-Miranda et al., 2018); 
este cíclido comparte con A. nigrofasciata estrategias 
alimentarias y reproductivas, ya que ambas son omnívoras, 
tienden a ser territoriales, agresivas y presentan cuidados 
parentales (De la Maza-Benignos, 2014; De la Maza-
Benignos y Lozano-Vilano, 2013; Ishikawa y Tachihara, 
2010; Trujillo-Jiménez, 1996). La presencia espacial 
simultánea de estos 2 cíclidos en la RBBM representa 
una excelente oportunidad para determinar la influencia 
de la utilización de los recursos espacio y alimento como 
factores que explican su coexistencia a más de 10 años de 
la introducción del convicto a la RBBM, lo que analizamos 
mediante el uso, selección y traslape de hábitat para el 
caso de la dimensión espacial, mientras que para el caso 
de la trófica, lo abordamos con el análisis de sus dietas y 
el traslape de éstas.

Materiales y métodos

La Reserva de la Biosfera Barranca de Metztitlán 
(RBBM) se encuentra al centro-este de Hidalgo. 
Comprende la cuenca de la barranca de Metztitlán, entre 
los paralelos 98°23’00” y 98°57'08” longitud oeste y 
20°14’15” y 20°45’26” latitud norte, presenta gradientes 
altitudinales que van desde los 1,000 hasta los 2,000 m 
snm, con una extensión de 96,042.94 ha (Conanp, 2003). 
Los 2 principales ríos que drenan la RBBM son tributarios 
altos de la cuenca del río Amajac, uno de los afluentes 
más importantes de la cuenca del río Pánuco, con un área 
de 6,884 km². El primero es un río que a lo largo de sus 
100 km en la reserva recibe el nombre de acuerdo con la 
región; identificándose 3 tramos importantes, el primero 
en su entrada, al sur de la barranca se conoce como río 
Grande de Tulancingo; el segundo llamado río Venados, 
en la unión con el río San Sebastián; y el tercer tramo 
donde inicia el Distrito 08 Metztitlán se denomina río 
Metztitlán, al norte de la reserva; este río corre de SE 
a NO, y al N de la reserva desemboca en la laguna de 
Metztitlán. El segundo es una pequeña porción del río 
Amajac, antes de la afluencia del río Metztitlán, abajo de 

la laguna de mismo nombre (este tramo pequeño también 
se conoce como río Almolón) en la porción noroeste de la 
reserva (Argota-Quiroz, 2011; Conanp, 2003).

Dentro de la RBBM se ubicaron 7 localidades 
de estudio, 5 en el río Metztitlán: 1) barranca del 
Chilar y San Pablo, a 500 m del poblado Los Baños 
(20°17’50.5”N, 98°28’02.1”O); 2) río Venados, a 7.05 km 
al SO de Metzquititlán (20°28’18.9”N, 98°40’52.5”O); 3) 
Geoparque Comarca Minera, a 12 km al NE de Atotonilco 
el Grande (20°20’22”N, 98°36’37”O); 4) San Pedro 
Tlatemalco, 12.53 km al SE de Metztitlán (20°32’07”N, 
98°43’32”O) y 5) Jihuico, 7.12 km al SE de Metztitlán 
(20°32’30”N, 98°43’35”O); y 2 en el río Amajac: 6) 
puente en el libramiento a Cardonal, a 2 km al SE de San 
Pablo Tetlapayac (20°37’46”N, 98°54’37.7”O) y 7) San 
Pablo Tetlapayac (20°38’27.2”N, 98°55’15.1”O) (fig. 1).

El trabajo de campo contempló muestreos en las 2 
temporadas del año que para la cuenca del río Metztitlán 
señala Mendoza-Cariño et al. (2018): sequía (de marzo a 
mayo de 2016 y mayo 2018) y lluvias (agosto-noviembre 
2016 y noviembre del 2017). En cada localidad se efectuó la 
captura de peces y el monitoreo de los factores ambientales, 
en todas las porciones o áreas (sitios o hábitats) en un 
tramo de 30 m de río que se identificaron como diferentes 
en términos de velocidad de corriente, profundidad y 
porcentaje de cobertura de distintos tipos de sustrato, 
independientemente de la presencia de peces, de acuerdo 
con lo señalado por Jowett y Richardson (1995). Los peces 
fueron recolectados mediante electropesca por vadeo con 
un equipo de AbP-3TM; posteriormente, se fijaron con 
una solución de formaldehído al 10%, con la finalidad de 
detener el proceso de digestión y mantener el contenido 
estomacal en condiciones aceptables para su análisis 
posterior, cualitativo y cuantitativo, en el laboratorio 
(Cailliet et al.,1996). Los ejemplares recolectados fueron 
debidamente identificados y etiquetados con la fecha, 
localidad y sitio de recolecta. En cada sitio se cuantificaron 
las siguientes características del hábitat: profundidad 
(m) con un estadal graduado; velocidad de corriente a 
la mitad de la columna de agua (m/s) con un flujómetro 
(Global Water FP201) y el porcentaje de cobertura de los 
diferentes tipos de sustratos: roca madre (cantos rodados 
y materiales pétreos con diámetro > a los 0.5 m), cantos 
rodados < 0.5 m de diámetro, grava 2-16 mm y arena 
0.0625-2 mm; las coberturas de detritus, sedimentos finos 
y de vegetación acuática, que son comúnmente empleadas 
en estudios del hábitat ribereño de peces (Reid, 2019), no 
fueron contempladas ya que fueron muy escasas en los 
sitios de estudio.

Para la verificación taxonómica de los ejemplares de 
H. pantostictus y A. nigrofasciata se siguieron los criterios 
establecidos por Pérez-Miranda et al. (2018) y Schmitter-
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Soto (2007), respectivamente; para el resto de la ictiofauna 
se siguió a Miller et al. (2009). Los nombres específicos se 
presentan de acuerdo con el catálogo de Fricke et al. (2022). 
Posteriormente, se contabilizó el número de individuos por 
sitio de muestreo para cada uno de los cíclidos de interés, 
se determinó la longitud patrón (LP) de cada ejemplar 
con ayuda de un vernier digital Mitutoyo con precisión de 
0.01 mm, se sustituyó el formaldehído al 10% por alcohol 
etílico al 70% y se depositaron a la Colección Nacional de 
Peces Dulceacuícolas Mexicanos de la Escuela Nacional 
de Ciencias Biológicas (ENCB-IPN-P). 

Para el análisis de la dimensión espacial, se construyó 
la matriz de las variables físicas registradas en toda la 
gama de sitios de muestreo (hábitats), es decir de todas 
las localidades y temporadas de muestreo, a la que se 
aplicó un análisis de componentes principales (ACP) a 
partir de la matriz de correlación de Spearman, utilizando 
XLSTAT (Addinosoft, 2022), éste último empleado para 
visualizar en el espacio multivariado la similitud en el uso 
del hábitat (definido como el número total de ejemplares 
dentro de cada uno de los hábitats) entre la especie nativa 
y la invasora. Dado que las variables determinadas se 
encuentran expresadas en diferentes unidades, éstas 
fueron estandarizadas de la siguiente forma: velocidad 
de corriente (m/s) y profundidad (m) con el logaritmo 
natural (valor del parámetro ambiental + 1), mientras que 
a las determinaciones de los porcentajes de cobertura de 
los diferentes sustratos se les aplicó arcoseno (%/100)-2 
(Krebs,1999). Componentes principales (CP) con valores 
propios  ˃  0.9 y variables con fuerte poder explicativo, 
cargas con valores absolutos  ˃  0.6 fueron retenidos. 
Los puntajes en los CP de cada uno de los sitios donde 
se presentaron los cíclidos fueron empleados como 
variables dependientes, mientras que las especies fueron 
las variables independientes en un análisis multivariado 
de varianza (Manova) que probó las diferencias en la 
utilización del hábitat entre las 2 especies con relación a 
las variables físicas determinadas (Reid, 2019). El análisis 
estadístico se realizó con el paquete estadístico PAST 
versión 1.94 (Hammer et al., 2020), con el empleo de la 
distribución T² de Hotelling para probar las diferencias y 
los valores de p ajustados con la corrección secuencial de 
Bonferoni. Para cada especie se desarrollaron las curvas 
de selección del hábitat de modo independiente para el 
porcentaje combinado de roca y cantos rodados menores 
de 0.5 m, de grava y arena, profundidad (m) y velocidad 
de corriente (m/s) (Reid, 2019). Las curvas se generaron 
con el programa “Habitat Selection” 3.10 (Jowett, 2022), 
los procedimientos numéricos y la terminología de este 
programa se basan en los trabajos de Jowett y Davey (2007) 
y Manly et al. (1993). Así, la fórmula para la estimación 
de la selección del hábitat (selectividad) es la misma que 

propusieron Manly et al. (1993) para la determinación de 
tasas de forrajeo: Wi = ui (Ʃui)

-1/ai (Ʃui)
-1, donde Wi es la 

tasa de forrajeo para el iecimo de n categorías de hábitat, 
ui es el número total de organismos en la categoría del 
hábitat i, Σui es el número total de organismos en todas 
las categorías de hábitat, ai es el número de muestras de 
la categoría i y Σai es el número total de muestras. Este 
índice mide la intensidad de la selección (selectividad) 
para una categoría de hábitat particular, los valores de 
W = 1 indican selectividad neutral, es decir, la categoría 
en cuestión se usa justo en la proporción con la que se 
encuentra en el ambiente; valores de W < 1 se usan con 
menos frecuencia de lo esperado por la casualidad; es 
decir, son hábitats que se evitan y valores con W > 1 son 
hábitats que se usan con más frecuencia de lo que se espera 
por la casualidad y, por lo tanto, son los seleccionados 
o preferidos. Adicionalmente, con los datos del número 
de ejemplares por sitio, de la especie nativa y la exótica, 
correspondientes a cada localidad, en cada temporada, se 
determinó la magnitud del traslape espacial, mediante el 
índice de Pianka (1973): Ojk  = Ʃpijpik / (Ʃpij 2 Ʃpik

2)1/2, 
donde Ojk  =  traslape de Pianka, Pij  =  proporción del 
recurso i del total de los recursos utilizados por la especie 
j y Pik = proporción del recurso i del total de los recursos 
utilizados por la especie k. El índice fluctúa de 0 a 1, donde 
0 indica que no hay traslape y 1 representa traslape total 
entre el par de especies analizadas, los valores entre 0.6 
y 1.0 indican traslape alto, entre 0.4 y 0.59 intermedio, y 
menores de 0.4 traslape bajo (Grossman, 1986).

Para el análisis de la dimensión trófica, se determinó 
el contenido estomacal solo con los ejemplares de ambas 
especies que fueron recolectados el mismo día y en la 
misma localidad para evitar el cálculo del traslape entre 
individuos que no coincidieron en espacio y tiempo 
(Reinas et al., 2022). El análisis se efectuó para clases de 
talla de 10 mm: 50 < 70 mm, 70 < 90 mm, 90 < 110 mm 
y > 110 mm para H. pantostictus, y de 30 < 40 mm, 40 
< 50 mm, 50 < 60 mm y > 60 mm para A. nigrofasciata. 
El procedimiento empleado es una modificación del 
método volumétrico (Cailliet et al., 1996), que consiste en 
extender el contenido del primer tercio del tubo digestivo 
(la parte con el contenido menos digerido) de cada uno 
de los ejemplares en una caja de Petri marcada con una 
cuadrícula milimétrica, separar los diferentes componentes 
y, posteriormente, determinar su identidad taxonómica 
siguiendo los criterios de Pennak (1978), Needham 
y Needham (1982) y Pineda-López et  al. (2009), para 
finalmente expresar el área ocupada por cada componente 
como una proporción del total del área ocupada por todo 
el contenido estomacal. Puesto que ambas especies son 
omnívoras y se alimentan de una extensa variedad de 
componentes alimenticios (Pérez-Miranda et  al., 2019; 
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Trujillo-Jiménez, 1998), la determinación de estos se 
llevó a cabo a una escala de categorías taxonómicas 
superiores, como lo sugieren Kramer y Bryant (1995) 
y Lombard et  al. (2018). Se analizaron las diferencias 
de dieta, ubicando las clases de talla y localidades en 
gradientes de consumo, obtenidos mediante un análisis 
de componentes principales (ACP) aplicado a la matriz 
de consumo, previamente transformada con el arco seno 
de la raíz cuadrada de la proporción del alimento, con 
el programa XLSTAT (Addinosoft, 2022). Para constatar 
las diferencias en la composición de la dieta (variable de 
respuesta) entre las clases de talla de las especies (variable 
independiente) y variaciones espaciales en su dieta 
(diferencias entre localidades; variable independiente), se 
aplicó un análisis de varianza multivariante permutacional 
(Permanova) (Ferreira et  al., 2021; Reinas et  al., 2022), 
los datos fueron previamente transformados (con el arco 
seno de la raíz cuadrada de la proporción consumida de 
cada tipo de alimento) con distancias euclidianas y con 
9,999 permutaciones para calcular los valores de p, con 
el paquete estadístico PAST 1.94 (Hammer et al., 2020). 
Adicionalmente, se calculó el traslape de dieta mediante el 
índice de Pianka (1973) entre todas las clases de talla de 
ambas especies que fueron recolectadas simultáneamente, 

los valores del índice varían de 0 a 1; para evaluar los 
resultados obtenidos se siguieron los criterios de Grossman 
(1986). Este índice es utilizado cuando por la naturaleza 
de los elementos alimenticios que consumen las especies, 
es poco factible determinar la disponibilidad de estas 
en el ambiente, además de ser uno de los índices más 
ampliamente usados cuando se trata de especies omnívoras, 
como sería el caso de ciclídos y loricáridos entre otros 
(Ferreira et  al., 2021; Gois et  al., 2015; Lombard et  al., 
2018; Maitra et al., 2019; Zengeya y Marshall, 2007).

Resultados

Se efectuaron 82 eventos de muestreo y recolecta de 
peces (sitios o hábitats) en las 7 localidades, donde un 
total de 4,715 ejemplares de 16 especie fueron capturados, 
Amatitlania nigrofasciata fue la segunda más abundante 
(8.72%) con 417 (209 en lluvias, 208 en secas) en 39 
eventos de recolecta procedentes de 3 localidades 
(río Venados, Jihuico y San Pedro Tlatemalco); H. 
pantostictus estuvo representada con 322 ejemplares (113 
en lluvias, 209 en secas) procedentes de 68 eventos de 
recolecta en las 7 localidades, siendo la quinta especie 
más abundante (6.36%). Otras especies muy abundantes 

Figura 1. Localidades de muestreo en la Reserva de la Biosfera Barranca de Meztitlán. 1) Barranca del Chilar y San Pablo, 2) río 
Venados, 3) Geoparque Comarca Minera, 4) San Pedro Tlatemalco, 5) Jihuico, 6) puente en el libramiento a Cardonal y 7) San Pablo 
Tetlapayac.
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fueron Poeciliopsis gracilis (translocada), Oreochromis 
mossambicus (exótica), Pseudoxiphophorus jonesii 
(nativa) y Xiphophorus helleri (translocada) con 55.6, 
8.72, 6.4 y 6.26%, respectivamente. Mientras que las 
especies exóticas Abramis brama, Carassius auratus, 
Cyprinus carpio e Ictalurus punctatus, las translocadas 
Chirostoma jordani y Goodea atripinnis, así como las 
nativas Tampichthys ipni, Astyanax argentatus, Ictalurus 
mexicanus y Poecilia mexicana no sobrepasaron 
individualmente 1.75% de la abundancia. Herichthys 
pantostictus y A. nigrofasciata coincidieron en 28 eventos 
de recolecta en el río Venados, San Pedro Tlatemalco y 
Jihuico. La media (intervalo, desviación estándar) de la 
longitud patrón de H. pantostictus fue de 75.93 mm (13.3-
134.61, 28.49 mm) y la de A. nigrofasciata fue de 49.31 
mm (26.44-77.4, 9.67 mm). 

Las condiciones de flujo en las localidades estuvieron 
caracterizadas por profundidades someras (< 1 m) y 
velocidades de corriente promedio de 0.435 m/s, los 
sistemas estudiados presentan desde remansos hasta 
rápidos con velocidades de 1.71 m/s. El lecho del río 
estuvo constituido principalmente por sustratos mixtos, 
típicamente de cantos rodados con diámetros menores a 
0.5 m, pero con porcentajes apreciables de grava, arena 
y roca mayor a 0.5 m (tabla 1). El ACP explicó en sus 
primeros 4 componentes 86.07% de la varianza del uso y 
disponibilidad del hábitat. El primer eje (CP1) demuestra 
diferencias en el uso entre las especies de cobertura de 
cantos rodados menores a 0.5 m y arena, diferencias en 
profundidad y cobertura de grava son explicadas en el 
componente 2, de roca por el componente 3 y de velocidad 
por el componente 4. Existen diferencias significativas 
(Manova Wilks Lambda: 0.91, p < 0.0182) de los puntajes 
de los sitios en los componentes asociados al uso del hábitat 
entre las especies. Las diferencias en el CP1 indican que 
H. pantostictus manifestó un mayor uso de hábitats con 
alta cobertura de cantos rodados menores 0.5 m y baja de 
arena en comparación con A. nigrofasciata, en el CP2 el 

cíclido nativo manifiesta un uso más acentuado de hábitats 
con mayores profundidades y coberturas de grava que el 
invasor, finalmente los componentes 3 y 4 indican que 
H. pantostictus utiliza más frecuentemente hábitats con 
mayor cobertura de roca y velocidades de corriente más 
elevadas que A. nigrofasciata (tabla 1, fig. 2). Herichthys 
pantostictus seleccionó hábitats con sustratos mixtos, 
constituidos por roca-cantos rodados con porcentajes entre 
20 y 80%, complementados con grava-arena (20-80%), 
profundidades de entre 0.85 y 1 m; así como, velocidades 
de corriente entre 0.60 y 1.15 m/s. La selección del hábitat 
en función de estas mismas variables para el caso de A. 
nigrofasciata es totalmente distinta, ya que ésta fue por 
hábitats con coberturas de sustrato siempre menores a 27% 
de roca-cantos rodados, mayores de 63% de grava-arena, 
con profundidades entre 0.4 y 1m y por toda la gama de 
velocidades registradas, excluyendo las seleccionadas por 
el cíclido nativo (fig. 3). En cuanto a la temporada de 
estiaje, el índice de Pianka resulto bajo, con un valor de 
0.30 para el traslape espacial entre las especies. Mientras 
que para la temporada de lluvias este fue de 0.29.

Los ejemplares de las 2 especies que coincidieron 
espacial y temporalmente proceden de las recolectas 
efectuadas en el río Venados en noviembre de 2017 
y mayo de 2018. Así como de Jihuico, y San Pedro 
Tlatemalco en mayo de 2018. El análisis de la dieta indica 
la presencia de 13 tipos de alimento (tabla 2), siendo 
los insectos y las algas filamentosas los elementos más 
abundantes en ambos cíclidos, con poco más de 50 y 33% 
del contenido estomacal, respectivamente. El ACP explica 
en sus 3 primeros componentes 63% de la varianza de 
los gradientes de consumo, el CP1 está relacionado con 
el consumo de algas filamentosas y larvas de dípteros, 
mientras que el gradiente del CP 2 lo está con el consumo 
de ninfas de efemerópteros y larvas de tricópteros (fig. 4). 
Sin embargo, como lo señala el Permanova, la composición 
de la dieta no difiere entre las clases de talla de las especies 
(pseudo-F = 0.81854, p = 0.3844), pero sí entre localidades 

Tabla 1
Valores de las variables del hábitat disponible y utilizado para H. pantostictus y A. nigrofasciata en la RBMB. Media (intervalo de 
variación) y desviación estándar de los sitios de muestreo.

Variables del hábitat Disponible H. pantostictus A. nigrofasciata

Profundidad (m) 0.365 (0.08-1.00) 0.20 0.374 (0.80-1.00) 0.19 0.378 (0.10-1.00) 0.24
Velocidad de corriente (m/s) 0.435 (0.0-1.717) 0.40 0.459 (0.0-1.717) 0.39 0.351 (0.0 -1.717) 0.38
Cantos rodados > 0.5m (%) 10.71 (0-80) 20.70 12.17 (0-80) 22.22 6.95 (0-70) 17.69
Cantos rodados < 0.5m (%) 51.49 (0-100) 35.63 53.00 (0-100) 34.50 41.31(0-100) 37.45
Grava (%) 14.65 (0-100) 22.65 14.64 (0-90) 20.75 15.60 (0-100) 27.0
Arena (%) 19.17 (0-100) 29.52 17.41 (0-100) 27.91 32.33 (0-100) 35.40
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(pseudo-F = 2.8663, p = 0.0001), sin interacción entre los 
2 factores (pseudo-F  =  -1.9437, p  =  0.5527). La prueba 
pareada derivada del análisis muestra diferencias en los 
patrones de consumo de los cíclidos recolectados en 
Jihuico y las otras 2 localidades, primordialmente por el 
alto consumo de larvas de tricópteros y bajo de ninfas 
de efemeróteros, también existen diferentes patrones de 
consumo entre los peces recolectados en el río Venados 
en las 2 temporadas, ya que en mayo se da un mayor 
consumo de ninfas de efemerópteros. Finalmente, no 
existen diferencias entre las dietas de los peces capturados 
en el río Venados y San Pedro Tlatemalco (tabla 3, fig. 

4). El traslape trófico entre las clases de talla de las 2 
especies fue alto; para el caso de los cíclidos capturados en 
noviembre de 2017 se ubicó entre 0.672 y 0.768, mientras 
que para los capturados en mayo de 2018 el valor fluctuó 
entre 0.620 y 0.978 (tabla 4).

Discusión

Si bien el registro de 16 especies ícticas para los ríos de 
la RBBM es igual al reportado por Miranda et al. (2012), 
existen pequeñas diferencias. En el presente estudio no 
fue posible recolectar al mugílido Dajaus monticola en 
el río Amajac, pero se registró la presencia del ciprínido 
exótico Carassius auratus en la localidad de Jihuico en 
ambas temporadas del año, lo que finalmente señala la 
presencia de 17 especies en la reserva. En cuanto a la 
abundancia y distribución de los 2 cíclidos de interés, para 
los años 2007-2008 A. nigrofasciata solo fue detectada 
en una localidad del río Metztitlán, donde además fue 
poco frecuente (Miranda et  al., 2012), mientras que en 
2017-2018 se le registró en 3 localidades del mismo río 
y fue la segunda especie más abundante del total de los 
ejemplares recolectados en la RBBM. Estos resultados 
son una clara manifestación de que la especie ha logrado 
establecerse, incluso datos preliminares señalan que este 
cíclido invasor se reproduce exitosamente dentro de la 
RBBM (Soto-Galera, et al., 2018). 

Existen diferencias significativas en el uso y selección 
del hábitat entre H. pantostictus y A. nigrofasciata 
relacionadas con la cobertura del tipo de sustrato, 
profundidad y marginalmente, con la velocidad de 
corriente. En cuanto al uso del hábitat de H. pantostictus, 
Miller et  al. (2009) mencionan que en la cuenca del río 
Pánuco, la especie se encuentra asociada a profundidades 
que alcanzan 2 m, sustratos diversos de lodo, arena, 
grava y rocas, vegetación asociada con algas, velocidades 
de la corriente bajas o nulas. En tanto, para la RBBM 
claramente hace uso más frecuente de sustratos mixtos con 
amplia cobertura de roca madre y cantos rodados (mayores 

Tabla 3
Prueba pareada entre localidades y fecha de colecta resultado del Permanova aplicado a la abundancia de los componentes de la dieta 
por clase de talla obtenidos para H. pantostictus y A. nigrofasciata en la RBBM. * = Diferencias significativas.

Río Venados 
noviembre 2017

Jihuico 
mayo 2018

Río Venados 
mayo 2018

San Pedro Tlaltemalco 
mayo 2018

Río Venados noviembre 2017 1 0.0001* 0.0161* 0.2691
Jihuico mayo 2018 0.0001* 1 0.0001* 0.0001*
Río Venados mayo 2018 0.0161* 0.0001* 1 0.2056
San Pedro Tlaltemalco mayo 2018 0.2691 0.0001* 0.2056 1

Tabla 2
Composición y abundancia de la dieta de H. pantostictus y A. 
nigrofasciata para las localidades de río Venados, Jihuico y San 
Pablo Tlatemalco en la RBBM, de noviembre 2017 a mayo 2018.

H. pantostictus A. nigrofasciata

Componentes de la dieta Contenido en la dieta (%)

Larva Coleoptera (LC) 5.45 6.18
Larva Diptera (LD) 19.36 19.40
Ninfa Ephemeroptera (NE) 21.67 14.45
Larva Megaloptera (LM) 0.42 0.00
Larva Trichoptera (LT) 3.27 8.54
Ninfa Odonata (NO) 0.00 0.15
Restos de insectos adultos 
no identificables (RIANI)

8.16 1.99

Gastropoda (G) 0.80 1.00
Hydracarina (H) 0.36 2.18
Peces (P) 2.50 6.53
Algas filamentosas (AF) 31.84 33.32
Restos vegetales no 
identificables (RVNI)

1.48 0.69

Detritus (D) 4.69 5.57
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a 40%), profundidades de 0.1 a 0.60 m y velocidades de 
corriente de hasta 0.9 m/s. En el río Santa María (cuenca 
del Pánuco), H. pantostictus selecciona hábitats profundos 
(> 2 m), con velocidades de corriente entre 0.3 y 0.35 m/s 
y coberturas a partes iguales de arena y roca (Soto-Galera 
y Alcántara-Soria, 2016), estos resultados difieren con lo 
registrado para la RBBM, donde suele seleccionar hábitats 
más someros, con mayores velocidades de corriente y 
sustratos mixtos con coberturas de roca madre y cantos 
rodados de entre 20 y 80%. Las diferencias encontradas 
en el uso y selección del hábitat son resultado de la amplia 
distribución de este cíclido en la cuenca del Pánuco, donde 
manifiesta diferentes morfotipos como resultado del uso 
de hábitats contrastantes que van desde ambientes lénticos, 
como lagunas y estuarios, hasta lóticos como ríos y arroyos 
(De la Maza-Benignos y Lozano-Vilano, 2013). Además, 
la determinación de la selección del hábitat en entornos 
donde no existe la gama completa asociada al ámbito de 
distribución y temporalidad de la especie en el momento 
de muestreo, solo será aplicable al entorno correspondiente 
(Jowett y Richardson, 2008).

La especie Amatitlania nigrofasciata habita entre 
rocas en aguas profundas, con corrientes de moderadas 
a rápidas, los adultos son frecuentes en la corriente de 
pequeños ríos o arroyos, hasta en las aguas someras de 
grandes y caudalosos ríos prefieren hábitats rocosos, donde 
encuentran refugio en las diversas grietas y hendiduras 
proporcionadas por este tipo de ambientes (Bussing, 1993; 
Conkel, 1993). En el río Acahuapa en El Salvador de 

Tabla 4
Solapamiento de dieta (índice de Pianka) entre clases de talla de 
H. pantostictus y A. nigrofasciata en la RBBM noviembre 2017 
y mayo 2018.

CLT H. pantostictus (mm)

CLT A. 
nigrofasciata (mm)

50 < 70 70 < 90 90 < 110 > 110

Río Venados/ 
noviembre 2017

n 5

30 < 40 4 0.768
40 < 50 5 0.672
Jihuico/ mayo 2018 n 10 4 18
 50 < 60 4 0.633 0.618 0.739
Río Venados/ mayo 
2018

n 10 4 18 18

30 < 40 10 0.763 0.773 0.731 0.694
40 < 50 33 0.822 0.642 0.647 0.620
50 < 60 19 0.914 0.796 0.635 0.645
> 60 14 0.949 0.718 0.938 0.858
San Pedro 
Tlatemalco / mayo 
2018

n 7 11 16

40 < 50 28 0.725 0.933 0.915
50 < 60 18 0.718 0.963 0.978
> 60 6 0.756 0.862 0.906

Figura 2. Comparación de las medias (intervalo de confianza de 95%) de los puntajes de los componentes principales (CP) asociados 
con el uso de hábitat de H. pantostictus (barras blancas) y A. nigrofasciata (barras grises) en la RBBM. La varianza explicada por 
el CP1, CP2, CP3 y CP4 fue de 31.95%, 20.11%, 18.78% y 15.43%, respectivamente. Cargas dominantes: CP1 cobertura de cantos 
rodados menores 0.5m (0.87) y de arena (-0.784), CP2 profundidad (0.695) y cobertura de grava (0.639), CP3 cobertura de roca madre 
(0.832) y CP4 velocidad de corriente (0.806).
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donde es nativa, su presencia se asocia con hábitats donde 
la velocidad del agua es de moderada a baja, los sustratos 
son particularmente de roca, además de presentar ramas y 
troncos (Álvarez-Calderón, 2014). En la RBBM, si bien 
el convicto también hace uso de hábitats someros y con 
velocidades de corriente de moderadas a bajas, difiere en 
el uso del sustrato, ya que lo hace sobre sustratos mixtos 
con bajas coberturas de roca madre y cantos rodados. 
Estas diferencias solo ponen de manifiesto los amplios 
intervalos de tolerancia de este cíclido a tipos y coberturas 
de sustratos, velocidad de corriente, altitud y temperatura 
en las diversas regiones del planeta y en los diferentes 

ambientes (ríos, canales, embalses y pantanos) donde 
ha sido introducido (Contreras-MacBeath et  al., 1998; 
Cossíos, 2010; Ishikawa y Tachihara, 2010; Mejía-Mojica 
et al., 2014; Scoppettone et al., 2011; Yamamoto y Tagawa, 
2000). En cuanto a su selectividad por el tipo de hábitat, 
diversos autores señalan que prefiere desovar en cuevas, 
sobre sustratos de roca que le proporcionen refugios con 
las condiciones necesarias para la protección de huevos 
y crías (Conkel, 1993; Patterson, 1985; Weber y Weber, 
1971). En la RBBM los resultados son radicalmente 
diferentes, ya que la selección es por sustratos mixtos 
con elevadas coberturas de grava-arena y bajas de roca 
madre-cantos rodados, que suponen condiciones poco 
favorables para la anidación, adicionalmente selecciona 
profundidades menores a 1 m y de la gama de velocidades 
de corriente disponibles, evita las intermedias (0.65-
0.95 m/s), que son precisamente las que selecciona  
H. pantostictus.

Las diferencias expuestas en el uso y selección del 
hábitat claramente se manifiestan en bajo traslape espacial 
entre ambos cíclidos dentro de la reserva, lo que sugiere que 
a más de una década de la introducción de A. nigrofasciata 
a la RBBM, esta se encuentra segregada espacialmente 
con respecto a H. pantostictus, lo que potencialmente 
ha promovido la coexistencia. Misma situación ha sido 
presentada por Makocho y Satuffer (2018) para explicar 
la coexistencia en cíclidos de los hábitats rocosos (4 
especies nativas vs. 2 introducidas) en el Parque Nacional 
del Lago Malawi. La segregación espacial en los cíclidos 
neotropicales se relaciona con los sitios de anidación, ya 
que como lo sugieren Buege et al. (2021), la distribución 
de los mismos se encuentra parcialmente gobernada 
por controles físicos (sustrato, profundidad, velocidad 
de corriente), pero también en el caso de especies con 
comportamiento agresivo, por la defensa territorial de los 
sitios de anidación, como sería el caso de las especies bajo 
estudio (De la Maza-Benignos, 2014; Gagliardi-Seeley, 
2012; Itzkowitz et al., 1998; Rícan et al., 2016). Situación 
que también registraron Archundia y Arce (2019) entre 
Cichlasoma istlanum (endémica de la cuenca del Balsas) 
y A. nigrofasciata en condiciones de laboratorio, donde 
la primera tuvo más éxito en la obtención de los recursos 
en disputa (refugio y alimento). El bajo traslape señalado 
difiere de lo registrado para el binomio A. nigrofasciata y 
C. istlanum en la cuenca del Balsas, donde ocupan hábitats 
y sitios de anidación similares, lo que sugiere la existencia 
de competencia constante por los recursos y, por ende, 
el establecimiento de jerarquías de dominancia (Trujillo-
Jiménez 1998). 

Herichthys pantostictus se encuentra catalogada 
como una especie omnívora, que ingiere artrópodos, 
gasterópodos, restos vegetales, algas filamentosas y 

Figura 3. Curvas de selectividad por sustratos, profundidad 
y velocidad de H. pantostictus y A. nigrofasciata para las 
condiciones prevalecientes en los muestreos realizados entre 
2016 y 2018 en la RBBM.
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detritus (De la Maza-Benignos y Lozano-Vilano, 2013; 
Pérez-Miranda et  al., 2019). El convicto ingiere una 
amplia gama de componentes tanto de origen animal 
como vegetal e incluso detritus; sin embargo, por la 
alta ingesta de insectos ha sido considerada como un 
entomófago especializado en el consumo de larvas de 
dípteros, ninfas de efemerópteros y zigópteros, aunque 
también se alimentan de peces, gasterópodos, crustáceos 
y materia vegetal que incluye semillas, restos de hojas 
y algas filamentosas (Bussing, 1993, 1998; Burcham, 
1988). En ríos de la cuenca del Balsas se comporta como 
omnívoro con tendencia carnívora, ya que los elementos 
de origen animal constituyen poco más de 60% del total de 
su dieta o incluso como un detritívoro-herbívoro (Medina-
Nava, 2011; Trujillo-Jiménez, 1998). En la RBBM ambos 
cíclidos manifiestan la ingesta de diferentes grupos de 
insectos que comprenden la mitad de su dieta, la materia 
vegetal alcanza un tercio de ésta, por lo que sí bien ambas 
especies se comportan como entomófagas especializadas, 
también pueden ser catalogadas como omnívoras. La 
similitud y los altos valores del traslape de dieta entre los 2 
cíclidos indican la utilización común del recurso alimento, 
misma que bajo condiciones limitantes se traduciría en el 
desplazamiento de alguna de las 2 como consecuencia de 
la competencia, situación contraria, a la observada en la 

cuenca del Balsas, donde A. nigrofasciata presenta una 
dieta diferente a C. istlanum, que resultó en bajo traslape y 
prácticamente se descarta la competencia por este recurso 
(Trujillo-Jiménez, 1998). 

La coexistencia del cíclido nativo H. pantostictus y el 
exótico A. nigrofasciata dentro de la RBBM es promovida 
principalmente por la selección y uso diferencial del 
espacio, mismo que les proporciona alimento, el cual está 
conformado mayoritariamente por organismos de deriva, 
estos componentes acuáticos y terrestres son la mayor fuente 
de alimento para los peces (Flecker, 1992), ya que como 
mencionan Tamaris-Turizo et al. (2013), los elementos de 
deriva son de gran importancia para los niveles tróficos 
en los ríos, debido al subsidio energético que suministran. 
La coexistencia de una o varias especies como resultado 
de la segregación espacial en estudios que analizan 
simultáneamente las dimensiones espacial y trófica, ha sido 
demostrada en especies de la familia Cyprinidae en América 
del norte (Gee y Northcote, 1963; Mendelson, 1975), en 
Salmo truta y Cottus poecilipus en Noruega (Hesthagen 
et  al., 2004), en especies de la familia Loricariidae en 
Brasil (Reinas et al., 2022). Específicamente en la familia 
Cichlidae, la coexistencia de especies que utilizan el 
mismo recurso alimenticio en los grandes lagos africanos 
se explica también en función de la segregación espacial. 

Figura 4. Dietas de H. pantostictus (gris) y A. nigrofasciata (blanco) ubicadas en gradientes de consumo obtenidos mediante ACP. 
Río Venados noviembre (círculos), Jihuico mayo (rombos), río Venados mayo (cuadros) y San Pablo Tlatemalco mayo (triángulos).
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Así, en el lago Malawi las diferencias interespecíficas e 
intraespecíficas en la utilización y defensa de los sitios 
de alimentación probablemente facilitan la coexistencia 
de especies del género Petrotilapia (Marsh y Ribbink, 
1985). En tanto que la segregación de nichos a través 
de la microdistribución diferencial de especies del género 
Haplocromis que se alimentan de “Aufwuchs” (perifiton), 
se asoció a la profundidad y otros parámetros topográficos 
en el lago Victoria (Seehausen y Bouton, 1997). También, 
en 15 especies herbívoras de 4 ecomorfos de alimentación 
en el lago Tangañica se detectó diferenciación en el uso 
de profundidad y sustrato entre las especies de un mismo 
ecomorfo (Hata y Ochi, 2016). Finalmente, en el Parque 
Nacional del Lago Malawi, la disposición de áreas de 
alimentación de la fauna que habitan los litorales rocosos 
sugiere segregación espacial, lo que potencialmente ha 
promovido la coexistencia entre las especies nativas e 
introducidas, ésto a más de 30 años de la introducción de 
estas últimas (Makocho y Stauffer, 2018). 

Finalmente, es importante señalar que la selección 
diferencial del hábitat y por tanto la segregación espacial 
entre H. pantostictus y A. nigrofasciata en la RBBM, 
no necesariamente es una respuesta a la utilización de 
determinados recursos y condiciones, sino que más bien 
pudiera ser el resultado de las interacciones de competencia 
relacionadas con la defensa de territorios de anidación o 
alimentación, ya que como señalan Hata y Ochi (2016), 
la segregación espacial por profundidad y tipo se sustrato 
entre los cíclidos que habitan los litorales rocosos del lago 
Tangañica se presenta en algunas especies como resultado 
de la defensa de territorios de anidación o alimentación, 
pero también en especies que no defienden territorios. Es 
por ello que futuros estudios relacionados con la utilización, 
selección y segregación del hábitat, deberán encaminarse 
a dimensionar las interacciones agonísticas entre estas 2 
especies presentes en la RBBM, ya sea mediante ensayos 
de confrontación como los mencionados por Molina et al. 
(2021) o los de seguimiento de poblaciones en condiciones 
naturales como los realizados por Makocho y Stauffer 
(2018), sin dejar de lado el análisis de otras dimensiones 
del nicho trófico, como pudieran ser la cronología de la 
alimentación, los sitios específicos de esta actividad o 
incluso el tamaño de las presas, ello con la finalidad de 
comprender con mayor certidumbre los mecanismos de 
competencia que permiten explicar la coexistencia y las 
consecuencias futuras para estos cíclidos en la RBBM, a 
más de una década de la introducción de A. nigrofasciata.
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