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RESUMEN 

 

La ecología de enfermedades estudia las dinámicas y mecanismos que expliquen la  

distribución de los agentes infecciosos en diferentes escalas espaciales y temporales.  En 

el presente estudio se usó como modelo a las comunidades virus asociadas a 

murciélagos en paisajes fragmentados del sureste de México. Se obtuvieron muestras de 

murciélagos  del periodo 2009-2012 que fueron analizadas para detectar diferentes 

familias virales. Se analizó el efecto del tipo de hábitat en la diversidad de virus y 

hospederos. Mediante la partición de la diversidad beta, se calcularon los componentes de 

anidación y recambio en la composición de comunidades virales y de hospederos. 

Además se aplicó la teoría de metacomunidades para determinar la estructura de 

distribución en dos tipos de hábitat (conservado y perturbado). En conjunto con lo 

anterior se realizó una descomposición de varianza basado en un análisis de 

correspondencia canónica para medir la influencia de características  funcionales, de 

transmisión y filogenéticas de las especies de murciélagos en la distribución de las 

comunidades virales. Por último se relacionó el cambio en la composición de 

comunidades (diversidad beta) de murciélagos con la variación de los valores de 

prevalencia de rabia en un gradiente de perturbación. Se encontró una relación 

significativa (r = 0.86, p < 0.05) entre la diversidad beta de las comunidades virales y las 

comunidades de hospederos, siendo el componente de recambio el que mejor explicó la 

diversidad beta taxonómica (DBT) y la diversidad beta filogenética (DBF) Se identificó una 

estructura quasi-Gleasoniana en la metacomunidad total de virus, indicando un cambio 

gradual entre los virus, además de una respuesta idiosincrática al gradiente ambiental. La 

descomposición de varianza permitió identificar en las tres metacomunidades evaluadas 

que las características funcionales son las más importantes para explicar la variación en 

la distribución de virus a través de sus hospederos. Nuestros resultados mostraron que el 

46% de la variación en el cambio de la prevalencia de rabia se explica por la DBT (R2 = 

0.46, p = 0.01), mientras que el 54% de la variación de la prevalencia es explicada por la 

DBF (R2 = 0.54 p = 0.007). La integración de datos empíricos con análisis moleculares y 

ecológicos considerando los mecanismos de distribución de la riqueza viral en  paisajes 
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fragmentados representa una herramienta importante para la toma de decisiones en salud 

pública y animal. 

 

 

ABSTRACT 

 

Disease ecology studies the dynamics and mechanisms that explain the distribution 

of infectious agents through their hosts at different spatial and temporal scales. In this 

study we described viral metacommunity structure in three bat communities from 

fragmented landscapes in southeastern Mexico. Using comprehensive ecological analysis 

and computational tools we analyzed the effect of habitat type in the viral and host 

diversity. By partitioning beta diversity we calculated the nestedness and turnover 

components of both viral and host communities. Furthermore metacommunities theory was 

applied to determine the structure of distribution within two habitat types (conserved and 

disturbed). In addition we performed an analysis based on variance decomposition from 

canonical correspondence analysis to measure the influence of hosts functional traits, 

transmission characteristics, and hosts phylogenetic relationships in the distribution of viral 

communities through their hosts. Finally we related the change of bats communities’ 

composition (beta diversity) with the values of rabies prevalence variation within an 

anthropogenic gradient.  

We found a significant relationship (r = 0.86, p <0.05) between beta diversity of 

viral communities and beta diversity in host communities; the turnover component 

explained the taxonomic and phylogenetic beta diversity among virus communities. We 

identified a quasi-Gleasonian structure in the total viral metacommunity, indicating a 

gradual change between virus among hosts and idiosyncratic response to environmental 

gradient. The analyses of variance decomposition identified that functional traits are the 

most important factors to explain the distribution of virus through their hosts. Our results 

showed that 46% of the variation in the change of the rabies prevalence was explained by 

taxonomic beta diversity (R2 = 0.46, p = 0.01), while 54% of the variation in prevalence 

variation was explained by the phylogenetic beta diversity (R2 = 0.54 p = 0.007). The 
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integration of empirical data with ecological and molecular analyses, considering the 

mechanisms of viral richness distribution through habitats in modifying landscapes 

represents an important tool for public and animal health decision makers 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

Estudios en enfermedades emergentes y re-emergentes, en especial en sistemas 

multi-hospederos, con un enfoque unicausal, donde se asume la no interacción entre el 

patógenos con otras especies hospederas y no hospederas, o con otros patógenos o 

parásitos, han demostrado ser insuficientes para comprender y explicar los mecanismos 

en la emergencia de enfermedades zoonóticas (Nishiura et al., 2009; Holt & Dobson, 

2006; Daszak et al., 2004; Cleaveland et al., 2001). Las complejas interacciones ecológicas 

(bióticas, bióticas y antropogénicas), así como las interacciones evolutivas en las 

enfermedades infecciosas, particularmente en las enfermedades emergentes (EE) de origen 

animal, requieren de una aproximación multidisciplinaria a diferentes escalas temporales y 

espaciales. Actualmente el desarrollo de las sociedades modernas, el crecimiento 

exponencial de la población humana y los desarrollos tecnológicos han creado nuevos 

escenarios ecológicos donde entran en contacto especies previamente separadas. Se sabe 

que las EE están estrechamente relacionadas con cambios globales (por ejemplo; cambio 

de uso de suelo, cambio climático, fragmentación y pérdida de hábitat) y que varios 

brotes de enfermedades emergentes involucran sistemas multi-hospederos y multi-

patógenos (Jones et al., 2008, 2013; Murray & Daszak, 2013). Estos cambios favorecen la 

interacción entre humanos, animales domésticos y fauna silvestre y por consecuencia 

brotes de EE zoonóticas (Jones et al., 2013; Karesh et al., 2012).  

 La ecología de enfermedades se ha fortalecido en los últimos 20 años debido al 

uso de herramientas y análisis tradicionalmente ecológicos para estudiar las dinámicas de 

enfermedades infecciosas. Por ejemplo se han usado índices de diversidad para 

correlacionar la riqueza (número de especies en un sitio) y la abundancia relativa de una 

comunidad con la prevalencia de enfermedades (Suzán et al., 2009). También se han 

usado para evaluar los cambios en la composición (beta diversidad) de los sistemas 

parásito-hospedero en comunidades a escala local, regional o biogeográfica (Scordato & 

Kardish, 2014; Svensson-Coelho & Ricklefs, 2011). También se han incorporado 

herramientas filogenéticas para explorar las relaciones evolutivas entre parásitos y 

hospederos como los son; análisis de co-evolución entre parásito y hospedero, 
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especificidad filogenética de hospedero y barreras filogenéticas en la transmisión de 

agentes infecciosos (Poulin et al., 2011; Streicker et al., 2010; Legendre et al., 2002). Esto 

ha permitido integrar la influencia del medio ambiente en la distribución de los patógenos 

a diferentes escalas temporales y espaciales (Hawley & Altizer, 2011). 

 Uno de los grupos taxonómicos que más se ha estudiado en ecología de 

enfermedades son los quirópteros, a los cuales se les ha asociado con una gran 

diversidad de virus, en especial de tipo RNA y que por desgracia se han visto 

involucrados en numerosos brotes de EE (Olival et al., 2012; Turmelle & Olival, 2009). Sin 

embargo los murciélagos representan a unos de los grupos más importantes desde el 

punto de vista ecológico. Son un grupo funcional que ayudan  al mantenimiento de los 

sistemas ecológicos vía dispersión de semillas, polinización, y control de plagas, además 

de que son excelentes bioindicadores del estado de conservación de los hábitats (Medellín 

et al., 2008).  

El presente estudio tiene como objetivo Conocer el efecto del cambio de hábitat 

debido a actividades antropogénicas en la asociación, estructura y beta diversidad de 

comunidades de virus asociadas a murciélagos en el sureste de México. En la sección 5 

del presente estudio se explorará la relación entre diversidad de murciélagos y la 

diversidad de virus en una gradiente de tipo de hábitat. En la sección 6 se buscarán los 

los factores que pueden determinar la estructura de metacomunidades de virus asociados 

a murciélagos. Por último en la sección 7 se analizará la relación entre la diversidad beta 

de comunidades de murciélagos y la variación de los valores de prevalencia de rabia en 

un gradiente de hábitat. 
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2. REVISIÓN DE LITERATURA 

 

a. Importancia de los murciélagos y su relación con los virus 

 

El orden Chiroptera está compuesto por más de 1,100 especies de murciélagos 

representando el 20% de la diversidad de los mamíferos (Simmons, 2005). Se divide en 

dos Subórdenes, Yinpteropchiroptera (conocidos como Megachiroptera) con 167 especies 

de murciélagos frugívoros del viejo mundo y Yangochiroptera (Microchiroptera) con más de 

834 especies. En México existen 138 especies de murciélagos de Suborden Microchiroptera 

representadas en ocho familias y en una cuarta parte de la diversidad de mamíferos en 

el país (Medellín, Arita, et al., 2008). Los murciélagos son los únicos mamíferos capaces 

de mantener el vuelo, se distribuyen en todos los continentes con excepción de los polos 

además de jugar un papel importante en la ecología de los sistemas que habitan, 

especialmente en los trópicos (Simmons, 2005). Son el segundo grupo más diverso, sólo 

por detrás de los roedores y se caracterizan por presentar una alta diversidad ecológica 

y morfológica, adaptaciones sensoriales e historias de vida muy particulares (Jones, 2002) 

que incluyen la capacidad de vuelo, ecolocación, hibernación, vida gregaria y uso de una 

gran diversidad de recursos alimenticios y de hábitats. Los murciélagos participan de 

manera vital en los procesos de polinización de las plantas, se sabe que polinizan al 

menos 500 especies de plantas en los neotrópicos (Vogel 1969) de las que se puede 

incluir el Agave spp del cual se produce el tequila (Arita & Wilson 1987). Siendo en su 

mayoría insectívoros, los murciélagos son consumidores primarios de insectos nocturnos 

desempeñando un papel importante en el control de plagas de cultivos como el maíz 

(Federico et al., 2008). Existen más de 100 especies de murciélagos responsables de la 

dispersión de semillas en los trópicos, proceso necesario para la regeneración de bosques 

tropicales, especialmente en zonas perturbadas. Estas características los convierten en 

unos excelentes bio-indicadores para evaluar el grado de perturbación de una región 

(Meyer & Kalko, 2008; Medellín, Equihua, et al., 2008; Meyer et al., 2007).  

Sin embargo en las últimas dos décadas los murciélagos han sido objeto de 

estudio de enfermedades emergentes y re-emergentes alrededor del mundo, especialmente 



4	  
	  

aquellas de origen viral (Wang, 2009; Wong et al., 2007; Calisher et al., 2006). El primer 

reconocimiento en que los murciélagos están asociados a los virus fue en la década de 

1920 cuando se identificó al virus de rabia en especies de la región neotrópical, sin 

embargo diferentes brotes de enfermedades infecciosas causadas por virus como Nipah a 

mediados de los 90´s (Chua et al., 2000), Ebola (Leroy et al., 2005), Marburg (Adjemian et 

al., 2011), Hendra (Smith et al., 2011), MERS (Hilgenfeld & Peiris, 2013), Reovirus (Chua et 

al., 2007) y el reconocimiento de que los murciélagos son el reservorio natural de 

enfermedades como del síndrome respiratorio agudo grave (SARS) (Li et al., 2005) y 

sirvieron como catalizador para el aumento de esfuerzos y recursos para investigar 

enfermedades virales y el riesgo que representan para la salud pública y animal usando 

como modelo a los murciélagos.  

A la fecha en GenBank (Benson et al., 2014) existen 4,766 reportes de secuencias 

virales pertenecientes a 36 géneros y 28 familias virales, de los cuales más del 90% son 

virus RNA asociados a 72 géneros y 11 familias de murciélagos (Chen et al., 2014). Es 

importante señalar que dichas secuencias no representan 4,766 genomas virales diferentes 

ya que es muy probable que en muchos casos se trate del mismo genoma debido a la 

región del virus secuenciada. Debido a la gran riqueza de virus asociados a murciélagos 

se han realizado esfuerzos por estimar la diversidad viral usando herramientas ecológicas. 

Anthony y colaboradores (2013) analizaron los patrones de ocurrencia de 55 virus  de 9 

familias virales detectadas por PCR en Pteropus giganteus mediante técnicas estadísticas 

para la estimación de diversidad de especies resultando en una extrapolación de 320,000 

potenciales virus por detectar en mamíferos (Anthony et al., 2013). 

Recientemente se han realizado diversas aproximaciones para determinar los 

factores y mecanismos que expliquen la gran riqueza de virus asociados a los 

murciélagos, dichas aproximaciones Olival y colaboradores (2102) las resumen en cuatro 

hipótesis: (1) Los murciélagos son reservorios en un número desproporcional de 

enfermedades emergentes; Se ha sugerido que los murciélagos son responsables de un 

gran número de enfermedades infecciosas emergentes (Wong et al., 2007), sin embargo es 

de esperarse que estén asociados a una gran diversidad de virus además de otros 

parásitos como bacterias, hongo y endoparásitos debido a que son el segundo grupo de 
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mamíferos mas diversos (Simmons, 2005). En un análisis se demostró que en proporción 

grupos como los ungulados, carnívoros, roedores y primates no humanos están asociados 

a un mayor número de patógenos de interés en salud pública que los murciélagos 

(Woolhouse & Gowtage-Sequeria, 2005). Además se sabe que los murciélagos sólo están 

asociados al 4.5% de patógenos conocidos responsables de enfermedades infecciosas 

emergentes y re-emergentes (Olival et al., 2012; Jones et al., 2008).  

(2) Es posible que la percepción de los murciélagos como importantes reservorios 

de enfermedades infecciosas este en función a un sesgo de muestreo debido a un 

esfuerzo de investigación desproporcional. A fines de 2009 la cantidad de estudios 

acumulados en 40 años fue de 10,125 para carnívoros, 14,754 en roedores y 2,972 para 

murciélagos. Olival y colaboradores (2012) proponen que esta medida de esfuerzo de 

investigación puede estar sesgada si no se considera el número de especies conocidas 

de cada grupo (286 spp de carnívoros, 2,227 de roedores y 1,116 de murciélagos) 

(Wilson & Reeder, 2005) y así obtener un promedio de estudios por especie (carnívoros = 

35.40, roedores = 6.48 y murciélagos = 2.66). Estos valores los usan como 

denominadores con el número de virus conocidos enlistados en el comité internacional 

sobre taxonomía de virus (ICTV) por grupo taxonómico  y obtener una medida de 

diversidad viral que refleje el esfuerzo de investigación dependiendo de la diversidad de 

especies de cada grupo. En base a esto los murciélagos el grupo con mayor índice de 

diversidad viral (33.08), tres veces mayor al de los roedores (9.5) y 25 veces mayor al de 

los carnívoros (1.21) (Olival et al., 2012). En un estudio reciente se confirma a los 

murciélagos como uno de los grupos que son objeto de estudio en enfermedades 

infecciosas pero con la característica que exceptuando algunos casos de estudios sobre 

la familia Rhabdoviridae la vigilancia y muestreos realizados en dichas investigaciones son 

en individuos aparentemente sanos, además de ser menos propensos a presentar 

enfermedades asintomáticas en comparación con otros grupos de mamíferos (Levinson et 

al., 2013). Otro factor a considerar es el desarrollo de nuevas tecnologías para el 

diagnóstico y descubrimiento viral. Las técnicas de PCR, secuenciación y metagenómica 

cada vez son más eficientes y ya han sido usadas para caracterizar viromas, es decir, la 
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diversidad de todos los virus encontrados en una muestra (He et al., 2013; Smith & 

Wang, 2013; Li et al., 2010).  

(3) La ecología y comportamiento de los murciélagos son la causa de eventos de 

salto taxonómico entre murciélagos, animales domésticos y humanos. Se ha argumentado 

que las características eclógicas y únicas de historia de vida de los murciélagos los 

hacen candidatos ideales para mantener y transmitir virus a otros grupos (Calisher et al., 

2006; Dobson, 2005). Entre estas características se encuentra su larga longevidad, 

pudiendo vivir de 20 a 30 años (Brunet-Rossinni & Wilkinson, 2009). Esta longevidad según 

Turmelle y colaboradores (2010) puede tener un papel importante en la transmisión y 

mantenimiento de los virus sugiriendo que los adultos presentan memoria inmunológica 

que les permite hacer frente a virus endémicos, sin embargo sólo se realizó el estudio 

con una especie (Eptesicus fuscus) y con un sólo virus (rabia) (Turmelle et al., 2010). EL 

comportamiento gregario es otra de las características que en la literatura se mencionan 

como determinantes en el mantenimiento de virus en murciélagos (Calisher et al., 2006). 

Algunas especies como Tadarida brasiliensis y Eidolon helvum son capaces de vivir en 

colonias de decenas de millones, aunque lo común es que compartan refugio con cientos 

de individuos ya sea de la misma especie o de otras especies.  Estas grandes 

poblaciones con latas densidades y tasas de contacto se combinan con comportamientos 

sociales como disputas por territorio, acicalamiento y alimentación (Kerth, 2008) 

permitiendo así a los virus pasar de un individuo a otro a través de la saliva, orina o 

heces (Calisher et al., 2006). Sin embargo en un análisis multivariado sobre la riqueza de 

virus donde se tomó en cuenta la relación filogenética de los murciélagos encontró que 

ni el tamaño de la colonia y la capacidad de migración estaba relacionada con la riqueza 

viral (Turmelle & Olival, 2009). Un estudio más reciente realizó una aproximación basada 

en características ecológicas y fisiológicas como masa corporal, longevidad máxima, 

número de crías por año, tamaño de camada, capacidad de migración, torpor, tamaño del 

área de distribución geográfica y número de especies del mismo orden que sean 

simpátricas para cuantificar qué tan únicos son los murciélagos en asociarse con virus 

zoonóticos. Los resultados revelaron que la característica de hospedero más importante 

es la simpatría (Luis et al., 2013), la cual ya había sido señalada como un importante 
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predictor en variantes de virus de rabia compartidas entre murciélagos (Streicker et al., 

2010) y para virus en primates (Davies & Pedersen, 2008). Luis y colaboradores (2014) 

mencionan que la sólo la diversidad no es un buen predictor de riqueza viral para los 

murciélagos ya que los roedores con dos veces más de especies están asociados a sólo 

siete virus más que los murciélagos, además de ser hospederos de menos virus 

zoonóticos por especie que los murciélagos. Existen otros ejemplos donde además de 

considerar variables ecológicas y de historia de vida se han considerado el efecto de la 

fragmentación del hábitat y de la distribución de las especies en sus rangos históricos. En 

uno de los mencionados estudios las variables tamaño de distribución geográfica y peso 

corporal resultaron con efectos significativos para explicar la diversidad viral en 

murciélagos africanos, resaltando que especies con tamaños corporales más grandes y 

mayor fragmentación en su distribución se asociaron a una mayor diversidad de virus 

(Maganga et al., 2014). Resultados similares se encontraron en un estudio con 

murciélagos del sureste asiático; donde se encontró una correlación negativa entre la 

forma de la distribución de las especies medida como un índice de fragmentación de la 

distribución con la diversidad viral, es decir, se encontró mayor riqueza de virus en 

poblaciones genéticamente bien estructuradas (Gay et al., 2014). 

(4) Los murciélagos tienen un sistema inmunológico único así como una historia 

evolutiva con los virus que les permiten ser mejores reservorios comparados con otros 

grupos. Debido a que los murciélagos son mamíferos evolutivamente antiguos, los virus 

que evolucionaron con ellos podrían utilizar los  receptores celulares que han sido 

conservados en los mamíferos mejorando así la probabilidad de transmisión entre 

murciélagos y otras especies incluyendo el hombre (Wang et al., 2011). Sin embargo los 

roedores son evolutivamente más antiguos que los murciélagos y están más cercanos 

filogenéticamente con los humanos (dos Reis et al., 2012), en consecuencia si los 

receptores celulares siguieron los mismos patrones evolutivos, se esperaría que los 

receptores celulares entre roedores y humanos sean más similares que entre humanos y 

murciélagos (Luis et al., 2013). Debido a la baja virulencia y a una alta diversidad viral 

asociada a los murciélagos se ha sugerido que existen mecanismos que han evolucionado 

para controlar de una manera más efectiva  la virulencia de las infecciones en los 
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murciélagos (Baker et al., 2013; Wang et al., 2011) y que están estrechamente 

relacionados a la capacidad de sostener el vuelo, pues para esto es necesario un 

incremento en el metabolismo con un consecuente aumento en la temperatura corporal 

(O’Shea et al., 2014). La hipótesis del vuelo (Figura 1) explica que los murciélagos pueden 

incrementar su temperatura hasta 16 veces en comparación con el doble en la mayoría 

de las aves. La demanda metabólica durante el vuelo resulta en temperaturas corporales 

iguales a aquellas en la que la mayoría de los mamíferos presentan fiebre, proceso que 

incrementa la tasa de múltiples respuestas inmunes. Este mecanismo evolutivamente ha 

favorecido a los murciélagos tolerar una alta diversidad de virus y a su vez ha permitido 

a estos tener un alto potencial virulento cuando infectan a otras especies debido a que 

pueden existir naturalmente en condiciones de fiebre dentro de sus hospederos (O’Shea 

et al., 2014).  

           
Figura 1. Esquematización de la hipótesis del vuelo que permite a los murciélagos presentar una 

alta diversidad viral en comparación con otros mamíferos. 

 

b. Diversidad de especies y enfermedades 

 

Antes de revisar la relación que existe entre la diversidad de especies y los 

patrones y dinámicas de agentes infecciosos, es necesario entender el concepto de 

diversidad biológica. Esta abarca desde la diversidad de genes, especies, ecosistemas y 

diversidad funcional, es decir, se puede entender como la variabilidad de la vida 

(biodiversidad). El incremento en la población humana, el aumento en las demandas de 
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consumo de energía, así como la transformación de los ecosistemas por actividades 

antropogénicas, representan las principales amenazas para la biodiversidad. Actualmente el 

planeta enfrente una exacerbada pérdida de diversidad de especies y de servicio 

ecosistémicos. Se estima que las tasas de extinción en los próximos 50 años podrían ser 

tres veces más fuertes que las ocurridas en el pasado (Purvis et al., 2000). Un gran 

porcentaje de los grupos taxonómicos se encuentran en peligro de extinción (12% de 

aves, 23% de mamíferos, 32% de los anfibios, 31% de las plantas gimnospermas y 33% 

de los corales) (Pimm et al., 2014). No se tiene mucha información sobre tasas de 

extinción ya sea a escala local o global de parásitos (lo que incluye virus, bacterias, 

protozoarios, etc). Para la mayoría de los simbiontes, la extinción de su hospedero 

representaría su extinción (Dobson et al., 2008).  

Para poder relacionar apropiadamente la diversidad de especies con el 

mantenimiento, transmisión y dinámica de parásitos es necesario conocer los diferentes 

índices para cuantificar la diversidad de especies. Wittaker (1972) propuso una partición 

de la diversidad en base a la escala espacial de estudio que a la fecha ha servido como  

marco de referencia para el estudio de ecología de comunidades. El primer componente 

propuesto por Wittaker para cuantificar  la diversidad de especies es la diversidad alfa, 

definida como la riqueza de especies presentes en una comunidad, la diversidad beta 

entendida como el grado de cambio o reemplazo en la composición de especies entre 

diferentes comunidades en un paisaje y la diversidad gamma, que se refiere a la riqueza 

de especies del conjunto de comunidades que integran un paisaje, resultado de la 

diversidad alfa y beta (Whittaker, 1972). Este planteamiento es de gran importancia, ya 

que permite monitorear el efecto del cambio en la estructura de las comunidades debido 

a las transformaciones de los ecosistemas por actividades humanas (Rodríguez & Arita, 

2004; Arita & Rodríguez, 2002; Moreno & Halffter, 2001; Halffter, 1998).  

En el estudio de ecología de enfermedades existen numerosos ejemplos y 

aproximaciones de cómo la diversidad de especies puede amortiguar la presentación de 

enfermedades aunque también podría bajo ciertas circunstancias, amplificar la presencia 

de agentes patógenos (Keesing et al., 2006, 2010; Dobson et al., 2006; Saul, 2003). 

Keesing (2010) propone que la pérdida de biodiversidad puede afectar la transmisión de 
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enfermedades infecciosas al ocurrir cambios en: (1) La abundancia del hospedero o 

vector; ya sea que se incremente la abundancia de hospederos no competentes, 

causando una disminución en la prevalencia o aumentando la abundancia de los 

hospederos competentes o vectores, provocando un efecto de amplificación. Se ha 

observado en campos experimentales que sembrando pantas no hospederas para 

patógenos fúngicos con plantas que sí lo son, se disminuyó tres veces la carga de 

patógenos en las especies hospederas, mediante la reducción de la densidad de 

hospederos por la competencia de las especies no hospederas (Mitchell et al., 2002). (2) 

En el comportamiento del hospedero, vector o parásito; Roedores hospederos de 

Hantavirus que pertenecen a comunidades más diversas tienen una mayor probabilidad de 

tener contactos con otras especies de roedores, así como una menor probabilidad de 

encuentros intraespecíficos, rediciendo el riesgo de la transmisión del virus (Suzán et al., 

2009; Keesing et al., 2006) o alterando dinámicas evolutivas de virulencia y vías de 

transmisión  (Keesing et al., 2010). y (3) La condición del hospedero o vector; Se 

demostró que variedades de plantas de arroz genéticamente más diversas eran más 

resistentes a infecciones por hongos que las menos diversas (Mundt, 2002). Existen 

enfermedades como el caso de la enfermedad de Lyme en la cual pueden operar 

múltiples mecanismos en los que la pérdida de diversidad incremente la transmisión de la 

enfermedad. Peromyscus maniculatus es al mismo tiempo el roedor más abundante de 

Norteamérica, el hospedero más competente para la enfermedad de Lyme y el hospedero 

más usado por las garrapatas inmaduras (Keesing et al., 2009), como consecuencia este 

roedor infecta a las garrapatas en una gran proporción tanto en comunidades diversas 

como en comunidades poco diversas, debido a que es una especie generalista de hábitat 

(LoGiudice et al., 2008). En contraste Didelphis virginiana y es considerado un hospedero 

incompetente para el genero Borrelia, ya que elimina la mayoría de las garrapatas que 

intentan alimentarse de él  y está ausente en fragmentos de bosque poco diversos done 

el P. maniculatus es muy abundante. Por lo que conforme disminuye la diversidad y se 

pierde la especies con capacidad amortiguadora, aumenta la abundancia del hospedero 

competente, traduciéndose en una mayor presencia de la enfermedad (Keesing et al., 

2009; LoGiudice et al., 2008). Este efecto de dilución ha sido observado en otros sistemas 
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como en el Virus del Oeste de Nilo y aves en Estados Unidos, donde se observó una 

correlación negativa entre el número de especies no paserinas con tasa de infección en 

mosquitos y humanos, es decir, comunidades de aves con mayor diversidad de especies 

fueron asociadas a menores tasas de infección tanto en humanos como en los vectores 

(Ezenwa et al., 2006). 

Keesing (2006) propuso cinco mecanismos que pudieran explicar la disminución de 

la prevalencia de una enfermedad al incrementar la diversidad de especies. Cabe señalar 

que el modelo propuesto consiste en un sistema de un sólo patógeno y que las 

adicionadas no son hospederas. Estos consisten en la reducción de la tasa de encuentro 

entre individuos susceptibles e infecciosos, reduciendo la probabilidad de la transmisión 

debido a un encuentro, disminuyendo la densidad de los individuos susceptibles, 

incrementando la tasa de recuperación y por último, incrementando la tasa de mortalidad 

de los individuos infectados (Keesing et al., 2006). Sin embargo esta adición podría tener 

un efecto de amplificación, en especial cuando se traten de sistemas con patógenos 

multi-hospederos, por ejemplo la rabia, donde se evidenciado la importancia de la 

identidad de  los hospederos, debido a que pueden servir como barreras filogenéticas 

para la transmisión del virus entre murciélagos (Streicker et al., 2010).  

Recientemente el concepto del efecto de dilución ha sido fuertemente criticado por 

Randolph y Dobson (2012), quienes argumentan que la comunidad científica, en especial 

la biología de la conservación ha adoptado el concepto de efecto de dilución como un 

pensamiento panglossiano y describen que éste sólo se observa bajo ciertas 

circunstancias en sistemas de enfermedades de transmisión por vectores. Además señalan 

que el efecto de dilución no se cumple cuando se usa una medición de abundancia y no 

de prevalencia. Concluyen que el efecto de dilución o amplificación de una enfermedad 

dependerá de la composición y estructura de la comunidad más que de la diversidad de 

especies per se y resaltan la importancia de distinguir entre los tipos de diversidad por 

ejemplo: diversidad funcional, riqueza de especies y equitatividad de especies (Randolph & 

Dobson, 2012). Wood y Lafferty (2013) también se han sumado a la crítica argumentando 

que no se debería de tomar como regla un sistema tan complejo como el de la 

enfermedad de Lyme para hacer generalizaciones sobre el beneficio de la diversidad en la 
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salud humana. Además señalan que las investigaciones  para explorar la relación entre 

diversidad y el riesgo de enfermedad deberían de considerar la resolución espacial y 

toman como ejemplo los hantavirus en roedores de Norteamérica. Proponen en base a la 

evidencia del brote de hantavirus de 1993 en la región de Four Corners que el riesgo de 

adquirir la infección podría aumentar conforme aumentara la diversidad en un gradiente 

espacial amplio (zonas urbanas, suburbios y zonas rurales), mientras que en una escala 

espacial más fina (zonas rurales) la diversidad podría disminuir el riesgo de infección 

(Wood & Lafferty, 2013). Sin embargo en un meta-análsis de estudios sobre la respuesta 

de roedores a la fragmentación, se encontró que la reducción del hábitat está asociada 

al incremento de la abundancia de hospederos reservorios para hantavirus traduciéndose 

en un riesgo de salud pública (Rubio et al., 2014). Es innegable que cambios en los 

patrones de diversidad tienen un potencial efecto en el riesgo de enfermedades en 

animales y plantas (Murray & Daszak, 2013; Keesing et al., 2010), y que incluyen 

dinámicas complejas (Wood & Lafferty, 2013) por lo que para entender la ecología de los 

sistemas multi-hospederos y su respuesta al medio ambiente (fragmentación, disturbios, 

pérdida de hábitat) es necesario desarrollar estructuras de trabajo incluyan una 

perspectiva de ecología de comunidades (Roche et al., 2012) 

Desde una perspectiva evolutiva, las relaciones filogenéticas entre hospederos y  

patógenos también han sido estudiadas y se han incorporado índices que miden la 

diversidad filogenética y los cambios en las relaciones filogenéticas de los hospederos en 

los ensamblajes de sus comunidades (Helmus et al., 2007; Webb et al., 2002).  Estos 

métodos pueden ofrecer una dimensión adicional para explorar las interacciones entre 

parásitos y hospederos a través del tiempo tales como especificidad filogenética de 

hospedero, co-evolución entre parasito-hospedero, barreras filogenéticas para la 

transmisión de patógenos (Poulin et al., 2011; Streicker et al., 2010; Legendre et al., 

2002).  Además el estudio ecológico y filogenético de las interacciones parásito-hospedero 

pueden integrar el efecto de factores ambientales que influyen en la distribución en de 

estos a través del tiempo y de diferentes escalas espaciales (Hawley & Altizer, 2011). 
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c. Beta diversidad  

 

La diversidad beta tiene una gran importancia en ecología y biogeografía para 

poder entender, cuantificar y monitorear la diversidad biológica, es decir, es un concepto 

clave para entender el funcionamiento de los ecosistemas, su conservación y manejo (P 

Legendre, Borcard, & Peres-Neto, 2005; Pierre Legendre & De Cáceres, 2013).  Esto 

motivó a que en los últimos 10 años surgieran un considerable número de trabajos para 

entender y cuantificar la diversidad beta, lo que causó un gran número de propuestas e 

índices para su cuantificación sin una apropiada estandarización (Tuomisto, 2011; Moreno 

& Rodríguez, 2011; Baselga, 2010; Koleff et al., 2003). Existen dos conceptos relacionados 

con la diversidad beta: la disminución de la similitud con la distancia y el recambio de 

especies. La disminución de la similitud entre comunidades por la distancia generalmente  

se  presenta cuando se tiene un gradiente ambiental, lo que provoca que las condiciones 

ambientales cambien conforme aumente la distancia, es decir disminuye la similitud 

ambiental, separando especies con diferentes características fisiológicas (figura 2). El 

contexto espacial y temporal juegan un papel importante en la disminución de la similitud 

por la distancia, debido a que la configuración espacial influye en el movimiento de las 

especies (Soininen et al., 2007; Nekola & White. P.S., 1999). En el caso de los murciélagos 

su capacidad de dispersión provoca que tengan diferentes patrones de diversidad beta 

que otros mamíferos (Koleff et al., 2008). El concepto de recambio de especies fue 

propuesto por Vellend (2001) mostrando evidencias estadísticas de que la diversidad beta 

y el recambio de especies son dos fenómenos diferentes, aunque estrechamente 

relacionados. Vellend propuso que el recambio debe conceptualizarse como la tasa o 

magnitud de cambio en la composición de especies a lo largo de gradientes ambientales 

o espaciales predefinidos, lo cual implica que existe algún tipo de estructura en el paisaje 

que modela la variación en la composición de especies entre los sitios de muestreo. El 

recambio de especies implica una direccionalidad en la secuencia de las muestras, a raíz 

de un gradiente. El anidamiento es otra forma de aproximación para cuantificar el cambio 

en la composición de la comunidades (Ulrich et al., 2009). El análisis de conjuntos 

anidados se ha utilizado como herramienta ecológica para describir patrones de presencia 
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de especies y de las causas que los provocan. En un sistema anidado, la composición de 

especies en ensamblajes pequeños es una submuestra de la composición de especies de 

ensamblajes mayores (Ulrich et al., 2009). Una de las aportaciones más recientes para el 

análisis de la diversidad beta es la propuesta por Baselga (2010), quien muestra evidencia 

de que la diversidad beta puede entenderse como el resultado de dos fenómenos: la 

diferenciación en la composición de especies (recambio) y el anidamiento entre 

comunidades con diferente número de especies (Baselga, 2010). El principal aporte de 

Baselga es que logró dividir la diversidad beta total en dos componentes independientes: 

(1) la diferenciación en la composición de especies, medida con el índice de Simpson 

(βsim), que describe la variación sin la influencia de gradientes de riqueza y (2) el 

anidamiento (βnes). Además propone un índice beta de anidamiento (βnes) bajo el 

siguiente razonamiento: cuando dos comunidades presentan la misma riqueza de especies, 

no existe anidamiento entre ellas,  por lo que la diversidad beta deberá ser originada por 

diferencias en la composición de especies. En estas circunstancias, el resultado de βsor y 

βsim es el mismo. Sin embargo, cuando las comunidades presentan un número diferente 

de especies, el resultado de ambos índices ya no es el mismo, es decir, no toda la 

diversidad beta estará originada por diferencias en la composición de especies y esto 

significa que el factor de anidamiento se encuentra presente (Baselga, 2010). 

 

 
Figura 2. Representación gráfica de la relación entre similitud y distancia en un gradiente ambiental. 

Comunidades (a, b, c, d y e) ordenadas a través de un gradiente espacial. La similitud en la 

composición de especies disminuye conforme aumenta la distancia entre las comunidades. 

Modificado de Calderón-Patrón, 2012.  
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Por otra parte el uso de filogenias se ha incrementado notablemente en la 

ecología de comunidades, debido a la necesidad de entender el origen de las especies 

dentro de las comunidades y explorar teorías sobre la influencia de factores evolutivos y 

ecológicos que dan estructura a las comunidades (Webb et al., 2002). La diversidad 

filogenética fue propuesta por Richard Vane-Wright (1991) y se define como una medida 

basada en las relaciones evolutivas entre especies y representa uno de los componentes 

de la biodiversidad  (Winter et al., 2013; Vane-Wright et al., 1991). Al igual que en la 

diversidad de especies la diversidad filogenética puede ser estudiada como diversidad 

alfa, beta y gamma. La diversidad beta filogenética cuantifica las relaciones filogenéticas 

entre comunidades y provee información acerca de cuándo fueron separadas en tiempos 

evolutivos (Graham & Fine, 2008). Leprieur (2012), quien se basa en la metodología de 

Baselga (2010) propone que la disimilitud filogenética entre comunidades puede estar 

dada por el reemplazamiento de linajes entre sitios (recambio filogenético) o por el 

incremento en la diferencia de la diversidad filogenética entre dos regiones anidadas 

(anidación filogenética) (figura 3) (Leprieur et al., 2012). Esta partición de la diversidad 

beta filogenética permite inferir la influencia de la escala espacial y los procesos que 

están relacionados con el recambio espacial y con el ensamblaje anidado a nivel 

filogenético. Por ejemplo, el tiempo de especiación puede incrementar el recambio entre 

dos regiones y la selección de los linajes puede incrementar el anidamiento, debido a 

que algunos linajes son filtrados fuera de un determinado conjunto regional pero no de 

otro (Leprieur et al., 2012). 
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Figura 3. Representación gráfica de los componentes de la beta diversidad filogenética propuestos 

por Leprieur, 2012. Cada columna representa un sitio y los colores representan a las diferentes 

especies. 

En la literatura se pueden encontrar diferentes trabajos que tratan de explicar los 

patrones de diversidad beta de murciélagos ya sea a nivel global, continental, regional o 

local (Peixoto et al., 2013; Koleff et al., 2008; Rodríguez et al., 2003; Moreno & Halffter, 

2001). Se ha propuesto que México es un país betadiverso, debido a su alta riqueza de 

especies y una alta heterogeneidad espacial, lo que da como resultado un alto recambio 

de especies. La conjunción en el territorio de distintos tipos de vegetación y la gran 

variabilidad climática y de elevación también favorecen la alta riqueza de especies 

endémicas (Rodríguez et al., 2003). En México y a nivel continental los murciélagos 

presentan un incremento en la riqueza (número de especies) conforme disminuye la 

latitud, esto se explica por el aumento de recursos de norte a sur, reflejando una alta 

diversidad de gremios tróficos en murciélagos neotropicalaes (Stevens & Willig, 2002). Sin 

embargo los patrones de diversidad beta en murciélagos no muestran una correlación con 

la latitud (Rodríguez et al., 2003).  

 

d. Teoría de Metacomunidades  

 

El concepto de metacomunidad se refiere a un conjunto de comunidades que 

están conectadas por la dispersión de varias especies que potencialmente interactúan 
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entre sí (Wilson, 1992). El objetivo central de la ecología de comunidades es tratar de 

entender los mecanismos de distribución, abundancia e interacciones entre las especies. 

Tradicionalmente esto se ha intentado contestar mediante el estudio de procesos a 

escalas locales (Clements, 1936)  o analizando dinámicas a escalas regionales (Gleason, 

1926). El concepto de que la composición de especies de una comunidad puede ser 

afectada por procesos a diferentes escalas es el eje de la teoría de metacomunidades. 

Esta consiste  en una propuesta teórica y mecanística para explicar la interdependencia 

de interacciones locales (dentro de especies, entre especies y/o entre especies y su 

medio) y procesos a una escala regional (dispersión) (Leibold et al., 2004).  

 Se han propuesto cuatro paradigmas conceptuales para describir a las 

metacomunidades. Cada paradigma se basa en diferentes mecanismos de ensamblaje para 

explicar la co-existencia de especies locales dentro de una metacomunidad y predice 

cambios en la composición de la comunidad local basándose en la tasa de dispersión y 

en las características tanto del hábitat como de las especies (Holyoak et al., 2005; 

Leibold et al., 2004). (1) El paradigma de clasificación de especies (“species-sorting”) tiene 

el supuesto de los parches de hábitat difieren en cuanto a las condiciones ambientales; 

cuando la dispersión de especies no está limitada, es decir, las especies pueden llegar a 

todos los parches, las diferencias en la capacidad de enfrentar las condiciones 

ambientales permiten a las especies co-existir en una escala regional por medio de la 

diversificación del nicho (Cottenie et al., 2003; Leibold, 1998). (2) El paradigma “mass-

effects” (efecto de hábitat) asume que los parches de hábitat son heterogéneos y están 

estrechamente conectados a través de la frecuente dispersión de las especies, de tal 

manera que la reproducción en un hábitat permitirá la persistencia dentro de un hábitat 

continuo (Mouquet et al., 2003; Mouquet & Loreau, 2002). (3) El paradigma de dinámica 

de parches asume que los parches de hábitat son homogéneos para ser habitados por 

especies que muestran un equilibrio entre la dispersión y la dominancia local a través de 

la competencia, en la cual los competidores exitosos son malos colonizadores y los 

dispersores exitosos son pobres competidores (Cadotte, 2007; Calcagno et al., 2006; Yu & 

Wilson, 2001). (4) Por último, el paradigma del modelo neutro implica que las especies no 

difieren en sus aptitudes ni en sus nichos. El ensamblaje de las comunidades dependerá 
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totalmente de la estocasticidad demográfica y la inmigración y la especiación se 

consideran para contrarrestar los procesos de extinción local (Hubbell, 2001). 

Para poder analizar los patrones encontrados en una metacomunidad Leibold y 

Mikkelson (2002) propusieron tres elementos estructurales: coherencia, recambio y 

agrupamiento como medidas de matrices de incidencia (sitios x especie) (Leibold & 

Mikkelson, 2002). De estos tres elementos, pueden surgir seis patrones principales de 

distribución de especies (Cuadro 1) y cada uno puede asociarse a una particular forma 

en la cual las especies interactúan y responden a factores bióticos o abióticos en un 

gradiente de distribución (Leibold & Mikkelson, 2002). La coherencia relaciona el nivel con 

el que las especies responden al mismo gradiente ambiental, si las especies tienen 

patrones de distribución independientes la metacomunidad presentará una estructura no 

coherente y se clasificará como aleatoria. Si la metacomunidad presenta una coherencia 

negativa y está compuesta por pares de especies mutuamente excluyentes distribuidas 

independientemente de otros pares a través del gradiente se clasificará como 

“checkerboard” (Diamond, 1975). En el caso de que las especies respondan al mismo 

gradiente la coherencia será positiva y será posible continuar con el análisis del siguiente 

elemento estructural según la metodología jerárquica de Leibold y Mikkelson (2002). El 

recambio relaciona la menera en que cambia la composición de las especies a través de 

las comunidades. Metacomunidades  con una menor tasa de recambio de lo esperado y 

donde la composición de especies de los sitios con menor riqueza represente un 

subconjunto de los sitios con mayor riqueza, la metacomunidad se clasificará como 

anidada (Ulrich et al., 2009). En el caso de que las tasas de recambio sean mayores de 

los esperados, las metacomunidades podrán clasificarse como clementsianas, gleasonianas 

o uniformes (evenly spaced) según los patrones de agrupamiento. Éste último elemento 

estructural mide el nivel de distinción de los bloques de especies. Comunidades que 

forman grupos de especies mostrando una respuesta similar dentro del gradiente y son 

reemplazados por otros a través del espacio (agrupamiento positivo) se les denomina 

metacomunidades clementsianas. Comunidades que muestran respuestas idiosincráticas al 

gradiente y generan una metacomunidad con un continuo cambio gradual de composición 

se clasifican como gleosonianas. Por último las metacomunidades uniformes son aquellas 
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con agrupamiento negativo y compuestas por especies que compiten a lo largo del 

gradiente (Leibold & Mikkelson, 2002; Tilman, 1982). Presley y colaboradores (2010) 

proponen el reconocimiento de quasi estructuras (Figura 4) con las mismas características 

de las estructuras idealizadas, coincidiendo con los conceptos de distribución 

clementsiana, glesoniana y uniforme. Argumentan que  la significancia del recambio no es 

una característica fundamental de las distribuciones gleosonianas, uniformes o anidadas. 

Además proponen que en una metacomunidad coherente con un recambio negativo no 

significativo (menos reemplazamientos de los esperados) el grado de anidamiento no es lo 

suficientemente fuerte, por lo que les llaman estructuras quasi-anidadas, pudiendo mostrar 

una pérdida de especies estocástica, por hiperdispersión o por agrupamiento (Figura 4) 

(Presley et al., 2010). 

 
Figura 4. Representación de la aproximación jerárquica basada en el análisis de los elementos 

estructurales de las metacomunidades. Se muestran las combinaciones de los resultados 

consistentes con las seis estructuras ideales (Leibold & Mikkelson, 2002), tres patrones de pérdida 

de especies y las seis quasi-estructuras. En los cuadros con números, las columnas representan 

especies y las filas los sitios. NS = No significativos, el signos de más = Significativamente positivo 

y el signo de menos = significativamente negativo (p < 0.05). Modificado de Henríquez-Silva, 2013. 



20	  
	  

 

Además de la metodología para analizar los patrones de distribución de las 

metacomunidades existen propuestas para analizar la estructura filogenética de las 

metacomunidades. Por ejemplo, Pillar y Duarte (2010) proponen una metodología para 

comparar comunidades en base a la ponderación filogenética de las especies que las 

componen, medir la señal filogenética a escala de metacomunidad, identificar si las 

características responsables de la señal filogenética también están expresando un patrón 

de ensamblaje de filtración a lo largo del gradiente ecológico y para probar el 

conservadurismo de nicho ecológico (Debastiani & Pillar, 2012; Pillar & Duarte, 2010). 

Recientemente se ha propuesto aplicar la teoría de metacomunidades para estudiar 

la ecología y evolución de simbiontes, definidos como todo organismo que debe de 

infectar o hábitat a un hospedero en al menos una parte de su ciclo de vida e incluyen 

microparásitos (virus, bacterias y protozoarios) y macroparásitos (helmintos y artrópodos) 

(Ewald, 1987). Esta idea es de relevancia ya que todos los hospederos, incluido el 

humano, son infectados simultáneamente o secuencialmente por varios parásitos o 

simbiontes. En un trabajo donde se analizó el riesgo de infección usando series de 

tiempo de infecciones individuales en Microtus agrestis por cuatro tipos de 

mircroparásitos, se encontró que algunas infecciones, en especial por virus, incrementan la 

susceptibilidad para otros microparásitos y en algunos casos puede ocurrir de manera 

contraria  (Telfer et al., 2010). Mihaljevic (2012) propone que una comunidad de 

simbiontes podría estar definida en varias escalas espaciales, por lo que múltiples 

metacomunidades pueden surgir dependiendo de la escala a considerar (figura 5). En 

dicha propuesta la escala local está definida por un sólo hospedero dentro del cual la 

dinámica poblacional de los simbiontes se desarrolla, las cuales se verán alteradas 

principalmente por la capacidad de transmisión para poder así dispersarse de un 

hospedero a otro (Mihaljevic, 2012). 
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Figura 5. Representación esquemática de metacomunidades de simbiontes a diferentes escalas. A) 

Varios compartimientos dentro de un hospedero que albergan diferentes comunidades, las cuales 

están conectadas por la dispersión de los simbiontes (representado por las flechas). B) Individuos 

hospederos actúan como comunidades o parches para los simbiontes. En este caso los parches se 

conectarán vía transmisión de los simbiontes (dispersión). C) Poblaciones de hospederos que actúan 

como parches para los simbiontes. Modificado de Mihaljevic (2012). 

 

Bajo éste contexto Suzán y colaboradores (2015) proponemos que la prevalencia 

de una infección a escala local y regional está influenciada por tres mecanismos que 

ocurren a nivel de paisaje dentro del contexto de metacomunidades: (1) La dispersión, 

colonización y extinción de patógenos, reservorios y no hospederos es debido a procesos 

estocásticos que determinan la distribución de todas las especies y su potencial 

interacción en la metacomunidad. (2) Cambios antropógenicos pueden conducir a una 

filtración ambiental de hospederos, no hospederos y patógenos. (3) La diversidad 

filogenética entre reservorios, vectores, y especies no hospederas entre y en las 

comunidades puede tener un peso importante, al facilitar o impedir la persistencia y 

circulación de un patógeno (Suzán et al., 2015). Sin embargo aún son necesarios mayores 

estudios empíricos para entender avaluar los patrones y mecanismos que contribuyen a la 

diversidad de especies a través del espacio y su relación con las enfermedades 

infecciosas (Suzán et al., 2014; Logue et al., 2011). 
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Cuadro 1. Estructura de metacomunidades y mecanismos de infección y prevalencia. Tomado de 

Suzán et al., 2015 
Estructura 
idealizada 

Subestructura Definición (modificada de Presley 
et al 2010) 

Operador para la 
infección y la 
prevalencia 

Estructura 
hipotética 

 
Aleatoria 

 
 

 
La distribución de especies 
produce patrones aleatorios 
Las especies responden de 
manera diferente al mismo 
gradiente ambiental. 

 
Abundancia del 
hospedero 
reservorio 

 
Estructuras 

no 
aleatorias 

 

 La distribución de las especies 
son moldeadas por la 
interacciones bióticas y abióticas 
produciendo subconjuntos 
anidados. 
 

  

 Anidada Los rangos de las especies que 
ocupan una porción más 
pequeña del gradiente ambiental 
están contenidas dentro de los 
rangos de aquellas que ocupan 
una porción más grande del 
gradiente (Ulrich et al., 2009) 
 

Índice de 
ocupación del 
hospedero 
reservorio  

 

Estructuras 
no 

anidadas 

Checkerboard Pares de especies mutuamente 
excluyentes (Diamond 1975). 

Distribución del 
reservorio 
limitada. Se 
espera una baja 
prevalencia 

 
 Clementsiana Los límites de los rangos de las 

especies son altamente 
coincidentes (Clements 1916).  
 

Distribución del 
reservorio 
limitada. Se 
espera una baja 
prevalencia 

 
 Gleasoniana Las distribuciones muestran 

recambio gradual y responden de 
manera idiosincrática al 
gradiente. 

Distribución del 
reservorio 
limitada. Se 
espera una baja 
prevalencia 

 
 Agrupada Las distribuciones muestran un 

recambio con los límites 
hiperdispersos a lo largo del 
gradiente, indicando diferencias 
entre especies en la tolerancia al 
medio. 
 

Distribución del 
reservorio 
limitada. Se 
espera una baja 
prevalencia 
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3. OBJETIVO 

 

Conocer el efecto del cambio de hábitat debido a actividades antropogénicas en la 

asociación, estructura y beta diversidad de comunidades de virus asociadas a murciélagos 

en el sureste de México. 

 

 

3.1 Objetivos Específicos 

 

A. Conocer la relación entre diversidad de murciélagos y la diversidad de virus en 

una gradiente de tipo de hábitat. 

 

B. Conocer los factores que pueden determinar la estructura de metacomunidades de 

virus asociados a murciélagos. 

 

C. Conocer la relación entre la diversidad beta de comunidades de murciélagos y la 

variación de los valores de prevalencia de rabia en un gradiente de hábitat. 
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4. HIPÓTESIS 

 

A. Hábitats conservados albergan comunidades de hospederos con alta diversidad 

taxonómica y filogenética las cuales están relacionadas con una alta diversidad 

viral, por lo que cambios en el tipo de hábitat modificarán la estructura de las 

comunidades de hospederos y virus, reflejándose en altos valores de beta 

diversidad. 

 

B. Las características del ambiente y de los hospederos pueden determinar la 

estructura de metecomunidades de parásitos, por lo que el tipo de hábitat y la 

filogenia de los hospederos determinará la estructura de metacomunidades de 

virus asociados a murciélagos. 

 

 

C. La composición de las comunidades de hospederos determinan la prevalencia de 

rabia, por lo que la beta diversidad entre comunidades de hospederos tendrá una 

correlación con la variación de la prevalencia de rabia. 

 

 

NOTA EXPLICATIVA 

 

Cada una de las hipótesis planteadas serán respondidas en los siguientes secciones. La 

sección 5 corresponde al artículo aceptado en Revista Veterinaria México. Mientras que las 

secciones 6 y 7  corresponden a artículos en preparación.  En cada una de las secciones 

se presentan los métodos, resultados y discusiones correspondientes. 
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Abstract 

Using integrative epidemiologic techniques, we studied the changing relationships 

(beta and phylogenetic beta diversity) of multihost systems and virus associations in bat 

communities in fragmented landscapes from Chiapas, Campeche and Greater Mexico 

City.  We combined computing applications, molecular detection, and nucleotide 

sequencing of coronaviruses, hantaviruses, paramyxoviruses and pegiviruses with 

ecological and phylogenetic analyses. A total of 22 viruses were discovered in 1,067 

samples from 42 bat species, representing an estimated 78% of all viral richness in the 

system. Based on 17 virus genotypes discovered with an equal sampling effort, a total viral 

richness of 23 genotypes was estimated using a Chao2 statistic model. Using a residual 

model we categorized host species and habitat types that are prone to harbor higher viral 

richness. A positive relationship between phylogenetic host diversity with viral diversity  (r 

=0.41, p < 0.05) and viral richness (r = 0.51, p < 0.05) was found. Beta diversity (the rate 

of change) of viral communities was explained by host beta diversity (r = 0.86, p < 0.05). 

To understand the change in viral and host communities we partitioned beta diversity in 

nestedness (species loss) and turnover (compositional dissimilarity) components. In 

Chiapas the host beta diversity was explained by nestedness of species composition while 

phylogenetic host diversity was explained by turnover of the host lineages. Campeche 

showed a high phylogenetic host nestedness and low host turnover. Beta-diversity and 

beta-phylogenetic diversity indicated that patterns of local species assemblages and 

regional abiotic features in human dominated landscapes are significant drivers of viral 

community composition. Our study represents the first effort in Mexico to study the 

relationship between viral diversity in bat communities in modified landscapes to 

understand hosts-viruses relationships. 

 

Keywords: Disease Ecology, Chiroptera, viral richness, alpha diversity, beta diversity, 

phylogenetic diversity, habitat loss. 

 

 

 

 

 

 



37	  
	  

Introduction  

Land use change appears to be the primary mechanism driving zoonotic diseases 

(Patz et al., 2004). The expansion of agricultural production and urbanization have 

simultaneously modified ecosystem structure and function, community structure (species 

assemblages), patterns of species distribution and biodiversity (Christian et al., 2009; 

Gibbs et al., 2009). These modified systems have produced suitable environments for 

multi-species interactions, particularly hosts, vectors, and/or pathogens (Rubio et al., 2014; 

Jones et al., 2013; Rivard et al., 2007; McMichael, 2004).  

Bats, on one hand, have been considered the likely source of highly pathogenic 

RNA viruses including lyssaviruses (Banyard et al., 2011), Ebola virus (Leroy et al., 2005), 

Marburg  virus (Towner et al. 2009), Nipah virus (Epstein et al., 2006), Hendra virus  

(Smith et al., 2011), and coronaviruses (e.g. SARS-coronavirus, MERS-coronavirus) 

(Hilgenfeld & Peiris, 2013).  Bats, on the other hand, are recognized as a key group in the 

maintenance of ecological systems by providing ecological services such as pollination, 

seed dispersion and pest control. Additionally, due their response to habitat loss and 

fragmentation bats are excellent biondicators of environmental changes (Medellín, 

Equihua, et al., 2008).  

 To properly understand complex interactions in mutihost systems several 

ecological and phylogenetic tools have been used. In disease ecology, diversity indices 

have been used to correlate the number of species (richness) and the relative abundance 

of species present in a given community (alpha diversity) with disease prevalence (Suzán 

et al., 2009) and in microbiomes systems (Olson et al., 2014; Anthony, Epstein, et al., 

2013). Diversity indices have also been used to evaluate changes in host-parasite 

composition in hosts communities at local, regional, and biogeographic scales (Alpha, beta 

gamma diversity) (Scordato & Kardish, 2014; Svensson-Coelho & Ricklefs, 2011). From 

an evolutionary perspective, host and pathogen phylogenetic relationships have been 

studied and diversity indices have been incorporated to measure changes in host species 

community assemblages through environmental gradients (Helmus et al., 2007; Webb et 

al., 2002). These phylogenetic methods offer additional dimensions to explore host-

parasite interactions in time, such as; host specificity, host-parasite co-evolution, host 

switching events, and phylogenetic barriers preventing pathogen transmission (Poulin et 

al., 2011; Streicker et al., 2010; Legendre et al., 2002). The study of ecological and 

phylogenetic interactions between host-pathogen systems integrates the role of 
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environmental influences on host and pathogen distributions across time and spatial 

scales and across different levels of biological organization beyond taxonomic levels 

(Hawley & Altizer, 2011)  

In this study we examined the relationship between host diversity and the diversity 

of four viral taxa in bats from human dominated landscapes in Mexico. Two hypotheses 

were tested related to the effect of host species and host phylogenetic diversities on viral 

diversity and the influence of habitat type in the composition of host and viral communities. 

First, we hypothesized that (1) host communities with high species and phylogenetic 

diversities will support high values of viral diversity; (2) changes in host and viral 

community composition across a habitat type will be reflected in high values of beta 

diversity and phylogenetic-beta diversity. 

 

Material and Methods 

Sample collection  

Bats were captured at three different sites in Mexico at Reserva de la Biosfera Montes 

Azules (RBMA) in Chiapas, the Reserva de la Biosfera Calakmul (RBC) in Campeche, and 

Greater Mexico City (GMC) that include Distrito Federal and Metropolitan Area. The first two 

sites, located in southeastern Mexico, represent regions of high species diversity and are 

characterized by large tracts of continuous primary vegetation, while the Greater Mexico City 

site is highly urbanized with vegetation patches. A high evergreen forest characterizes RBMA 

while RBC is dominated by tropical semi-deciduous forest; both regions have high 

anthropogenic pressure. In RBMA and RBC bats were collected from three different habitat 

types: ‘Forested’ (Fd), where signs of human impact are largely absent and original 

vegetation persists, ‘Fragmented’ (F), areas of primary vegetation are interspersed with 

agricultural/rangeland and ‘Disturbed’ (D), the transition zone between areas of secondary 

vegetation and agricultural/rangeland and by the presence of urban areas. In the Greater 

Mexico City sites, bats were captured in ‘Urban’ (U), human dominated areas and 

‘Fragmented’ habitats (F). We used 5 mist-nets (each 9 x 3 m wide) and were opened at dusk 

and remained open four consecutive hours. Each habitat was sampled once in six months. 

Identification of bats was made using a field guide (Medellín, Arita, et al., 2008). The minimal 

distance in RBMA was 2 km while in RBC was 10 km. A mantel test was performed to ensure 

sites independence due to the geographic distance (RBMA; r = 0.55, p =0.01; RBC r = 0.57 p 

= 0.006). Oral and rectal swabs, and when possible blood samples were collected from each 



39	  
	  

animal. Samples were collected in a lysis buffer and preserved at -80°C until transfer to the 

Center for Infection and Immunity, Columbia University, New York for viral screening.    

 

Virus discovery 

A total of 1,067 samples from 608 individuals representing 42 bat species were tested 

for the five viral families/genera (Table S1). Total nucleic acid was extracted from all samples 

using the EasyMag® (bioMérieux, Inc) platform, and cDNA synthesis performed using 

SuperScript® III first strand synthesis supermix (Invitrogen), all according the manufacturer’s 

instructions. Viral discovery was performed using broadly reactive consensus PCR primers, 

targeting the L-Segment for hantavirus detection (Klempa et al., 2006), and the polymerase 

(pol) gene for paramyxovirus detection (Tong et al., 2008). PCR products of the expected 

size were cloned into Strataclone™ PCR cloning vector and sequenced using standard 

M13R primers. Coronavirus, hepacivirus and pegivirus detections have been previously 

reported and these viral sequences were detected in the same 1,067 samples (Quan et al., 

2013; Anthony, Ojeda-Flores, et al., 2013). 
  

Estimates and Completeness of Viral Richness 

We evaluated our sampling effort (the number of samples tested for a given virus), 

using two methods: by producing rarefaction and extrapolation curves and by calculating 

the values of the residuals of the linear regression between viral richness within a host and 

sampling effort by host. Rarefaction and extrapolation curves are statistical techniques to 

estimate the number of species for a given number of samples (Chao & Jost, 2012; 

Magurran, 2004) allowing the evaluation of the sampling effort and estimate the number of 

host samples required to obtain a viral richness value with 95% of confidence (Chao et al., 

2014). We evaluated the viral richness, defined as unique viruses discovered in the 1,067 

samples, by constructing a sample size based rarefaction and extrapolation curves using a 

three-fold original sample effort (3,201 samples) (Chao et al., 2014) with the R iNEXT 

library (Hsieh et al., 2013). The same methodology was conducted to explore viral 

completeness by habitat type. For this we only considered samples with the same number 

of PCR screenings (coranaviruses, paramyxoviruses and hantaviruses).  In order to 

identify host species associated with higher viral richness we used a methodology 

proposed by Herbreteau (2012). We calculated residual values from the linear regression 

of the logarithm of viral richness and the logarithm of sampling effort for each species and 
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in each disturbance level. These data were logarithmically transformed to stabilize the 

variance. Host species or disturbance levels with positive or negative residual values were 

identified as host species with more or less viral richness than expected by the regression 

model (Herbreteau et al., 2012). 

 

Host and Viral Diversity 

In order to study regional host and viral alpha diversities, abundance matrixes (host 

and virus) were constructed, where rows were disturbance level and columns were (i) host 

species and (ii) viruses discovered in each disturbance level. Using the R vegan library 

(Oksanen et al., 2013),  a Shannon-Wiener diversity index (Shannon, 1948) was 

calculated for each matrix. Values ranged from 0 when there is only one species present 

to 1 when all species are equally represented in the sample (Magurran, 2004). 

 

Phylogenetic Diversity and Host Specificity 

The mammalian super tree (Bininda-Emonds et al., 2007) was used to calculate 

phylogenetic diversity (PD) of host communities using the R Picante library (Kembel et al., 

2010). The PD was measured by calculating the sum of the total branch length of the host 

species phylogeny sampled in each habitat type (Faith, 1992). Because data of host 

taxonomic diversity were not normally distributed only phylogenetic analyses were 

performed. The relationship between viral richness and viral diversity with host PD was 

explored using a linear model. To quantify host-viral taxonomic associations we used a 

modified index of host specificity proposed by Poulin and Mouillot, 2003, that measures 

the PD of host communities associated to each virus. Viruses with high values of host 

specificity indicates that they have a plasticity to infect a wide range of host, while viruses 

with lower values are restricted to a few closely related host species (Poulin et al., 2011; 

Poulin & Mouillot, 2003) 

 

Beta Diversity and Phylogenetic Beta Diversity 

A Pearson correlation test was performed to explore the relationship between host 

BD and PBD with the change of composition of viral communities by habitat type 

calculated with Sorensen index. To evaluate the change in composition of viral and host 

communities (beta-diversity; BD) within regions we used measures of beta-diversity: 

spatial turnover (βSIM) and nestedness (βSNE) components (Baselga, 2010). Spatial 
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turnover (βSIM) measures the replacement of species by another species due to 

environmental factors or spatial isolation, such as by habitat fragmentation (Calderón-

Patrón et al., 2012). The nestedness component (βSNE) measures if sites with smaller 

number of species are subset of richer sites (Ulrich et al., 2009). These components were 

calculated for taxonomic and phylogenetic beta-diversity analyses. The phylogenetic beta-

diversity (PBD) measures how phylogenetic relatedness changes across space in the 

same manner that BD measures how species composition changes across space 

(Graham & Fine, 2008). The PBD between disturbance levels was obtained using the 

inverse of the PhyloSor index (Bryant et al., 2008).  This index represents shared 

branches between communities from two sites. Values range from 0 when no species are 

shared to 1 when all species between locations are the same. The methodology of 

Leprieur (2012) was used to calculate the phylogenetic turnover  (PβSIM) and to measure 

the phylogenetic dissimilarity, nested patterns of species assemblages (PβSNE). The 

functions beta.multi for P and phylo.beta.multi for PB from the R betapart library were also 

applied to calculate the influence of each component on host and viral community 

composition by habitat type in each region (Baselga & Orme, 2013).  

 

Results  

Viral Community Data 

A total of 4,139 consensus PCR assays were performed for viral detection, 

including coronaviruses (CoV´s, n = 1,067), paramyxoviruses (PMV´s, n = 1,067), 

hantaviruses (HTV´s, n = 1,067), pegiviruses (PGV´s, n = 469) and hepacivirus (HPV´s, n 

= 469). A viral richness (S) of 22 virus genotypes in 46 positive samples from a total of 

1,067 samples, 13 for coronavirus, 2 for paramyxovirus, 2 for hantavirus, and 5 for 

pegivirus were obtained (Table S2). No hepacivirus and no co-infections were detected. 

This viral richness is associated with 17 bat species from 12 genera and 4 families (Figure 

1A). In forested habitat a total of 11 viruses were detected followed by fragmented habitat 

(10) disturbed (8) and urban (3) (Figure 1B). The bat species harboring viral richness 

greater than one were all phyllostomid bats: Carollia sowelli (S = 5), Artibeus lituratus (S = 

4), Artibeus jamaicensis (S = 3), Artibeus phaeotis (S = 3) and Trachops cirrhosus (S = 2) 

(Figure S1).  
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Estimates and Completeness of Viral Richness 

Based on the 17 virus genotypes discovered, we estimated a maximum richness of 

23 genotypes using a Chao2 statistic model (Chao & Jost, 2012). The sampling effort of 

1,067 samples represents a completeness of 81% in relation to the estimated viral 

richness. The rarefaction sample coverage function estimates a 97% of completeness with 

a sample size of 3,201 (three-fold sample size) (Figure 2). The comparison between 

habitats showed the highest value of completeness (53%) in forested habitat, followed by 

disturbed (43%) and fragmented (15%). The estimates of viral richness with a three-fold 

original sample effort by habitat were 24 from fragmented habitat, 19 for forested and 10 

for disturbed (Table 1). 

Positive relationships were observed between sampling effort and host viral 

richness (R2 = 0.44, p < 0.01) and between sampling effort and habitat type viral richness 

(R2 = 0.37 p < 0.05). Sturnira lilium, Pteronotus parnelli and Artibeus jamaicensis were 

associated with more viral richness than expected by linear model between host viral 

richness and sampling effort whereas Trachops cirrhosus, Lonchorhina aurita and 

Eptesicus fuscus (Figure 3.A), were recognized as host species associated with lower viral 

richness than expected. RBMA fragmented habitat type harbor the highest number of 

viruses than expected while RBC fragmented habitat type was identified as the site with 

smallest viral richness than expected by the model (Figure 3.B). 
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Figure 1. Bipartite graph of 22 virus genotypes discovered in 17 bat species. A. Viral richness associated to 

bats. The width of the green boxes represents viral and positive hosts abundances. B. Viral richness 

associated to habitat type. 

 

Table 1. Estimates of viral richness and samples completeness by habitat type. The asterisk indicates real 

data. 

Habitat Sample Size Richness Sampled 
Completness 

Total 1067* 17* 81% 

 1677 18 95% 

 3201 23 97% 

Forested 405* 9* 53% 

  1215 19 76% 

  3201 27 95% 

Fragmented 217* 10* 15% 

  651 24 40% 

  3201 48 94% 

Disturbed 395* 5* 43% 

  1185 10 97% 

  3201 11 99% 

Urban 49* 2* 100% 
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Figure 2. Rarefaction and extrapolation sampling curve based on 1,067 samples. Orange line represents 

accumulation curve of virus genotypes over samples tested. Green point, viral richness = 22 in 1,067 samples 

analyzed for virus tested. Solid green line: rarefaction curve, green dashed line: extrapolation-sampling curve. 

The numbers of samples needed to obtain the percentage of completeness of 85, 90, 95 and 97% are 

presented. 
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Figure 3. Distribution of residuals values from the linear relation (A) between host viral richness and sampling 

effort and (B) between habitat type viral richness and sampling effort. Host species and habitats type were 

reordered by residuals of the sampling effort regression. 

 

Host and Viral Diversity 

Montes Azules was the region with more virus genotypes discovered (12), followed 

by Calakmul (11) and Greater Mexico City, respectively (3) (Figure 4).  As we expected, 

RBMA was the most diverse region in terms of host species and host phylogeny, being C 

the most diverse area in both diversity scales (H = 2.79, PD = 484.8). Interestingly, D 

presented high values of both, species and phylogenetic diversities compared to F (Table 

2). A difference in host species diversity (F = 13.63, df = 2, p < 0.01) and host phylogenetic 

diversity was observed (F = 16.71, df = 2, p < 0.01) at regional scale contrary to viral 

diversity comparison (F = 3.73, df = 2, p > 0.05). A significant relationship between viral 
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richness and viral diversity with, host phylogenetic diversity was observed. A total of 41% 

(p < 0.05) and 51% (p < 0.05) of viral richness and viral diversity variance was explained 

by phylogenetic diversity, respectively. This suggests that host community composition at 

each habitat type is determining both, viral richness and viral diversity.  

 
Figure 4. Viral richness in the three regions of study: (A) Greater Mexico City, (B) Montes Azules and (C) 

Calakmul. Number of virus genotypes discovered per region is shown.  

 
 

Table 2.  Host and viral diversities per habitat type for the 3 regions. Richness (S), Shannon – Weiner diversity 

index (H), phylogenetic diversity (PD). 

    Host Virus 

Region Habitat S H PD S H 

Montes Azules Forested 26 2.79 484.8 8 2.043 

  Fragmented 14 2.207 332.8 2 0.693 

  Disturbed 20 2.622 418.2 5 1.56 

Calakmul Forested 12 1.906 260.1 4 1.906 

  Fragmented 8 1.853 208.8 7 1.853 

  Disturbed 13 1.986 289.1 4 1.986 

Greater Mexico City Fragmented 1 0 60 1 0 

  Urban 4 1.155 137.6 3 1.079 
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Phylogenetic Host Specificity 

 From 22 viruses discovered, only six were associated to more than two host 

species and 16 viruses were detected in one host species (Table S3). The flavivirus PgV 

was the virus with the lowest value of phylogenetic host specificity (114.5) and was 

detected in three species from three different phyllostomidae subfamilies; 

Stenodermatinae and phyllostominae, both from forested sites and glossophaginae from 

disturbed habitat. Hanta 2 (87.8) were detected in two bat species from different habitats; 

Carollia sowellii (disturbed) and Trachops cirrhosus (forested), while the coronavirus 

MexCoV 5b was found in three bat species, two of which belongs to the same genus; 

Artibeus jamaicensis, A. lituratus (forested) and C. sowellii (fragmented).  MexCov 11a 

(68.3), Mex CoV 11b (68.3) and MexCov 1 (65.6) were detected in two bat species from 

the same genus (Figure 1A). 

 

Beta Diversity  

 We found that 86% (p < 0.05) of the beta diversity of viral communities was 

explained by the turnover of the host species between habitats. The same trend was 

observed with host PBD and virus beta diversity however was not statistically significant (r 

= 0.79, p > 0.05). For Montes Azules, the community dissimilarity in host species 

composition through the habitat gradient was relatively high (βSOR = 0.49), and is explained 

by the nestedness component (βSNE = 0.57), because most of the bat species sampled in 

low rich sites are contained in the richest site (forested = 26 species). PBD showed 

different behavior; although the value of overall PBD is similar (PβSOR = 0.42), the 

phylogenetic composition change was partially explained by the turnover component 

(PβSIM = 0.25), due to the low phylogenetic relationship contained in the species subset 

replaced by nestedness. The overall beta diversity in RBC was relatively low (βSOR = 0.37), 

suggesting that the habitat type has a low influence on the species assemblage. The 

observed pattern in RBC was different to RBMA, while species composition dissimilarity 

was moderately driven by species replacement (PβSIM = 0.22). In contrast to RBMA, the 

PBD analysis indicated a replacement dominated by high phylogenetically related species 

(PβSNE = 0.79). The interpretation of the pattern observed in GMC is limited, because only 

two communities were sampled and the nestedness component is impossible to calculate. 

In RBMA and RBC we observed high overall values of beta diversity in viral communities 

(Table S3), and both were explained by the turnover component (βSIM =0.66), suggesting 
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that changes in habitat quality drives a high replacement of virus species regardless of 

host composition.  

 

Discussion 

In this study we evaluated the relationship between bat diversity and the diversity of 

4 medically important viral families within an environmental gradient in human-dominated 

landscapes in 3 regions of Mexico. Combining computing applications, molecular 

detection, and nucleotide sequencing of coronaviruses, hantaviruses, paramyxoviruses 

and pegiviruses with ecological and phylogenetic analyses, we measured the viral 

community turnover in bat hosts by beta and phylogenetic beta diversity calculations in 

these multihost systems. A strong relation between viral richness and viral diversity with 

host phylogenetic diversity was detected. Generalist species were associated with more 

virus species than expected by linear model between host viral richness and sampling 

effort. A positive relationship between beta diversity of both viral and bat communities 

through the habitat gradient was detected. 

As hypothesized, significant positive correlation between phylogenetic diversity with 

viral richness and viral diversity was detected, supporting the habitat heterogeneity 

hypothesis (Lawton, 1983) and highlighting the importance of keystone structure (Tews et 

al., 2004). The habitat heterogeneity hypothesis proposes a strong relationship between 

environmental diversity, in this case, the phylogenetic host diversity with biological 

diversity (viral diversity). Twes (2004) refers to “Keystone structures” as host species that 

provide distinct resources, which may be linked to different viral species. Considering bat 

hosts as habitats, in our model, the keystone structures can be environmental 

(reproductive potential, longevity, trophic guild, abundance and adult mass) transmission 

(home range, diet breath and roost size) and phylogenetic traits (phylogenetic distance 

and phylogenetic distinctiveness). Mechanisms explaining the relationship between host 

and parasite diversity have recently gained attention in disease ecology. Our findings 

suggest that environmental factors such as fragmentation and habitat loss drive species 

assemblages resulting in areas of major risk for zoonotic disease emergence, as proposed 

by (Gay et al., 2014; Kamiya et al., 2014; Rubio et al., 2014). Future studies are required 

to identify which host traits determine the viral communities assemblages. 

 The phylogenetic host specificity calculated in this study not only reflects the 

number of bat species infected by a single virus, but also it helps to explore the 
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phylogenetic relationship among these species. Our findings show that few viral species 

possess high host plasticity like PgV and Hanta 2, while most viruses detected showed 

high phylogenetic specificity. Due to the quality of our data, we cannot conclude that 

viruses found in only one bat species are strictly exclusive to them and further studies are 

needed. However, the coronavirus family showed a high host phylogenetic specificity at 

genus level (Anthony, Ojeda-Flores, et al., 2013; Ojeda-Flores et al. In review).  

Changes in viral communities composition through the evaluated anthropogenic 

landscapes showed a strong dependence on the host species turnover, however this 

relationship was not statistically significant when host PBD was considered. Our results 

show different patterns between regions and between diversity levels. Montes Azules is 

characterized by a nestedness process in host communities composition and changes are 

a reflect of a high PD host pool, while in Calakmul BD values were relatively low due to low 

PD host diversity, and the PBD was explained by nestedness component. As 

hypothesized, we found high values of beta diversity in viral communities supporting the 

hypothesis of perturbation, where land use change modifies parasite dynamics in multihost 

systems by cross-species shifting in parasite transmission (Murray & Daszak, 2013). It has 

been widely proposed that habitat transformation drives the exposure of novel hosts to a 

rich pool of parasites, specially in high diversity regions, influencing the cross-species 

transmission rate (Brearley et al., 2013; Murray & Daszak, 2013; Lloyd-Smith et al., 2009). 

The use of beta analyses at both scales: taxonomic and phylogenetic has provided 

a useful tool to understand if host species or environmental filters can determine the 

parasite composition (Scordato & Kardish, 2014; Svensson-Coelho & Ricklefs, 2011). We 

could not demonstrate that host phylogeny determines the composition of viral 

communities due to spatial scale limitations in our study. Further studies are necessary to 

test the correlation between host phylogeographical structure and beta diversity of viral 

communities within larger spatial scales or in communities separated by geographic 

barriers (vicariance processes). 

 

Conclusions 

 Our study represents one of the few that integrates viral and host diversity 

within environmental gradient in human-dominated landscapes in vertebrates and 

represents the first study in Mexico measuring viral community turnover in bats. Combining 

molecular and ecological methodologies and the integration of phylogenetic component in 
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the beta diversity analyses helped to distinguish different patterns of host composition 

variation through the habitat gradient type. This framework represents an important tool to 

monitor potential viral richness in wildlife surveillance systems.  
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SUPLEMENTARY MATERIAL  

 
Table S1. Number of samples and bats per disturbance level by region. 

Region Disturbance 

level 

No. of 

Samples 

Bats 

captured 

Montes Azules Pristine 253 127 

 Fragmented 142 79 

 Disturbed 293 134 

Calakmul Pristine 152 129 

 Fragmented 65 38 

 Disturbed 102 71 

Greater Mexico City Fragmented 10 5 

 Urban 49 25 

Total  1067 608 
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Table S2. Virus discovered in bat species from three regions. Virus, name of unique virus, N, 

number of virus per bat species. 

Region Habitat Sample Species Virus N 

Montes Azules Pristine Oral Carollia sowelli Mex Cov 2 1 

  Pristine Oral Artibeus phaeotis Mex Cov 11a 1 

  Pristine Oral Artibeus phaeotis Mex Cov 11b 1 

  Pristine Oral Trachops cirrhosus PgV.G1 1 

  Pristine Rectal Lonchorhina aurita Mex CoV 3 1 

  Pristine Rectal Artibeus jamaicencis Mex CoV 5a 1 

  Pristine Blood Trachops cirrhosus PgV 1 1 

  Pristine Blood Sturnira ludovici PgV 1 1 

  Pristine Blood Artibeus toltecus PgV.G1 1 

  Fragmented Rectal Artibeus jamaicensis Mex CoV 5a 1 

  Fragmented Blood Eptesicus fuscus Mex CoV 6 1 

  Disturbed Oral Carollia sowelli Mex CoV 1 1 

  Disturbed Oral Carollia sowelli Mex HTV 2 1 

  Disturbed Rectal Carollia sowelli Mex CoV 1 1 

  Disturbed Blood Choeroniscus godmani PgV 1 1 

  Disturbed Blood Glosssophaga 
commissarisi PgV.G2 1 

  Disturbed Blood Carollia perspicillata PgV.H3 1 

Calakmul Pristine Rectal Artibeus jamaicensis Mex CoV 5b 2 

  Pristine Rectal Artibeus lituratus Mex CoV 5b 3 

  Pristine Rectal Artibeus lituratus Mex CoV 11b 1 

  Pristine Rectal Artibeus phaetois Mex CoV 11b 1 

  Pristine Rectal Artibeus phaetois PMV 2 1 
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  Fragmented Rectal Carollia perspicillata Mex CoV 1 1 

  Fragmented Rectal Carollia sowelli Mex CoV 1 1 

  Fragmented Rectal Carollia sowelli Mex CoV 2 1 

  Fragmented Rectal Carollia sowelli Mex CoV 5b 1 

  Fragmented Rectal Carollia sowelli HTV 1 1 

  Fragmented Rectal Artibeus jamaicensis Mex CoV 4 1 

  Fragmented Rectal Artibeus lituratus PMV 1 1 

  Fragmented Rectal Nyctinomops 
laticaudatus Mex CoV 9 1 

  Disturbed Rectal Carollia perspicillata Mex CoV 1 1 

   Disturbed Rectal Carollia sowelli Mex CoV 2 1 

   Disturbed Rectal Artibeus lituratus Mex CoV 11a 1 

   Disturbed Blood Carollia sowelli HTV 1 1 

Greater Mexico City Fragmented Rectal Myotis velifer Mex CoV 7 1 

  Urban Rectal Myotis velifer Mex Cov 7 2 

   Urban Rectal Tadarida brasiliensis Mex CoV 8 3 

   Urban Rectal Nyctinomops macrotis PgV.K1 1 

   Urban Blood Nyctinomops macrotis PgV.K1 1 
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Table S3. Host specificity index (HSI) for each virus measured as the phylogeneitc diversity of host 
community associated to each virus. (S) = Host richness. 

 
Virus HPI S 

PgV 114.5 3 
HANTA2 87.8 2 
MexCoV5b 85.8 3 
MexCoV11a 68.3 2 
MexCoV11b 68.3 2 
MexCoV1 65.6 2 
MexCoV2 60 1 
MexCoV3 60 1 
MexCoV4 60 1 
MexCoV5a 60 1 
MexCoV6 60 1 
MexCoV7 60 1 
MexCoV8 60 1 
MexCoV9 60 1 
MexCoV10 60 1 
PgV.G1 60 1 
PgV.G2 60 1 
PgV.H3 60 1 
PgV.K1 60 1 
HANTA1 60 1 
PARA1 60 1 
PARA2 60 1 
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Table S4. Multiple site dissimilarities accounting for the spatial turnover and the nestedness 
components of beta diversity and phylogenetic beta diversity. βSNE, nestedness component, βSIM, 
turnover component, βSOR, value of overall beta diversity. PβSNE, phylogenetic nestedness component, 
PβSIM, phylogenetic turnover, PβSOR, dissimilarity value accounting for phylogenetic beta diversity. 

  Host Virus 

Region βSNE βSIM βSOR PβSNE PβSIM PβSOR βSNE βSIM βSOR 

Total 0.08 0.70 0.79 0.06 0.65 0.72 0.08 0.70 0.78 

Montes Azules 0.57 0.33 0.49 0.17 0.25 0.42 0.13 0.66 0.80 

Calakmul 0.14 0.22 0.37 0.79 0.36 0.44 0.06 0.66 0.73 

Greater Mexico City 0.60 0 0.60 0.45 0 0.45 0.50 0 0.50 
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Figure S1. Host phylogeny and viral richness. 
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6. BETA DIVERSIDAD Y METACOMUNIDADES DE VIRUS ASOCIADOS A 

MURCIÉLAGOS EN PAISAJES FRAGMENTADOS 

 

 
RESUMEN 
	  

La identificación de los mecanismos que moldean las estructuras de comunidades 

y metacomunidades de simbiontes tienen importantes implicaciones epidemiológicas, de 

transmisión inter especie y en general para la ecología de comunidades. En el presente 

estudio se midió la diversidad beta de comunidades de virus en hábitats conservados y 

perturbados, calculando los componentes de anidación y recambio. Se analizó la 

estructura de metacomunidades y se cuantificó la contribución de características 

funcionales, de transmisión y relación filogenética de los hospederos a la estructura de 

las metcomunidades virales asociadas a murciélagos mediante la descomposición de 

varianza basado en un análisis de  correspondencia canónica. Las metacomunidades se 

conformaron por 23 virus pertenecientes a cuatro familias (adenovirus, astrovirus, 

coronavirus y herpesvirus) distribuidos en 11 especies de murciélagos. La diversidad beta 

entre las comunidades de virus se explicó por el componente de recambio en los dos 

tipos de hábitat (βSIM conservado = 0.90 y βSIM perturbado = 0.83). Tanto las 

metacomunidades de hábitats conservados y perturbados no mostraron coherencia por lo 

que su estructura de distribución fue aleatoria. En  contraste la metacomunidad total 

mostró una estructura quasi-Gleasoniana indicando un recambio gradual en la distribución 

de los virus entre los hospederos, respondiendo de manera idiosincrática al gradiente 

ambiental. El análisis de descomposición de la varianza indicó que las características 

funcionales así como estas junto con la filogenia explican el 49% y 55% de la variación 

en la composición de la comunidad total de virus. En nuestro presente estudio se resalta 

la importancia de las características funcionales de los hospederos como factor 

moldeador de las comunidades de virus independientemente de la estructura de 

distribución de las metacomunidades. El presente estudio representa a la fecha,  el primer 

análisis de metacomunidades virales en vertebrados. 
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INTRODUCCIÓN 

 

El estudio de comunidades y metacomunidades de simbiontes, definidos como 

todo organismo que debe de infectar o vivir dentro de un hospedero en al menos una 

parte de su ciclo de vida (Ewald, 1987), ha mejorado la comprensión de las interacciones 

entre los simbiontes, así como entre los simbiontes, sus hospederos y el medio en el que 

habitan. Por ejemplo han servido como modelo para el estudio de la facilitación (Krasnov 

et al., 2005), selección sexual (Presley, 2012), efectos de las relaciones filogenéticas y 

variación ambiental en la composición de comunidades (Dallas & Presley, 2014; Krasnov 

et al., 2004, 2010), variación geográfica de las interacciones entre especies (Krasnov et 

al., 2006), estudio de teoría de redes (Lima et al., 2012; Anderson & Sukhdeo, 2011; 

Economo & Keitt, 2008) y recientemente para estudiar el efecto en la prevalencia de 

enfermedades (Suzán et al., 2015). El objetivo de la teoría de metacomunidades es 

evaluar los procesos y mecanismos que contribuyen a la diversidad de especies. Ésta 

teoría investiga cómo es que la dispersión de los organismos entre comunidades alteran 

las dinámicas locales y por consecuencia influyen en la estructura de la metacomunidad 

(Holyoak et al., 2005). Recientemente se han incorporado las relaciones evolutivas de los 

organismos para explorar como la variación genética se distribuye entre las comunidades 

y como el flujo genético puede influir en la interacción de las especies y en la 

composición de las comunidades (Leibold et al., 2010; Urban & Skelly, 2006). Una 

metacomunidad es definida  como un conjunto de comunidades de diferentes sitios 

(potencial pero no necesariamente conectadas por dispersión), mientras que una 

comunidad es un conjunto de especies en un sitio (Holyoak et al., 2005). Presley (2010) 

propone una metodología para evaluar los tres elementos estructurales de las 

metacomunidades y así identificar la estructura de distribución de las mismas. Sin 

embargo una vez identificada la estructura de distribución, se requieren de más análisis 

para determinar la influencia del gradiente ambiental en la estructura de las 

metacomunidades (López-González et al., 2012; Presley et al., 2009). Existe evidencia que 

las comunidades de simbiontes son más similares mientras que sus hospederos sean más 

parecidos geográficamente, filogenéticamente y ecológicamente (Locke et al., 2013). Estas 
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características podrían afectar la transmisión o el establecimiento de los simbiontes entre 

sus hospederos. Sin embargo las características de los hospederos que determinan la 

estructura de las comunidades de simbiontes no siempre son las mismas, mientras que 

para ciertos sistemas la distancia filogenética explica la variación (Seifertová et al., 2008) 

para otros es un pobre indicador (Poulin, 2010).En nuestro modelo una comunidad 

contiene a todos los virus detectados en una especie de murciélago y las comunidades 

están conectadas a través de la transmisión de virus entre las especies hospederas. 

Esperamos que (1) los cambios en la composición de comunidades virales entre 

hospederos se vean reflejados en altos valores de beta diversidad, que (2) las 

características de los hospederos determinen la estructura de metecomunidades de virus y 

que (3) el tipo de hábitat modifique la estructura de distribución de las metacomunidades 

de virus asociados a murciélagos. 

 

MATERIAL Y MÉTODOS 

 

La información de los murciélagos y virus para el presente estudio fue obtenida 

como parte de un muestreo prospectivo realizado en el verano del 2011 como parte del 

proyecto USAID-PREDICT (http://www.vetmed.ucdavis.edu/ohi/predict/) realizado en el 

sureste de México. Se muestrearon cuatro sitios en el sureste de México, dos ellos 

caracterizados como sitios conservados en el estado de Chiapas, donde la vegetación 

original dominaba el paisaje y no se observaban actividades antropogénicas. Los dos 

sitios están ubicados en el estado de Tabasco y Chiapas. Se categorizaron como sitios 

con alto grado de perturbación, donde actividades como la ganadería y la agricultura 

dominaban el paisaje. La captura de murciélagos se realizó colocando 5 redes de niebla 

de 3 metros de alto por 9 metros de ancho. Las redes se colocaron al anochecer y se 

mantuvieron abiertas durante 4 horas. Cada sitio sólo se visito una noche. La 

identificación de las especies se realizó con ayuda de guías de campo (Medellín, Arita, et 

al., 2008). 
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Comunidades de virus 

  Los virus que componen las metacomunidades se obtuvieron de la 

búsqueda por PCR de 13 familias virales; coronavirus, adenovirus, herpesvirus, astrovirus, 

paramyxovirus, alphavirus, filovirus, flavivirus, lyssavirus, seadornavirus, arenavirus hantavirus 

y bocavirus. Se detectaron 23 genomas virales correspondientes a cuatro familias virales; 

herpesvirus, adenovirus, astrovirus y coronavirus (cuadro suplementario 1). Se analizaron 

un total de 120 muestras correspondientes a 17 especies de murciélagos de once 

géneros y tres familias. De todos los murciélagos capturados se colectó una muestra de 

sangre de todos los individuos capturados teniendo cuidado de no exceder una relación 

de 10 µl de sangre por cada gramo de peso. Debido al tamaño de las especies, la 

sangre se colectó puncionando la vena cefálica y aspirando con una pipeta (Smith et al., 

2010). Además se colectaron hisopos orales y rectales, estos fueron colocado en 

criotubos con lisis buffer como medio de transporte y preservadas a -80ºC hasta su 

análisis en el Center for Infection and Immunity de la Universidad de Columbia University 

en Nueva York. La extracción el ácido nucleico se realizó usando el kit EasyMag® 

(bioMérieux, Inc) y la síntesis de cDNA se hizo usando el kit de síntesis de primera 

cadena SuperScript® III (Invitrogen) de acuerdo con las instrucciones del fabricante. La 

detección viral se realizó usando cebadores de PCR para la polimerasa (pol) de 

herpesvirus (Van DeVanter et al., 1996), el gen hexon de adenovirus (Casas et al., 2005) y 

la RNA polimerasa dependiente de RNA (RdRp) de astrovirus (Atkins et al., 2009). Los 

productos de PCR fueron clonados en StratcloneTM y secuenciados usando cebadores 

M13R. Los resultados correspondientes a los coronavirus corresponden a lo reportado por 

Anthony y colaboradores (2013) sobre coronavirus en murciélagos de México (Anthony et 

al., 2013).  

 

Beta diversidad 

Para medir el cambio en la composición de las comunidades de virus se 

calcularon los componentes de anidación (Bsne) y recambio (Bsim) de la diversidad beta 

(Baselga, 2010). El componente de anidación es una mide si los sitios con menor número 

de especies son una muestra de aquellos con mayor número de especies (Ulrich et al., 



65	  
	  

2009). El recambio mide el reemplazamientos de especies por otras debido a una filtro 

ambiental o un aislamiento espacial como podría ser hábitats fragmentados (Calderón-

Patrón et al., 2012). Los cálculos se hicieron usando la función beta.multi de la librería 

betapart, la cual calcula los valores de disimilitud del recambio espacial, el anidamiento y 

la suma de estos dos (Baselga & Orme, 2013). 

 

Estructura de Metacomunidades 

 La metodología para evaluar la estructura de metacomunidades se realizó 

analizando datos de presencia-ausencia de los virus.  Se cuantificaron tres elementos 

para medir la distribución de los virus en sus hospederos; coherencia, recambio y 

agrupamiento según lo propuesto por Presley y colaboradores (2010). Estos análisis se 

basan en la ordenación del promedio recíproco. Éste maximiza simultáneamente la 

correspondencia de la distribución de los virus entre los hospederos y la correspondencia 

de la composición de las comunidades virales de cada hospedero. La ordenación 

resultante representa un gradiente de similitud de composición de la comunidad viral 

entre sus hospederos (Presley et al., 2010; Leibold & Mikkelson, 2002). Para que una 

metacomunidad sea coherente, la distribución de los virus deberá estar en función de las 

características del medio ambiente, en este caso de sus hospederos, lo que representaría 

un gradiente de la variación ambiental al cual cada virus puede responder. Además la 

mayoría de los virus en la metacomunidad deberá responder al mismo gradiente. En el 

caso de que alguna metacomunidad no presentara coherencia, se le denominará como 

aleatoria, donde la distribución de las especies (virus) se da de manera independiente. Es 

importante señalar que una metacomunidad deberá ser coherente para poder cuantificar 

el recambio y el agrupamiento (Leibold & Mikkelson, 2002). La cuantificación de la 

coherencia se realizó generando 1,000 matrices aleatorias de nuestros datos y contado el 

número de ausencias incrustadas en cada una de las matrices aleatorias. Después se 

calculó el promedio, la desviación estándar y se realizó una prueba de z para evaluar la 

significancia estadística con respecto a las ausencias observadas. Si la probabilidad (≤ 

0.05) de obtener un promedio de las ausencias aleatorias fue menor al observado, la 

metacomunidad fue considerada como coherente significativa y se continuaba con el 
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análisis. El recambio fue calculado como el número de veces que un virus es reemplazado 

por otro entre dos hospederos. El número observado de reemplazamientos se comparó 

con la distribución de los valores generado aleatoriamente por el modelo nulo, el cual 

intercambió al azar los rangos de los virus (Leibold & Mikkelson, 2002). Un recambio 

significativamente más bajo indican metacomunidades anidadas, mientras que un recambio 

significativamente mayor es consistente con las demás estructuras de distribución. El 

elemento de agrupamiento fue calculado con el índice de Morisita (Morisita, 1971) para 

diferenciar entre las distribuciones Clementsianas, Gleosonianas y uniformes (figura 1). El 

valor esperado del índice de Morisita es 1; valores no significativos diferentes a 1 indican 

que los límites de las distribuciones son aleatorias, indicando una distribución 

Gleosoniana. Resultados significativos mayores a 1 indican que los límites de las 

distribuciones están agrupadas, consistente con una distribución Clementsiana. Resultados 

significativos menores a 1, indican una distribución híper dispersa de los límites de las 

distribuciones de los virus, lo que coincide con una distribución uniforme. En todos los 

análisis se usó un nivel alpha de 0.05 para determinar la significancia. En el caso de que 

el recambio no fuera significativo se consideraron las estructuras de distribución análogas 

llamadas quasi-estructuras (Presley et al., 2010). En el presente estudio se analizaron 3 

metacomunidades correspondientes al tipo de hábitat (conservado y perturbado) así como 

la metacomunidad total de virus. Los análisis para calcular las estructuras de 

metacomunidades fueron realizados en MatLab (Sigmon, 1993) y en el  programa libre R 

(R Core Team, 2013) usando la librería metacom (Dallas, 2014).  
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Figura 1. Representación de la aproximación jerárquica basada en el análisis de los elementos 

estructurales de las metacomunidades. Se muestran las combinaciones de los resultados 

consistentes con las seis estructuras ideales (Leibold & Mikkelson, 2002), tres patrones de pérdida 

de especies y las seis quasi-estructuras. En los cuadros con números, las columnas representan 

especies y las filas los sitios. NS = No significativos, el signos de más = Significativamente positivo 

y el signo de menos = significativamente negativo (p < 0.05). Modificado de Henríquez-Silva, 2013. 

 

Características de los hospederos. 

 Se evaluó la importancia de las características funcionales, capacidad de 

transmisión y filogenia de los hospederos en la variación  de la composición de las 

comunidades virales (cuadro 1). Las características  funcionales de los hospederos que se 

tomaron en cuenta para explicar la variación de la distribución de los virus entre los 

murciélagos fueron; masa corporal, tamaño de camada, número de crías por año y  

gremio trófico. La capacidad de transmisión de virus entre hospederos fueron área de 

distribución, abundancia y respuesta al hábitat (Gay et al., 2014; Luis et al., 2013) (cuadro 

1). Las características de los hospederos fueron obtenidas de la base de datos PanTHERIA 
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(Jones et al., 2009) así como de otras fuentes (cuadro suplementario 2). Las relaciones 

filogenéticas entre los hospederos se estimaron usando los dos primeros componentes del 

análisis de componentes principales (PCA) de la matriz de distancia filogenética obtenida 

del súper árbol de los mamíferos (Bininda-Emonds et al., 2007) mediante la librería ape 

(Paradis et al., 2004) e implementada en R (R Core Team, 2013). Los dos primeros 

componentes principales representan el 84% (74% y 10% respectivamente) del total de la 

variación representada por el PCA. 

 

Cuadro 1. Características de los hospederos que definen la variación que puede determinar la 

distribución de los virus entre sus hospederos y las estructuras de las metacomunidades de virus. 

Categoría Característica Descripción Unidades 
Características 
funcionales Masa corporal Promedio de la masa corporal en adultos gr 

 Tamaño de camada Promedio de número de crías por parto en 
un año # 

 Crías por año Promedio de número de crías en un año #/año 

 Gremio trófico 

1 = Frugívoros,                                               
2 = Insectívoro aéreo,                                   
3 = Insectívoro forrajero,                             
4 = Omnívoro,                                                
5 = Nectarívoro, frugívoro 

- 

Transmisión Abundancia Número de individuos por especie #	  

 Área de distribución Tamaño del área de distribución natural km2 

 Respuesta al hábitat 
1 = Dependiente,                                           
2 = Vulnerable,                                              
3 = Adaptable 

- 

Filogenia Distancia filogenética Dos primeros componentes principales del 
análisis de la matriz de distancia filogenética - 

 

Se usó la descomposición de la varianza en base al análisis de correspondencia 

canónica (CCA) (Peres-Neto et al., 2006) para determinar la variación única entre 

comunidades virales que podrían ser atribuidas a las características y a la filogenia de los 

hospederos, así como para medir la cantidad total de variación explicada por las 

características y filogenia de los hospederos. Todos los cálculos se hicieron con ayuda de 

la librería vegan (Oksanen et al., 2013) implementado en (R Core Team, 2013). Se utilizó 

un nivel de significancia alpha de 0.05 para todos los análisis.  
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RESULTADOS 

 

Beta diversidad y estructura de metacomunidades 

Las comunidades de virus entre hospederos mostraron altos valores de beta 

diversidad (cuadro 2), en las tres metacomunidades evaluadas. El recambio fue el  

componente que explicó la diferencia en la composición de virus entre hospederos.  

 

Cuadro 2. Valores de los componentes de la beta diversidad de las metacomunidades de virus. 

βSIM = recambio, βSNE = anidamiento y βSOR = beta diversidad. 

Metacomunidad Virus Hospederos βSIM βSNE βSOR 
Total 23 11 0.87 0.056 0.920 
Conservado 14 8 0.90 0.055 0.955 
Perturbado 13 6 0.83 0.053 0.892 

 

 
Figura 2. Matriz ordenada de la metacomunidad total de virus compuesta por cuatro familias 

virales 
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La metacomunidad total mostró una coherencia positiva significativa (p = 0.007) y una 

recambio y agrupamientos no significativo, consistente con una estructura quasi-

Gleasoniana (figura 2). Las metacomunidades de virus separadas por tipo de hábitat no 

fueron coherentes significativas, evitando un análisis más profundo de los siguientes 

elementos estructurales e indicando una estructura aleatoria (cuadro 3). 

 

Cuadro 3. Resultados del análisis de los elementos estructurales de la metacomunidad total de 

virus y separada por tipo de hábitat: conservado y perturbado. Abs = Ausencias incrustadas, Prom = 

promedio del modelo nulo, DS = desviación estándar, Rep = Número de reemplazos. 

  Coherencia Recambio Agrupamiento     
Metacom. Abs p Prom DS Rep p Prom DS Índice p Estructura 

Total 8 0.007 38.35 11.4 461 0.9 477.85 144.23 0.98 0.52 quasi-
Gleasoniana 

Conservado 6 0.574 9.64 6.42 - - - - - - Aleatoria 
Perturbado 5 0.936 4.76 2.975 - - - - - - Aleatoria 
 

 Las características de los hospederos junto con la filogenia, explican el 55% de la 

variación de la composición de las comunidades virales de todo el estudio, mientras que 

la variación es explicada en un 49% si sólo se toman en cuenta las características de los 

murciélagos de la metacomunidad total (cuadro 4). El total de la variación de la 

composición de las comunidades de virus en el tipo de hábitat conservado fue explicada 

por tanto por las características de los hospederos, la filogenia y la capacidad de 

transmisión. Mientras que el hábitat perturbado sólo las características de los hospederos 

junto con la filogenia y la capacidad de transmisión respectivamente explicaron la 

variación de los datos.  
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Cuadro 4. Resultados de la partición de la varianza basada en el análisis de correspondencia 

canónica para determinar la variación de la distribución (R2) de los virus explicada por las 

características funcionales de los hospederos (Hosp), el potencial de transmisión (Trans) y la 

filogenia de los hospederos (Filo). Resultados. En negritas se muestran lo valores significativos (p < 

0.05). 

Metacomunidad Partición gl R2 F p 

Total Hosp 4 0.49345 1.3543 0.045 

 
Filo 2 0.07686 1.2727 0.168 

 
Trans 3 0.11064 0.9846 0.514 

 
Hosp + Filo 6 0.55756 1.8895 0.004 

 
Hosp + Trans 7 0.83073 0.8747 0.698 

 
Trans + Filo 5 0.1739 1.002 0.453 

 
Total 9 0.95514 0.808 0.626 

Conservado Hosp 4 0.56586 2.6917 0.007 

 
Filo 2 0.16528 1.7962 0.037 

 
Trans 3 0.2932 1.5138 0.038 

 
Hosp + Filo 6 0.85933 5.8543 0.007 

 
Hosp + Trans 7 1 - 0.001 

 
Trans + Filo 5 0.4529 1.1748 0.366 

 
Total 9 1 - 0.001 

Perturbado Hosp 4 0.92671 1.3339 0.272 

 
Filo 2 0.60802 1.1738 0.325 

 
Trans 3 0.09956 0.5092 0.943 

 
Hosp + Filo 6 1 - 0.001 

 
Hosp + Trans 7 1 - 0.001 

 
Trans + Filo 5 0.9205 1.1825 0.433 

  Total 9 0.92671 1.4325 0.321 
 

 

DISCUSIÓN 

 

Los resultados de la diversidad beta de comunidades de virus coinciden con lo 

esperado y con un estudio previo (Rico-Chávez et al., 2015), donde se encontró que el 

componente de recambio explicaba la alta diversidad beta entre hospederos y entre 

hábitats. Nuestro estudio representa el primer análisis de metacomunidades virales 

asociadas a murciélagos en una escala de parásito-hospedero según lo propuesto por  



72	  
	  

Mihaljevic (2012), donde las comunidades están representadas por los virus detectados en 

cada especie de murciélago y donde los hospederos representan los sitios (Mihaljevic, 

2012). La metacomunidad total mostró una estructura coherente, lo que coincide con los 

sistemas ecológicos parásito-hospedero, donde normalmente se muestras distribuciones 

coherentes (Dallas & Presley, 2014), debido a que muchos virus pueden tener preferencias 

por algún hospedero en función a una historia evolutiva compartida o por compartir 

características funcionales (Sharp & Simmonds, 2011; Davies & Pedersen, 2008). Sin 

embargo al resultar en una estructura quai-Gleasoniana (figura 2), la respuesta al 

gradiente ambiental se da manera independiente (Leibold & Mikkelson, 2002). Además se 

esperaba que las características funcionales de los hospederos explicaran de manera 

significativa la variación de la comunidad de virus entre sus hospederos. Las variables  

funcionales de los hospederos como masa corporal, gremio trófico y aquellas 

relacionadas a su reproducción son análogas a las de un modelo clásico, donde se mide 

la calidad del parche o hábitat, ya que estas influyen en el éxito de colonización y 

propagación de los virus entre sus hospederos (Poulin et al., 2011). Además estas 

características funcionales son comúnmente usadas para determinar la calidad del 

hospedero, las cuales pueden afectar la dinámica y diversidad de las comunidades virales 

(Gay et al., 2014; Rigaud et al., 2010). Finalmente la relación filogenética entre hospederos 

no explicó de manera individual la variación de los datos, sin embargo sí lo hizo junto 

con las características funcionales. Éste comportamiento pudo ser resultado de la calidad 

de los datos, debido a que 9 de las 11 especies de murciélagos pertenecen a la familia 

Phyllostomidae. Las metacomunidades de hábitats conservados y perturbados mostraron 

una distribución aleatoria, aunque esto no quiere decir que los virus se distribuyan al 

azar, sino que la distribución y la respuesta al gradiente ambiental  se realiza de manera 

independiente. En el caso de la metacomunidad del hábitat conservado los tres factores 

(funciona, de transmisión y filogenético) explican la variación de los datos. En la 

metacomunidad del hábitat perturbado sólo las características funcionales, en conjunto la 

filogenia y en conjunto con las características de transmisión explicaron la distribución de 

los datos (cuadro 4). Aunque es claro la diferencia en los patrones de ambas 

comunidades, los resultados aquí mostrados se deben de tomar con cautela, debido a 
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que en las dos comunidades se tienen pocos datos. Sin embargo nuestros resultados 

confirman la importancia de las características funcionales de los hospederos en la 

distribución y variación de los datos. Sería importante ampliar este tipo de estudios para 

cuantificar con certeza cómo la transformación de los ecosistemas puede alterar no sólo 

las comunidades de hospederos, en este caso de murciélagos (Fenton et al., 2012; 

Medellín, Equihua, et al., 2008), sino también de los virus asociados a ellos.  

 

 

CONCLUSIÓN 

 

El presente estudio representa el primer análisis de la teoría de metacomunidades 

y determinación de variables asociadas a la estructura de metacomunidades virales en 

murciélagos tomando en cuenta la calidad del hábitat. Se encontró que la metacomunidad 

total exhibió una estructura quasi-Gleasoniana, donde la distribución de los virus entre sus 

hospederos se presenta de manera gradual, con una respuesta idiosincrática al gradiente 

ambiental. En nuestro estudio se usó una aproximación integral de la diversidad, al 

evaluar características funcionales, filogenéticas y taxonómicas.  Se resaltó la importancia 

de las características funcionales de los hospederos para explicar la variación entre las 

comunidades de virus en las tres metacomunidades evaluadas. Se mostró evidencia de 

que la transformación del hábitat puede alterar la estructura y composición en diferentes 

niveles de comunidades lo que puede tener implicaciones ecológicas y epidemiológicas.  
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MATERIAL SUPLEMENTARIO 
 
Cuadro S1.  Virus detectados de cuatro familias virales por tipo de hábitat y especie hospedera.  
** individuos con doble co-infección, *** individuos con triple co-infección. 
 

Hábitat Familia viral Virus ID Hospedero 
Conservado Adenovirus Mex_AdV1 PMX-17 Pteronotus davyi*** 

 
Astrovirus Mex_AstV1 PMX-04 Bauerus dubiaquercus 

  
Mex_AdV1 PMX-87 Pteronotus davyi 

  
Mex_AstV5 PMX-62 Carollia sowelli** 

 
Coronavirus Mex_CoV5a PMX-70 Artibeus jamaicensis 

  
Mex_CoV2 PMX-15 Carollia sowelli 

 
Herpesvirus Mex_HV3 PMX-78 Glossophaga soricina 

  
Mex_HV3 PMX-12 Glossophaga soricina 

 	  
Mex_HV3 PMX-81 Glossophaga soricina 

 	  
Mex_HV3 PMX-16 Glossophaga soricina 

 	  
Mex_HV3 PMX-86 Glossophaga commissarisi 

 	  
Mex_HV6 PMX-17 Pteronotus davyi*** 

 	  
Mex_HV7 PMX-17 Pteronotus davyi*** 

 	  
Mex_HV8 PMX-19 Glossophaga soricina 

	   	  
Mex_HV8 PMX-89 Glossophaga soricina 

	   	  
Mex_HV3 PMX-90 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV5 PMX-90 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV1 PMX-91 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV2 PMX-91 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV4 PMX-62 Carollia sowelli** 

	   	  
Mex_HV4 PMX-132 Carollia sowelli 

	   	  
Mex_HV3 PMX-133 Glossophaga soricina* 

	   	  
Mex_HV9 PMX-133 Glossophaga soricina* 

	   	  
Mex_HV3 PMX-134 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV9 PMX-134 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV4 PMX-135 Carollia perspicillata 

Perturbado Adenovirus Mex_AdV2 PMX-193 Glossophaga soricina** 

	    
Mex_AdV4 PMX-193 Glossophaga soricina** 

	    
Mex_AdV1 PMX-210 Eptesicus fuscus** 

	    
Mex_AdV3 PMX-221 Sturnira lilium 

	    
Mex_AdV1 PMX-119 Carollia perspicillata 

	  
Astrovirus Mex_AstV4 PMX-48 Sturnira lilium 

	    
Mex_AstV5 PMX-55 Artibeus lituratus 

	    
Mex_AstV2 PMX-56 Artibeus lituratus 

	    
Mex_AstV3 PMX-58 Artibeus lituratus 

	    
Mex_AstV3 PMX-59 Sturnira ludovici 
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Coronavirus Mex_CoV6 PMX-210 Eptesicus fuscus** 

	  
Herpesvirus Mex_HV3 PMX-102 Glossophaga soricina 

	    
Mex_HV3 PMX-102 Glossophaga soricina 

	   	  
Mex_HV1 PMX-107 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV3 PMX-107 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV10 PMX-113 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV11 PMX-113 Sturnira ludovici** 

	   	  
Mex_HV10 PMX-115 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV11 PMX-115 Glossophaga soricina** 

	   	  
Mex_HV11 PMX-117 Sturnira lilium 

	   	  
Mex_HV9 PMX-122 Sturnira lilium 

	   	  
Mex_HV3 PMX-127 Glossophaga soricina 

	  	   	  	   Mex_HV3 PMX-127 Glossophaga soricina 
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Cuadro S2.  Características funcionales de los hospederos. 
 

Especie Masa 
corporal 

Gremio 
Trofico 

Tamaño 
de 

camada 

Crias 
por 
año 

Area de 
distribución 

Abundancia 
relativa Hábitat 

Antrozous dubiaquercus 22.22 3 1.71 1 295020.71 8.4 1 
Artibeus jamaicensis 43.63 1 1 2 14327574.52 15.97 3 
Artibeus lituratus 59.3 1 1 2 14275189.62 25.21 3 
Carollia brevicauda 14.85 1 0.98 2 11615943.22 5.04 2 
Carollia perspicillata 19.23 1 1 2 14098730.57 3.36 3 
Eptesicus fuscus 17.49 3 1.85 1 13321726.93 0.84 1 
Glossophaga commissarisi 9.15 5 0.98 2 4974223.1 0.84 2 
Glossophaga soricina 9.97 5 1 2 15465868.32 11.76 3 
Pteronotus davyi 9.52 2 0.99 1 2748221.32 0.84 3 
Sturnira lilium 20.19 1 0.99 2 15518876.5 9.24 3 
Sturnira ludovici 21 1 0.99 2 2756672.83 7.56 2 
 
Gremio trófico; 1=Frugívoro, 2=Insectívoro aéreo, 3=Insectívoro forrajero, 4=Omnívoro forrajero, 
5=Nectarívoros frugívoro (Wilson, 1973) 
 
Hábitat; 1=Dependiente, 2= Vulnerable, 3=Adaptable (Medellín, Equihua, et al., 2008; Galindo 
González, 2004). 

Referencias del cuadro S2. 

Galindo González, J. (2004). Clasificacion de Los Murciélagos de La Region de Los Tuxtlas, Veracruz, 
Respecto a Su Respueta a La Fragmentación Del Hábitat. Acta Zoologica Mexicana, 20(002), 
239–243. 

Jones, K. E., Bielby, J., Cardillo, M., Fritz, S. A., O’Dell, J., Orme, C. D. L., et al. (2009). PanTHERIA: A 
Species-Level Database of Life History, Ecology, and Geography of Extant and Recently Extinct 
Mammals (W. K. Michener, Ed.). Ecology, 90(9), 2648–2648. 

Medellín, R., Equihua, M. & Amin, M. (2008). Bat Diversity and Abundance as Indicators of 
Disturbance in Neotropical Rainforests. Conservation Biology, 14(6), 1666–1675. 

Wilson, D. E. (1973). Bat Faunas: A Trophic Comparison. Systematic Zoology, 22, 14–29. 
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7. BETA DIVERSIDAD Y PREVALENCIA DE RABIA EN COMUNIDADES DE 

MURCIÉLAGOS EN PAISAJES ALTERADOS   

 

RESUMEN 

 

La diversidad de especies tiene un efecto importante amortiguando enfermedades 

como lo describe el efecto de dilución. Sin embargo pueden existir efectos adicionales 

ofrecidos por la diversidad de especies a un nivel de metacomunidades en contextos 

ecológicos y evolutivos. En este estudio hipotetizamos  que los cambios de la diversidad 

filogenética entre comunidades determinan el cambio en la prevalencia de rabia dentro de 

las comunidades de murciélagos. Para contestar esto, se analizaron 267 muestras de 

suero de murciélagos  mediante una técnica de ELISA pertenecientes a 28 especies de 18 

géneros, 4 familias y 5 gremios tróficos en un gradiente de perturbación (Conservado, 

fragmentado y perturbado). Los sitios pertenecen a dos regiones del sureste de México 

con una alta diversidad filogenética de quirópteros. Para el cálculo de la diversidad beta 

filogenética se construyó una filogenia en base al citocromo b y se dividió la diversidad 

beta filogenética en un componente de recambio de especies y en otro de anidación de 

especies usando la paquetería betapart implementada en R. Se encontró que el 46% de 

la variación en el cambio de la prevalencia de rabia se explica por la beta diversidad (R2 

= 0.46, p = 0.01), mientras que el 54% de la variación de la prevalencia es explicada por 

la diversidad beta filogenética (R2 = 0.54 p = 0.007). Nuestros resultados sugieren que la 

diversidad beta filogenética no sólo es importante para temas de conservación de 

especies, sino también es un importante factor predictivo para la dinámica de 

enfermedades infecciosas en paisajes transformados. 
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INTRODUCCIÓN 

 

La relación entre la diversidad de especies y los patrones de enfermedades en 

fauna silvestre ha sido un tema ampliamente abordado, especialmente en sistemas 

fragmentados o con una alta tasa de perturbación antropogénica, siendo el efecto de 

dilución la relación más estudiada. Dicho efecto consiste en una correlación negativa 

entre la infección con la riqueza o abundancia de especies presentes en una comunidad 

(Ostfeld & Keesing, 2000). Este efecto se ha reportado con diferentes parásitos que 

afectan tanto a fauna silvestre como a humanos: virus de Louping, enfermedad de Lyme, 

virus del oeste del Nilo, hantavirus, malaria y esquistosomiasis  (Keesing et al., 2010; Clay 

et al., 2009; Suzán et al., 2009; Hall et al., 2009; Ezenwa et al., 2006; Gilbert et al., 2001; 

Ostfeld & Keesing, 2000). Aunque este efecto es ampliamente reconocido, también ha sido 

ampliamente criticado. Las principales críticas son recaen en el sistema parasito-hospedero 

estudiado, la escala del estudio y que los índices de diversidad usados para relacionar el 

riesgo de infección no toman en cuenta la diversidad funcional o la historia evolutiva de 

las especies que conforman la comunidad (Lafferty & Wood, 2013; Randolph & Dobson, 

2012) . Otro efecto poco explorado es el  efecto de amplificación es decir una 

correlación positiva entre la diversidad de especies y el riesgo de infección (Keesing et 

al., 2010). Todas estas aproximaciones sólo se han hecho desde la perspectiva de la 

diversidad alfa, midiendo la diversidad presente en una comunidad y relacionándola con 

la prevalencia de una infección. A la fecha no se ha encontrado literatura estudios 

experimentales que relacionen la diversidad beta con patrones de infecciones entre 

comunidades. Es importante señalar que las comunidades animales no funcionan como 

unidades aisladas, generalmente forman parte de ensamblajes dinámicos más grandes 

conocidos como metacomunidades (Holyoak et al., 2005). La diversidad beta además de 

ser un componente importante para la cuantificación de la diversidad de especies, es un 

tema clave para entender procesos de distribución de especies  y  el funcionamiento de 

los ecosistemas (Legendre et al., 2005). La beta diversidad ha mostrado ser una buena 

medida para conocer el cambio en la composición de especies dentro de paisajes 

fragmentados, donde normalmente se presentan patrones de anidación de especies 
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debido a que la fragmentación provoca parches que difieren en tamaño y grado de 

aislamiento (Ulrich et al., 2009; Martínez-Meyer et al., 2007; Moreno & Halffter, 2001). 

Actualmente el componente filogenético se ha agregado en las medidas de diversidad 

tanto alfa como beta, cobrando gran relevancia en estudios ecológicos y evolutivos 

(Cadotte et al., 2010; Graham & Fine, 2008). Las diversidad beta filogenética mide cómo 

varían las relaciones filogenética en el espacio o en el tiempo, de forma análoga a la 

manera en que la diversidad beta mide el cambio en la composición de especies (Graham 

& Fine, 2008; Whittaker, 1972).  Existe evidencia que las especies pueden ser más o 

menos competentes para asociarse a un mismo parásito debido a si comparten o no 

historias evolutivas, interacciones y rasgos ecológicos (Srivastava et al., 2012; Longdon et 

al., 2011; Streicker et al., 2010; Davies & Pedersen, 2008). Estas dinámicas pueden verse 

afectadas por la transformación de los ecosistemas debido a actividades antropógenicas 

que alteran los ensamblajes de las comunidades, favoreciendo generalmente a especies 

generalistas de hábitat. En los últimos años se ha reportado un aumento desproporcional 

en la pérdida de hábitat y fragmentación en regiones tropicales que coinciden con un 

incremento en el reporte de enfermedades emergentes y re emergentes originada en 

fauna silvestre (Murray & Daszak, 2013; Jones et al., 2008). Uno de los grupos 

taxonómicos de mayor importancia para el estudio de la ecología de enfermedades son 

los murciélagos (O’Shea et al., 2014; Turmelle & Olival, 2009; Calisher et al., 2006), 

además es un grupo que se ha usado como biondicador del estado de conservación del 

hábitat, debido a que reflejan los cambios en el  hábitat  cambios en la estructura de 

sus comunidades (Medellín, Equihua, et al., 2008; Bernard & Fenton, 2007; Medina et al., 

2007; Moreno & Halffter, 2001). En el presente trabajo se propone que el efecto de la 

diversidad beta y la diversidad beta filogenética sobre la dinámica de una enfermedad 

dentro de una comunidad dependerá de la identidad y propiedades de las especies 

involucradas, por lo que el recambio o pérdida de  especies podrá reflejar cambios en 

los valores de prevalencia entre comunidades. La mayoría de los estudios que exploran el 

efecto de la diversidad de especies en las enfermedades se han hecho con sistemas 

parásito-hospedero especialistas, asociados a reservorios competentes o con parásitos 

transmitidos por vectores, sin embargo el efecto de la diversidad en las dinámicas de 
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sistemas multi-hospederos con parásitos generalistas han sido poco estudiados o sólo se 

tienen aproximaciones teóricas (Roche et al., 2012). Para probar el efecto de la diversidad 

beta y diversidad beta filogenética en un sistema multi-hospedero se seleccionó el virus 

de rabia, esperando encontrar una correlación débil que sirva como indicador de una 

asociación más fuerte entre la diversidad beta y el cambio en la prevalencia en otros 

tipos de sistemas. El objetivo del presente estudio es conocer el efecto de la diversidad 

beta y la diversidad beta filogenética en la prevalencia de rabia en comunidades de 

murciélagos en paisajes fragmentados. Para poder explorar empíricamente nuestra 

hipótesis es importante cumplir los siguientes supuestos a) Cuantificar correctamente la 

diversidad de especies en cada tipo de hábitat , b) Cuantificar de manera adecuada la 

prevalencia de rabia en cada tipo de hábitat y c) Cuantificar la diferencia entre las 

diversidades (diversidad beta) y entre las prevalencias por tipo de hábitat 

 

MATERIAL Y MÉTODOS 

 

El presente estudio se realizó en dos regiones del sureste de México 

caracterizadas por ser áreas con alta diversidad de quirópteros y enfrentar altas tasas de 

cambio en el uso de suelo. Se seleccionó la región de la Lacandona en el borde sur de 

la Reserva de la Biosfera Montes Azules en el estado de Chiapas y  la Reserva de la 

Biosfera Calakmul del estado de Campeche. Dichas regiones presentan diferentes tipos de 

vegetación dominante: selva alta perennifolia y selva baja subperennifolia respectivamente. 

Para efectos de muestreo cada región se dividió en un gradiente de perturbación 

categorizado en: conservado, fragmentado y perturbado. Cada categoría de hábitat se 

midió con un índice de intensidad de desarrollo de paisaje (LDI) propuesto por Brown y 

Vivas (2005) para medir la perturbación antropogénica  (Brown & Vivas, 2005). Para el 

cálculo del LDI se seleccionaron 2 sitios de muestreo por categoría usando buffers de 

diferente tamaño creados a partir de las coordenadas de los sitios seleccionados (figura 

1). Los valores de LDI van de 0, cuando se tiene un área urbana a 1 cuando el área 

seleccionada tiene el 100% de vegetación original. Para el cálculo del LDI se usó como 

base una imagen compuesta satelital de cobertura de suelo MODIS (http:// modis-
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land.gsfc.nasa.gov). Esta imagen tiene una resolución de 500 metros y describe las 

propiedades de cobertura de suelo. Se seleccionaron 5 escalas espaciales: 1, 4, 100, 400 

y 1600 kilómetros cuadrados, que corresponden a buffers de 500 metros,1, 5, 10 y 20 

kilómetros respectivamente. La imagen MODIS fue re proyectada a un área equivalente 

(Mollweide). Todos los cálculos fueron hechos con el programa libre R (R Core Team, 

2013).  Cada sitio se visitó durante 3 noches. Los murciélagos se capturaron usando 5 

redes de niebla de 6 metros de largo por 3 de alto. Las redes eran abiertas al atardecer 

y se cerraban 5 horas después. La identificación taxonómica de los individuos capturados 

se realizó con la guía de campo de Medellín (Medellín, Arita, et al., 2008). Se registraron 

los siguientes datos de cada murciélago: especie, sexo, edad, estado reproductivo, peso, y 

largo de antebrazo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Localizacion geográfica de los sitios de muestreo identificados por el tipo de hábitat al 

que correspoden 

 

Construcción de Árbol Filogenético. 

Para poder calcular la diversidad filogenética y la diversidad beta filogenética fue 

necesario contar con árbol filogenético de las especies capturadas. Se construyó un árbol 

filogenético en base al Citocromo b, utilizado recientemente para determinar relaciones 

filogenéticas en base a la variabilidad de las secuencias de las especies (Tobe et al., 

2010). Todas las secuencias  de las especies se obtuvieron de GenBank (cuadro 
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suplementario 2) y se alinearon usando CLUSTAL X. La construcción de la filogenia se 

realizó en CIPRES (Miller et al., 2010) con un método de máxima verosimilitud (RaxML) con 

un bootstrap = 1000, usando el súper árbol de mamíferos de Bininda-Emonds (2007)  

como árbol guía para la topología y tomando a Pteropus giganteus como especie outgrup 

(figura 2). La construcción de la filogenia con información del citocromo b permitió 

resolver varias politomías presentes en el súper árbol de Bininda-Emonds (2007). Para 

poder  realizar los análisis filogenéticos fue necesario datar el árbol usando el programa 

Phylocom (Webb et al., 2008) en base a los datos del súper árbol mamíferos  (Bininda-

Emonds et al., 2007). 
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Figura 2. Árbol filogenetico generado con el citocromo B de las 28 especies registradas en el 

estudio. 
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Toma de Muestras y Análisis de Laboratorio. 

Se colectó una muestra de sangre de todos los individuos capturados teniendo 

cuidado de no exceder una relación de 10 µl de sangre por cada gramo de peso. Debido 

al tamaño de las especies, la sangre se colectó puncionando la vena cefálica y aspirando 

con una pipeta  (Smith et al., 2010). La sangre colectada se almacenó en criotubos con 

capacidad de 1ml. La obtención del suero se realizó por centrifugación a 3500 rpm y se 

almacenó en nitrógeno líquido. El análisis de laboratorio se realizó en el Centro Nacional 

de Microbiología Veterinaria del Instituto Nacional de Investigaciones Forestales, Agrícolas 

y Pecuarias (INIFAP), en la Ciudad de México, mediante una prueba Eli-Rab® capaz de 

detectar la presencia en suero de anticuerpos contra el virus de rabia.  

 

Prevalencia de Rabia. 

Debido a que se obtuvieron distintos tamaños de muestra por especie en los 

diferentes sitios se decidió realizar una ponderación de la prevalencia en base al tamaño 

de muestra real de la siguiente forma;  

 

 

 

donde Wp es la prevalencia ponderada, P = prevalencia, pos = Número de muestras 

positivas y Nt = tamaño de muestra real. Para este cálculo sólo se tomaron en cuenta 

las especies que contaban con una muestra igual o mayor a ocho. Este cálculo se realizó 

para cada sitio de cada región. Para poder comparar los valores pareados de la 

diversidad beta y de la diversidad beta filogenética se calculó el cambio en la prevalencia 

entre cada sitio de cada región usando la siguiente formula:  
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donde Δp es el cambio en el valor de la prevalencia, dist (Wp) es la diferencia absoluta 

entre los valores de prevalencias ponderadas de dos sitios (Wp1 y Wp2). El valor obtenido 

permite medir la intensidad del cambio en la prevalencia, con un rango que va de 0, 

donde no hay cambio, hasta un valor máximo de 1, donde uno de los sitios tiene una 

prevalencia de cero.  

 

Diversidad alfa y beta. 

Se calculó la diversidad taxonómica con el índice de Shannon-Wiener y la 

diversidad filogenética con el índice de Faith de las comunidades por tipo de hábitat. El 

índice de diversidad filogenética de Faith calcula la suma del largo de las ramas  del 

árbol filogenético de todas las especies dentro de una comunidad  (Faith, 1992). 

La diversidad beta (DB) se calculó realizando comparaciones pareadas entre los 

tipos de hábitat por cada región usando el inverso de Sorensen y calculando el recambio 

espacial de las especies y el anidamiento de las mismas según lo propuesto por Baselga 

(Baselga, 2010).  La diversidad beta filogenética (DBF) entre sitios se obtuvo calculando el 

inverso del índice PhyloSor (Bryant et al., 2008), este índice es análogo al índice de 

Sorensen y representa la porción de ramas compartidas entre comunidades de dos sitios. 

Este índice puede tomar valores de 0, cuando no se comparte ninguna especie y 1 

cuando la composición de especies es la misma. También se usó una metodología de 

partición de la diversidad beta filogenética, donde se descompone el índice de Phylosor 

en un componente que mide el recambio filogenético (PBturn) y un componente que mide 

la disimilitud filogenética (PBsne), resultado del anidamiento de las especies (Leprieur et 

al., 2012). Estos índices fueron calculados con ayuda de la librería betapart (Baselga & 

Orme, 2013) implementada en el software libre R (R Core Team, 2013). También se 

calculó el índice de disimilitud filogenética de la comunidad (PCD), que mide las 

diferencias entre comunidades preguntando cuánto de la variación entre especies en un 

modelo nulo puede ser predicho por los valores conocidos de las especies de otra 

comunidad. El índice de PCD se puede dividir en un componente no filogenético (PCDc) 

que refleja las especies compartidas entre comunidades y un componente filogenético 

(PCDp) que refleja las relaciones evolutivas entre las especies no compartidas (Ives & 
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Helmus, 2010). Para poder comparar comunidades que varían en riqueza de especies, la 

medida se estandariza bajo el supuesto de que las especies en las comunidades son 

seleccionadas al azar de un conjunto  de especies. Los componentes de la disimilitud 

filogenética fueron calculados con la librería PICANTE (Kembel et al., 2010) implementada 

en R (R Core Team, 2013). 

 

Correlación de diversidad de murciélagos con la prevalencia. 

Se exploró el efecto de la diversidad alfa a nivel taxonómica (H) y filogenética (PD) 

sobre la prevalencia ponderada de rabia usando una regresión lineal simple. De igual 

forma para probar el efecto del cambio en las comunidades de murciélagos entre tipo de 

hábitat medido con la diversidad beta y diversidad beta filogenética  se realizó un análisis 

de correspondencias con el cambio en el valor de la prevalencia de rabia  de 15 puntos 

pareados mediante una regresión lineal simple, tomando en cuenta la región en donde se 

hizo la comparación.  

 

RESULTADOS  

 

Se detectó una diferencia en el promedio de LDI a partir de un buffer de 5 km, 

aunque en la región A (Lacandona) se observa una convergencia del promedio de LDI a 

partir del buffer de 20 km (figura 3). En la región A (Lacandona) no fue posible detectar 

una diferencia significativa entre los tres tipos de hábitat con los valores resultantes del 

LDI, esto puede ser atribuido a la distancia geográfica existente entre cada sitio de 

muestreo, mientras que en la región B, donde la distancia mínima entre sitios de 

muestreo fue de 10 km se pudo observar una ligera diferencia entre los valores de LDI, 

especialmente entre los sitios perturbados con los fragmentados y conservados. 
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Figura 3. Promedio del índice de desarrollo de paisaje (LDI) de cada uno de los tres tipos de 

hábitat en las dos regiones de estudio en función de la escala espacial. 

 

Riqueza, abundancia y diversidad alfa. 

Se capturaron un total de 28 especies de murciélagos en las dos regiones; 

pertenecientes a 4 familias y 5 subfamilias de filostómidos (cuadro suplementario 1). En la 

región Lacandona (Región A) se registraron 22 especies, mientras que en Calakmul 

(Región B) se registraron 21 especies (cuadro suplementario 1). Dentro de la región A, el 

sitio con mayor riqueza fue el conservado (AP) con 15 especies, seguido del perturbado 

(AD) con 14 y fragmentado (AF) con 13 especies. En la región B, se observó una riqueza 

de 18 especies en el sitio conservado (BP), seguido del perturbado (BD) con 13 y 

fragmentado (BF)  con 10 especies. En el sitio AD se observaron 3 especies dominantes 

(Artibeus lituratus, Glossophaga soricina y Sturnira lilium) representando el 60% de la 

abundancia relativa del sitio mientras que en AF Carollia sowelli tiene una súper 

dominancia dentro de la comunidad con cerca del 45%, mientras que en el sitio 

conservado (AP) se observa una comunidad mas equitativa aunque A. lituratus domina la 
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comunidad con casi el 40% de la abundancia relativa (figura 4). En la región B se puede 

observar ligeramente un patrón esperado de abundancia relativa en base al gradiente de 

tipo de hábitat. Se observa una dominancia de 5 especies dentro de la comunidad del 

hábitat perturbado (BD), mientras que en el hábitat fragmentado dominan Artibeus 

jamaicensis y A. lituratus. Este último también se observa con una dominancia del casi el 

30% en el tipo de hábitat conservado (figura 5).  Dentro de la región B el tipo de hábitat 

perturbado fue el que presentó mayor diversidad taxonómica mientras que en la región A 

el hábitat conservado fue el más diverso, este patrón no se observó con la diversidad 

filogenética (PD) siendo los hábitats conservados los más diversos (cuadro 1).  

 

Cuadro 1. Diversidad de especies (H), diversidad filognética (PD) y riqueza de especies (S) por tipo 

de hábitat en las dos regiones de estudio. 

Habitat H PD S 
AD 1.914 267.81 13 
AF 1.871 217.26 10 
AP 2.252 421.20 18 
BD 2.225 344.42 14 
BF 2.002 337.20 13 
BP 2.153 380.80 15 

 

Prevalencia de Rabia 

Para el análisis de la prevalencia se tomó la información de un total de 267 

sueros provenientes de 24 de las 28 especies registradas en el estudio. La prevalencia 

general fue del 23% (61/267). En la región A se analizaron 125 sueros de 17 especies 

de las 22 registradas de las cuales 31 muestras fueron positivas (25%), mientras que en 

la región B se analizaron 142 muestras de 17 especies de 21 registradas, encontrándose 

30 sueros positivos (21%) (Cuadro 2) 
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Cuadro 2. Se muestran los datos de la prevalencia ponderada por tipo de hábitat, seleccionando 

las especies que tuvieron una muestra igual o mayor ocho. Acronimos de las especies; AJAM = 

Artibeus jamaicensis, ALIT = A. lituratus, APHA = A. phaeotis, CSOW = Carollia sowelli, GSOR = 

Glossophaga soricina y SLIL = Sturnira lilium. Prev = Prevalencia, N. Total = Número de individups 

capturados, WP = Prevalencia ponderada. 

Habitat Species N Lab Pos Prev N total WP 

AD ALIT, SLIL 20 8 40.00 28 11.43 
AF CSOW 21 4 19.05 21 19.05 
AP ALIT, AJAM, ALIT 12 0 0.00 18 0.00 
BD GSOR, SLIL 40 9 22.50 96 2.11 
BF ALIT 11 1 9.09 20 0.45 
BP AJAM, APHA 16 4 25.00 68 1.47 

 

Diversidad Beta y Diversidad Beta Filogenética. 

Se encontró que el 52% de la variación del recambio filogenético (PBturn) se 

explica por el recambio de especies entre los tipos de hábitat de ambas regiones (R2 = 

0.52, p < 0.05). Se observa un patrón similar en el caso de la variación del anidamiento 

de especies (PBsne (R2 = 0.66, p < 0.05). En general se observan valores de diversidad 

beta filogenética más bajos que los valores de diversidad beta (Cuadro suplementario 3). 

En la región B se observó un mayor recambio de especies (Bturn y PBturn) que en la 

Región A, tanto a nivel taxonómico como filogenético. En el caso del anidamiento (Bsne y 

PBsne) de especies, este componente presenta valores más altos en la región A. El valor 

más alto de beta diversidad (Bsor y PBsor) se observó la comparación entre el hábitat 

conservado de la región A contra el hábitat perturbado de la región B. Las 

comparaciones inter regiones arrojaron los valores más altos de Bsor y PBsor. 

 

Relación entre el cambio en la prevalencia, diversidad alfa y diversidad beta. 

 Se observó una correlación negativa significativa entre la diversidad taxonómica (H) 

y la prevalencia ponderada de rabia (R2 = 0.57, p = 0.04) pero fue menor que la 

correlación entre la diversidad filogenética (PD) y la prevalencia ponderada (R2 = 0.82, p 

= 0.007). Este resultado denota la importancia de tomar en cuenta la historia evolutiva de 

las especies que conforman las comunidades en diferentes tipos de hábitat. Respecto a la 

diversidad beta, mediante una correlación de Pearson se encontró una asociación entre el 
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cambio en la prevalencia de rabia, la diversidad beta (Bsor), la diversidad beta filogenética 

(PBsor), la disimilitud filogenética entre comunidades (PCDp) y la disimilitud de especies 

entre comunidades (PCDc) (Cuadro 3). No se encontró una asociación entre los 

componentes de recambio y anidación con el cambio en la prevalencia de rabia. Se 

encontró que el 46% de la variación del cambio en la prevalencia de rabia se explica por 

la diversidad beta (Bsor) y  (R2 = 0.46, p = 0.01), mientras que la diversidad beta 

filogenética (PBsor) explica el 50% de la variación del cambio en la prevalencia (R2 = 

0.50, p =0.01). De igual forma se encontró que el 46% y 48% de la variación del cambio 

en la prevalencia se explica por la disimilitud filogenética entre comunidades y la 

disimilitud de especies respectivamente. 

 

Cuadro 3. Correlaciones entre los componentes de beta diversidad y filobeta diversidad con la 

variacion en la prevalencia de rabia. Se señalan en negritas las relaciones significativas (p < 0.05) 

Componente  
beta R2 p 

Bsor 0.46 0.01 
Bsne 0.36 0.04 
Bturn 0.26 0.09 
PBsor 0.50 0.01 
PBsne 0.30 0.09 
PBturn 0.31 0.07 
PCDc 0.48 0.01 
PCDp -0.213 0.446 

 

 

DISCUSIÓN  

 

Nuestro estudio representa una aproximación a nivel de metacomunidades en dos 

regiones en el sureste de México, lo que podría permitir  entender los patrones y 

mecanismos que contribuyen a la diversidad de murciélagos a través de un gradiente de 

tipo de hábitat. La teoría de metecomunidades explora cómo la dispersión de las especies 

entre comunidades influye en su estructura a nivel local y regional (Mihaljevic, 2012; 

Holyoak et al., 2005). Recientemente se ha propuesto metodologías para estudiar a las 
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metacomunidades tomando en cuenta los procesos evolutivos, ya que es complicado 

integrar procesos biogeográficos, evolutivos y ecológicos en los patrones de las 

metacomunidades (Leibold et al., 2010; Pillar & Duarte, 2010). La integración de la 

diversidad beta con información evolutiva podría ayudar a entender mejor estos 

componentes. 

Cuantificación de la diversidad de especies. La composición de comunidades de 

murciélagos encontrada en ambas regiones coincide con estudios anteriores realizados en 

el neotrópico mexicano, donde es común la dominancia de la familia Phyllostomidae 

(García-Morales et al., 2013; Medellín, Equihua, et al., 2008; Bernard & Fenton, 2007; 

Montiel et al., 2006; Moreno & Halffter, 2001). La estructura de las comunidades 

encontradas en el gradiente de muestreo llega a reflejar el cambio en el hábitat. Se ha 

propuesto que una abundancia relativa mayor al 30% de la subfamilia Stenodermatinae es 

un indicador de ambientes perturbados (Medellín, Equihua, et al., 2008), patrón que se 

observó en los ambientes perturbados y fragmentados de ambas regiones. Se observó que 

el esfuerzo de captura en el presente estudio no fue el adecuado para obtener una 

diversidad adecuada en el sitio conservado (AP) de la región A y del sitio perturbado de 

la región B (anexo 2), pero al menos fue lo  suficiente para capturar una mayor 

diversidad filogenética en los tipos de hábitat conservado que en los sitios fragmentados 

y perturbados (cuadro 2).  

Cuantificación de la prevalencia. En un sistema multi-hospedero como la rabia, es 

un tanto difícil identificar a las especies que actúan como reservorios competentes 

(Woolhouse, 2001), definiéndolos como aquellas especies capaces de mantener y 

transmitir la infección (Dorlan 1994). En nuestro estudio la prueba de diagnóstico sólo nos 

da información sobre la respuesta inmune a la infección por virus de rabia, no sabemos 

si los individuos seropositivos efectivamente están pasando por un proceso clínico o 

subclínico de infección.  Existen pocos estudios que hacen énfasis en el papel de los 

reservorios en sistemas multi-hospederos como la rabia, aunque se propone que un 

reservorio competente debe de tener una densidad mínima para poder mantener la 

infección y/o servir de fuente de transmisión, por lo que el principal criterio para 

seleccionar las especies de murciélagos por cada tipo de hábitat fue el tamaño de 
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muestra (Nishiura et al., 2009; Lembo et al., 2008). Con este criterio se pudo observar 

una clara diferencia en la prevalencia ponderada de rabia en la región A, mientras que 

no fue tan evidente en la región B donde se presentó una mayor prevalencia ponderada 

en el sitio conservado (cuadro 3). Se asumen que la dominancia y composición de las 

especies en los diferentes tipos de hábitat es resultado de la calidad del hábitat, la 

disponibilidad de recursos, la distancia a los sitios mejor conservados y la plasticidad de 

las especies para adaptarse a ambientes transformados (García-Morales et al., 2013).  

La metodología usada en este estudio permite entender a la como el resultado de dos 

fenómenos: la diferenciación en la composición de especies (recambio) y el anidamiento 

entre comunidades con diferente número de especies (Baselga, 2010). Teniendo la ventaja 

de lograr dividir la diversidad beta total en dos componentes independientes: 1) la 

diferenciación en la composición de especies, medida con el índice de Simpson (Bsim), el 

cual describe la variación sin la influencia de gradientes de riqueza y 2) el anidamiento 

(Bsne) con el siguiente razonamiento: cuando dos comunidades presentan la misma 

riqueza de especies, no existe anidamiento entre ellas,  por lo que la diversidad beta 

deberá ser originada por diferencias en la composición de especies. En estas 

circunstancias, el resultado de Bsor y Bsim es el mismo. Sin embargo, cuando las 

comunidades presentan un número diferente de especies, el resultado de ambos índices 

ya no es el mismo, es decir, no toda la diversidad beta será originada por diferencias en 

composición de especies y esto significa que el factor de anidamiento se encuentra 

presente. Contrario a lo esperado, se obtuvieron valores bajos de anidamiento entre las 

comparaciones pareadas, sólo los resultados obtenidos de las comparaciones dentro de 

la región A tienden a ser un poco más elevados que en dentro de la región B o entre 

regiones (cuadro 4), en cambio el componente de recambio a nivel taxonómico y 

filogenético tuvo un mayor peso dentro de la región B, lo que indica que la distribución 

de las especies de murciélagos en la región A se podría explicar por la pérdida y 

transformación del ecosistema, mientras que en  la región B las diferencias en la 

composición podrían estar explicándose por la configuración del paisaje y/o restricciones 

espaciales (Leprieur et al., 2012; Baselga, 2010). La utilidad de la diversidad beta 

filogenética recae en la cuantificación de  las relaciones filogenéticas entre comunidades 



97	  
	  

(Graham & Fine, 2008). Nuestros cálculos permiten reconocer si la disimilitud filogenética 

entre comunidades puede estar dada por el reemplazamiento de linajes entre sitios 

(recambio) como lo encontrado en la región B o por el incremento en la diferencia de la 

diversidad filogenética entre dos regiones anidadas como se observa en la región A 

(Leprieur et al., 2012).  

 

CONCLUSIÓN 

 

Nuestra propuesta de trabajo fue capaz de encontrar una relación entre el cambio 

de la prevalencia ponderada de rabia con la diversidad beta (R2 = 0.46, p = 0.01) y con 

la diversidad beta filogenética (R2 = 0.54 p = 0.007), lo que confirma la importancia de 

dos elementos fundamentales en la dinámica de sistemas multi-hospederos; el primero es 

la composición y estructura de las comunidades, que a su vez se puede ver afectada por 

distintos factores como la fragmentación y pérdida de hábitat y segundo, la abundancia 

de los reservorios competentes que está determinada por el ensamblaje de las especies. 

Evidentemente es necesario probar esta metodología con diferentes tipos de sistema 

parásito-hospedero, pero también puede servir como complemento a otras metodologías 

que buscan determinar el papel de la diversidad en las infecciones y el peso de los 

ciertos hospederos dentro de las dinámicas de enfermedades (Svensson-Coelho & Ricklefs, 

2011; Krasnov et al., 2011; Ødegaard, 2006).  Nuestros resultados sugieren que la 

diversidad beta filogenética no sólo es importante para temas de conservación de 

especies, sino también es un importante factor predictivo para la dinámica de 

enfermedades infecciosas en paisajes transformados.  
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MATERIAL SUPLEMENTARIO 

Cuadro suplementario 1. Lista de especies registradas durante el estudio en cada tipo de 

hábitat dentro de las dos regiones. 

              Región A Región B 
Especie AD AF AP BD BF BP 
Familia Emballonuridae       

Rhynchonycteris naso      X 
Saccopteryx bilineata    X   

Familia Mormoopidae       
Mormoops megalophylla   X  X  
Pteronotus davyi   X   X 
Pteronotus parnellii X X X X X X 
Pteronotus personatus   X    

Familia Phyllostomidae       
Subfamilia Carolliinae       

Carollia brevicauda X X X X X X 
Carollia perspicillata X  X    

Subfamilia Desmodontinae       
Desmodus rotundus X   X   
Diphylla ecaudata X  X    

Subfamilia Glossophaginae       
Glossophaga commissarisi   X X X  
Glossophaga soricina X X X X X X 

Subfamilia Phyllostominae       
Micronycteris schmidtorum   X X  X 
Mimon bennettii      X 
Vampyrum spectrum  X     

Subfamilia Stenodermatinae       
Artibeus jamaicensis X X X X X X 
Artibeus lituratus X X X X X X 
Artibeus phaeotis X X X X X X 
Artibeus toltecus X X X   X 
Centurio senex X X X    
Chiroderma villosum   X    
Platyrrhinus helleri X   X X X 
Sturnira lilium X X X X X X 
Sturnira ludovici    X X X 
Uroderma bilobatum    X   

Familia Vespertillonidae       
Antrozous dubiaquercus     X  
Myotis keaysi   X  X  
Myotis nigricans           X 
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Cuadro suplementario 2. Número de acceso del GenBank de cada una de las 28 especies 

registradas indicando el número de bases del citocromo B (Bp). 

Especie Número de acceso de 
GenBank Bp 

Antrozous dubiaquercus EF222381 1133 
Artibeus jamaicensis GQ861667 1140 
Artibeus lituratus DQ869393 1140 
Artibeus phaeotis DQ869387 1140 
Artibeus watsoni U66516 1140 
Carollia perspicillata AF187026 1140 
Carollia sowelli AF511973 1140 
Centurio senex AY604444 1140 
Chiroderma villosum FJ154121 1140 
Desmodus rotundus FJ847517 1190 
Diphylla ecaudata FJ155476 1140 
Glossophaga commissarisi AF382886 1140 
Glossophaga soricina AF382866 1140 
Micronycteris schmidtorum DQ077407 1140 
Mimon cozumelae DQ903832 739 
Mormoops megalophylla AF338690 1140 
Myotis keaysi JX130526 1140 
Myotis nigricans JX130535 1140 
Platyrrinus helleri DQ312408 1140 
Pteronotus davyi AF338672 1140 
Pteronotus parnellii AF338668 1140 
Pteronotus personatus AF338680 1140 
Pteropus giganteus JN398211 1140 
Rinchonycteris nasso EF584192 1140 
Saccopterix billineata EF584201 1140 
Sturnira lilium AF187035 1140 
Sturnira ludovici KC753807 1140 
Uroderma bilobatum AY169955 1140 
Vampyrum spectrum FJ155482 1140 
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Cuadro suplementario 3. Valores de los componentes de beta diversidad de las 

comunidades de murciélagos. En negritas se señalan los valores más altos y más bajos. 

 Comparasión Bsor Bsne Bturn PBsor PBsne PBturn PCD PCDp PCDc 

AP-AD 0.29 0.14 0.15 0.29 0.20 0.09 1.10 1.75 0.63 
AP-AF 0.36 0.26 0.10 0.35 0.30 0.05 1.14 1.73 0.66 
AF-AD 0.22 0.12 0.10 0.18 0.09 0.08 0.72 1.97 0.36 
BP-BD 0.31 0.02 0.29 0.25 0.04 0.21 1.01 1.56 0.64 
BP-BF 0.36 0.05 0.31 0.27 0.05 0.22 0.96 1.35 0.71 
BF-BD 0.26 0.03 0.23 0.33 0.01 0.32 1.16 2.32 0.50 
AP-BD 0.44 0.08 0.36 0.35 0.07 0.27 1.52 1.52 1.00 
AP-BF 0.35 0.12 0.23 0.24 0.09 0.14 0.93 1.20 0.77 
AP-BP 0.39 0.06 0.33 0.30 0.04 0.26 1.30 1.37 0.95 
AF-BD 0.42 0.12 0.30 0.34 0.19 0.14 1.06 1.48 0.71 
AF-BF 0.39 0.09 0.30 0.36 0.18 0.18 1.06 1.61 0.66 
AF-BP 0.36 0.16 0.20 0.35 0.24 0.11 1.01 1.60 0.63 
AD-BD 0.33 0.03 0.31 0.24 0.11 0.14 0.82 1.27 0.64 
AD-BF 0.38 0.00 0.38 0.35 0.08 0.27 1.30 1.81 0.72 
AD-BP 0.36 0.05 0.31 0.38 0.13 0.25 1.41 1.98 0.71 
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