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RESUMEN 

Una de las presiones más preocupantes a nivel mundial es la disminución de las especies 

silvestres. Se ha documentado que los mamíferos carnívoros, particularmente los grandes, 

son más propensos a extinguirse. Si esta extinción se da en un depredador tope o de punta 

puede representar eventos catastróficos directos e indirectos en el ecosistema en el que se 

encuentra. Este estudio tuvo como objetivo principal determinar la distribución local y el 

estado de conservación del puma (Puma concolor) en la Reserva de la Biosfera  Tehuacán-

Cuicatlán, Oaxaca. Para cumplir con este objetivo se estimó, mediante fototrampeo, la 

abundancia y densidad de puma. Adicionalmente, se evaluó que factores determinan la 

presencia de este carnívoro y la ocupación de sus tres presas principales: venado cola 

blanca (Odocoileus virginianus), pecarí de collar (Pecari tajacu) y coatí (Nasua narica), y 

finalmente se determinó la distribución local del puma. Para determinar la abundancia y 

densidad se ocupó un modelo para poblaciones cerradas bajo un esquema de captura-

recaptura. Se estimó la abundancia y densidad para el año 2010 y 2012. Como resultado se 

encontró que en el año 2010 hubo una mayor densidad de pumas (2.2/100 km2) en 

comparación con el 2012 (1.34/100 km2). Se evidenció que la biomasa de presas fue el 

factor principal que determinó la presencia de puma. En el caso de sus presas, las variables 

influyeron de manera distinta a su ocupación. La ocupación de venado cola blanca fue 

mayor en sitios alejados de las cabeceras municipales, en el caso del coatí su ocupación 

estuvo influenciada positivamente por la elevación, mientras que el pecarí de collar no fue 

claro qué factor determinó su ocupación. Con base en los registros de puma y el tipo de 

vegetación, se evidenció que probablemente el puma se encuentra distribuido por toda la 
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porción oaxaqueña de la reserva y se señala la importancia de las zonas del este-sureste de 

la reserva, ya que pueden estar funcionando como corredores para el puma.  
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ABSTRACT 

World-wide, one of the main ecological pressing issues is the decrease of wildlife species. 

It has been documented that mammalian carnivores, particularly the large ones, are more 

prone to extinction. If the extinction occurs in a top predator it could promote several direct 

and indirect catastrophic events in the ecosystem. The aim of this work was to determine 

the local distribution and state of conservation of puma (Puma concolor) in the Biosphere 

Reserve Tehuacan-Cuicatlan, Oaxaca. To accomplish this objective, puma’s abundance and 

density were estimated through camera-trapping. Besides, factors that could determine the 

presence of puma and the occupancy of the three main puma preys: white-tailed deer 

(Odocoileus virginianus), collared peccary (Pecari tajacu) and white-nosed coati (Nasua 

narica) were evaluated. To determine puma abundance and density in both 2010 and 2012 

a capture-recapture model for closed populations was used. In 2010 puma density was 

higher (2.2/100 km2) than in 2012 (1.34/100 km2). Prey biomass was the main factor 

influencing puma presence. Regarding prey, the variables affected differentially their 

occupancy. White-tailed deer occupancy increased with distance to county towns, white-

nosed coati occupancy was positively influenced by elevation, and collared-peccary 

occupancy was unrelated to any of the variables investigated. Based on puma records and 

the vegetation type, it is probable that puma is distributed throughout most of the Oaxaca 

portion of the reserve, thus and highlighting the importance of east-southeast reserve zones, 

since these may function as corridors for the puma.  
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INTRODUCCIÓN 

Actualmente una de las preocupaciones más importantes a nivel mundial, en términos 

biológicos, es la disminución de la biodiversidad (Ceballos et al., 2015). Dentro de los 

factores que aceleran la pérdida de la biodiversidad, uno de los más importantes desde hace 

500 años es el de origen antrópico (Dirzo et al., 2014; Newbold et al., 2015), 

específicamente la degradación del hábitat (Fahrig, 2003; Crooks et al., 2011). Este 

fenómeno se caracteriza por la fragmentación de grandes extensiones de vegetación, lo que 

produce su aislamiento y paulatinamente disminuye la conectividad entre ellos (Taylor et 

al., 1993; Fuller et al., 2006), afectando la viabilidad de diferentes poblaciones de especies 

animales, lo que puede derivar a situaciones graves como la extinción (Crooks et al., 2011). 

El riesgo de extinción es diferente entre las especies animales, ya que se ha 

observado una correlación positiva con el tamaño corporal, resultando más vulnerables 

aquellas especies de mamíferos que poseen talla grande (Dirzo et al., 2014). Dentro de este 

esquema, para los mamíferos terrestres, podemos incluir a los grandes ungulados y 

carnívoros (Di Marco et al., 2014).  

Los miembros del orden Carnivora históricamente han sido importantes dentro de la 

cosmogonía del ser humano y actualmente han sido utilizados como emblemas dentro 

diferentes estrategias de conservación debido a su gran carisma (Redford y Robinson, 2002; 

Sergio et al., 2008; Gill, 2009; Sugiyama et al., 2015). A pesar de ello, las poblaciones 

humanas siempre han sido un riesgo latente para los carnívoros. Los miembros de este 

orden, particularmente los grandes, poseen características biológicas que los hacen 

vulnerables, por ejemplo, requieren grandes áreas para poder sobrevivir de manera 
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adecuada (Sunquist y Sunquist, 2002; Treves, 2009; Powell, 2012), presiones como el 

cambio de uso de suelo, la tala inmoderada y la minería, paulatinamente tienen el potencial 

de reducir su hábitat, colocándolos en una situación frágil principalmente en los países en 

vías de desarrollo (Cincotta et al., 2000; Newbold et al., 2015). Adicionalmente, sus bajas 

densidades poblacionales, producto de su nivel trófico (Woodroffe y Ginsberg, 1998; 

Ripple et al., 2014) y su larga duración de gestación, puede incrementar su vulnerabilidad 

(Cardillo et al., 2004) debido a su lenta tasa de reclutamiento poblacional (Crooks et al., 

2011). Un factor de riesgo por el contacto humano-carnívoro, el cual está sujeto a la 

incertidumbre y donde realizar estimaciones son complicadas, es el abuso de la 

indiscriminada cacería, la cual puede ser generada por el miedo que representa un carnívoro 

grande, por los daños en el ganado, por comercio ilegal o por la competencia directa del 

recurso entre el ser humano y el carnívoro (Rabinowitz, 1986; Woodroffe y Ginsberg, 

1998; Scognamillo et al., 2002; Treves, 2009; Ripple et al., 2014).  

La extinción de un carnívoro es un suceso lamentable por sí mismo, este evento 

puede ser aún más grave si la pérdida se trata de un depredador tope que representa la punta 

de la cúspide de la cadena trófica, ya que las consecuencias ecológicas pueden ser severas 

(Terborgh et al., 2001; Crooks et al., 2011). La importancia ecológica de un depredador 

tope radica en la regulación que ejerce de los niveles tróficos inferiores en el hábitat en el 

que se encuentre (Terborgh et al., 2001), efecto conocido como de arriba hacia abajo (top-

down), en el cual limita, primero por competencia a los mesodepredadores (Crooks et al., 

2011), por depredación a sus presas; y finalmente a la vegetación mediante el control 

poblacional de herbívoros (Ripple et al., 2014). Al desaparecer un depredador tope ocurren 

diferentes eventos ecológicos dentro del ecosistema que regulaba, tales como incremento 
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poblacional o sobreabundancia de presas herbívoras, lo que puede tener consecuencias 

severas en la vegetación, por ejemplo, en el reclutamiento y supervivencia de plántulas 

(Côté et al., 2004); liberación por disminución de competencia hacia los mesodepredadores 

y en consecuencia incremento de sus poblaciones, y como efecto inmediato la subsecuente 

disminución de presas pequeñas producto de la liberación de estos depredadores (Crooks y 

Soulé, 1999); perdidas económicas en la agricultura debido a estas nuevas condiciones en el 

ecosistema (Côté et al., 2004; Ripple et al., 2014); aumento en la propagación de 

enfermedades como consecuencia del incremento poblacional de reservorios (Ostfeld y 

Holt, 2004). Bajo este escenario, es clara la importancia ecológica y económica de los 

grandes depredadores, está totalmente aceptado que su presencia en los ecosistemas es un 

claro indicador tanto de la buena salud ecológica en el medio como de una diversidad 

taxonómica alta (Miller y Rabinowitz, 2002; Ripple et al., 2014; Sattler et al., 2014). Sus 

amplias distribuciones y, por consecuencia, las amplias zonas de hábitat que necesitan, lo 

convierten en una herramienta potencial de conservación, ya que las especies con una 

distribución restringida y que se sobrepongan espacialmente con la distribución de estos 

grandes depredadores estarían protegidas, en este sentido no sólo se protegería al gran 

depredador sino a las especies simpátricas (Simberloff, 1998). Gracias a esta característica, 

estos organismos, comúnmente conocidas como “especie sombrilla”, han sido un punto 

importante en las estrategias de conservación, en el planeamiento y en el manejo de 

reservas (Miller y Rabinowitz, 2002; Sergio et al., 2008).   
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Felinos grandes y su estudio a través del fototrampeo 

Actualmente una de las mejores técnicas para estudiar a los grandes felinos es el 

fototrampeo, que es una técnica no invasiva y ampliamente exitosa en el estudio de diversas 

especies animales poco comunes, raros, crípticos, difíciles de observar y con amplios 

ámbitos hogareños (Karanth, 1995; Karanth y Nichols, 1998; O’Conell et al., 2011; Chávez 

et al., 2013). Esta técnica posee múltiples funciones, pueden detectar especies elusivas, 

definir su distribución y documentar interacciones entre ellas, e incluso tiene la valiosa 

capacidad de detectar especies que se consideraban extintas o no presentes en la zona; esta 

baja probabilidad de detección puede ser producto de su baja densidad o de su baja 

probabilidad de captura (Kucera y Barret, 2011; Espinosa-Lucas et al., 2015). La función 

del fototrampeo en estudios de fauna silvestre se ha centrado en estimaciones como la 

riqueza, comportamiento, abundancia, densidad y ocupación (Kucera y Barret, 2011). En 

cuanto a su desempeño al tener la capacidad de aportar datos para conocer la riqueza de 

especies y la abundancia relativa de mamíferos a nivel de comunidad, el fototrampeo ha 

demostrado generar mejores resultados en comparación con métodos como observación por 

medio de transectos lineales y estudios de rastreo (Silveira et al., 2003), la ventaja radica en 

que el error humano es reducido mediante la estandarización de las fototrampas (Ahumada 

et al., 2013). Estudios de felinos, cuyos objetivos han sido las estimaciones poblaciones de 

abundancia y densidad mediante fototrampeo, han trabajado con aquellas especies con 

rasgos naturales distintivos como patrones de manchas o líneas en el cuerpo que permitan la 

identificación individual. Para especies sin algún patrón de manchas en el cuerpo como el 

puma, Kelly et al. (2008) desarrollaron una metodología mediante la cual es posible 
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reconocer pumas a nivel de individuo, posteriormente su técnica se replicó en diferentes 

sitios con buenos resultados (Negrões et al., 2010; Soria-Díaz et al., 2010).  

Las investigaciones sobre abundancia y densidad mediante fototrampeo han 

demostrado brindar buenas estimaciones (Karanth y Nichols, 1998; Silver et al., 2004; 

Trolle y Kéry, 2005; Maffei et al., 2005; Kelly et al., 2008). Estas estimaciones han sido 

posibles gracias a las robustas bases estadísticas que sustentan el análisis. Estos principios 

están fundamentados en la teoría de modelación de captura-recaptura, la cual mediante 

historias de captura de los diferentes individuos identificados, en un lapso de tiempo 

definido, se estima la abundancia presente en la zona de estudio (Otis et al., 1978; Nichols, 

1992; O’Brien, 2011). Recientemente la metodología de captura-recaptura ha sido 

extendida para poder realizar inferencias más allá de la abundancia y densidad, permitiendo 

abordar aspectos ecológicos y espaciales como la ocupación de hábitat (MacKenzie et al., 

2002). 

La ocupación de hábitat es la probabilidad de que un sitio o unidad de muestreo 

seleccionada de manera aleatoria en un área de interés esté ocupada por la especie 

(MacKenzie et al., 2006); es decir, que por lo menos un individuo de la especie ocupe la 

zona. La ocupación ha sido utilizada ampliamente a lo largo de los años en los estudios de 

distribución (MacKenzie et al., 2006). Hasta hace poco tiempo, los estudios que realizaban 

inferencias espaciales de proporción de área ocupada de las especies, obviaban el hecho de 

que difícilmente alguna especie puede ser detectada con una confiabilidad del 100% 

(MacKenzie et al., 2002; Karanth et al., 2011; Lahoz-Monfort et al., 2014).  
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La omisión de la detección imperfecta generaba estimaciones erróneas, ya que 

subestimaban la ocupación, debido a que generalmente la especie no siempre es detectada 

en los sitios en los que se encuentra presente, es decir, el no detectar a una especie en un 

área no significa que la especie no esté ahí (MacKenzie et al., 2002; MacKenzie et al., 

2006). Este tipo de errores son conocidos como falsas ausencias (Dunham y Rieman, 1999) 

o pseudoausencias (Engler et al., 2004). Para abordar el estudio de esta variable de estado, 

surgieron los modelos de ocupación (MacKenzie et al., 2002), los cuales están 

fundamentados en el hecho de que difícilmente la especie es detectada con certeza, es decir, 

la probabilidad de detección es menor que uno (MacKenzie et al., 2002), lo que permite 

estimaciones robustas al no obviar esta realidad (Bailey et al., 2004; O'Connell, 2006; 

Jathanna et al., 2015).  

Los modelos de ocupación estiman dos probabilidades, la probabilidad de 

ocupación y la probabilidad de detección. Además, los modelos de ocupación pueden 

incorporar información adicional para modelar la probabilidad de ocupación y detección, 

esta información adicional o covariables pueden ser: (a) características del hábitat, (b) del 

diseño de muestreo, (c) del clima o (d) de los diferentes instrumentos usados para detectar a 

las especies (MacKenzie et al., 2002; MacKenzie et al., 2006; Guillera-Arroita et al., 

2010).  

Los modelos de ocupación son ideales para estudiar especies raras, elusivas, con 

baja probabilidad de captura y en donde es complicado realizar identificaciones a nivel 

individual en especies que carecen de marcas en el cuerpo (MacKenzie et al., 2002; Linkie 

et al., 2007). De hecho, la ocupación, en algunas situaciones, puede ser un subrogado de la 

abundancia (MacKenzie et al., 2002; MacKenzie et al., 2006). La información que se 
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ingresa a estos modelos son variables de estado o de presencia-ausencia (MacKenzie et al., 

2006), datos totalmente naturales para la técnica de fototrampeo, ya que la presencia sería 

la obtención fotográfica de la especie objetivo y la ausencia serían aquellas imágenes donde 

no fue posible captar a la especie objetivo. Recientemente el fototrampeo ha sido muy 

relevante para realizar estimaciones de ocupación de hábitat (Linkie et al., 2007; Erb et al., 

2012; Burton et al., 2012), particularmente en especies crípticas como los grandes felinos 

(Negrões et al., 2010; Karanth et al., 2011; Sollman et al., 2012).  
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OBJETIVOS 

El objetivo general de este estudio fue: 

1. Determinar la distribución local y el estado de conservación del puma (Puma 

concolor) en la porción oaxaqueña de la Reserva de la Biosfera Tehuacán-

Cuicatlán. 

Y como objetivos particulares: 

1. Generar estimaciones robustas de la abundancia y densidad del puma en la zona de 

estudio. 

2. Estimar la probabilidad de ocupación del puma y sus presas principales en la zona 

de estudio. 

3. Identificar qué factores influencian la ocupación del puma y sus presas principales 

en la zona de estudio. 

4. Conocer, con base en los registros actuales de puma, su distribución local en la 

Reserva de la Biosfera Tehuacán-Cuicatlán. 
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ANTECEDENTES 

El puma (Puma concolor) perteneciente al orden Carnivora y a la familia Felidae, es el 

cuarto gato más grande del mundo, sólo por detrás del león (Panthera leo), el tigre 

(Panthera tigris) y el jaguar (Panthera onca) (Sunquist y Sunquist, 2002). Está 

ampliamente distribuido en el continente americano, su presencia abarca desde el norte de 

la Columbia Británica, Canadá, hasta la Patagonia y Chile (Logan y Sweanor, 2001). El 

ámbito hogareño del puma varía por sexo, para hembras se ha estimado de 50-685 km2 y 

para machos de 150-862 km2 (Hemker et al., 1984; Logan y Sweanor et al., 2001) y se 

pueden llegar a mover por día de 13 a 15 km (Elbroch y Wittmer, 2012). El ámbito 

hogareño es el área ocupada por un individuo en donde realiza sus actividades diarias de 

alimentación, reproducción y cuidado de crías, pero no incluye largos movimientos 

esporádicos (e.g., movimientos de exploración, dispersión) (Burt, 1943). Esta área no es 

fija, puede estar influenciada por diferentes factores, principalmente por la disponibilidad 

de alimento, por la presencia de otros pumas y por las demandas de energía del individuo 

(Logan y Sweanor, 2001).  

Al puma se le considera como una especie de hábitos solitarios y altamente 

adaptable, puede vivir en un mosaico de hábitats, que van desde ecosistemas fríos como 

bosques boreales, secos como desiertos y selvas bajas caducifolias, hasta ecosistemas tan 

diversos como el bosque mesófilo de montaña (Logan y Sweanor, 2001). El puma es un 

depredador oportunista y generalista, gracias a esta característica su elección de presas 

puede estar compuesta de especies tan pequeñas como roedores hasta presas tan grandes 

como un wapití (Cervus elaphus) (Hornocker, 1970; Iriarte et al., 1990; Núñez et al., 2000; 

Logan y Sweanor, 2001). En los extremos más norteños y sureños de su distribución, la 
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elección y consumo de presas tiende a inclinarse por las de mayor tamaño, mientras que las 

regiones centrales de su distribución, es decir conforme se acercan al ecuador, tiende a 

elegir y consumir presas de tamaños menores (Iriarte et al., 1990; Taber et al., 1997; Logan 

y Sweanor, 2001).  

El puma es considerado como depredador de punta o tope en los ecosistemas en los 

que se distribuye, por ello se le atribuye el potencial de regular las poblaciones de presas y 

de manera indirecta otros niveles tróficos (Ripple et al., 2014; Wallach et al., 2015). 

Además, es el mamífero terrestre del continente americano con la mayor distribución 

latitudinal en el hemisferio oeste (Logan y Sweanor, 2001). Gracias a esta característica 

varias especies son simpátricas a su distribución, convirtiéndolo en un instrumento ideal de 

conservación, ya que protegerlo no sólo implica su protección misma, sino la protección de 

otras especies que se solapan en su distribución (Logan y Sweanor, 2001).  

 

Estado actual del conocimiento del puma en Canadá, Estados Unidos de América y 

Suramérica 

La generación de información de P. concolor ha sido numerosa, siendo la región de Canadá 

y Estados Unidos en donde se ha dado un mayor impulso en la investigación de la ecología  

de esta especie (Kelly et al., 2008; Laundré y Hernández, 2009). En este sentido, se han 

realizado diversos estudios abarcando aspectos como hábitos alimentarios, uso de hábitat, 

patrones de actividad y de dispersión, estimación de su ámbito hogareño, ocupación e 

idoneidad de hábitat, abundancia y densidad poblacional (Hornocker, 1970; Hemker et al., 

1984; Logan y Sweanor et al., 2001; Dickson y Beier, 2002; Choate et al., 2006; Hornocker 
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y Nigri, 2009; Foster et al., 2010; Wainwright et al., 2010; Dickson et al., 2013; Newby et 

al., 2013; Sollman et al., 2012; Lewis et al., 2015). 

Para la región suramericana, la generación de información científica ha sido menos 

numerosa (Kelly et al., 2008; Laundré y Hernández, 2009). La mayoría de las 

investigaciones realizadas se han centrado en la determinación de hábitos alimentarios, 

ámbito hogareño y patrones de actividad (Iriarte et al., 1990; Franklin et al., 1999; Polisar 

et al., 2003; Novack et al., 2005; De Azevedo., 2008; Harmsen et al., 2009; Harmsen et al., 

2011; Elbroch y Wittmer, 2012). Aspectos como la ocupación de hábitat, la abundancia y 

densidad han sido menos atendidos (Kelly et al, 2008; Negrões et al., 2010; Di Bitetti et al., 

2010; Sollmann et al., 2012). En el caso de la abundancia y densidad, estudios que 

involucren su estimación por el método de captura-recaptura mediante fototrampeo son 

pocos, ya que suman solo dos artículos publicados para esta región (Kelly et al., 2008; 

Negrões et al., 2010). En cuanto a la ocupación de hábitat, el escenario es bastante similar, 

ya que se cuenta con tres publicaciones únicamente (Negrões et al., 2010; Di Bitetti et al., 

2010; Sollmann et al., 2012).   

 

Estado actual del conocimiento del puma en México 

El conocimiento actual del puma en México es bastante parecido al  suramericano, ya que 

el esfuerzo en la investigación realizada en el país se ha enfocado, principalmente, en 

hábitos alimentarios. Las principales especies de presas registradas para la dieta del puma 

son bastantes similares para el país, aunque destaca en importancia el venado cola blanca 

(Odocoileus virginianus) en la mayoría de su distribución en México, seguido por el pecarí 
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de collar (Pecari tajacu), coatí (Nasua narica) y armadillo de nueve bandas (Dasypus 

novemcinctus) (Aranda y Sánchez-Cordero, 1996; Núñez et al., 2000; Luna-Soria y López-

González, 2005; Rosas-Rosas et al., 2008; de la Torre y de la Riva, 2009; Monroy-Vilchis 

et al., 2009a; Gómez-Ortiz y Monroy-Vilchis, 2013).   

Otros aspectos han sido menos explorados, como el conflicto entre el puma y el 

ganado (básicamente la escasez de estudios de este tipo se debe a la dificultad que 

representa cuantificar este tipo de afección a las poblaciones de este depredador) que tiende 

a derivar en la cacería ilegal del felino (Rosas-Rosas et al., 2008; Monroy-Vilchis et al., 

2009a; Zarco-González et al; 2012;). Al respecto, se sabe que la percepción del puma en el 

país como depredador de ganado está sobrestimada, en la región del norte se estimó que los 

eventos de depredación confirmados por el puma fueron menores al 1% (Rosas-Rosas et 

al., 2008). Para el centro del país, específicamente en la parte sur del Estado de México, el 

consumo de ganado por parte del puma, si bien han sido mayores representando cerca del 

10%, se consideran incidentales (Monroy-Vilchis et al., 2009a). 

Finalmente, los temas de la ecología del puma menos tratados han sido la 

abundancia-densidad, uso y ocupación de su hábitat. En la mayoría de los estados del país 

hay un desconocimiento de su situación poblacional (Chávez, 2005). A la fecha sólo hay 

dos publicaciones con estimaciones al respecto, la primera fue realizada en estado de 

México y la segunda en el zona norte del país (Rosas-Rosas y Bender, 2012; Soria-Díaz et 

al., 2010).  

En cuanto al análisis de uso y ocupación de hábitat de puma, ambos cuentan con 

sólo un estudio. El estudio de uso de hábitat fue realizado en el Estado de México y 
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evidenció que el puma prefiere bosques de pino-encino y evade las carreteras, los 

asentamientos humanos y en menor medida las pendientes pronunciadas (Monroy-Vilchis 

et al., 2009). Por su parte, la única investigación referente a ocupación fue realizada en el 

sur de México, en ella estimaron una ocupación relacionada positivamente con la densidad 

de caminos (Towns, 2013). Lo anterior refleja huecos en información, ampliamente 

reconocida, con la que contamos de la especie en México (Chávez, 2005; Soria-Díaz et al., 

2010).  

Dada la falta de información del puma disponible en México, es de suma 

importancia generar investigaciones que puedan brindar adecuadas estrategias de 

conservación en el largo plazo para el puma en el país. A diferencias de las investigaciones 

de ocupación realizadas en otras regiones, en muchos sitios de México y principalmente en 

la RBTC, la cual posee un mosaico de hábitats poco representados en estudios anteriores,  

el puma es el único depredador tope. Con base en lo anterior, este estudio brindará aspectos 

fundamentales de su ocupación cuando es el depredador dominante en su ambiente y no 

tiene fuertes competidores.  

A pesar de que el puma históricamente se ha considerado una especie ampliamente 

distribuida en México, no han habido estudios que lo confirmen (de la Torre y Torres-

Knoop; 2014). Por lo anterior, es necesario entender qué factores influencian los sitios 

ocupados por el puma y permitan hacer inferencias de su distribución a nivel local, para 

contestar las siguientes preguntas: ¿Qué factores afectan tanto la presencia como la 

ocupación del puma a nivel local y repercuten en su distribución? ¿En qué estado se 

encuentran sus poblaciones a nivel local?  
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Para contestar estas preguntas, se llevó a cabo este estudio en la porción oaxaqueña 

de la Reserva de la Biosfera Tehuacán-Cuicatlán, en la cual se ha reportado la presencia de 

Puma y de tres especies de presas importantes para la dieta de este carnívoro, como lo son 

venado cola blanca (O. virginianus), pecarí de collar (Pecari tajacu) y coatí (Nasua narica) 

(Botello, 2006). 
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HIPÓTESIS 

La abundancia y disponibilidad de presas, es una característica que determina la presencia 

de diferentes especies de carnívoros (Logan y Sweanor, 2001; Carbone y Gittleman, 2002; 

Karanth et al, 2004; Laundré et al., 2007), por lo tanto se espera encontrar que: 

1. Si se localizan áreas con alta abundancia de presas; entonces el puma ocupará con 

mayor proporción, sitios con altos índices de biomasa de presas. 

Las presiones antrópicas son de las mayores amenazas que potencialmente pueden 

afectar a las poblaciones de los grandes depredadores (Van Dyke et al., 1986; Woodroffe, 

2000; Logan y Sweanor, 2001; Cardillo et al., 2004; Monroy-Vilchis et al., 2009b) y 

adicionalmente reducir las abundancias de sus presas (Novack et al., 2005), particularmente 

porque estas presiones tienden a dirigirse hacia las mismas especies que consumen los 

grandes carnívoros (Renata et al., 2002). En la RBTC se plantea que la agricultura, la 

ganadería y la cacería son actividades humanas que afectan de manera adversa a la reserva 

(SEMARNAT, 2013), por lo anterior se espera encontrar que: 

2. La ocupación del puma sea menor en áreas con actividades antrópicas y sea mayor 

en aquellas zonas que impliquen un menor contacto con factores antrópicos.  

3. El venado cola blanca, el pecarí de collar y el coatí incrementen su ocupación en 

zonas con menor actividad antrópica. 
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MÉTODOS  

Área de estudio 

La Reserva de la Biosfera Tehuacán-Cuicatlán (RBTC), se encuentra dentro del Valle de 

Tehuacán-Cuicatlán y está localizada al sureste del estado de Puebla y al noroeste del 

estado de Oaxaca (Figura 1). La porción norte de la reserva se ubica entre las coordenadas 

18.876781° y -97.692047°; la porción sur está definida por las coordenadas 17.542497° y -

96.720472°, mientras que la porción oriental se ubica en las coordenadas 17.649167° y -

96.692047° y la occidental en las coordenadas 17.649167° -97.809792°. La reserva posee 

una superficie aproximada de 490, 187 km2; está representada por diversos tipos de 

vegetación, siendo más dominante la selva baja caducifolia (38.12 %), seguido por matorral 

xerófilo (25 %), bosques de encino (15.44 %), bosque de coníferas (4.84 %) y bosque de 

pino-encino (3.26 %), caso aparte es el bosque mesófilo ya que no se encuentra bien 

definida su presencia. Su rango de altitud va de los 600 a los 2,950 m, mientras que su 

temperatura y precipitación media anual es de 21°C y 400 mm, respectivamente. El 

régimen de lluvias es principalmente de verano, siendo el mes de junio y septiembre los que 

presentan mayor precipitación pluvial (Valiente, 1991; Carrasco, 1996; SEMARNAT, 

2013).  

El presente estudio se ubicó dentro de la porción oaxaqueña de la RBTC (Figura 1), 

y el muestreo se llevó a cabo del mes de abril de 2010 a diciembre de 2012. En el año de 

2010 se inició un proyecto por la asociación civil Conservación Biológica y Desarrollo 

Social (Conbiodes, A. C.), la cual comenzó sus actividades de monitoreo de mamíferos 

silvestres en cinco localidades logrando consolidar y coordinar una red de monitoreo 
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participativo (Botello et al., 2011). Para el año 2011 el número de localidades involucradas 

en esta red aumentó a 13, para finalmente en el 2012 acumular una cantidad de 19 

localidades pertenecientes a la porción oaxaqueña con un área aproximada de 323 km2. Las 

localidades involucradas fueron: a) San Gabriel Casa Blanca; b) San Antonio 

Nanahuatipam; c) San Juan Los Cués; d) Santa María Ixcatlán; e) Santa María 

Tecomavaca; f) Buena Vista; g) San Pedro Jocotipac; h) Santiago Quiotepec; i) San Pedro 

Jaltepetongo; j) San Pedro Chicozapotes; k) Concepción Pápalo; l) Santa María Almoloyas; 

m) San José del Chilar; n) San Juan Tepeuxila; o) Santa María Pápalo; p) San Juan 

Tonaltepec; q) Santiago Nacaltepec; r); Zoquiápam Boca de los Ríos y s) San Juan Bautista 

Atatlahuca. Los datos analizados en cada uno de los apartados de esta tesis derivaron del 

trabajo llevado a cabo por el monitoreo de Conbiodes A.C., realizado en cada una de estas 

localidades correspondientes a los años ya mencionados.  

Figura 1. Estaciones de fototrampeo distribuidas a lo largo de 2010-2012 en la RBTC.
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Estudio mediante fototrampeo 

A lo largo de los tres años fue utilizada la técnica de fototrampeo para monitorear las 

diferentes localidades involucradas en la red. El interés principal de este monitoreo fue 

recolectar información sobre la distribución de mamíferos medianos y grandes de cada una 

de las localidades involucradas mediante este esquema de monitoreo. Cada una de las 

localidades contó, en promedio, con siete estaciones de fototrampeo equipadas con una 

cámara. Cada una de ellas estuvo colocada sistemáticamente cerca de senderos y separadas 

en cada una de las localidades por una distancia mínima de 400 m lineales, las cámaras se 

colocaron a una altura de 40-60 cm del suelo, atadas a árboles u objetos que permitieron su 

adecuada instalación. Dado que las fototrampas sólo estaban colocadas en zonas de paso, 

incrementaba la posibilidad de captar animales de tamaño mediano y grande. A cada 

estación se le registró su ubicación geográfica mediante un geoposicionador (Garmin eTrex 

10). Cada estación se visitaba, en promedio, cada dos meses, se recolectó la información, se 

cambiaban baterías, memorias y se realizaba una revisión general del equipo, con el fin de 

que cada una de las cámaras estuviera en buenas condiciones para continuar obteniendo 

registros. Sin embargo, hubo ocasiones en las cuales se vio disminuido el número de 

fototrampas, ya fuera por mal funcionamiento o por robo, estas cámaras pérdidas no fueron 

restituidas en su totalidad, lo que paulatinamente disminuyó el número de cámaras por 

localidad. En el año 2010 y mediados del 2011, cada una de las estaciones de fototrampeo 

estaba compuesta por una cámara marca Wildview Xtreme de 5 megapixeles. Para finales 

de 2011 y todo el periodo de 2012 las cámaras utilizadas fueron de dos marcas: Wildview 

Xtreme de 5 megapixeles y LTL Acorn de 12 megapixeles. Cada cámara estuvo 

programada para permanecer activa las 24 horas del día, una vez obtenido un evento 
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fotográfico, ocurría un retraso de 30 segundos entre cada uno de estos eventos, para el caso 

de las cámaras LTL Acorn, el registro fotográfico fue seguido por un registro de video de 

15 segundos de duración. Cada fotografía y video registraba la hora y la fecha. El rango de 

elevación de las estaciones varió de los 252 a los 2,711 msnm.  El esfuerzo de muestreo en 

cada estación fue calculado como el número de días (ciclos de 24 hrs) que permaneció 

activa cada cámara hasta que se quedaron sin energía las baterías o la memoria quedaba 

saturada de información, en este punto hay algunas consideraciones que son necesarias 

mencionar. En el proceso de colecta de información no fue posible contar con toda la 

información de campo, debido a que en el primer año y parte del segundo no se realizaron 

anotaciones de manera sistemática por los diferentes equipos involucrados en el monitoreo 

de Conbiodes A.C., por lo que en muchas ocasiones sólo contaba con la información de las 

fechas del inicio y fin de toma de imágenes de las estaciones de fototrampeo, para poder 

realizar el cálculo del esfuerzo de muestreo. Para solucionar este inconveniente y calcular el 

esfuerzo de muestreo de forma adecuada, sólo se tomó en cuenta estaciones que estuvieran 

activas, por lo menos, 24 horas. Aquellas estaciones que no cumplían con este requisito no 

fueron consideradas. Esto permitió no sobrestimar el cálculo del esfuerzo de muestreo. 

Un punto importante a tomar en cuenta en este tipo de monitoreo fue que las 

localidades no fueron visitadas de manera equitativa, la mayoría de las estaciones no 

permanecieron fijas geográficamente todo el periodo de muestreo, lo que generó que el 

esfuerzo en cada estación fuera variable por ubicación espacial. La decisión de la 

permanencia de cada una de las estaciones la llevaba a cabo el comité de vigilancia 

ambiental de cada una de las comunidades, y la elección del nuevo sitio se proponía entre 

Conbiodes y cada uno de los comités. El tiempo mínimo que una estación de fototrampeo 
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duraba en su ubicación era de 2 a 3 meses. Los comités de vigilancia ambiental son grupos 

compuestos por personas de cada una de las comunidades que se encargan de salvaguardar 

los recursos naturales de la reserva.  

 

Abundancia de puma e identificación individual 

Selección de estaciones de fototrampeo 

Dos supuestos importantes para estimar la abundancia son: 1) la población de la especie 

objetivo es cerrada; es decir, no hay pérdidas o ganancias en la población, lo que significa 

que no pueden entrar nuevos individuos ya sea por nacimientos o inmigración y tampoco 

puede haber bajas por emigración o muerte; y 2) todos los individuos que están presentes 

en el área de estudio tienen una probabilidad mayor a cero de ser detectados (Karanth y 

Nichols, 1998). Para cumplir el primer supuesto, los datos fueron separados cada tres 

meses, este intervalo se ha comprobado como óptimo para obtener estimaciones robustas de 

abundancia y no violar el supuesto de población cerrada en gatos grandes (Karanth y 

Nichols, 1998; Silver et al., 2004; Kelly et al., 2008; Negrões et al., 2010). Para cumplir el 

segundo supuesto, se tomaron las estaciones que estuvieron separadas por lo menos a 1 km 

de distancia entre ellas. Para realizar este proceso de selección se utilizó el software 

ArcMap 9.3. En este paso hubo dos maneras de elegir las cámaras, el primero donde sólo 

bastó con definir la cámara de la cual se calcularía una distancia de por lo menos 1 

kilómetro a la cámara siguiente y la segunda manera, en donde una vez que se definía la 

cámara de la cual se tomaría la distancia para elegir la siguiente, en lugar de encontrar una 

cámara, se encontraba con un grupo de cámaras (recordar que la mayoría de las cámaras 
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estaban distanciadas por 400 m lineales), convirtiéndolas a cada una de ellas que 

componían ese grupo en ubicaciones potenciales de ser elegidas. Dadas las anteriores 

características, para elegir una sola cámara de este grupo se utilizó un proceso aleatorio, 

una vez elegida la cámara se procedía con la búsqueda o discriminación si se enfrentaba a 

otro grupo de cámaras. De cada una de las cámaras resultantes del proceso de selección, 

fueron recolectadas todas las imágenes de puma pertenecientes a esas cámaras. Una vez 

obtenidas las imágenes, se procedió a separar las cámaras por intervalos de tres meses, con 

base en esta selección y con el número de fotos involucradas en cada intervalo, se 

definieron como intervalos potenciales aquellos que estuvieran representados por el mayor 

número de imágenes de puma. Los intervalos de muestreo con mayor número de imágenes 

fueron los meses de agosto-octubre de 2010 (n = 18) y de septiembre-diciembre de 2012 (n 

= 12). El número de cámaras involucradas para el análisis del periodo de 2010 estuvo 

representado por 15 y para el periodo de 2012 fueron un total de 26. 

Cada una de las imágenes de puma correspondientes a cada uno de los dos 

intervalos fue analizada para reconocer marcas que potencialmente permitieran identificar a 

cada individuo. Esta marcas fueron divididas en tres categorías: 1) marcas obvias: 

torceduras de la cola, cicatrices, muescas en las orejas; 2) marcas menos obvias: cicatrices 

que sanan con el tiempo, coloración de la punta y anillo de la cola y 3) marcas sutiles: 

manchas en las piernas, coloración en la parte inferior de las piernas, forma del cuerpo, 

postura de la cola y el cuerpo (Kelly et al., 2008). Una vez identificados los pumas, se 

construyó una historia de captura por intervalo, conocidas como matrices X (Otis et al., 

1978; White et al., 1982), donde cada fila de la matriz describe la historia de captura de un 

individuo y cada columna representa una ocasión de captura, la cual, a su vez, está 
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representada por uno o varios días del periodo de muestreo (Karanth y Nichols, 1998; 

Silver, 2004). El intervalo de 2010 estuvo representado por un total de 10 ocasiones de 

captura, cada una de estas ocasiones duro 9 días; mientras que para el intervalo de 2012 

estuvo representado por 12 ocasiones que duraron, cada una de ellas, 7 días. Cada celda de 

la matriz puede ser ocupada por 0 o un valor de 1, el 0 representa un evento cuando el 

animal no se capturó, mientras que el 1 indica que el animal se capturó en esa ocasión 

(Karanth y Nichols, 1998; Silver et al., 2004).  

Para analizar cada una de las diferentes historias de captura se utilizó el programa 

CAPTURE (Otis et al., 1978; Rexstad y Burnham, 1991), disponible en línea en la 

siguiente página http://www.mbr-pwrc.usgs.gov/software/capture.html. CAPTURE pone a 

prueba diversos modelos que asumen diferentes fuentes de variación en la probabilidad de 

captura para poder estimar la abundancia, además de realizar una prueba estadística de 

población cerrada. El primero modelo, Mo, asume que no hay variación entre individuos y 

todos tienen la misma probabilidad de captura. El segundo modelo, Mh, asume que hay 

heterogeneidad en la probabilidad de captura entre los individuos. El tercer modelo, Mt, se 

basa en variaciones temporales, asume diferente probabilidad de captura en cada ocasión, 

pero dentro de cada una de las ocasiones la probabilidad de captura de cada individuo es 

igual. Y en el cuarto modelo, Mb, la probabilidad de captura varía con el comportamiento, 

es decir, asume que la probabilidad de captura es diferente para individuos previamente 

capturados (fotografiados) y los que aún no lo son (White et al., 1982; Karanth y Nichols, 

1998). Adicionalmente, CAPTURE calcula todas las combinaciones de los modelos 

anteriores (White et al., 1982; Karanth y Nichols, 1998; Negrões et al., 2010).  
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Para conocer la densidad de puma es indispensable la estimación de la abundancia 

proveída por CAPTURE y la estimación del área efectiva de muestreo. Esta área fue 

calculada con base en el promedio de la distancia máxima viajada (MMDM por sus siglas 

en inglés) por diferentes recapturas de pumas individuales en cada uno de los intervalos de 

cada año. Dado que se tuvieron pocas recapturas de pumas individuales en cámaras 

diferentes, se utilizaron estimaciones de MMDM de otro estudio de fototrampeo de puma 

en México en la reserva natural de la sierra de Nanchititla (Soria-Díaz et al., 2010). El 

criterio para la selección de este sitio fue la gran similitud que comparte solamente en tipos 

de vegetación con la RBTC. Si bien, el uso de MMDM de otros sitios con el mismo tipo de 

vegetación no ha sido probado en estudios de fototrampeo, si ha sido propuesto en estudios 

de radiotelemetría cuando la muestra es pequeña (Soisalo y Cavalcanti, 2005). 

Adicionalmente, el utilizar MMDM de otra zona del país con tipos de vegetación similares 

permitió estimaciones más robustas tanto del MMDM como del área efectiva de muestreo, 

haciendo posible obtener una muestra más grande y disminuir la varianza (Silver, 2004). El 

MMDM promedio obtenido, a partir de los resultados del presente estudio más los del 

estudio realizado en Nanchititla, representó el radio de un área de influencia colocada 

alrededor de cada una de las estaciones de fototrampeo (Wilson y Anderson 1985; Soisalo y 

Cavalcanti, 2006), el polígono resultante de esta superposición de áreas alrededor de las 

estaciones corresponde a  el área efectiva de muestreo (Silver, 2004), la cual fue calculada 

mediante el programa ArcMap 9.3 utilizando la extensión Hawth's Tools (Beyer, 2004). 

Dada las características del tipo de muestreo, donde cada localidad contaba con un número 

promedio de estaciones de fototrampeo y no formaba un continuo total con las estaciones 

de las localidades adyacentes, al aplicar el valor del área a cada una de las estaciones, se 

generaron varios polígonos independientes, a estos polígonos se les estimó su área total y se 

http://www.spatialecology.com/htools/index.php
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sumaron (Silver, 2004). La sumatoria total representa el área efectiva de muestreo en km2, 

por lo tanto, la densidad es la resultante de dividir la abundancia de pumas (individuos) 

estimada por CAPTURE, entre el área efectiva de muestreo (individuo/km2). A la densidad 

estimada se le calcularon los errores estándar como lo especifican Karanth y Nichols 

(1998). 

Modelos de ocupación 

A diferencia de los modelos de abundancia-densidad, los modelos de ocupación son más 

flexibles, es decir, permiten conocer que factores externos pueden estar influenciado la 

ocupación de una especie en particular; en este sentido fue un punto fundamental realizar 

estos modelos para conocer que variables pueden estar influenciando en su ocupación. 

Dentro de los modelos de ocupación hay una gran variedad de modelos con distintos 

objetivos (ver MacKenzie et al., 2006), para la propuesta de este estudio se utilizaron los 

modelos de una temporada. Al igual que los modelos utilizados para estimar abundancia, 

los modelos de ocupación de una temporada necesitan cumplir algunos supuestos, en este 

caso son cuatro: 1) La ocupación se considera cerrada, es decir, no cambia por un intervalo 

de tiempo definido, por lo que ningún sitio dentro del área de muestreo es ocupado ni 

desocupado; 2) La probabilidad de ocupación es constante en los sitios, aunque puede 

diferir cuando se modela con covariables; 3) La probabilidad de detección es constante en 

todos los sitios y ocasiones de muestreo o está en función de covariables de sitio o de 

muestreo y 4) la detección de la especie en un sitio es independiente de su detección en 

otros sitios (MacKenzie et al., 2006). La omisión de algún supuesto puede derivar en 
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estimaciones sesgadas y las inferencias de cómo afectan las covariables a cada una de las 

estimaciones pueden ser erróneas (MacKenzie et al., 2006).  

Para cumplir con los cuatro supuestos, cada una de las estaciones de las 19 

localidades fue separada sistemáticamente por intervalos de tres meses por una distancia 

mínima de 1 km, siguiendo la misma metodología para los análisis de abundancia y 

densidad de puma ya descritos, lo que permitió tener un tiempo de ocupación cerrada e 

independencia entre los sitios. Para realizar estos modelos sólo fueron utilizadas las 

estaciones del año de 2012, ya que en este año hubo una mayor cantidad de estaciones lo 

que potencialmente aumentó tanto el número de sitios a elegir como el número de 

detecciones. La ocupación ingenua es el resultado de dividir el número de sitios de 

muestreo donde se detectó la especie objetivo por el número de sitios totales del muestreo 

de cada intervalo “i” (MacKenzie et al., 2002). Por ello, una vez definidas las estaciones, se 

eligieron aquellos intervalos de tres meses que contaran con el mayor valor de ocupación 

ingenua (MacKenzie et al., 2002), lo que incrementó la posibilidad de obtener estimaciones 

más robustas de ocupación de puma y de sus tres presas  principales reportadas para la 

RBTC: venado cola blanca, pecarí de collar y coatí (Botello, 2006). Los intervalos de 

tiempo que se definieron para estimar ocupación fueron enero-marzo de 2012 para venado 

cola blanca y coatí, y septiembre-diciembre de 2012 para puma y pecarí de collar. En cada 

una de las estaciones se estimó la probabilidad de ocupación (ψ) y de detección mediante el 

uso de la función de máxima verosimilitud (MacKenzie et al., 2002). De manera homóloga 

a los análisis de abundancia, se realizaron historias de detección para cada una de las 

fototrampas (Hi) mediante el formato de matriz X (Otis et al., 1978) para cada uno de los 

intervalos, donde cada una de estas ocasiones está representada por nueve días, lo que nos 
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dio un total de diez ocasiones de detección. Se eligieron diez ocasiones dado el valor bajo 

de las ocupaciones ingenuas registradas (MacKenzie et al., 2002). Cada intersección entre 

filas y columnas de las historias fueron llenadas con tres tipos de datos: 0 representa un 

evento en el que la especie no fue detectada; 1 significa detección de la especie, y “.” 

representa una observación perdida (MacKenzie et al., 2002; MacKenzie et al., 2006). Por 

observación perdida nos referimos a aquellas ocasiones en donde algún evento (e.g., 

vehículo averiado, mal tiempo, falta de recursos económicos, etc.) hizo imposible revisar 

alguno de los sitios de muestreo, estas observaciones perdidas no aportan información al 

proceso de verosimilitud del modelo (MacKenzie et al., 2002). 

Cada una de las historias de detección creadas fueron analizadas en el programa R, 

versión 3.1.2 mediante el paquete “Unmarked” (Fiske y Chandler, 2011). Adicionalmente, 

en cada uno de los sitios de muestreo de cada intervalo fueron utilizadas seis variables para 

modelar probabilidad de ocupación (ψ) y de detección (p) en pumas y sólo cinco de ellas 

fueron utilizadas para modelar presas (Tabla 1). Las variables continuas fueron 

estandarizadas a valores Z, a excepción de la variable biomasa de presas que previo a la 

transformación Z, se le realizó una transformación de raíz cuadrada, dado que los datos 

tenían un sesgo positivo muy grande. La transformación a valores Z se realizó con el fin de 

que cada una de las variables estuviera representada por una media de 0 y una desviación 

estándar de 1. Además, esta transformación permite al algoritmo de modelación estimar de 

una manera más precisa aquellos parámetros derivados de variables con órdenes de 

magnitud muy diferentes (Cooch y White, 2002). 

Los datos de la elevación (altura sobre el nivel del mar) fueron tomadas mediante un 

geoposicionador (Garmin eTrex 10)  en cada una de las sitios de muestreo. La capa 
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geográfica de carreteras pavimentadas fue obtenida de la capa de Red Vial, Red Nacional 

de Caminos (RNC) escala 1:250, 000 (INEGI, 2014), la posición de los ríos permanentes 

fueron extraídos de la capa de Ríos de México escala 1:250, 000 (INE, 2014) y la ubicación 

de las cabeceras municipales fueron obtenidas de la capa Cabeceras municipales, 2000 

(CONABIO, 2004); mientras que los datos de vegetación fueron extraídos de la serie V de 

uso de suelo y vegetación escala 1:250, 000 (INEGI, 2013) y fueron agrupados en dos 

categorías: 1) Vegetación conservada = reúne todo origen de vegetación primaria y 2) 

Vegetación alterada = reúne todo origen de vegetación secundaria y de uso antrópico. Esta 

recategorización fue necesaria, fundamentalmente por el pequeño número de muestras que 

tuvimos, lo que permitió disminuir el número de parámetros a estimar en cada uno de los 

modelos que contaran con la variable de vegetación. La recategorización es un 

compromiso, por un lado se gana precisión en el estimado de la variable de vegetación, 

pero se sacrifica información; es decir, los diferentes tipos de vegetación presentes en el 

sitio de estudio agrupados en las dos categorías.  

Para obtener la biomasa de presas principales de puma en cada una de las estaciones 

de fototrampeo fue necesario definir tres pasos previos: 1) Registros independientes; 2) 

Índice de abundancia relativa e 3) Índice de biomasa de presas. Los registros 

independientes fueron considerados de acuerdo a los siguientes criterios: a) Cuando un 

registro o grupo de registros de la especie presa “i” difería del siguiente por un ciclo de 24 

horas; b) Cuando no había duda de la identificación individual del organismo de la especie 

de presa “i” registrada con base en manchas, cicatrices o alguna otra característica que nos 

permitiera su correcta identificación individual (Monroy-Vilchis et al., 2010). 
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El índice de abundancia relativa (IAR) fue calculado de la siguiente forma: 

IAR𝑖 = (𝑔𝑖 ∑ 𝑝𝑖𝑗 / ∑ 𝑛𝑡𝑗𝑗𝑗 )  × 100 

Donde 𝑔𝑖 es el tamaño de grupo promedio de la especie presa “i” con base en bibliografía 

(N. Negrões, comunicación personal, 28 de octubre, 2015); 𝑝𝑖𝑗 es el número de detecciones 

independientes de esa especie presa; 𝑛𝑡𝑗  es el número de noches trampa para la estación de 

fototrampeo j (Kawanishi y Sunquist, 2004; Negrões et al., 2010). La obra considerada para 

determinar el tamaño del grupo fue Ceballos y Oliva (2005), a excepción del tamaño de 

grupo de coatí, el cual fue determinado con base en el grupo promedio de los registros 

independientes, ya que el grupo promedio de las estaciones de fototrampeo defirió mucho 

de la bibliografía utilizada.  

El índice de biomasa de presas (IBP), fue el producto de multiplicar el IAR de la 

especie presa “i” de la estación de fototrampeo “i”, por el peso promedio de la edad adulta 

de la especie presa “i” (Negrões et al., 2010; Burton et al., 2012). Los pesos promedios de 

cada una de las presas principales de puma fueron consultados de la base de panTHERIA 

(Jones et al., 2009). Individuos juveniles no fueron considerados en la estimación de la 

biomasa. Finalmente, las variables continuas fueron separadas en grupos de dos para 

realizar pruebas de colinealidad, aquellas variables con coeficientes de correlación altos no 

fueron consideradas dentro de un mismo modelo (Trudeau et al., 2012).
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Tabla 1. Variables utilizadas en los modelos de ocupación de puma, venado cola blanca, pecarí de collar y coatí 

Variable Medida Artículos 

Distancia a carreteras 

pavimentadas* 

Distancia a la carretera más próxima medida en metros Trombulak y Frissell C., 2000; Fahrig L, Rytwinski 

T., 2009. 

Distancia a ríos 

permanentes* 

Distancia de la estación de fototrampeo al río permanente más 

cercano medida en metros 

Zervanos y Day., 1977; Valenzuela y Ceballos., 

2000; Mandujano et al., 2004; Sollmann et al., 2012. 

Distancia a cabecera 

municipal* 

Distancia de la estación de fototrampeo a la cabecera municipal 

más cercana medida en metros 

Peres, 1996; Cullen et al., 2000; Parks y Harcourt, 

2002; Galindo-Leal y Weber, 2005; Valenzuela, 

2005; Delfín-Alfonso et al., 2009; Woodroffe, 2000. 

Elevación* Elevación registrada en cada una de las estaciones de fototrampeo 

medida en metros sobre el nivel del mar. 

Segura, 1998; Albert et al., 2004; Valenzuela y 

Ceballos., 2000; Monroy-Vilchis et al., 2009b; De 

Angelo et al., 2011. 

Tipo de vegetación* Vegetación registrada en cada una de las estaciones de 

fototrampeo de acuerdo a la categoría asignada. VA = vegetación 

alterada (0); VC = vegetación conservada (1) 

Fragoso, 1999; Reyna y Tanner, 2005; Monroy-

Vilchis et al., 2009b; Valenzuela y Ceballos., 2000; 

De Angelo et al., 2011. 

Biomasa de presas Producto resultante de multiplicar el IAR de la especie de “i” por 

el peso promedio en gramos en la edad adulta de la especie “i” 

Negrões et al., 2010; Burton et al., 2012. 

* Variables que fueron utilizadas para la realización de modelos de ocupación en presas.  
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La construcción de modelos inició con el modelo constante, donde tanto la 

probabilidad de ocupación (ψ), como la de detección no varían durante la duración del 

muestreo, ψ(.)p(.). Posteriormente, la probabilidad de detección se mantiene constante y se 

permite que la probabilidad de ocupación varíe en función de las covariables, ψ(covariables)p(.); 

en el siguiente paso se dejó constante la probabilidad de ocupación, (ψ) y se permitió que la 

probabilidad de detección variara en función de las covariables, ψ(.)p(covariables). Finalmente, 

se proponen los modelos que mejor se ajusten a los datos y que brinden explicaciones con 

base en la biología de cada una de las especies (Burnham y Anderson, 2002), los modelos 

propuestos pueden adquirir cualquiera de las siguientes formas: 

 ψ(.)p(.),ψ(covariables)p(.),ψ(.)p(covariables) y ψ(covariables) p(covariables)   

Para ordenar cada uno de los modelos creados de acuerdo a su importancia, se 

utilizó el criterio de información de Akaike (AIC). Este criterio selecciona y ordena a los 

diferentes modelos en importancia con base en tres valores: 1) AIC; 2) wAIC o peso AIC y 

3) ΔAIC. El modelo que mejor explica los datos es el que tenga el valor más pequeño de 

AIC. AIC es un valor numérico que por sí mismo carece de sentido, la importancia la 

adquiere de la comparación con los diferentes valores de AIC de los modelos creados. El 

peso de AIC da el apoyo relativo que tiene cada modelo, por lo que el valor más alto 

registrado será el modelo más importante y que explica mejor  nuestros datos; en algunas 

ocasiones es visto como la probabilidad de que un modelo “i” sea el mejor modelo 

(Symonds y Moussalli, 2011). El ΔAIC mide la diferencia entre el valor AIC de un modelo 

particular con respecto al AIC del mejor modelo, es decir, cada uno de los modelos es 

comparado con el modelo considerado como el “mejor”. Por lo tanto, un ΔAIC < 2 sugiere 

que todos los modelos menores a 2 son equivalentes al mejor modelo, por lo que no se 
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puede afirmar cuál de todos ellos explica mejor los datos. Una diferencia de ΔAIC con 

valores mayores a 2 pero menores que 7 indica poca oportunidad  de esos modelos a 

explicar nuestros datos, mientras que modelos con valores de ΔAIC > 7 tienen nula 

oportunidad explicar nuestros datos (Burnham y Anderson, 2002). Adicionalmente, para 

cada uno de los modelos propuestos donde la ocupación estaba en función de variables, su 

probabilidad de ocupación se estimó mediante la siguiente formula como lo sugiere 

MacKenzie et al. (2002): 

�̅̂� =  
∑ �̂�𝑖

𝑁
𝑖=1

𝑁
 

Donde el subíndice i hace referencia a los sitios, N al número total de sitios ocupados para 

modelar ocupación, y �̂� es la probabilidad de ocupación promedio estimada para cada uno 

de los modelos. 

Comúnmente al construir modelos surgen diversos modelos con valores de ΔAIC 

que los hacen buenos candidatos (e.g., ΔAIC < 2), siendo todos ellos viables para explicar 

los datos; es decir, hay incertidumbre en la selección del mejor modelo. Bajo este escenario 

es necesario aplicar un método conocido como modelo promediado (Burnham y Anderson, 

2002; Anderson, 2008; Lukacs et al., 2009; Symonds y Moussalli, 2011). El modelo 

promediado considera la incertidumbre existente en la selección de los modelos candidatos, 

por lo tanto no es claro qué modelo y qué combinación de variables es la mejor (Lukacs et 

al., 2009). El modelo promediado toma en cuenta los valores estimados de cada uno de los 

modelos y los pondera. El resultante es un modelo global ponderado con base en los 

parámetros estimados y errores estándar de cada uno de los modelos. El modelo 
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promediado que se utilizó es conocido como modelo promediado completo (Lukacs et al., 

2009) y es calculado de la siguiente manera:  

�̃̅� =  ∑ 𝑤𝑖

𝑅

𝑖=1

𝜃𝑖 

Donde el subíndice i hace referencia a los modelos; wi al peso del modelo “i”; 𝜃 al 

parámetro “i” estimado del modelo “i”; y �̃̅� es la estimación promediada del modelo. θ 

denota algún parámetro genérico de interés (Burnham y Anderson, 2002). 

Del mismo modo se realizó una ponderación en la estimación de la varianza 

incondicional, la cual es la representación de una varianza que toma en cuenta la 

incertidumbre en la selección del modelo, por lo tanto, es una varianza global o 

representativa de todos los modelos candidatos (Lukacs et al., 2009; Symonds y Moussalli, 

2011). 

�̂�𝑎𝑟 (�̃̅�) =  ∑ 𝑤𝑖 [�̂�𝑎𝑟(�̂�𝑖) + (�̂�𝑖 − �̃̅�)2] 

Donde 𝑣𝑎𝑟(𝜃𝑖) es la varianza estimada de un parámetro de interés; y 𝑣𝑎𝑟 (�̃̅�) es la 

varianza incondicional del modelo promediado (Lukacs et al., 2009; Symonds y Moussalli, 

2011). 

Por último, para medir la confiabilidad de cada uno de los modelos creados, se 

aplicó una prueba de bondad de ajuste conocida como factor de inflación de la varianza o 

coeficiente de dispersión = �̂�, con 10,000 remuestreos bootstraps (MacKenzie y Bailey, 

2004; MacKenzie et al., 2006). Básicamente, �̂� mide el ajuste de un modelo “i” a los datos 
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analizados. La prueba es aplicada al modelo global ó al que tenga una mayor cantidad de 

parámetros, la lógica es que si el modelo más parametrizado tiene buen ajuste, cualquier 

modelo con menos parámetros también lo tendrá. Valores de �̂� iguales o aproximados a 1, 

indican un buen ajuste del modelo, valores en el rango de 2-4 indican falta de ajuste  del 

modelo (MacKenzie y Bailey, 2004; MacKenzie et al., 2006). 

 

Estimación de probabilidad de presencia (φ) del puma en la RBTC 

Dado los pocos registros obtenidos de puma y dada su baja ocupación ingenua en cada uno 

de los intervalos formados por tres meses, no fue posible obtener modelos de ocupación 

robustos, esto imposibilitó la construcción de modelos que permitiera realizar inferencias 

de ocupación y detección en puma, básicamente se debió a que las estimaciones finales de 

los modelos no tuvieron sentido biológico, es decir, los errores estándar sobrepasaban al 

uno; aspecto clave para tener estimados confiables. Por ello, dada la nula posibilidad de 

brindar resultados que estimaran tanto la probabilidad de ocupación y de detección, se 

propuso medir la probabilidad de presencia (φ) de puma en la RBTC mediante modelos de 

regresión logística con distribución binomial. El inconveniente de estas regresiones es que 

no permiten estimar la probabilidad de detección, es decir, asumen que la probabilidad 

detectar a la especie es igual a 1. Sin embargo, estos modelos son más flexibles al permitir 

considerar todo el periodo de estudio, lo que dio la posibilidad de construir modelos con 

todo el periodo de estudio (abril de 2010 a diciembre de 2012).  

Se siguieron los mismos criterios utilizados en los modelos de abundancia y 

ocupación para la selección de estaciones de fototrampeo, la única diferencia fue que en 
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lugar de elegir estaciones por periodos de tres meses, se eligieron estaciones 

correspondientes al periodo total de estudio. En las pruebas de colinealidad se encontró alta 

correlación (r > 0.9) entre carreteras y los ríos, por lo que se decidió, con base en la 

biología del puma, dejar la variable ríos (Núñez et al., 2002; Dickson et al., 2005; De 

Angelo et al., 2011). La construcción de modelos cambió, ya que sólo se estimó una 

probabilidad, probabilidad de presencia (φ). La forma de ordenar los modelos con base en 

los criterios utilizados para AIC fueron los mismos, al igual que la estimación del modelo 

promediado. Para verificar el correcto ajuste de los modelos, apliqué la prueba de bondad 

de ajuste de Hosmer-Lemeshow (2000) al modelo global o más parametrizado. Los análisis 

fueron llevados a cabo en R versión 3.1.2,  mediante los paquetes de MASS (Venables y 

Ripley, 2002) y bbmle (Bolker, 2012). 

 

RESULTADOS 

El año 2010 estuvo representado por un esfuerzo de muestreo, medido como el número de 

días que cada cámara permaneció activa, de 1,092 noches-trampa (media = 29.5; D. E. = 

25.9; rango = 2-93); para el año 2011 el esfuerzo de muestreo fue de 4, 050 noches-trampa 

(media = 50; D. E. = 44.9, rango = 1-158); para el año 2012 el esfuerzo de muestreo fue de 

7,741 noches-trampa (media = 68.5; D. E. = 52.1; rango = 3-207). Y el esfuerzo de 

muestreo total por los tres años fue de 12,883 noches-trampa (media = 55.8; D. E. = 48.3; 

rango = 1-207).  

Se obtuvo un total de 36 registros de puma para el año 2010, 10 registros para el año 

2011 y 33 registros para el año 2012, sumando una cantidad total de 79 registros (Tabla 2). 
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Muchos de los registros estuvieron representados por eventos consecutivos de un solo 

puma (n =12), y por una pareja de crías (n = 5), dando un total de 17 registros. Varias 

imágenes registraron de manera incompleta al puma (n = 19) y en algunas más la calidad de 

la imagen fue baja (n = 11). Sin embargo, muchas de ellas poseían características con las 

que fue posible determinar si se trataban de recapturas de pumas ya identificados. 

Adicionalmente, se obtuvieron registros de hembras con sus crías, aunque sólo ocurrieron 

para el año de 2010, para el año 2012 se registró una pareja de crías. Las crías no fueron 

tomadas en cuenta para la estimación de la abundancia y densidad (Karanth y Nichols, 

1998). La localidad que registró más imágenes de puma fue Santa María Tecomavaca 

(STM), seguida de Santiago Quiotepec (SQ) para el año 2010 (Figura 2a). Para el año 2011 

la localidad con más registros fue San José del Chilar (SJCh), seguida por San Juan 

Tepeuxila (SJT) (Figura 2b), y para el 2012 San José del Chilar (SJCh) y Santa María 

Ixcatlán (SMI) ocuparon el primero y segundo lugar, respectivamente (Figura 2c). 
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Figura 2. Número de registros de puma obtenidos en cada una de las localidades de la RBTC para los años: a) 
2010, b) 2011 y c) 2012. SGC: San Gabriel Casa Blanca; SJCh: San José del Chilar; SMT: Santa María 
Tecomavaca; SPCh: San Pedro Chicozapotes; SQ: Santiago Quiotepec; SJC: San Juan de los Cués; SJBA: 
San Juan Bautista Atatlahuca; SJT: San Juan Tepeuxila; SN: Santiago Nacaltepec; SJTo: San Juan 
Tonaltepec; SMI: Santa María Ixcatlán; ZBR: Zoquiápam Boca de los Ríos 
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Tabla 2. Medidas derivadas de la estimación del esfuerzo de muestreo así como registros 
obtenidos de puma (Puma concolor) por año en la RBTC 
 

 2010 2011 2012 Total (Tres años) 
Esfuerzo de muestreo 
total 

1, 092 4,050 7,741 12, 883 

Media 29.5 50 68.5 55.8 
D. E. 25.9 44.9 52.1 48.3 
Rango 2-93 1-158 3-207 1-207 
Registros de puma 
(Puma concolor) 

36 10 33 79 

 
 

Abundancia y densidad de puma en la RBTC 

Se identificó un total de cinco y cuatro individuos para el año 2010 y 2012, 

respectivamente. El modelo mejor apoyado para ambos años fue el modelo Mo seguido del 

modelo Mh; sin embargo las estimaciones de abundancia que se reportan fueron las 

estimadas mediante el modelo Mh, ya que de acuerdo a Karanth (1995), Karanth y Nichols 

(1998), el modelo Mh es el que explica mejor la biología de los grandes felinos y, 

específicamente, para puma (Kelly et al., 2008). La estimación de abundancia, de acuerdo 

al modelo Mh, fue mayor para el año 2010 que para el 2012; sin embargo, el área efectiva 

de muestreo fue menor para el año 2010 (Figura 3a) y mayor para 2012 (Figura 3b). En 

ambos años el área de influencia añadida a cada una de las estaciones de fototrampeo fue de 

3.1 km, no se violó el supuesto de población cerrada y la probabilidad de captura fue mayor 

para el año 2012. Finalmente la estimación de densidad fue mayor para el año 2010 con 2.2 

pumas/100 km2 y menor para el 2012 con 1.34 pumas/100 km2 (Tabla 3). 
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Figura 3. Área efectiva de muestreo resultante de la sumatoria de cada una de las áreas de 
influencia estimadas para los años: a) 2010 y b) 2012 

• 

o 5 10 

Estaciones 

~ Área de influencia-MMDM 

CJ RBTC 

Estaciones 

c=J Área de influencia-MMDM 

CJ RBTC 

r'i::F:1;; 

• 

o 5 '0 

Estaciones 

CJ Área de influencia-MMDM 

CJ RBTC 

Estaciones 

CJ Área de influencia-MMDM 

CJ RBTC 

~J:) 

r~OO 



Página | 42  
 

 

Tabla 3. Estimación de abundancia y densidad de puma en la RBTC para los años 2010 y 2012 

* Ho = Asume que la población es cerrada para el periodo de estudio “i” 
** Mh = Modelo donde la probabilidad de captura es heterogéneo entre individuos 
*** MMDM = Promedio de la distancia máxima de desplazamiento por tres meses 
 

Año Individuos 

identificados 

Capturas 

- 

recapturas 

Pruebas de población 

cerrada* 

Valor Z                  Valor p 

Tamaño población 

estimado Mh** (EE) 

MMDM 

(km)*** 

Área 

efectiva de 

muestreo 

(km2) 

Densidad/100 

km2 (EE) 

2010 5 7 -0.70 0.24 5 (2.40) 3.1 230.30 2.2 (1.04) 

2012 4 7 -1.18 0.12 6 (1.90) 3.1 444.94 1.34 (0.43) 
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Probabilidad de presencia (φ) de puma en la RBTC 

El modelo con mejor ajuste fue el que involucró sólo la variable de biomasa de presas con 

un peso Akaike de 0.21 y con una probabilidad de presencia de 0.24, los siguientes cinco 

mejores modelos también tuvieron buen apoyo, con base en sus valores obtenidos con un 

valor por debajo de un ΔAIC < 2, cada uno de ellos, a excepción del modelo nulo, presentó 

la variable biomasa de presas sugiriendo una gran importancia en la presencia de puma 

(Tabla 4). La segunda variable que tuvo mayor representatividad dentro de los modelos más 

apoyados fue la distancia a ríos, seguida por la variable tipo de vegetación, distancia a 

cabeceras municipales y elevación; sin embargo, la variable elevación no formó parte de los 

modelos con mejor ajuste (Tabla 4). El modelo global tuvo buen ajuste lo que indica que 

cualquier modelo de los propuestos se ajuste bien a los datos (Prueba de Hosmer-

Lemeshow; χ2 = 5.97; p = 0.65). Con base en el modelo promediado, se estimaron cada una 

de las pendientes de las variables involucradas. El efecto de la variable de biomasa de 

presas tuvo un efecto positivo, lo que sugirió que a mayor biomasa de presas la 

probabilidad presencia de puma incrementó (Figura 4a). Esta variable fue la que tuvo un 

mayor poder explicativo en la estimación de la probabilidad de presencia de puma. La 

pendiente obtenida de la variable de ríos fue negativa, sugiriendo mayor probabilidad de 

presencia de puma en sitios que se encuentran más cercanos a ríos (Figura 4b). La variable 

distancia a cabeceras municipales tuvo un efecto ligeramente positivo, indicando un 

detrimento en la probabilidad de presencia de puma en áreas cercanas a sitios con alta 

presencia humana (Figura 4c). La presencia de puma fue ligeramente mayor en sitios con 

vegetación conservada que sitios con vegetación alterada (Figura 4d). Dada la 
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incertidumbre presente en la selección del mejor modelo, nuestro modelo promediado 

sugiere una probabilidad de presencia de 0.24 (Tabla 4). 

Tabla 4. Modelos logísticos que se usaron para estimar probabilidad de presencia (φ) de 

puma en la RBTC en el periodo de 2010 al 2012 

AIC = Criterio de información de Akaike 
ΔAIC = Diferencia de los valores de AIC de los modelos subsecuentes con el valor AIC del modelo con 
mejor ajuste 
wi = Peso de Akaike que indica el apoyo relativo del modelo “i” 
N° parámetros = número de parámetros estimados del modelo “i” 
* Cabmun = Cabeceras municipales 
 

 

 Modelos AIC ΔAIC wi N° 

parámetros 

�̅̂� (EE) 

1.1 φ (Biomasa) 70.6 0 0.21 2 0.24 (0.07) 

1.2 φ (.) 70.7 0.1 0.20 1 0.24 (0.05) 

1.3 φ (Biomasa + Ríos) 71.1 0.5 0.16 3 0.24 (0.09) 

1.4 φ (Biomasa + T. vegetación) 71.4 0.9 0.14 3 0.24 (0.09) 

1.5 φ (Biomasa + Ríos + T. 

vegetación) 

72 1.4 0.11 4 0.24 (0.15) 

1.6 φ (Biomasa + Cabmun*) 72 1.5 0.10 3 0.24 (0.10) 

1.7 φ (Biomasa + Elevación + 

Ríos) 

73.3 2.7 0.06 4 0.32 (0.14) 

1.8 Modelo promediado     0.24 (0.10) 
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Figura 4. Probabilidad de presencia de puma en la RBTC en función de: 4a) Índice de biomasa de presas; 4b) 
Distancia a los ríos; 4c) Distancia a las cabeceras municipales y 4d) Tipo de vegetación  con base en las 
predicciones del modelo promediado.  Para 4a, 4b y 4c la línea continua representa la probabilidad estimada y 
las discontinuas representan intervalos de confianza al 95%, mientras que para 4d las líneas verticales en cada 
barra representan los intervalos al 95% 

 

Modelos de ocupación de presas 

La ocupación ingenua fue diferente para cada una de las tres presas evaluadas en los 

intervalos elegidos a lo largo de las diez ocasiones de detecciones. El intervalo de enero-

marzo de 2012 se eligió para modelar la ocupación de venado cola blanca y coatí, este 

intervalo estuvo representado por 28 estaciones de fototrampeo y por un esfuerzo de 

muestreo de 1,226 noches-trampa; sin embargo, el número de detecciones y la ocupación 

ingenua difirieron entre ambas especies. El venado cola blanca fue detectado por 17 

estaciones dando un total de 46 registros, lo que correspondió a una ocupación ingenua de 

0.61; mientras que el coatí fue detectado en nueve estaciones un total de 17 ocasiones, lo 
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que dio una ocupación ingenua de 0.32. Mientras que el intervalo de septiembre-noviembre 

de 2012 fue utilizado para modelar la ocupación de pecarí de collar, este intervalo contó 

con 23 estaciones de fototrampeo correspondientes a un esfuerzo de muestreo de 1,183 

noches-trampa, ocho estaciones detectaron al pecarí de collar dando un total de 16 

detecciones y una ocupación ingenua de 0.35.  

Los modelos mejor apoyados y su estimación de probabilidad de ocupación para 

cada una de las presas se muestran en la tabla 5. Cada uno de los modelos más 

parametrizados de venado cola blanca, coatí y pecarí de collar obtuvieron valores cercanos 

a uno en las pruebas de bondad de ajuste (�̂� = 0.81, 1.12 y 0.84), lo que indicó un buen 

ajuste. Las variables afectaron de manera distinta la ocupación de cada una de las especies 

presas. La variable de cabeceras municipales afectó de manera positiva la ocupación de 

venado cola blanca, coatí y pecarí de collar, siendo una de las más significativas para 

explicar su probabilidad de ocupación en la RBTC (Figura 5a, 5b y 5c), lo que sugirió 

evasión por sitios cercanos con actividades antrópicas. El venado cola blanca y el coatí 

tuvieron una relación negativa a la distancia de ríos (Figura 5d y 5e), sugiriendo mayor 

ocupación en sitios cercanos al recurso hídrico, en cambio el pecarí de collar tuvo un efecto 

positivo a esta variable (Figura 5f), lo que sugirió una preferencia por sitios alejados de 

ríos. La elevación tuvo una fuerte relación negativa en la ocupación de venado cola blanca 

y positiva para el coatí, mientras que no tuvo importancia para los modelos de pecarí de 

collar (Figura 5g y 5h), lo que sugirió comportamientos totalmente distintos entre estas 

especies presas, por su parte el venado cola blanca mostró preferencia por sitios en 

elevaciones bajas, mientras que el coatí por zonas elevadas y finalmente el pecarí de collar 

no mostró preferencia por sitios con alguna elevación en específico. Y la variable de 
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distancia a carreteras mostró una relación negativa a la ocupación de venado cola blanca y 

negativa débil en el pecarí de collar, sugiriéndonos preferencia por ocupar sitios cercanos a 

las carreteras por estas especies presa; mientras que para el coatí no figuró en ningún 

modelo (Figura 5i y 5j). 

La probabilidad de detección también fue afectada por las variables de manera 

diferente en cada una de las especies. La variable de distancia a ríos tuvo una relación 

negativa en la detección de venado cola blanca (Figura 6a), mientras que para el coatí su 

relación fue positiva (Figura 6b), sugiriéndonos alta probabilidad de detección de venado 

cola blanca en sitios cercanos a ríos y baja en coatí. La distancia a cabeceras municipales 

sólo afecto la probabilidad de detección de manera negativa al coatí, para venado cola 

blanca y pecarí de collar no tuvieron ningún efecto (Figura 6c). Las variables de distancia a 

carreteras, elevación y tipo de vegetación no figuraron en los modelos más apoyados para 

las tres especies (Tabla 5).  
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Tabla 5. Modelos de una temporada propuestos para estimar probabilidad de ocupación (𝜓) y de detección (p) 
de venado cola blanca, coatí y pecarí de collar en la RBTC 
 Modelos de venado cola 

blanca  
AIC ΔAIC wi N° parámetros �̅̂� (EE) 

2.1 𝜓(Cabmun + Elevación)p(Ríos) 169.35 0.00 0.33 5 0.72 (0.14) 

2.2 𝜓(Cabmun + Elevación)p(.) 169.7 0.36 0.28 4 0.69 (0.15) 

2.3 𝜓(Ríos + Carreteras)p(.) 169.81 0.47 0.26 4 0.69 (0.13) 

2.4 𝜓(Elevación + Carreteras)p(.) 171.38 2.03 0.12 4 0.70 (0.12) 

2.5 𝜓(.)p(.) 177.39 8.05 0.01 2 0.70 (0.10) 

2.6 Modelo promediado     0.70 (0.14) 

 Modelos de coatí  AIC ΔAIC wi N° parámetros �̅̂� (EE) 

3.1 𝜓(Elevación)p(Cabmun) 94.42 0.00 0.34 4 0.47 (0.17) 

3.2 𝜓(Cabmun+Elevación)p(Cabmun) 94.86 0.44 0.27 5 0.54 (0.22) 

3.3 𝜓(Elevación+Ríos)p(Ríos) 95.95 1.54 0.16 5 0.62 (0.22) 

3.4 𝜓(Ríos + Carreteras)p(.) 96.64 2.22 0.11 4 0.44 (0.16) 

3.5 𝜓(Cabmun + Elevación)p(Ríos) 97.42 3.00 0.08 5 0.48 (0.21) 

3.6 𝜓(.)p(.) 98.76 4.34 0.04 2 0.42 (0.12) 

3.7 Modelo promediado     0.51 (0.20) 

 Modelos de pecarí de 
collar  

AIC ΔAIC wi N° parámetros �̅̂� (EE) 

4.1 𝜓(.)p(.) 101.00 0.00 0.39 2 0.51 (0.16) 

4.2 𝜓(Cabmun)p(.) 102.60 1.60 0.18 3 0.49 (0.20) 

4.3 𝜓(Ríos)p(.) 102.80 1.81 0.16 3 0.51 (0.21) 

4.4 𝜓(Carreteras)p(.) 102.89 1.89 0.15 3 0.52 (0.21) 

4.5 𝜓(Cabmun + Ríos)p(.) 104.55 3.55 0.07 4 0.49 (0.25) 

4.6 𝜓(Ríos + Carreteras)p(.) 104.75 3.76 0.06 4 0.52 (0.26) 

4.7 Modelo promediado     0.51 (0.20) 

AIC = Criterio de información de Akaike; ΔAIC = Diferencia de los valores de AIC de los modelos 
subsecuentes con el valor AIC del modelo con mejor ajuste; wi = Peso que indica el apoyo relativo del 
modelo “i”; N° parámetros = Número de parámetros estimados del modelo “i” 
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Figura 5. Probabilidad de ocupación de: venado cola blanca (5a, 5d, 5g, 5i), coatí (5b, 5e, 5h) y pecarí de 
collar (5c, 5f, 5j) en la RBTC en función de las variables más significativas con base en las predicciones del 
modelo promediado. Las líneas continuas representan la probabilidad estimada y las líneas discontinuas 
representan intervalos de confianza al 95%. 
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Figura 6. Probabilidad de detección de: venado cola blanca (6a) y coatí (6b y 6c) en la RBTC en función de 
las variables más significativas con base en las predicciones del modelo promediado. Las líneas continuas 
representan la probabilidad estimada y las líneas discontinuas representan intervalos de confianza al 95% 

 

DISCUSIÓN 

Abundancia y densidad de puma en la RBTC 

A diferencia de la gran mayoría de estudios enfocados a estimar abundancia y densidad de 

grandes felinos (Karanth, 1995; Karanth y Nichols, 1998; Silver et al., 2004; Soisalo y 
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Cavalcanti, 2006; Kelly et al., 2008), en el presente estudio se ajustaron diferentes aspectos 

para poder llevar a cabo un análisis lo más robusto posible para el puma. Aspectos como el 

diseño de muestreo, el número de fototrampas por estación y la distancia entre las 

estaciones de fototrampeo limitaron el éxito de registros de pumas. El diseño de muestreo 

estuvo enfocado en un monitoreo participativo y en solventar los intereses de cada uno de 

los comités de vigilancia, que básicamente era conocer que fauna de mamíferos medianos y 

grandes se encontraban presentes en su territorio, por lo tanto, el diseño de muestreo fue 

pensado en cumplir las anteriores expectativas que no coincidían completamente con un 

diseño totalmente enfocado en la biología de los grandes felinos, donde lo más 

recomendado es colocar dos fototrampas enfrentadas por estación, que aumenta la 

probabilidad de captura y permite capturar ambos lados del animal (Karanth y Nichols, 

1998; Silver et al., 2004; Kelly et al., 2008; Negrões et al., 2010), de esta manera se facilita 

la identificación individual. La separación entre las estaciones de fototrampeo fue otro 

aspecto importante que se tuvo que ajustar, el diseño de muestreo original comprendía 

estaciones separadas por una distancia de por lo menos 400 metros, en estudios de gatos 

grandes se ha sugerido 2 -3 km como distancia ideal entre estaciones (Maffei et al., 2011) 

Las estaciones estuvieron separadas, mediante un proceso de discriminación de 

estaciones (ver Métodos), por 1 km, adicionalmente esta distancia ha sido sugerida como 

mínima con base en el censo nacional del jaguar (Chávez et al., 2013). Esta distancia entre 

cámaras no fue seleccionada de manera aleatoria sino que fue elegida de manera que 

disminuyera la heterogeneidad y maximizara la probabilidad de captura de cada uno de los 

individuos (Maffei et al., 2011; O’Brien, 2011) y que aumentara el número de estaciones a 

elegir. En el proceso de discriminación el número de estaciones efectivas utilizadas en el 
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análisis disminuyó, en este proceso se tuvieron que descartar algunas que habían registrado 

puma pero que se mantenían muy cercanas a una distancia no mayor a 400 m.  

El diseño de muestreo no representó un continuo de estaciones de fototrampeo en 

toda el área de estudio; es decir, existieron huecos en el área de estudio que no tuvieron 

estaciones. Se ha sugerido que la distancia entre estaciones no sea tan amplia que superé el 

ámbito hogareño de la especie objetivo que signifique una nula probabilidad de capturar a 

todos los individuos presentes en el área de estudio (Karanth y Nichols, 1998; Silver et al., 

2004; O’Brien, 2011), ya que los individuos presentes en esos huecos muy probablemente 

no lleguen a pasar por alguna de las estaciones dentro del área de muestreo. El área de 

muestreo no fue cubierta en su totalidad por estaciones de fototrampeo, lo que significó un 

área parcialmente cubierta por grupos de fototrampas y no un grupo continuo de 

fototrampas a lo largo del área de muestreo (Figura 1). Al tener un área cubierta por varios 

grupos de fototrampas se generaron subáreas que estuvieron libres de estaciones de 

fototrampeo, comprometiendo el cumplimiento del segundo supuesto de estudios de 

abundancia y densidad; es decir, que cada individuo de la especie objetivo tenga una 

probabilidad mayor a cero de ser detectado. La manera de abordar este problema fue 

siguiendo las sugerencias de Silver (2004) de no tomar en cuenta los huecos existentes 

entre cada área de influencia de cada estación. 

Las imágenes analizadas para estimar abundancia y densidad de puma no 

permitieron confirmar al 100% la confiabilidad en la identificación, ya que se obtuvieron 

pocas imágenes de perfil y de cuerpo completo, un problema adicional era la distancia a la 

cual se registraba el puma. Estos problemas se han detectado en diversos estudios de puma 

(Kelly et al., 2008; Negrões et al., 2010; McBride y Sensor, 2015), sin embargo al igual que 
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Kelly et al. (2008) las fotos que mostraban de perfil al puma poseían diferentes 

características como la forma de la cola, la forma de la cabeza, la postura y los músculos 

del cuerpo que hicieron posibles reconocer a cada individuo y sus respectivas recapturas 

con un buen grado de confiabilidad (Figura 7). 

La mitad de las recapturas fueron en la misma estación de fototrampeo. Por lo que 

para mejorar la precisión en la estimación del MMDM se utilizaron los MMDM estimados 

de otro estudio dentro de México con tipos de vegetación similares (Soria-Díaz et al., 

2010). Aunque Silver (2004) sugiere usar MMDM estimados dentro de la misma área de 

estudio, el utilizar MMDM de otra zona del país con tipos de vegetación similares, permitió 

estimaciones más robustas tanto del MMDM como del área efectiva de muestreo, técnica 

homologa a la que sugiere Soisalo y Cavalcanti (2005), de utilizar ámbitos hogareños 

calculados mediante telemetría sólo de áreas con el mismo tipo de vegetación para definir 

el área de influencia añadido a cada una de las estaciones de fototrampeo.  

El área de influencia que se utilizó en cada estación de fototrampeo para estimar el 

área efectiva de muestreo representa el promedio del MMDM calculado a partir de las 

recapturas y de las recapturas de un estudio adicional (Soria-Díaz et al., 2010). A pesar de 

que todos los estudios de fototrampeo que reportan estimaciones de densidad de puma 

utilizan la mitad del MMDM estimado (Kelly et al., 2008; Negrões et al., 2010; Soria-Díaz 

et al., 2010), se ha reconocido que sí, el área de estudio no representa por lo menos cuatro 

veces el tamaño del ámbito hogareño promedio estimado de la especie objetivo por estudios 

de radiotelemetría con duración de una año, o bien ocho veces el MMDM estimado 

derivado de estudios de radiotelemetría con duración de 2 a 3 meses, la estimación final 

tiende a sobrestimar la abundancia (Soisalo y Cavalcanti, 2006; Maffei y Noss, 2008). En 
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este sentido, no existen datos del ámbito hogareño de puma en el área de estudio; sin 

embargo, Núñez et al. (2002) reportaron, con base en datos de telemetría en un periodo 

mayor a un año, tres ámbitos hogareños de 25, 60 y 90 km2 correspondientes a un ámbito 

hogareño promedio de 58.33 km2 en la Reserva de la Biosfera Chamela-Cuixmala (RBCC), 

un sitio con características similares a la RBTC en el sentido de que la gran mayoría de la 

reserva al igual que la RBCC está dominada por selva baja caducifolia (Miranda datos sin 

publicar citado en Núñez et al., 2000; Meave et al., 2012). Considerando este tamaño de 

ámbito hogareño promedio como representativo de un puma de la RBTC, el área efectiva 

de muestreo para ambos años en el presente estudio al aplicar la mitad del MMDM, no 

superó cuatro veces la cantidad de 58.33, es decir un área de 233.33 km2 (2010 = 76.51 

km2; 2012 = 149.86 km2), cantidad mínima para poder utilizar la mitad del promedio del 

MMDM estimado de acuerdo a Maffei y Noss (2008) y no sobrestimar la densidad 

(Soilsalo y Cavalcanti, 2006). Con base en lo anterior fue que se decidió utilizar el 

promedio de MMDM y no la mitad del MMDM, aspecto que da buenas posibilidades de no 

sobrestimar la densidad de puma en la RBTC. 
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Figura 7. Identificación de pumas, las imágenes 7a y 7b muestran al mismo puma, las características que 
permitieron su identificación fueron la 1) forma de la cola, 2) la forma de la mandíbula y 3) la postura del 
cuerpo, mientras que 7c) muestran a un individuo diferente, tanto la 1) forma de la cola, 2) la postura y 
complexión del cuerpo nos permitieron determinarlo como un individuo diferente 
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Las estimaciones de densidad fueron mayores en el año 2010 que en el año 2012. 

En el año 2010 y 2012 se obtuvo una densidad de 2.17 y 1.34 pumas/100 km2, 

respectivamente. Estas diferencias en la densidad probablemente están en función del 

tamaño del área efectiva de muestreo. Maffei y Noss (2008) reportaron que entre mayor va 

siendo el área de estudio la densidad empieza a disminuir hasta convertirse en una asíntota. 

Si bien los datos no permiten comprobar la existencia de una asíntota en el tiempo, si 

pueden afirmar una disminución en la densidad conforme el área de estudio aumentó de un 

año a otro; adicionalmente estas diferencias observadas en la densidad quizá sean 

consecuencia de otros factores como: cambios en el clima, la vegetación y/o en la 

abundancia de presas.  

El año 2010 fue cuando se inició el proyecto de monitoreo participativo por parte de 

Conbiodes A. C., proyecto que comenzó con cinco localidades, para el año 2012 el número 

de localidades involucradas y estaciones aumentó a 19. Estos factores probablemente 

tuvieron implicaciones en la probabilidad de éxito de captura del puma, en el tamaño del 

área de estudio y finalmente en la densidad poblacional estimada. Actualmente se cuentan 

con pocos datos de densidad de puma en Centroamérica (Kelly et al., 2008), y para México 

es el tercer estudio que a partir de una metodología de captura-recaptura se estima 

abundancia y densidad. En la reserva de la biosfera Chamela-Cuixmala, Núñez et al. (2002) 

mediante radiotelemetría reportaron una densidad de 3.2 pumas/100 km2, mientras que en 

el estado de México en la reserva natural de Nanchititla, Soria-Díaz et al. (2010) reportaron 

una densidad de 1.21 a 6.86 pumas/100 km2 de acuerdo a diferentes concentraciones de 

fototrampas; Rosas-Rosas y Bender (2012) en Sonora reportaron una densidad de 1.1 

pumas/100 km2. Las estimaciones del presente estudio caen dentro del rango de valores 
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reportados en México, aunque no hay que perder de vista que las estimaciones citadas 

basadas en fototrampeo utilizaron la mitad del MMDM, mientras que en el presente estudio 

se utilizó el MMDM completo. Sin embargo, las densidades reportadas para el centro de 

México al parecer están sobrestimadas, ya que en sus sitios de estudio tuvieron dos áreas 

con tamaños diferentes en función de la concentración de fototrampas, la primera 

correspondió a una baja concentración de fototrampas con un área de 226.39 km2  y la de 

alta concentración de fototrampas correspondió a un área de 72.8 km2 de las cuales ninguna 

superó el área mínima de 233.33 km2 para el uso de la mitad del MMDM. En el caso de las 

estimaciones realizadas en Sonora, asumiendo un tamaño de ámbito hogareño similar al 

calculado con base en el promedio de los ámbitos hogareños reportados por Núñez et al. 

(2002), cumplen con el requisito del área mínima para el uso de la mitad del MMDM, ya 

que su área de estudio fue de ≈360 km2, cantidad que supera al área mínima para el uso de 

la mitad del MMDM que no generó una densidad sobrestimada.  

Hay que tener cuidado en el uso del MMDM, particularmente en áreas de estudio 

muy pequeñas, una manera sencilla de hacerlo es estimar el área efectiva de muestreo, si 

esta no supera un área correspondiente a cuatro veces el ámbito hogareño promedio de la 

especie registrada mediante telemetría a lo largo de un año de estudio, se optará por el uso 

de todo el MMDM, de lo contrario es muy probable que la densidad obtenida se haya 

sobrestimado. Por lo tanto es recomendable atender lo más rigurosamente posible las 

sugerencias mencionadas por Maffei y Noss (2008). Finalmente, en cuanto a 

comparaciones dentro del continente, las densidades estimadas en la RBTC en este estudio 

se ubicarían en el punto medio entre las más abundantes correspondientes a las selvas 
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húmedas más próximas al ecuador del sur de América y las más bajas ubicadas en los 

extremos del continente (Estados Unidos, Canadá, Chile y Argentina). 

 

Factores que influencian la probabilidad de presencia (φ) de puma en la RBTC 

Los modelos propuestos permitieron encontrar evidencias de factores antrópicos y 

paisajísticos que pueden estar influyendo en la presencia del puma en la reserva. La 

probabilidad de presencia de puma, como se esperaba, aumentó en sitios con mayor índice 

de biomasa de presas, sugiriendo que aquellos sitios con mayor índice de biomasa de presas 

representan un recurso vital que puede determinar los patrones de visita a esas zonas por 

parte del puma. Adicionalmente esta variable fue la que tuvo mayor peso en todos los 

modelos propuestos (Tabla 6). Ha sido ampliamente reportado que los sitios más idóneos y 

que maximizan tanto la probabilidad de ocurrencia y el éxito de cacería de carnívoros son 

áreas con mayor abundancia de presas (Iriarte et al., 1990; Karanth et al., 2004; Laundré et 

al., 2007). Negrões et al. (2010) con base en modelos de ocupación en puma determinaron 

una relación positiva de biomasa de presas en la probabilidad de ocupación de este 

carnívoro. Del mismo modo, en el oeste de África evidenciaron una alta importancia de 

biomasa de presas en la ocurrencia de varias especies de carnívoros, siendo está variable la 

que mejor predecía su ocupación (Burton et al., 2012). En el caso específico de puma, 

Laundré et al. (2009) reportaron en el desierto de Chihuahua mayor abundancia relativa de 

puma en sitios con mayor abundancia de presas.   

La segunda variable que gobernó la probabilidad de presencia de puma en los 

modelos candidatos fue la distancia a los ríos permanente, es decir el agua (Tabla 6), el 
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comportamiento de la probabilidad de presencia de puma mostró una disminución 

conforme las estaciones de fototrampeo se distanciaban de los ríos. Se ha visto preferencia 

de puma en el uso de hábitat de la vegetación riparia tanto a nivel local (Dickson y Beier, 

2002) como regional (De Angelo et al., 2011). Esta preferencia parece estar relacionada a 

factores de movimiento, ya que estas zonas facilitan sus desplazamientos y les 

proporcionan cobertura horizontal (Dickson et al., 2005). La RBTC se caracteriza por una 

topografía que posee un terreno notablemente accidentado y por temporadas secas 

caracterizadas por escasez en el recurso hídrico (Valiente, 1991; Hernández, 1998; 

SEMARNAT, 2013), bajo este escenario los resultados sugieren que el puma, 

probablemente, prefiere utilizar rutas de movimiento cercanas a ríos que implican menor 

gasto de energía y que potencialmente les proveen de un entorno adecuado para sus 

estrategias de cacería (Dickson y Beier, 2002), enfocadas en el acecho y la emboscada 

(Beier et al., 1995; Logan y Sweanor, 2001; Murphy y Ruth, 2009), y por la necesidad que 

implica este recuso no sólo en esta especie, sino en sus presas principales como lo 

mostraron los modelos de ocupación en dos de sus presas modeladas (Venado cola blanca y 

coatí).  

La tercera variable en importancia para la presencia de puma en la RBTC fue el tipo 

de vegetación (Tabla 6). La presencia de puma fue ligeramente superior en vegetación 

conservada que en alterada, aunque esta diferencia fue prácticamente imperceptible (Figura 

4d). Los resultados sugieren que el puma potencialmente puede estar presente en áreas con 

vegetación heterogénea al igual que lo reportado por Sollmann et al. (2012), característica 

típica de especies generalistas (Devictor et al., 2007). A nivel local y regional el puma es 

considerado una de las especies de carnívoro más generalista en su uso de hábitat, logrando 
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explotar una gran variedad de hábitats (Iriarte et al., 1990; De Angelo et al., 2011; Ripple et 

al., 2014). Por su parte, Dickson y Beier (2002) reportaron una preferencia en el uso de 

hábitat de puma en vegetación riparia y evasión de sitios con evidencias de uso de suelo 

como la agricultura en el sur de California. En el centro de México, Monroy-Vilchis et al. 

(2009) reportaron mayor preferencia de puma por hábitats con vegetación de pino-encino. 

Las diferencias de presencia en los dos tipos de vegetación que observamos no nos 

permiten definir alguna preferencia en hábitats con vegetación conservada respecto a la no 

conservada. Esto quizá sea debido a la forma en como categorizamos los tipos de 

vegetación y al tamaño de la muestra (Burton et al., 2012). Con el fin de disminuir la 

varianza en los datos y el sesgo en los hábitats muestreados, se agrupó los tipos de 

vegetación en dos categorías, vegetación conservada y alterada. Probablemente esta 

categorización no permitió encontrar evidencias de preferencia  por algún tipo de 

vegetación presentes en el área de estudio por parte del puma.  

Finalmente, la variable con menor importancia presente en los modelos candidatos 

fue la distancia a cabeceras municipales (Tabla 6). Los resultados apoyan la hipótesis de 

que los pumas permanecerán alejados de zonas con actividad antrópica. Los principales 

factores antrópicos que afectan a la RBTC son agricultura, la cacería y la ganadería, si bien 

no fueron medidas directamente estas presiones, la distancia a las cabeceras municipales 

pueda indicarnos una tendencia de estos factores sobre la probabilidad de presencia de 

puma en la reserva. El puma es una especie de carnívoro que tiende a evadir áreas con alta 

concentración de actividad humana (Van Dyke et al., 1986; Ripple y Beschta, 2006). Por 

ejemplo, Laundré et al. (2009) en el norte de México proponen una alta presión de cacería 

hacia el puma y sus presas principales por parte de habitantes de regiones próximas a sus 
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sitios de estudio. En el centro de México, Monroy-Vilchis et al. (2009b) reportaron evasión 

por parte del puma a sitios cercanos a asentamientos humanos. En ambos casos es clara la 

aversión del puma por sitios con gran afluencia de humanos. Sin embargo, los modelos 

candidatos mostraron una débil relación positiva entre la distancia a las cabeceras 

municipales y la presencia de puma (Figura 4c). Esta débil relación obtenida en los 

resultados, quizá pueda estar relacionada al criterio de selección de sitios con actividad 

antrópica, ya que se eligieron aquellos que representan, en promedio, mayor número de 

personas y de posible contacto entre ellas, más no el área antrópica más cercana. Con base 

en lo anterior, se sugiere realizar análisis que tomen en cuenta todos los asentamientos 

humanos, ya que se ha visto que no necesariamente los sitios con mayor cantidad de 

personas representan mayores riesgos para los carnívoros (Cardillo et al., 2004). La 

mayoría de la población dentro de la RBTC depende de la ganadería extensiva 

(SEMARNAT, 2013), su esquema de manejo y protección de ganado, principalmente 

bovino, es inadecuado. Este tipo de ganadería puede representar un problema grave para el 

puma, ya que en muchas ocasiones se le adjudican erróneamente la muerte del ganado lo 

que puede derivar en la muerte del carnívoro (Crawshaw y Quigley, 2002; Zarco-González 

et al., 2012). Probablemente estas zonas más cercanas, que no necesariamente están 

representadas por una alta densidad poblacional humana, al ser más discretas y difíciles de 

controlar por los comités de vigilancia, encargados de salvaguardar la RBTC, sean sitios 

idóneos para el acecho, persecución y cacería ilegal de este carnívoro en la reserva. 

 

 



Página | 62  
 

Tabla 6. Peso de cada una de las variables utilizadas en los modelos de probabilidad de 

presencia (ϕ) de puma en la RBTC 

Variables  Peso* 

Biomasa de presas 0.78** 

Distancia a ríos permanentes 0.33** 

Tipo de vegetación 0.25** 

Distancia a cabeceras municipales 0.10** 

Elevación 0.06 

*Representa la suma de los pesos de Akaike de cada modelo de acuerdo a la aparición de cada variable en 
cada uno de esos modelos 
**Variables presentes en los mejores modelos candidatos 
 

Factores que influyen en la ocupación de las presas principales de puma en la RBTC. 

Los resultados muestran la confiablidad de los modelos de ocupación en estimar que 

factores antrópicos y paisajísticos influyen en la ocurrencia de las presas de puma, a pesar 

de la gran cantidad de observaciones perdidas presentes en cada una de las historias de 

detección. Las historias de detección de venado cola blanca, coatí y pecarí de collar 

tuvieron el 45%, 46.1% y 35% de observaciones perdidas, respectivamente. Modelar la 

ocupación con gran cantidad de observaciones perdidas, tiene consecuencias en la precisión 

de los modelos y por consiguiente en la estimación de los errores estándar e intervalos de 

confianza (MacKenzie et al., 2002), esta característica se vio reflejada en los modelos 

resultantes. Un aspecto a tener en cuenta en la interpretación de los modelos, fue la 

temporalidad de los datos, los cuales abarcaron de enero a marzo para venado cola blanca y 

coatí, mientras que para pecarí de collar los datos modelados abarcaron de septiembre a 
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noviembre. Los meses de enero a marzo suelen representar el último periodo de secas 

caracterizado por lluvias esporádicas dentro de la RBTC (Carrasco, 1996), mientras que el 

periodo de septiembre a noviembre representa la transición de la temporada húmeda a la 

seca (Carrasco, 1996). Esta temporalidad posiblemente tuvo influencia en la ocupación 

reportada por los resultados y específicamente en la biología de las especies (e.g., 

estacionalidad biológica).   

Como se esperaba, la ocupación de las tres presas de puma tuvieron una relación 

positiva a la distancia de las cabeceras municipales y esta variable fue la segunda más 

importante que tuvo efecto en la ocupación de las tres especies (Tabla 7). Sin embargo la 

intensidad del efecto fue distinta entre las tres especies. El venado cola blanca fue la 

especie más afectada, seguida por el coatí y  el pecarí de collar. La cacería no organizada es 

una práctica común en México y en la RBTC no es la excepción (SEMARNAT, 2013). El 

venado cola blanca y el pecarí de collar son de las especies que sufren mayor presión de 

cacería en México (Galindo-Leal y Weber, 2005; García-Marmolejo et al., 2015). 

Particularmente para la RBTC, se ha documentado menor presencia y abundancia de 

venado cola blanca cerca de los poblados (Ramos-Robles et al., 2012). Este tipo de cacería 

ha sido reportada en la RBTC para las tres especies, particularmente para venado cola 

blanca y pecarí de collar se les caza, ya que sus derivados pueden ser aprovechados como 

alimento y en la manufactura de distintos instrumentos (Ortíz-García et al., 2012), mientras 

que el coatí es perseguido, como en otras regiones del país, por los daños que causa en los 

cultivos (Valenzuela y Ceballos, 2000; Botello, 2006). Con base en estas evidencias, es 

factible explicar la menor ocupación de sitios cercanos a poblados, encontrados en nuestros 

resultados para las tres especies de presa. 



Página | 64  
 

La elevación sólo fue importante en los modelos candidatos de venado cola blanca y 

coatí (Tabla 7); sin embargo, los efectos fueron opuestos. En el caso del venado cola 

blanca, los resultados sugieren una ocupación mayor en sitios con menor elevación. Se ha 

reportado que el hábitat más adecuado en ecosistemas secos para el venado cola blanca está 

representado por selva baja caducifolia (Reyna y Tanner, 2005), la cual se presenta en un 

intervalo de elevación de 0 a 1,900 msnm, siendo más frecuente por debajo de 1,500 msnm 

(Rzedowski, 2006). A pesar de que el intervalo de análisis comprende el periodo más seco 

dentro del área de estudio, lo que podría indicar una mayor ocupación de venado cola 

blanca en sitios más elevados con tipos de vegetación más húmedos como los bosques de 

pino-encino, se ha sugerido que la selva baja caducifolia le aporta al venado cola blanca 

tanto alimento como el recurso hídrico a partir de diversos frutos, siendo muy importante 

los árboles de la especie de Spondias purpurea (Mandujano et al., 2004), Ceiba parvifolia, 

Ficus spp., Opuntia spp., los cuales se encuentran presentes en la RBTC (Espino-Barros y 

Marín, 2005; SEMARNAT, 2013). Mientras que en el caso del coatí los resultados sugieren 

preferencia por zonas de mayor elevación. Esta respuesta se puede explicar 

fundamentalmente por dos razones, la primera por la temporalidad y la segunda por el 

recurso alimentario. El área de estudio posee una temporada de secas marcada, las zonas 

con mayor elevación son caracterizadas por vegetación más húmeda. En este tipo de 

vegetación se encuentra una mayor abundancia de artrópodos en esta temporada (Janzen y 

Scheoner, 1968), los cuales son un recurso de suma importancia en la dieta del coatí 

(Valenzuela y Ceballos, 2000; Novack et al., 2005). Las anteriores cualidades hacen clara 

la importancia de la elevación, tanto en la ocupación de venado cola blanca como en el 

coatí. 



Página | 65  
 

La distancia a las carreteras pavimentadas sólo fue importante en los modelos 

candidatos de venado cola blanca y pecarí de collar (Tabla 7). Contrario a las predicciones, 

los resultados sugieren que el venado cola blanca y el pecarí de collar prefirieron ocupar 

áreas cercanas a carreteras pavimentadas, probablemente esto se deba a algún beneficio en 

el recurso alimentario y en la habilidad que tengan para lidiar con los autos o a la menor 

presencia de ganado (Fahrig y Rytwinski, 2009). Se ha reportado que las zonas cercanas a 

carreteras representan ventajas para el venado cola blanca, ya que hay una mayor 

disponibilidad de alimento (Carbaugh et al., 1975; Erb et al., 2012), principalmente cuando 

el recurso es escaso en su hábitat donde lo compite con el ganado doméstico (Munro et al., 

2012), y se ha reportado que la tasa de mortalidad en carreteras suele ser menor a la de 

cacería (Munro et al., 2012). En el caso del pecarí de collar, se ha señalado como una 

especie tolerante a los factores antrópicos (Altricher y Boaglio, 2004), capaz de persistir en 

hábitats fragmentados y alterados (Peres, 1996). Fahrig y Rytwinski (2009) han señalado 

que especies con altas tasas reproductivas, como el pecarí de collar (Bodmer et al., 1997), 

pueden tener un efecto nulo o positivo a las carreteras, pues son capaces de mantener 

poblaciones viables cerca de ellas. Adicionalmente, el principal depredador dentro de la 

zona de estudio para ambas especies es el puma, se ha comprobado que este carnívoro 

evade el uso de carreteras pavimentadas haciendo menos riesgoso a la depredación en estos 

sitios (Dickson et al., 2005). Por lo tanto, sitios cercanos a carreteras pavimentadas podrían 

representar áreas ventajosas en el sentido de que proporciona alimento y los protegen de la 

depredación del puma. Sin embargo, recientemente se ha atribuido efectos negativos de las 

carreteras en la densidad poblacional del venado en la RBTC (Ramos-Robles et al., 2013); 

un aspecto a tener en cuenta es que en dicha investigación no mencionan que tipo de 

carreteras utilizaron en sus análisis; es decir, carreteras pavimentadas o de terracería o 
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ambas fueron utilizadas en sus análisis, sea como fuere su criterio de selección, se hace 

indispensable en futuros estudios modelar ambos tipos de instrumentos antrópicos para 

definir sus implicaciones en la ecología del venado cola blanca.  

Finalmente, los resultados sugieren un efecto negativo por la variable distancia a los 

ríos permanentes en la ocupación de venado cola blanca y coatí, y un efecto positivo en la 

ocupación de pecarí de collar. El sitio de estudio, como se indicó anteriormente, está 

caracterizado por un periodo de sequía, siendo el más fuerte el presentado de febrero a abril 

(Carrasco, 1996). Esta característica nos puede ayudar a entender el efecto observado de 

esta variable, particularmente en la ocupación de venado cola blanca y coatí. Este clima tan 

adverso debe suponer una fuerte presión para el venado cola blanca, por lo que debe de 

aprovechar cualquier fuente de agua presente en los pocos ríos aun activos disponibles en la 

reserva; y en otras fuentes que se lo puedan proporcionar como los frutos de árboles de  

Spondias purpurea y Ceiba parvifolia distribuidos en la RBTC. Este periodo tan 

desfavorable les puede obligar a buscar continuamente sitios cercanos al agua y una vez 

encontrado establecerse hasta que el recurso se agote, esta continua búsqueda y 

establecimiento de sitios que contengan el recurso hídrico, podría explicar la ocupación 

observada en sitios más cercanos a los ríos permanentes en este periodo, conductas 

similares se ha observado en sitios del suroeste de los Estados Unidos en el venado bura 

(Hervert y Krausman, 1986). Sin embargo, Ramos-Robles et al. (2013) reportan que las 

fuentes de agua no fueron importantes en la presencia de venado cola blanca en la RBTC. 

Esta diferencia respecto a este estudio puede ser explicado por el periodo en el que fue 

llevada la investigación. Ramos-Robles et al. (2013) realizaron sus investigaciones de 

mayo a junio, estos meses representan el inicio del periodo húmedo y junio, 
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particularmente, es el mes con mayor precipitación de la RBTC (Hernández, 1998); por lo 

que las fuentes de agua están más disponibles dentro de la reserva, a diferencia de este 

estudio que estuvo representado por el periodo más seco, lo que puede explicar la falta de 

importancia de los ríos permanentes en este estudio. Al igual que el venado cola blanca, 

seguramente el coatí experimenta el mismo estrés hídrico característico de este periodo tan 

seco dentro de la RBTC. De la información disponible, Valenzuela y Ceballos (2000) 

reportaron para RBCC que el caotí ocupa zonas de vegetación húmeda cuando el agua 

escasea. En esta misma temporada, el coatí tiende a incrementar su ámbito hogareño 

(Valenzuela y Ceballos, 2000), probablemente este aumento en su ámbito hogareño sea una 

respuesta de la continua búsqueda del recurso hídrico que debe de estar sujeto a una alta 

competencia inter e intraespecífica, llevándolos a ocupar territorios más grandes que 

comprendan zonas cercanas a los ríos, dada su alta necesidad y escases de este recurso en 

este periodo (Valenzuela y Ceballos, 2000), en la RBTC. La respuesta observada del pecarí 

de collar difirió a las observadas en las anteriores especies, ya que su ocupación incrementó 

en sitios alejados a ríos. Esta respuesta probablemente tenga que ver con los datos con los 

cuales fue viable modelar su ocupación. Estos datos corresponden a la transición de lluvias-

secas de la reserva representado por los meses de septiembre, octubre y noviembre, siendo 

el mes de septiembre el segundo con mayor precipitación y noviembre el inicio de la 

temporada seca (Hernández, 1998). Teniendo en consideración estas características, la 

interpretación de los resultados en pecarí de collar pueden ser más adecuados. Dado que el 

intervalo de estudio estuvo representado, en su mayoría, por precipitación y, 

particularmente, por el segundo mes más lluvioso de la reserva, estas características son 

factores importantes que pueden derivar en una alta disponibilidad de alimento y de sitios 

idóneos, como charcos, para regular su temperatura. Se ha sugerido que los requerimientos 
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de agua, al igual que el venado cola blanca, pueden ser solventados por su dieta (García-

Marmolejo et al., 2015), y se ha señalado a las fuentes de agua dispersas (e.g., charcos) 

como sitios importantes para regular su temperatura (Carrillo et al., 2002). Condiciones que 

probablemente hicieron menos dependiente al pecarí de collar de sitios cercanos a los ríos 

permanentes, y a la vez que disminuyó su probabilidad de ser depredado, ya que estas 

zonas han sido reportadas como sitios ideales de cacería del puma (Dickson y Beier, 2002). 

Sólo dos variables fueron significativas para la probabilidad de detección en los 

modelos candidatos de venado cola blanca y coatí (Tabla 7). La variable distancia a ríos 

permanentes en venado cola blanca sugiere un incremento en su detección en áreas 

cercanas a este recurso, y puede ser explicada por la continua búsqueda de sitios con 

remanentes del recurso hídrico. Está búsqueda prolonga y establecimiento en sitios una vez 

encontrado este recurso, probablemente supuso mayor probabilidad de registrarlo en 

estaciones próximas a ríos. En el caso del coatí, se observó un comportamiento totalmente 

distinto, donde su detección incrementó en sitios alejados de ríos permanentes y aumentó 

en sitios cercanos a las cabeceras municipales. Se ha sugerido que el coatí actúa 

contrayendo o expandiendo su ámbito hogareño en función de la disponibilidad de recursos 

(Valenzuela y Ceballos, 2000). En esta temporada, se ha registrado que los coatíes viajan 

largas distancias en búsqueda tanto de alimento como de agua (Valenzuela y Ceballos, 

2000). Van Hulle y Vaughan (2009), mencionan que los coatíes son atraídos a zonas 

cercanas a los asentamientos humanos en búsqueda de comida. Por lo tanto, estos largos 

viajes de búsqueda de agua y alimento tan dispersos en esta temporada probablemente 

fueron un factor muy importante para los patrones de detección observados. 
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Tabla 7. Peso de cada una de las variables utilizadas en la probabilidad de ocupación (𝜓) de 
las tres presas principales de puma en la RBTC  

Variable Venado cola blanca Coatí Pecarí de collar 

Cabmun 0.61* 0.69* 0.24* 

Elevación 0.73* 0.85* -** 

Ríos 0.26* 0.27* 0.28* 

Carreteras 0.38* 0.11 0.21 

*Variables presentes en los mejores modelos candidatos 
**No estuvo presenten en ningún modelo candidato 

 

Distribución local de puma en la RBTC 

Con base en la distribución de los registros de puma obtenidos mediante estaciones de 

fototrampeo y por el peso de la variable vegetación en los modelos candidatos, es probable 

que el puma se encuentre presente a lo largo de toda la porción oaxaqueña de la reserva. 

Nuestros datos sugieren un comportamiento generalista en su preferencia por el hábitat, 

indicando una alta tolerancia a ambientes perturbados (Ripple et al., 2014). Esta 

característica lo convierte en una especie exitosa y que potencialmente pueda ocupar zonas 

ampliamente heterogéneas en tipos de vegetación. En otros sitios se ha reportado 

preferencia en su uso de hábitat. En el centro de México se menciona su preferencia por 

sitios con vegetación de pino-encino (Monroy-Vilchis et al., 2009b). Aunque en los 

modelos de presencia no nos fue posible evidenciar alguna preferencia por algún tipo de 

vegetación, a nivel de registros independientes considerando el tipo de vegetación en el 

cual fueron obtenidos, logramos observar tendencias que nos pueden permitir hacer 

inferencias en que sitios puede distribuirse el puma dentro de la reserva.  
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La mayoría de los registros independientes de puma fueron obtenidos en selva baja 

caducifolia (SBC), seguido por vegetación secundaria arbustiva de selva baja caducifolia 

(VSa/BC), vegetación secundaria arbustiva de bosque de encino (VSa/BQ), vegetación 

secundaria arbórea de bosque de encino-pino (VSa/BQP) y por agricultura de temporal 

anual (TA) (Figura 8 y 9).  

 

  
Figura 8. Número de registros independientes obtenidos de 2010 a 2012 de puma por tipos 
de vegetación en la RBTC 
 
 

Asumiendo que la preferencia de hábitat puede estar representada por la cantidad de 

registros independientes, aparentemente el puma tiene una alta preferencia por áreas con 

tipo de vegetación de selva baja caducifolia. Este patrón observado podría ser explicado por 

la ocupación observada del venado cola blanca, el cual se ha reportado como su presa 

principal en gran parte de su distribución dentro del país (Aranda y Sánchez-Cordero, 1996; 

Aranda, 2002; Núñez et al., 2000). La elevación fue importante para explicar la ocupación 
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de venado cola blanca, nuestros modelos sugieren mayor ocupación en sitios con elevación 

baja dentro de la reserva, estas áreas están caracterizadas principalmente por poseer 

vegetación de selva baja caducifolia y sería lógico suponer que esta alta cantidad de 

registros independientes de puma estaría en función de la ocupación de hábitat de su presa 

principal, característica que fue mostrada por la gran importancia de la biomasa de presas 

en los modelos candidatos de presencia de puma. Sin embargo, en los modelos candidatos 

de puma, la variable de elevación no fue importante para modelar su presencia en la RBTC. 

Al realizar la discriminación de estaciones de fototrampeo (ver métodos), el tamaño de 

muestra disminuyó y varios registros independientes fueron eliminados del análisis, factor 

que probablemente influyó en la falta de importancia de la variable elevación en la 

predicción de presencia de puma. Por lo anterior, es indispensable realizar un diseño de 

muestreo que nos permita considerar todas las estaciones de fototrampeo, de esta forma se 

incrementará la muestra y los resultados serán más robustos. De tal forma que nos permitirá 

realizar inferencias acerca del puma en la zona. Por lo tanto, la pregunta a responder es si el 

número de registros independientes en cada uno de los tipos de vegetación observados es 

porque el puma tiende a ocupar esas zonas o por algún factor que hace que el puma sea más 

probable de detectar en ese tipo de vegetación. 

Adicionalmente a la tendencia observada en los registros de puma por tipo de 

vegetación, fue el comportamiento de estos registros a lo largo de la RBTC. Si bien la 

mayoría de nuestros registros se ubicaron a lo largo de esta área natural protegida, hubo 

algunos ubicados en el límite este-sureste y zona de influencia de la reserva (Figura 9). Lo 

que nos podría indicar que quizá estas regiones podrían ser importantes en el sentido de que 

probablemente estarían funcionando como un corredor entre la reserva, la zona de la 
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Chinantla y regiones cercanas a la sierra norte de Oaxaca. En los últimos años hemos 

obtenido registros adicionales de puma en otros tipos de vegetación, los cuales no se 

presentan en este trabajo, en la región sureste de la zona de influencia de la reserva, aspecto 

que nos brinda aún más herramientas para marcar la importancia de estas zonas en la 

distribución y conectividad que permitan el movimiento de poblaciones de puma dentro y 

fuera de la RBTC.  

Figura 9. Distribución local de puma por tipo de vegetación en la porción oaxaqueña de la 
RBTC 
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Limitaciones del estudio 

Los siguientes renglones aportan información que debe de ser considerada en la 

interpretación de los resultados. En las estimaciones de abundancia y densidad 

probablemente se puso en riesgo el segundo supuesto de población cerrada al no contar con 

un diseño de muestreo que nos permitiera tener un continuo de fototrampas. En un diseño 

de muestreo de monitoreo participativo en donde están involucradas diversas localidades, 

es complicado involucrar localidades que conformen un continuo territorial. 

Particularmente porque en algunas ocasiones los representantes de las diferentes 

localidades de la RBTC no se encuentran interesados en el monitoreo por diversas razones 

que hacen inviable incluirlos. A pesar de este inconveniente las estimaciones fueron 

realizadas lo más rigurosamente posible, lo cual permitió brindar estimaciones robustas. 

Los modelos candidatos de puma mediante regresión logística tuvieron buen ajuste; 

sin embargo, es importante tratar estos resultados con cautela, ya que los modelos suponen 

una probabilidad de detección igual a 1, es decir, suponen que no hay incertidumbre en los 

sitios donde no se detectó al puma. Comúnmente los modelos que tratan de hacer 

inferencias de distribución de las especies suponen una detección perfecta (Lahoz-Monfort 

et al., 2014); es decir, no hay incertidumbre en la probabilidad de detección, aunque en la 

realidad ecológica difícilmente esto ocurre. Típicamente estos modelos suponen que si la 

especie objetivo no fue detectada, implica que la especie no se encuentre ocupando esa área 

y esto es falso en la mayoría de los casos, ya que comúnmente hay heterogeneidad en la 

probabilidad de detección y esta suele estar ligada a la respuesta de las especies a las 

condiciones ambientales (MacKenzie et al., 2006). Por lo que sugerimos, cuando sea 
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posible, estimar la probabilidad detección y evitar modelos que subestimen la ocupación de 

las especies. 

En lo que respecta a los modelos de ocupación, el efecto nulo de las variables en la 

probabilidad de detección en el pecarí de collar probablemente fue debido a dos factores: 1) 

El tamaño de muestrea y 2) La cantidad de observaciones perdidas. En el primer caso, el 

número de cámaras efectivas en los modelos de ocupación de pecarí de collar fue el más 

bajo (n = 23). Como en cualquier estudio ecológico, y no siendo la excepción la 

modelación de la ocupación, un factor determinante es el tamaño de la muestra, el cual está 

relacionado de manera positiva a las estimaciones finales (MacKenzie et al., 2002) y tiene 

implicaciones en la construcción de los modelos candidatos. Para el caso de las 

observaciones perdidas, durante la construcción de modelos e inspecciones de estimaciones 

de parámetros, se tuvo que descartar varios modelos candidatos, ya que tanto sus estimados 

como sus errores estándar presentaron inconsistencias, es decir, su probabilidad de 

ocupación se estimaba cercana a la unidad (0.99) y sus errores estándar eran gigantescos. 

MacKenzie et al. (2002) mencionan que se debe de tener cuidado cuando la estimación de 

ocupación sea cercana a la unidad, con una probabilidad de detección menor a 0.15 

estimada a lo largo de ≤6 ocasiones de detección. Si bien la probabilidad de detección para 

el modelo promediado fue de 0.19 y las ocasiones de detección fueron diez, se sugiere que 

la alta cantidad de observaciones perdidas (35%), sumada al tamaño de muestra (n = 23), 

fueron factores determinantes en la construcción de modelos candidatos, particularmente, 

en pecarí de collar. Por estas circunstancias fui muy cuidadoso en cada uno de los modelos 

candidatos finales, sólo considerando aquellos que tuvieran sentido biológico como lo 

recomiendan Burnham y Anderson (2002). 
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Implicaciones para la conservación 

Las densidades de puma presentadas en este estudio, si bien cercanas a las del país (Soria-

Díaz et al., 2010; Rosas-Rosas y Bender, 2012), se ubican muy próximas a las reportadas 

para  los extremos de su distribución, las cuales suelen representar estimaciones bajas. Esto 

tiene implicaciones importantes en el depredador tope de la RBTC y en sus presas. A pesar 

de que los resultados sugieren una presencia homogénea en los tipos de vegetación lo que 

indicaría que al parecer el puma es generalista en la selección de su hábitat dentro de la 

RBTC; y dada su probable poca evasión por zonas cercanas a poblados densos, no lo 

excluye de las presiones de la reserva. Con base en lo anterior, es indispensable sumar 

esfuerzos para proteger este carnívoro que garanticen su permanencia a corto y largo plazo. 

La cacería es un aspecto que puede poner en riesgos sus poblaciones y que ya ha sido 

reportada como uno de los factores preponderantes que más afectan a esta unidad de 

conservación, sin embargo el efecto de la cacería ilegal es difícil de evaluar. En el caso de 

las presas fue evidente la fuerte presión que ejerce los poblados más densos en su 

ocupación que quizá pueda ser explicada por la cacería presente en la región. Bajo el 

supuesto de que es la cacería la responsable de los patrones de ocupación observados en las 

presas, se vuelve aún más alarmantes los patrones observados, ya que disminuciones graves 

en sus presas desencadenarían en fuertes presiones para las poblaciones de este carnívoro y 

generarían competencia con las poblaciones humanas por el alimento, la cual ya ha sido 

ampliamente reportada (e.g., Renata et al., 2002). Si bien se habla de que el puma posee un 

espectro amplio en su elección de presas (Iriarte et al., 1990), también se ha reconocido su 

gran dependencia y preferencia de especies grandes, particularmente cérvidos como el 

venado cola blanca en México (Aranda y Sánchez-Cordero; 1996; Núñez et al., 2000). Tal 
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es su dependencia de especies grandes dentro de su dieta, que Aranda (2002) menciona que 

una población reproductiva de puma no sería viable si sus necesidades energéticas no 

logran ser solventadas por una población adecuada de ungulados de tamaño grande. En 

sitios similares dentro de Estados Unidos ya se han reportado las diferentes consecuencias 

de perder al puma en hábitats donde no necesariamente gobierna la cadena trófica (Ripple y 

Beschta, 2006; 2008; Ripple et al., 2014). El perderlo en la RBTC probablemente 

representaría  consecuencias aún mayores. Por si misma, la RBTC ya cuenta con grupos de 

vigilancia que ayudan a mitigar este fenómeno, llamados comités de vigilancia ambiental 

participativa encargados de salvaguardar la biodiversidad de la reserva (SEMARNAT, 

2013). Sin embargo, es fundamental que se involucre e informe la mayor cantidad de 

personas a cerca de la importancia del puma dentro de la reserva. En este sentido, hay 

diversos esfuerzos de monitoreo participativo por diversas instancias dentro de la RBTC 

que ayudan a fomentar la conservación de la biodiversidad de la reserva. Estos avances 

deben de continuar y, por supuesto, la involucración continua de la gente debe de ser 

siempre considerada como prioritaria en la toma de decisiones. Finalmente, las regiones del 

este y sureste de la RBTC parecen ser importantes en la distribución local del puma, ya que 

podrían sugerir conectividad con diversas regiones aledañas a la reserva. Esta conectividad 

permite un flujo continuo de individuos de diferentes especies a regiones lejanas a la 

reserva, lo cual es fundamental para la salud poblacional no sólo de puma y sus presas, sino 

de la biodiversidad que alberga este instrumento de conservación.  
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CONCLUSIONES 

Este estudio fue derivado de un monitoreo participativo llevado a cabo por la asociación 

civil Conservación Biológica y Desarrollo Social (Conbiodes). Gracias a los datos de este 

monitoreo, se logró estimar la abundancia y densidad de puma en la porción Oaxaqueña. Se 

evidenció que la densidad de puma para la porción oaxaqueña de la RBTC se encuentra 

dentro de las más bajas para el continente. Adicionalmente, con base en diferentes variables 

paisajísticas y antrópicas, se estimó la probabilidad de presencia de puma y la ocupación de 

sus tres presas principales dentro de la RBTC. 

Se observó que la variable antrópica que quizá pueda jugar en su contra, tanto del 

puma como de sus presas, es la distancia a cabeceras municipales.  Gracias a los registros 

independientes de puma, se sugirió que este carnívoro se encuentre distribuido por toda la 

porción oaxaqueña de la RBTC; el cual, al parecer, tiene mayor preferencia por el tipo de 

vegetación representado por selva baja caducifolia. 

Por lo que se concluye que es prioritario sumar esfuerzos entre las diferentes 

dependencias involucradas en la zona e  indispensable el conocimiento invaluable que cada 

uno de los habitantes de las diferentes zonas dentro de la reserva tiene de la biología de las 

especies. Se comprobó que las fototrampas son un excelente instrumento que puede ser 

utilizado para estimar diferentes parámetros para especies tan crípticas y esquivas como el 

puma o fáciles de detectar como el venado cola blanca. Adicionalmente se comprobó que, 

con las consideraciones necesarias, el monitoreo participativo puede ser muy importante en 

la instalación de fototrampas, diseño de muestreo, toma de datos y en el alcance del área a 

investigar. 
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Si bien el monitoreo participativo permite la obtención de buenos resultados, se 

recomiendan los siguientes puntos que pueden disminuir el sesgo y aumentar la precisión 

en la toma de datos de este esquema de monitoreo: 

 Permanencia de estaciones de fototrampeo: Es fundamental que cada una de las 

estaciones permanezca por lo menos un año en la ubicación definida previamente 

por los expertos de la comunidad científica y los habitantes de cada localidad. Esta 

permanencia, específicamente para ocupación, puede potencializar la estimación de 

otros parámetros como la extinción y colonización de diferentes especies. 

 Distancia entre estaciones de fototrampeo: Este punto esta correlacionado de 

manera positiva con el anterior, esto quiere decir que entre mayor duren las 

estaciones ubicadas en su posición el espaciado entre estaciones permanecerá 

estable y la distancia entre ellas permanecerá fija. Este aspecto es fundamental para 

estimar abundancia y densidad de diferentes animales. Por su puesto, la distancia 

siempre tiene que estar ligada al ámbito hogareño de la especie que va a ser nuestro 

objeto de estudio.  

 Red continua de estaciones de fototrampeo: Definir una red que sea continua de 

estaciones de fototrampeo, y tratar de que no queden espacios entre ellas. Silver 

(2004) menciona que este espacio no debe de superar el ámbito hogareño de la 

especie objetivo. Quizá este sea el punto más difícil de lograr, por lo que se 

recomienda en lo posible tratar de cumplirlo, principalmente si lo que se está 

estimando es la abundancia y la densidad de alguna especie. 
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Los anteriores puntos pueden potencializar tanto la toma de decisiones como este 

esquema de monitoreo, el cual se ha comprobado que pueden generar estimaciones robustas 

tanto a nivel local como regional (Dickinson et al., 2010; Erb et al., 2012).  
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