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Resumen 

En las últimas décadas, como consecuencia de la contaminación, la pérdida de hábitat, la sobreexplotación, el 

calentamiento global, la introducción de especies exóticas y diversas enfermedades emergentes, muchas poblaciones de 

anfibios están declinando en todo el mundo. Esta situación ha incrementado la necesidad de estudiar cuantitativamente las 

poblaciones naturales de estos organismos, sobre todo de especies con distribución restringida. En México una gran 

cantidad de especies de anfibios son endémicas y con muy pocas excepciones, se desconoce el estado cuantitativo de sus 

poblaciones. Una de estas especies es el ajolote de montaña Ambystoma altamirani, que es una especie micro-endémica 

que se encuentra amenazada. En el presente estudio se analizó la dinámica poblacional de una población de A. altamirani 

en el río Magdalena, al sur del Distrito Federal durante el periodo comprendido entre enero de 2007 y agosto de 2008. Se 

llevó a cabo un procedimiento de marcaje y recaptura para estimar tasas de supervivencia por medio de métodos de 

máxima verosimilitud implementados en el programa MARK. Así mismo se colectaron hembras presumiblemente 

gestantes para estimar la tasa de fecundidad. La población fue estructurada en cuatro categorías de estadio (huevos y 

recién eclosionados, juveniles 1, juveniles 2 y adultos) para construir una matriz de proyección poblacional. La tasa finita 

de crecimiento poblacional no fue significativamente diferente de la unidad (λ = 1.03 ± 0.056) lo que indica que 

potencialmente la población se encuentra estable. A través de un análisis de elasticidad se identificó que la fase del ciclo 

de vida que contribuyó más a la tasa de crecimiento poblacional fue la permanencia de los adultos. Al modificar las 

entradas de la matriz para simular futuras extracciones de individuos o declives en la supervivencia, se encontró que una 

disminución mínima del 10% sobre la permanencia de los adultos provocaría que la población presentara valores de la 

tasa de crecimiento poblacional por debajo de la unidad, implicando una disminución en esta población de A. altamirani. 

A pesar de que la tasa finita de crecimiento poblacional sugiere una estabilidad demográfica, no se sugiere una extracción 

de ningún tipo ya que una disminución mínima en el número de organismos afectaría considerablemente la probabilidad 

de permanencia de esta población. Se sugiere continuar el seguimiento de la dinámica poblacional de esta especie para 

entender su comportamiento demográfico a largo plazo.  

Palabras clave: Ambystoma altamirani, análisis de elasticidad, declive de anfibios, demografía, matrices de proyección 

poblacional.  

 

 

 

 



 

Abstract 

In the last decades, as a consequence of pollution, habitat loss, overexploitation, global warming, the introduction of 

exotic species, and several emerging diseases, many populations of amphibians are declining all around the world. This 

situation has increased the need for quantitative studies in natural populations of these organisms, mostly in species with 

restricted distributions. In México, a great proportion of the amphibian species are endemic, and with very few 

exceptions, the quantitative status of their populations is unknown. One of such species is the mountain axolotl 

Ambystoma altamirani, which is a threatened micro-endemic species. In this study, I analyzed the population dynamics of 

one population of A. altamirani located at the Magdalena River, south of México City, during the period comprised 

between January 2007 and August 2008. A mark-recapture experiment was conducted to estimate survival rates by means 

of maximum likelihood methods implemented in the program MARK. I also collected presumably pregnant females to 

estimate fecundity rate. The population was structured in four stage categories (egg and hatchlings, juveniles 1, juveniles 

2, and adults) in order to construct a population projection matrix. The finite rate of population increase was not 

significantly different than unity (λ = 1.03 ± 0.056) which indicates a potential demographic stability. By means of an 

elasticity analysis I identified that the phase of the life cycle that made the greatest contribution to population growth rate 

was the permanence of adults. When modifying the matrix entries to simulate future extractions of individuals or 

decreases in the chance of survival, I found that a minimal 10% reduction in adult permanence would result in a 

population growth rate below unity, which would imply a decrease of this A. altamirani population. Even though the 

observed population growth rate suggests demographic stability, I do not suggest any sort of extraction because a minimal 

decrease in the number of actual organisms would affect the persistence probabilities of this population. I suggest the 

ongoing monitoring of the population dynamics of this species to understand its long-term demographic behavior.  

 

Key words: Ambystoma altamirani, amphibian decline, demography, elasticity analysis, population projection matrices. 

 

 

 

 



 

1. Introducción 

1.1 Declive de las poblaciones de anfibios 

Los anfibios son organismos caracterizados por tener una piel húmeda sin escamas. En general, 

presentan dos fases en su ciclo de vida: acuática (huevos y larvas) y terrestre (adulto trasformado). En 

la mayoría de las especies la reproducción está asociada a cuerpos de agua. Dichos organismos se 

encuentran clasificados en tres órdenes: Anura (ranas y sapos), Gymnophyona (cecilias) y Urodela 

(salamandras; Pough et al. 2001).  

A nivel global, los anfibios están experimentando marcados declives de sus poblaciones en las 

últimas décadas (Bosch 2003). Actualmente, de las 5743 especies de anfibios descritas, el 32.5% 

(equivalente a 1856 especies) se encuentran en peligro de extinción (Simon et al. 2004). Donde 427 

especies de anfibios están en peligro crítico, 761 están amenazadas y 688 son vulnerables (IUCN 

2006). En México existen alrededor de 361 especies (Flores-Villela y Canseco-Márquez 2004), de las 

cuales 197 se encuentran incluidas en la Norma Oficial Mexicana vigente NOM-059-SEMARNAT-

2001.  

Los primeros reportes sobre el declive poblacional de anfibios se originaron a partir de 

anécdotas, observaciones y trabajos desarrollados en escalas de tiempo cortas (Barinaga 1990; 

Blaustein y Wake 1990; Wake 1991; Houlahan et al. 2000). Los eventos de extinción se han 

encontrado en diferentes regiones geográficas y en distintos tipos de ecosistemas (Pechmann et al. 

1991; Blaustein et al. 1994). 

Uno de los trabajos representativos acerca del declive de las poblaciones de anfibios fue 

realizado por Houlahan et al. (2000), quienes analizaron 936 poblaciones de anfibios correspondientes 

a 37 países y ocho regiones del mundo y agrupaba 157 especies de 21 familias. Estos autores 

propusieron que el declive global inició a partir de los años 50´s y actualmente continúa con gran 

fuerza. Los factores que se han atribuido como causales de dicho proceso aún no son claros (Alford et 



 

al. 2001). Sin embargo, Collins y Storfer (2003) propusieron seis hipótesis acerca de las causas más 

importantes que provocan el declive global de anfibios: (1) la introducción de especies, (2) el cambio 

de uso de suelo, (3) el cambio climático global, (4) la sobreexplotación, (5) la contaminación y (6) las 

enfermedades emergentes.  

Con respecto a la primera hipótesis, existen varios estudios que sugieren que el declive de 

anfibios puede ser causado por la interacción con organismos de otras especies exóticas e invasoras 

debido a que estas son mejor competitivas o actúan como depredadores (Ross y Stephen 1999). Se ha 

registrado la pérdida en abundancia en especies como Hyla cadaverina, H. regilla y Taricha torosa 

debido a la introducción de Procambarus clarkii, un cangrejo de río exótico (Riley et al. 2005). Otro 

caso es el declive de los tritones paedomórficos Triturus alpestris y T. helveticus por la introducción 

de peces (Denoel et al. 2005), así como la reducción en la población de la especie Rana iberica por la 

introducción de truchas Salvelinus fontinalis (Bosch et al. 2006).  

Dado que la mayoría de los anfibios se reproducen en el agua y viven la mayor parte de su vida 

en hábitats terrestres (Dodd y Cade 1998), el cambio de uso de suelo también ha sido uno de los 

principales factores del declive de muchas poblaciones. Por ejemplo, el incremento de la mancha 

urbana ha tenido efectos negativos sobre la distribución de áreas reproductivas del género Rana. Un 

estudio llevado a cabo por Rubbo y Kiesecker (2005) demostró que el crecimiento urbano interrumpe 

la migración de los adultos a los sitios de reproducción y también disminuye la supervivencia de las 

larvas. Por otro lado, el uso de ríos y lagos como centros de recreación reduce la supervivencia de 

estos organismos al igual que las vías de transporte que incrementan el riesgo de mortalidad. Existe 

evidencia de estos efectos negativos para los géneros Triturus, Bufo y Rana (Hels y Buchwald 2001). 

El cambio climático global afecta negativamente a los anfibios a través del incremento en la radiación 

ultravioleta y del aumento global de la temperatura (Semlitsch 2001; Blaustein y Kiesecker 2005). La 

fenología, el crecimiento, el comportamiento, la fisiología y los patrones naturales de mortalidad 



 

(sobre todo de estadios tempranos) de muchas especies se han visto afectadas por los cambios 

globales de temperatura.  

La sobreexplotación de muchas especies de anfibios se ha derivado de su uso comercial, 

principalmente para consumo humano, fabricación de medicinas y como animales de ornato. Las ranas 

son anfibios que generalmente han sufrido mayor extracción como es el caso de Telmatobius culeus 

cuya explotación comercial es masiva e indiscriminada y ha causado la reducción poblacional debido a 

que sus ancas son servidas como platillo y utilizadas como medicina tradicional (Fontúrbel et al. 

2003). Hay otras especies de rana que por su rareza se han comercializado como mascotas; tal es el 

caso de Dendrobates azureus por sus coloraciones aposemáticas (Hall et al. 2008) y Conraua goliath 

por ser la más grande del mundo (Hall et al. 2008). Esta última también ha reducido en número debido 

a su consumo (Jean-Louis 2004). Otro ejemplo de la explotación en anfibios es el ajolote Ambystoma 

mexicanum, que también es afectado por la explotación ya que es utilizado para fabricar diferentes 

productos medicinales así como para consumo humano (Armstrong y Malacinski 1989). Aunado a la 

sobre explotación, el deterioro de su hábitat han provocado un drástico declive en poblaciones de esta 

especie (Zambrano et al. 2006).   

La contaminación ambiental también tiene un impacto muy severo en las poblaciones de 

anfibios (Blaustein y Kiesecker 2002). Esto se debe a la alta permeabilidad en la piel de los anfibios, 

que favorece la absorción de contaminantes hacia su organismo (Hayes et al. 2006). En anuros la 

contaminación induce malformaciones que disminuyen la supervivencia de estadios larvarios (Ankley 

et al. 2004); también incrementa la mortalidad larvaria en especies como Desmognathus 

quadramaculatus, Eurycea wilderae, Bufo calamita y Ambystoma trigrinium (Ross y Stephen 1999), 

además de alterar la oviposición de algunas especies como Hyla chrysoscelis (Vonesh y Buck 2007). 

Otros estudios han reportado que la contaminación altera el desarrollo, el crecimiento y la 

diferenciación sexual en especies como Xenopus lavéis y Rana pipiens (Hayes et al. 2006). Al igual 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/sites/entrez?Db=pubmed&Cmd=Search&Term=%22Ankley%20GT%22%5BAuthor%5D&itool=EntrezSystem2.PEntrez.Pubmed.Pubmed_ResultsPanel.Pubmed_RVAbstractPlusDrugs1
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/sites/entrez?Db=pubmed&Cmd=Search&Term=%22Vonesh%20JR%22%5BAuthor%5D&itool=EntrezSystem2.PEntrez.Pubmed.Pubmed_ResultsPanel.Pubmed_RVAbstractPlusDrugs1


 

que la contaminación, el impacto de la radiación solar ha sido estudiado en varias poblaciones y 

algunos estudios han registrado el impacto negativo en la supervivencia de los huevos en los géneros 

Bufo y Rana (Ross y Stephen 1999; Shauna y Grubb 2006). 

Adicionalmente, las enfermedades han sido un agente causal muy importante del declive de 

diversas poblaciones, debido a una gran diversidad de patógenos tales como virus (iridovirus: TFV y 

FV3; He et al. 2002; Docherty et al. 2003), bacterias y hongos Oomycetes (Saprolegnia ferax) que 

aumentan la mortalidad de huevos y larvas (Kiesecker y Blaustein 1997). Entre las enfermedades que 

han causado una gran pérdida de poblaciones de anfibios se encuentra la Chytridyomicosis causada 

por Batrachochytrium dendrobatidis (Blaustein et al. 2005; Rachowicz et al. 2005). Esta enfermedad 

afecta principalmente a anuros y la evidencia actual ha sido provista por estudios enfocados 

principalmente en los géneros Bufo, Rana e Hyla. Dicha enfermedad afecta la piel de los anfibios en 

todos sus estadios, causando una mortalidad alta y rápida (Blaustein et al. 2005; Freire et al. 2006; 

Lampo et al. 2006; Davis et al. 2007; Rowley y Alford 2007). 

Muchos de los trabajos enfocados a entender el declive de las poblaciones de anfibios, han 

sido utilizados como modelos para el estudio de problemas ecológicos; tales como los efectos 

adversos que tienen la pérdida de hábitat, las enfermedades y el cambio climático global sobre una 

gran diversidad de especies de flora y fauna (Hopkins 2007). De esta manera, los estudios que han 

usado a los anfibios como modelos no sólo son importantes para la conservación de este grupo en 

particular, sino que también generan información útil para la conservación de otras especies, hábitats y 

ecosistemas enteros (Hopkins 2007). Diversos autores coinciden en que el declive global de anfibios 

no se debe a alguna causa o causas globales, sino a la acumulación de factores que afectan 

negativamente las poblaciones a nivel local (Ross y Stephen 1999; Houlahan et al. 2000 y Alford et 

al. 2001). 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/sites/entrez?Db=pubmed&Cmd=Search&Term=%22Rowley%20JJ%22%5BAuthor%5D&itool=EntrezSystem2.PEntrez.Pubmed.Pubmed_ResultsPanel.Pubmed_RVAbstractPlusDrugs1
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/sites/entrez?Db=pubmed&Cmd=Search&Term=%22Alford%20RA%22%5BAuthor%5D&itool=EntrezSystem2.PEntrez.Pubmed.Pubmed_ResultsPanel.Pubmed_RVAbstractPlusDrugs1
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/sites/entrez?Db=pubmed&Cmd=Search&Term=%22Alford%20RA%22%5BAuthor%5D&itool=EntrezSystem2.PEntrez.Pubmed.Pubmed_ResultsPanel.Pubmed_RVAbstractPlusDrugs1


 

En resumen, diversos factores están promoviendo la desaparición de los anfibios en distintas y 

diversas partes del mundo y México no es la excepción, pues existen alrededor de 198 especies que se 

encuentran amenazadas (NOM-059-SEMARNAT-2001). Por lo tanto, resulta imprescindible generar 

información cuantitativa de poblaciones de anfibios que sirva en un futuro próximo para proponer 

acciones de conservación, manejo sustentable y control. 

1.2 Conservación en anfibios 

a) Estudios de conservación   

Los estudios experimentales, de inventario y monitoreo han sido las principales estrategias para 

documentar y entender el problema de la disminución de las poblaciones de anfibios. El seguimiento 

de estas poblaciones ha permitido cuantificar el número total de poblaciones por especie y el estado 

cuantitativo de cada población (Buckley y
 
Beebee 2004). La mayoría de este tipo de trabajos se han 

realizado con anuros. Por ejemplo, en Ecuador y Madagascar se han llevado a cabo estudios de la 

abundancia y distribución de especies de géneros como Eleutherodactylus, Hyla, Atelopus y 

Centrolene, así como de especies de las familias Mantellidae y Microhylidae (Andreone et al. 2005; 

Bustamante y Ron 2005). En Chile se ha estudiado la abundancia y distribución de especies de tres 

familias: Bufonidae, Leptodactylidae y Rhinodermatidae (Helendiaz-Páez y Ortiz 2003). A una menor 

escala, también se han estudiado cuantitativamente poblaciones de especies tales como Rana 

clamitans (Wells 1976), Ambystoma malacatum y Rana sylvatica (Campbell et al. 2005). Todos estos 

estudios han tenido como propósito principal el conocimiento de la diversidad de anfibios, su 

distribución y el estado cuantitativo de sus poblaciones para proponer áreas prioritarias para la 

conservación.  

Muchos de los anfibios requieren hábitats tanto acuáticos como terrestres para completar su 

ciclo de vida, lo cual los hace muy susceptibles a la degradación de hábitats (Semlitsch 2000). En 

algunos estudios se ha demostrado que el mantenimiento de hábitats terrestres adyacentes a humedales 
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es fundamental para la conservación de muchas especies (Semlitsch 1998, de Maynadier y Hunter 

1999; Vesely y McComb 2002). El conocimiento de la diversidad de historias de vida de los anfibios 

y de sus hábitats asociados (tanto terrestres como acuáticos) debe ser una de las bases para proponer 

las áreas que deben ser preservadas (Crawford y Semlitsch 2007). Por ejemplo, en el caso de los 

sistemas fluviales debe conservarse no sólo el cuerpo de agua sino también la zona de 

amortiguamiento terrestre a su alrededor. Otros esfuerzos de conservación se han basado en la 

reproducción in vitro, como en el caso de especies del género Xenopus (Browne y Zippel 2007). 

b) Historias de vida y demografía como herramientas para la conservación 

La historia de vida de una especie se define como la forma en que lleva a cabo su ciclo de vida 

(crecimiento, supervivencia, desarrollo y reproducción; Stearns 1992; Roff 2002). Éstas pueden variar 

geográficamente dependiendo de la influencia de factores locales como la temperatura, la lluvia, la 

disponibilidad de recursos, la depredación y la competencia (Morrison y Hero 2003). Las historias de 

vida de anfibios son muy variables en diferentes niveles: espacialmente, temporalmente, entre 

individuos, entre poblaciones de una misma especie y entre especies (Hamer y Mahony 2007). Por 

ejemplo, se ha visto que los anfibios de altas altitudes-latitudes presentan cortos periodos de actividad, 

largos periodos larvarios, maduración reproductiva en edades avanzadas y bajas tasas de producción 

de huevos. En bajas altitudes-latitudes, por el contrario, existe un corto periodo larvario, un tamaño 

corporal mayor y además los individuos parecen alcanzar la talla a la madurez en menor tiempo 

(Morrison y Hero 2003). 

Numerosos estudios han caracterizado la historia de vida de diversas especies de anfibios 

(Goin et al. 1968; Emerson 1986; Miaud et al. 1999; Laurila et al.2004). Esta información, que 

incluye la descripción de ciclos reproductivos (Donnelly y Guyer 1994; Paton y Crouch  2002), la 

estimación de tasas de supervivencia (Rowe y Dunson 1995) y la descripción del patrón de 

crecimiento corporal (Rodwe y Ludwin 1991), ha sido derivada de estudios demográficos y el 
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resultado general es un conocimiento relativamente amplio de la variabilidad en los ciclos de vida de 

estos organismos. Ejemplos muy variados de este tipo de trabajos pueden mencionarse. Entre éstos, 

algunos estudios demográficos con anfibios se han enfocado en estimar la edad a la primera 

reproducción, la supervivencia de los adultos y los costos de la reproducción como en el caso de 

Pseudacris ornata, P. negrita y P. triseriata (Cardwell 1987; Smith 1987). Otros trabajos describen 

los ciclos reproductivos anuales, cuantificando el número de huevos por hembra (fecundidad per 

cápita), como en el caso de Rana clamitans, especie que presenta dos eventos reproductores al año 

(Wells 1976).  

Los ejemplos anteriores demuestran que la demografía permite caracterizar a una historia de 

vida, puesto que proporciona medidas promedio de las tasas de crecimiento, supervivencia y 

reproducción de los seres vivos en sus poblaciones (Stearns 1992; Lemos-Espinal et al. 2005). Esta 

información cuantitativa es fundamental para evaluar el estado de las poblaciones, ya sea para su 

conservación, manejo y/o control (Caswell 2001; Lemos-Espinal et al. 2005; Zúñiga-Vega et al. 

2007). Además a través de estos datos empíricos, es posible conocer si la población crece, se reduce o 

se mantiene constante (Marsh 2001; Lemos-Espinal et al. 2005). De esta manera, las herramientas 

demográficas, aunadas al conocimiento de las historias de vida permiten estimar las fases del ciclo de 

vida que tienen un mayor impacto sobre la persistencia de las poblaciones (de Kroon et al. 1986, 

2000; van Groenendael et al. 1988). De este modo, se puede identificar objetivos precisos de manejo 

(como la supervivencia de los juveniles, la fecundidad de los adultos más viejos, etc.), los cuales 

comúnmente tendrían un fuerte impacto sobre el comportamiento demográfico y por lo tanto, sobre la 

persistencia de las poblaciones.  

Por ejemplo, para el caso de especies plaga, el conocimiento conjunto de la dinámica 

poblacional y de la historia de vida puede señalar hacia donde centrar las acciones que tengan un 

mayor beneficio en términos de la disminución eventual de las poblaciones problema. A este respecto, 

los estudios demográficos de Govindarajulu et al. (2005), sobre la rana toro (Rana catesbeiana), cuya 



 

introducción en América del Norte ha disminuido las poblaciones de anfibios nativos, indicaron que la 

estrategia de manejo que podría tener mejores resultados en el control de esta plaga es la reducción de 

la supervivencia de los estadios metamórficos.  

En el caso de especies de anfibios con problemas de conservación, las acciones específicas 

también deben estar basadas en el conocimiento profundo de un ciclo de vida y de aquellas fases que 

contribuyen al crecimiento poblacional. Particularmente, se ha demostrado que en muchas especies los 

estadios larvarios son aquellos en los que debe ponerse más atención y cuidado para la preservación 

de la especie (o de las especies; Berven 1990). En Geocrina alba, G. vitellina (Conroy y Brook 2003), 

Bufo boreas y Ambystoma malacatum (Vanesh y de la Cruz 2002) se ha demostrado que la 

supervivencia de estadios juveniles tiene un fuerte impacto sobre la persistencia de las poblaciones; 

por lo tanto, se ha sugerido a esta fase del ciclo de vida como aquella en la que deben centrarse las 

acciones de manejo para mantener a las poblaciones estables. En contraste, en otras especies la 

supervivencia de los estadios postmetamórficos ha sido la fase del ciclo de vida con el mayor impacto 

sobre la tasa de crecimiento poblacional y, por lo tanto, el foco principal para su conservación. Este es 

el caso de especies como Bufo boreas, Rana aurora, R. temporaria y Salamandra salamandra (Biek 

et al. 2002; Schmidt et al. 2005; Hamer y Mahony 2007). Rustigian et al. (2004) argumentan que, 

debido a que la mayoría de los anfibios tienen fases acuáticas y terrestres en su ciclo de vida, la 

conservación de ambas es crucial para su conservación.  

 

 

 

 

 



 

1.3 El orden Urodela 

El orden Urodela, que incluye a todas las salamandras, está constituido por nueve familias 

(Ambystomatidae, Plethodontidae, Sirenidae, Salamandridae, Amphiumidae, Proteidae, 

Dicamptodontidae, Rhyacotritonidae, Cryptobranchidae). Su distribución es holártica y cuenta con 

alrededor de 530 especies (Duellman y Trueb 1994). En estos anfibios existen diferentes formas de 

vida; algunas son terrestres y otras de vida acuática (Pough et al. 2001). Dentro de este orden se 

presentan dos principales tipos de ciclos de vida: 1) los metamórficos, en los que ocurre la pérdida de 

los atributos asociados a la vida acuática (por ejemplo las branquias) al momento de pasar a hábitats 

terrestres; y 2) los paedomórficos (o neoténicos), en los que existe la retención de características 

juveniles durante el estadio adulto (Shaffer 1984). La paedomorfosis o neotenia se ha definido como 

una forma derivada de desarrollo en la cual hay ausencia de metamorfosis manteniendo rasgos 

larvarios (branquias y aperturas branquiales) en la etapa adulta y se considera como una adaptación a 

un ciclo de vida enteramente acuático (Voss y Shaffer 1997; Denoël 2003). Este último tipo de ciclo 

de vida se presenta en familias acuáticas como Sirenidae, Cryptobranchidae, Proteidae y en algunas 

especies de las familias Amphiumidae, Plethodontidae y Ambystomatidae (Pough et al. 2001).  

a) La familia Ambystomatidae 

Esta familia cuenta con dos géneros: Dicamptodon con 4 especies (Dicamptodon aterrimus, D. copei, 

D. ensatus y D. tenebrosus) distribuidas en las costas del Pacífico de Canadá y Estados Unidos (Frost 

2008) y Ambystoma, el cual está conformado por aproximadamente 33 especies descritas (Pough et al. 

2001; Frost 2008). Este último género se distribuye en Norteamérica, desde el suroeste de Alaska y 

sur de Canadá hasta el altiplano mexicano (Duellman y Trueb 1994; Huacuz 2001; Pough et al. 2001). 

Los hábitos reproductivos de los miembros de este género son enteramente acuáticos (Duellman y 

Trueb 1994; Travis y Semlitsch 1998). 
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La familia Ambystomatidae posee algunas especies con metamorfosis obligada; otras son 

paedomórficas obligadas y algunas presentan paedomorfosis facultativa. Esta última puede ocurrir en 

algunas poblaciones de una misma especie y depende de las condiciones ambientales (Duellman y 

Trueb 1994; Travis y Semlitsch 1998; Pough et al. 2001). Por lo general, en las especies metamórficas 

la fase larvaria termina cuando se pierden los caracteres asociados a la vida acuática (e.g., pérdida de 

branquias). Inmediatamente después los individuos maduran, pasan a habitar ambientes terrestres y 

regresan a hábitats acuáticos estacionalmente para reproducirse (Travis y Semlitsch 1998). Una de las 

especies representativas de este tipo de ciclo de vida, con metamorfosis obligada, es Ambystoma 

tigrinum. Esta especie ha sido empleada para entender el origen de la paedomorfosis dentro del género 

y la evidencia actual sugiere que esta última es un carácter derivado que evolucionó a partir de la 

metamorfosis (Shaffer y McNnight 1996; Voss y Shaffer 1997; Voss y Smith 2005).  

En algunas especies del género que presentan metamorfosis se han realizado diversos estudios 

que se han enfocado en aspectos ecológicos (e.g., historias de vida, dinámica de poblaciones, 

competencia intra e interespecífica, etc.; Anderson 1972; Licht y Bogart 1989; Palis 1997). Por 

ejemplo, se ha demostrado que Ambystoma opacum y A. maculatum compiten por recursos, lo que ha 

resultado en diferenciación de sus nichos (Scott et al. 2002). En estas mismas especies también se ha 

demostrado que la fragmentación del hábitat impacta de manera negativa la supervivencia de los 

estadios juveniles (Rothermel y Semlitsch 2006). En A. opacum, también se ha demostrado que 

existen efectos denso-dependientes sobre la supervivencia de las larvas (Taylor y Scott 1997). A su 

vez, se han realizado estudios metapoblacionales y de la estructura genética de esta última especie, en 

los que se argumenta que su capacidad de dispersión y reclutamiento pueden ser clave para su 

conservación ante la amenaza de fragmentación de su hábitat (Zamudio y Wieczorek 2007).  

Ambystoma macrodactylum es una de las pocas especies que se han estudiado 

demográficamente. Vanesh y de la Cruz (2002), por medio de análisis de elasticidad, mostraron que 

los estadios juveniles son muy importantes para la persistencia de las poblaciones. Por lo tanto, estos 



 

autores sugieren enfocar los esfuerzos de conservación en este estadio. Algunos estudios en 

Ambystoma californiense sugieren que la conservación de la especie debe basarse en el cuidado de los 

estanques (i.e., Pyke 2005.), mientras que otros (basados en estudios demográficos detallados) señalan 

que los estadios adultos y sub-adultos contribuyen más al crecimiento del tamaño poblacional, por lo 

que deben ser los principales focos de conservación (Trenham y Shaffer 2005). Trenham et al. (2001) 

y Cook et al. (2006) estudiaron en A. californiense los patrones de migración y dispersión y el 

impacto que sobre ellos ejerce la urbanización. Al parecer, la probabilidad de extinción es rara debido 

a su gran capacidad de dispersión (Trenham et al. 2001). 

Sin embargo, existe muy poca información sobre especies que presentan paedomorfosis 

facultativa. Existen estudios en Ambystoma talpoideum (Travis y Semlitsch 1998) acerca de su edad y 

talla a la metamorfosis (Semlitsch et al. 1988). Para la especie Ambystoma tigrinium nebulosum se 

tiene información sobre su talla a la madurez y tasa de crecimiento corporal (Whitema et al. 1996). 

b) Ambystomátidos mexicanos 

México cuenta con alrededor de 17 especies del género Ambystoma distribuidas en el noreste y centro 

de México (Armstrong y Malacinski 1989; Matías-Ferrer 2006). De éstas, la mayoría son endémicas 

(15 especies). Algunas de ellas presentan metamorfosis (Ambystoma granulosum, A. flavipiperatum, 

A. bombypellum y A. shimidti), otras exhiben paedomorfosis facultativa (A. amblycephalum, A. 

lermaensis, A. ordinarium, A. rosaceum, y A. velacsi) y otras son paedomórficas obligadas (A. 

andersoni, A. dumerilli, A. mexicanum y A. taylori; Armstrong y Malacinski 1989; Really y Brandon 

1994). 

La especie representativa de la paedomorfosis obligada es Ambystoma mexicanum. Diversos 

estudios con esta especie han tratado de demostrar que la paedomorfosis representa una adaptación de 

un ciclo de vida enteramente acuático (Voss y Shaffer 1997; Voss y Smith 2005). Ambystoma 

mexicanum ha sido objeto de estudios evolutivos y filogenéticos (Shaffer y McNnight 1996; Voss y 



 

Shaffer 1997; Voss y Smith 2005). Esta especie se encuentra amenazada por el gran deterioro de su 

hábitat natural (Zambrano et al. 2007). Con base en un análisis demográfico se ha sugerido enfocar los 

esfuerzos de conservación en estadios tempranos de desarrollo, puesto que son los que más 

contribuyen a la tasa de crecimiento poblacional (Zambrano et al. 2007).  

Cuatro especies del género se encuentran restringidas al eje Neovolcánico Transversal 

(Ambystoma altamirani, A. leorae, A. rivulare, y A. zempoalense), particularmente a los estados de 

México, Morelos, Guerrero, Michoacán y el Distrito Federal (Matías-Ferrer 2006). Estas cuatro 

especies conformaban el género Ryacosiredon hasta 1994, año en el que se sinonimizó a este género 

con Ambystoma (Really y Brandon 1994; Matías-Ferrer 2006). Todas ellas habitan en corrientes frías 

y se conocen como ajolotes de montaña (Armstrong y Malacinski 1989; Matías-Ferrer 2006). La 

distribución restringida de estas cuatro especies las hace muy vulnerables y las coloca bajo un fuerte 

riesgo de extinción (Vega-López y Álvarez-Solórzano 1993). Tradicionalmente se considera que estas 

especies son metamórficas; sin embargo, se ha llegado a considerar a A. altamirani como 

paedomórfico facultativo (Armstrong y Malacinski 1989). En general los estudios en estas especies en 

el contexto de su conservación y ecología son escasos. La Tabla 1 presenta un resumen de los estudios 

correspondientes a la NOM-059-SEMARNAT-2001 que hasta cierto punto se han enfocado en 

aspectos relacionados con la conservación de ambystomátidos mexicanos y su correspondiente 

categorización de conservación. 

  



 

Tabla 1. Resumen de los estudios realizados acerca de algún aspecto relacionado con la conservación de especies 

del género Ambystoma que habitan en México. Las categorías de conservación corresponden a la NOM-059-

SEMARNAT-2001 de la siguiente manera: Pr = Bajo protección especial, A = amenazada. 

Especie 
Categoría de 

conservación 
Trabajo Autor 

Ambystoma amblycephalum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma andersoni Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma bombypellum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma dumerili Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma flavipiperatum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma granulosum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma lermaense Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma leorae A Ficha NOM-059 Lemos - Espinal 2003 

Ambystoma mexicanum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma ordinarium Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma rivularis A Ficha NOM-059 Lemos - Espinal 2003 

Ambystoma roceasum Pr Ficha NOM-059 Lemos - Espinal 2003 

Ambystoma taylori Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma tigrinum Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma velasci Pr Ficha NOM-059 Aguilar-Miguel 2005 

Ambystoma zempoalensis A Ficha NOM-059 Lemos - Espinal 2003 

 

  



 

c) Ambystoma altamirani  

Ambystoma altamirani es un ajolote endémico de la región central de México (Vega-López y Álvarez-

Solórzano 1993). Originalmente esta especie fue descrita por Dugès (1896) de la Sierra de las Cruces, 

México, D. F. Posteriormente, Maldonado-Koerdell en 1947 registró a la especie en un arroyo de la 

quinta Laguna de Zempoala y también en canales de la zona de la Marquesa (Campbell y Simmons 

1962). Su distribución actual abarca las partes altas de la Sierra de las Cruces, la quinta Laguna de 

Zempoala y la Cuenca del río Lerma (Campbell y Simmons 1962; Really y Brandom 1994.). El 

conocimiento sobre esta especie es muy escaso, limitado sólo a trabajos que se enfocan en su 

descripción y distribución (Vega-López y Álvarez-Solórzano 1993, Lemos-Espinal 2003). También se 

han realizado estudios moleculares de esta especie para la reconstrucción de las relaciones 

filogenéticas entre las especies del género (Shaffer 1984; Matías-Ferrer 2006).  

Ambystoma altamirani ha sido considerada como una especie paedomórfica facultativa 

(Armstrong y Malacinski 1989); sin embargo, no se cuenta con registros de su reproducción que 

sostengan dicha afirmación. Dentro de la literatura en torno a la reproducción de esta especie 

únicamente se cuenta con observaciones del número de huevos que se pueden encontrar a lo largo de 

los ríos (700 a 1000 huevos) en racimos de 4 a 20 (Uribe- Peña et al. 1999); y del diámetro de los 

huevos (2.5 mm; Campbell y Simmons 1962). También existen observaciones de la talla a la eclosión 

(aproximadamente 10 mm de longitud hocico-cloaca y 17 mm de longitud total; Brandon y Alting 

1973). Las tallas a las que puede ocurrir la transformación van desde 48 hasta 65 mm de longitud 

hocico-cloaca (LHC; Campbell y Simmons 1962; Brandon y Altig 1973). Esta especie habita en 

bosques de coníferas (pino o pino-oyamel; Lemos-Espinal 2003) en ambientes sombríos y húmedos y 

ocupa pequeños cuerpos de agua. A los transformados se les puede encontrar debajo de troncos u 

hojarasca pero siempre cerca de corrientes fluviales. Su ciclo reproductivo inicia en invierno y las 

larvas se pueden observar entre finales de marzo y abril (Uribe-Peña et al. 1999). 



 

Ambystoma altamirani, según la NOM-059-SEMARNAT-2001, se encuentra como 

amenazada debido al deterioro y modificación de su hábitat natural. En la lista roja de especies 

amenazadas de la IUCN (International Union for Conservation of Nature) aparece también bajo la 

categoría “amenazada” debido a los diferentes riesgos en los que se encuentra por su distribución 

restringida a una zona de alto riesgo como son los alrededores de la Ciudad de México. Entre las 

amenazas a las que se enfrenta A. altamirani destaca la posible presencia del hongo Batrachochytrium 

dendrobatidis (Bd), el cambio de uso de suelo, el crecimiento urbano, la contaminación y la posible 

introducción de carpa o trucha. Estos últimos factores han modificado drásticamente su hábitat natural 

incrementando la mortalidad de los diferentes estadios en esta población (IUCN 2006). 



2. Objetivos  

2.1 Objetivo general 

Este trabajo pretende analizar la dinámica poblacional de Ambystoma altamirani en una población 

de del río Magdalena, D. F. 

2.2 Objetivos particulares 

 Estimar las tasas de supervivencia y fecundidad de los diferentes estadios.   

 Estimar la tasa de crecimiento de la población. 

 Identificar las fases del ciclo de vida que contribuyan más al crecimiento poblacional. 

 Simular el cambio en la tasa finita de crecimiento a partir de disminuciones en las entradas de la 

matriz.  

3. Hipótesis 

Debido al deterioro ambiental que rodea a la Ciudad de México, se espera que la población de 

estudio en el río Magdalena exhiba bajos valores en la tasa finita de crecimiento poblacional (λ < 

1), lo que indicaría que la población se encuentra potencialmente en declive. 

 



 

4. Métodos 

4. 1 Área de estudio 

La zona de estudio se localiza en el cuarto dinamo del río Magdalena. Este último se encuentra en la 

Sierra de las Cruces (Figura 1) a una altitud de 3088 msnm y con las siguientes coordenadas 

geográficas: N 19º15´55.4´´ y O 99º16´40.6´´. Esta zona se caracteriza por un clima templado-

subhúmedo con lluvias en verano C (w). La precipitación anual es de 800 mm y la temperatura media 

anual oscila entre 12 y 18 ºC (Lemos-Espinal 2003). El tipo de vegetación predominante es el bosque 

de oyamel (Abies religiosa).  

 

Figura 1. Distribución de Ambystoma altamirani y área de estudio. 

 

4.2 Trabajo de campo 

En enero de 2007 se delimitó un transecto de 1 km de largo y de 2m de ancho a lo largo del cauce del 

río Magdalena, localizado en la zona llamada el Potrero, el cual fue visitado cada cuarenta días 

Área de estudio 

 



 

durante un periodo total de 20 meses (enero 2007- agosto 2008). Las estimaciones demográficas se 

obtuvieron mediante un procedimiento de marcaje y recaptura. Los individuos capturados de 

Ambystoma altamirani fueron marcados individualmente mediante ectomización de falanges (Lemos-

Espinal et al. 2005). De cada organismo marcado (fuese primera vez o recaptura) se obtuvieron los 

siguientes datos: peso, longitud hocico-cloaca (LHC), longitud total (LT) y sexo.  

4.3 Estimación de tasas de supervivencia 

Las tasas de supervivencia se estimaron a partir de los datos de marcaje y recaptura y mediante el uso 

del programa MARK (White y Burnham 1999) para cada una de las siguientes categorías de estadio: 

juveniles 1, juveniles 2 y adultos (Tabla 2). Este análisis de supervivencia se basa en el hecho de que 

el observar o no a un organismo marcado en una ocasión de muestreo particular depende de dos 

parámetros: de la probabilidad de recapturarlo y de la probabilidad de que haya sobrevivido. MARK 

calcula las probabilidades de recaptura (p) y supervivencia (φ) para cada ocasión de muestreo a partir 

de métodos de máxima verosimilitud (Lebreton et al. 1992). En síntesis, la máxima verosimilitud se 

refiere a la estimación del valor de los parámetros que con el mayor nivel de confianza arrojan el 

arreglo de datos observados, que en el caso de esta investigación son los registros de presencia y 

ausencia de los organismos marcados durante el curso de trabajo de campo (Aldrich 1997).  

  



 

Tabla 2. Descripción de categorías de estadio definidos para la población de Ambystoma altamirani. 

 

 

Las probabilidades p y φ pueden ser estimadas a partir de diferentes modelos que representan 

distintas hipótesis acerca de la variación o constancia de estos parámetros (Lebreton et al. 1992). Es 

decir, tanto p como φ pueden variar través del tiempo (t = entre cada ocasión de muestreo), entre 

categorías (g = entre juveniles 1, juveniles 2 y adultos), pueden ser constantes a lo largo del periodo 

de muestreo (c) o pueden variar entre combinaciones particulares de categorías y ocasiones de 

muestreo (g t = la interacción entre categorías y tiempo). Estas distintas combinaciones de p y φ dan 

origen a 16 modelos (Tabla 3) que se probaron con los datos de esta población.   

Para determinar el modelo con el mejor ajuste en los datos obtenidos, se utilizó el Criterio de 

Información de Akaike (AIC; Burnham y Anderson 2002; Ecuación 1), el cual es una medida de la 

verosimilitud de los modelos. En síntesis, el modelo más verosímil y que mejor se ajusta a los datos 

con el menor número de parámetros es indicado por el valor más bajo del AIC. El AIC no sólo 

Categoría Características 

 

Huevos y recién 

eclosionados 

 

 

Huevos y larvas menores a 3 mm de LHC 

Juveniles 1 Presencia de branquias, coloración amarilla y LHC entre 3.0 y 5.6 mm 

Juveniles 2 Coloración oscura, branquias y LHC > 5.6. Incluye individuos de talla relativamente grande que 

no han perdido aún los caracteres larvarios 

Adultos Sin branquias (individuos que han experimentado metamorfosis), coloración oscura. 

Independiente de su talla  



 

KLAIC 2ln2 

considera el soporte de cada modelo en los datos, sino que también penaliza a aquellos modelos que 

estiman una gran cantidad de parámetros (Akaike 1973; Burnham y Anderson 2002; Johnson y 

Omland 2004). Por lo tanto, el AIC es una medida que se basa en la parsimonia (lo más simple es lo 

que es biológicamente más factible) y la fórmula para calcularlo es la siguiente: 

                                                                                                          Ec. 1 

donde L = es la verosimilitud del modelo y K = es el número de parámetros estimados.  

Cuando una diferencia entre los valores de AIC de dos modelos (ΔAIC) es menor a 2, resulta 

razonable concluir que ambos modelos tienen aproximadamente el mismo ajuste en los datos. Si esta 

diferencia (ΔAIC) es mayor a 2, entonces existe apoyo considerable de una diferencia real entre ambos 

modelos (Burnham y Anderson 2002; Johnson y Omland 2004). 

MARK también calcula medidas de la plausibilidad relativa (i.e., la verosimilitud) de cada 

modelo a través del peso normalizado de cada AIC (wi; Ecuación 2) de la siguiente manera: 
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     Ec. 2

 

Estos pesos normalizados indican el peso (apoyo relativo) que tiene cada modelo en los datos 

y ayudan a comparar entre ellos. Por ejemplo, un modelo con wi = 0.64 tiene aproximadamente dos 

veces más apoyo que otro modelo con wi = 0.29, dado que 0.64/0.29 = 2.21. MARK utiliza estos 

pesos normalizados para calcular promedios ponderados tanto de la probabilidad de supervivencia 

como de la probabilidad de captura utilizando como referencia la verosimilitud y soporte de todos los 

modelos que son ajustados. De esta manera, estos promedios ponderados son más robustos que si se 

calcularan p y φ a partir de un solo modelo, debido a que toman en cuenta la incertidumbre inherente a 

un proceso de selección de modelos biológicos (White y Burnham 1999; Burnham y Anderson 2002). 



 

Para la población estudiada de A. altamirani se calcularon promedios ponderados (a partir de 

los 16 modelos ajustados) para la tasa de supervivencia de cada categoría (juveniles 1, juveniles 2 y 

adultos; Tabla 3). Utilizando estas tasas de supervivencia se construyó también una curva de 

supervivencia por estadio a través del cálculo de la probabilidad de sobrevivir a lo largo del ciclo de 

vida a partir del momento en el que las hembras ponen los huevos (lx; Gotelli 2008). 

 

Tabla 3. Modelos que fueron ajustados a los datos de marca y recaptura para estimar las tasas de supervivencia en la 

población de Ambystoma altamirani a través del programa MARK. Los modelos ajustados en MARK consideran que tanto 

φ (probabilidad de supervivencia) como p (probabilidad de captura) pueden ser constantes (c), variables a través del 

tiempo (t), diferente entre categorías (g) o diferente entre categorías y a través del tiempo (g × t).  

Modelo Descripción 

 

φ(c) p(c) 

 

Probabilidad de supervivencia y captura constantes. 

φ(c) p(t) Probabilidad de supervivencia constante y probabilidad de captura distinta entre 

ocasiones de muestreo. 

 

φ(c) p(g) 

 

Probabilidad de supervivencia constante y probabilidad de captura distinta entre 

categorías. 

φ(c) p(g x t ) 

 

Probabilidad de supervivencia constante y probabilidad de captura diferente entre 

categorías y a través del tiempo. 

 

φ(t) p(c) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre ocasiones de muestreo y probabilidad de 

captura constante. 

 

φ(t) p(t) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre ocasiones de muestreo y probabilidad de 

captura distinta entre ocasiones de muestreo. 

 



 

 

 

4.4 Estimación de la tasa de fecundidad 

φ(t) p(g) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre ocasiones de muestreo y probabilidad de 

captura distinta entre categorías. 

 

φ(t) p(g x t) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre ocasiones de muestreo y probabilidad de 

captura diferente entre categorías y a través del tiempo. 

 

φ(g) p(c) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre categorías y probabilidad de captura 

constantes. 

 

φ(g) p(t) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre categorías y probabilidad de captura 

distinta entre ocasiones de muestreo. 

 

φ(g) p(g) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre categorías y probabilidad de captura 

distinta entre categorías. 

 

φ(g) p(g x t) 

 

Probabilidad de supervivencia distinta entre categorías y probabilidad de captura 

diferente entre categorías y a través del tiempo. 

 

φ(g x t) p(.) 

 

Probabilidad de supervivencia diferente entre categorías y a través del tiempo y 

probabilidad de captura constante. 

 

φ(g x t) p(t) 

 

Probabilidad de supervivencia diferente entre categorías y a través del tiempo y 

probabilidad de captura distinta entre ocasiones de muestreo. 

 

φ(g x t) p(g) 

 

Probabilidad de supervivencia diferente entre categorías y a través del tiempo y 

probabilidad de captura distinta entre categorías. 

 

φ(g x t) p(g x t) 

 

Probabilidad de supervivencia diferente entre categorías y a través del tiempo y 

probabilidad de captura diferente entre categorías y a través del tiempo. 



 

Ec. 3 

El ciclo reproductivo de A. altamirani esta reportado para la época de invierno (Uribe-Peña et 

al. 1999), sin embargo también se observaron puestas en el mes de agosto. Esta especie se ha 

reportado como paedomórfica facultativa (Armstrong y Malacinski 1989); es decir, se consideraba 

que los organismos podían reproducirse cuando aún poseen características larvarias (i. e., sin haber 

sufrido metamorfosis). La tasa de fecundidad se estimó a partir de la colecta de hembras con 

branquias y transformadas con tallas > 6.7 mm LHC). Las hembras se colectaron en diciembre de 

2007 y se colocaron en recipientes plásticos con agua a temperaturas entre los 13 y los 15 °C 

simulando las condiciones térmicas del agua registradas al momento de ser capturadas. Estas hembras 

se mantuvieron en el laboratorio hasta su puesta. Durante dicho periodo su dieta consistió en 

lombrices de agua y artemias. Una vez finalizada la puesta las hembras fueron liberadas en los sitios 

de captura.  

A partir de las puestas obtenidas se estimó el número promedio de huevos por hembra, que a 

su vez es una estimación de la fecundidad per cápita durante cada puesta. Esta fecundidad promedio 

por hembra se utilizó para estimar la supervivencia del estadio de huevos y recién eclosionados 

(Ecuación 3). 

φ Huevos y recién eclosionados =  
No. de juveniles observados en 2008

No. total de huevos producidos en 2007
 

donde:  

No. total de huevos producidos en 2007 

=   Hembras presentes en 2007     Fecundidad per cápita promedio x φ agosto 

+  Fecundidad per cápita promedio x φ diciembre   

 

Primero fue necesario calcular el número promedio de huevos que produce una hembra a lo 

largo de un año, tomando en cuenta que A. altamirani en el río Magdalena tiene dos puestas anuales. 



 

Esto se logró a través de la suma de dos productos: 1) la fecundidad per cápita de la primera puesta 

(agosto) multiplicada por la probabilidad que experimentan las hembras de sobrevivir hasta agosto 

(obtenida a través de MARK), y 2) la fecundidad per cápita de la segunda puesta (diciembre) por la 

probabilidad de sobrevivir hasta diciembre (obtenida a través de MARK). Se asumió que la 

fecundidad promedio de diciembre es igual a la de agosto. La suma de estos dos productos es una 

estimación del número promedio de huevos producidos por cada hembra presente en la población a lo 

largo de un año. Posteriormente, esta fecundidad promedio anual se multiplicó por el número de 

hembras adultas (transformadas) observadas al inicio del estudio (enero-marzo de 2007). De este 

modo se obtuvo un cálculo del total de huevos producidos por las hembras presentes en la población 

en los primeros meses del 2007. El cociente resultante del número de juveniles observados un año 

después (primeros meses de 2008) entre el total estimado de huevos producidos por las hembras de la 

población que estaban vivas a inicios del 2007, se consideró un estimador de la supervivencia anual de 

los huevos y recién eclosionados.  

4.5 Matriz de proyección poblacional 

Un gráfico del ciclo de vida representa las transiciones y contribuciones (representadas por flechas) 

que ocurren entre las diferentes fases que lo componen (representadas por círculos; Caswell 2001; 

Lemos-Espinal et al. 2005). Los organismos que están presentes en una categoría j al tiempo t, 

pueden: 1) transitar a otra categoría i (crecimiento = cij), permanecer en la misma categoría j (estasis o 

permanencia = pij) o contribuir mediante la producción de crías a la primera categoría (fecundidad = 

fij) durante la transición entre el tiempo t y el t + 1. En el caso de A. altamirani, el gráfico del ciclo de 

vida está compuesto por las cuatro categorías definidas anteriormente (huevos y recién eclosionados, 

juveniles 1, juveniles 2 y adultos; Figura 2).  

 

fij 



 

 

Figura 2. Gráfico del ciclo de vida de Ambystoma altamirani. H-E = huevos y recién eclosionados. Las flechas pij 

representan la permanencia en un estadio de desarrollo, las cij crecimiento y fij la fecundidad de los adultos. 

 

Los gráficos de ciclos de vida pueden ser representados cuantitativamente a partir de matrices 

de proyección poblacional que incorporan las tasas de supervivencia, fecundidad y crecimiento 

específicas para cada categoría (Caswell 2001). A partir de éstas se pueden estimar, entre otros 

parámetros, la tasa finita de crecimiento poblacional (λ), los cambios en el tamaño poblacional a 

través del tiempo y la contribución que hacen las distintas fases del ciclo de vida a la tasa finita de 

crecimiento (de Kroon et al. 1987, 2000; Caswell 2001). Dichas matrices son un arreglo matemático 

de datos en columnas y renglones, cuyas entradas (denotadas como aij: i-renglones, j-columnas; Tabla 

4) representan las diferentes tasas vitales (transiciones y contribuciones) que experimentan los 

individuos de cada categoría de estadio.  

Los individuos de A. altamirani que se encuentran en la categoría j (columnas) al tiempo t (en 

un determinado año) pueden al siguiente año (al tiempo t + 1; i-renglones), pasar a otra categoría i 

(crecimiento = cij), permanecer en la misma categoría (estasis o permanencia = pij) o contribuir a la 

clase de huevos y recién eclosionados (categoría 1 = renglón 1) a través de la producción de huevos 

(fecundidad = fij). Por lo tanto, las fecundidades se representan en el primer renglón de la matriz 

H-E Juveniles 1 Juveniles 2 Adultos 

cij cij cij 

pij pij pij 



 

(entradas 1j), las permanencias en la diagonal principal (i = j) y los crecimientos en las subdiagonales 

(i > j; Tabla 4; Caswell 2001; Lemos-Espinal et al. 2005). 

 

Tabla 4. Representación matricial del ciclo de vida en Ambystoma altamirani donde H-E = huevos y recién eclosionados, 

J1 = juveniles 1, J2 = juveniles 2, A = adultos. pij = representa las entradas correspondientes a la permanencia, cij = 

crecimiento y fij = la entrada de la fecundidad de los adultos.  

 

 

 

 

 

Para este trabajo se construyó una matriz de transición anual de 4 × 4 para el periodo 

comprendido entre enero de 2007 a agosto de 2008. La dimensión de esta matriz (4 × 4) está 

determinada por las cuatro categorías de talla en las que la población fue estructurada (huevos y recién 

eclosionados, juveniles 1, juveniles 2 y adultos). Para cada una de las entradas de la matriz 

poblacional se usaron las tasas de supervivencia obtenidas del programa MARK así como la tasa de 

supervivencia calculada para huevos y recién eclosionados. Las tasas de supervivencia calculadas a 

partir de MARK para cada categoría de estadio se dividieron de acuerdo con las proporciones 

observadas de individuos que sobrevivieron y pasaron a la siguiente categoría y aquellos que 

sobrevivieron y permanecieron en la misma categoría. De este modo se obtuvieron las entradas de 

crecimiento y permanencia, respectivamente (Zúñiga-Vega et al. 2008). Para la entrada que representa 

la fecundidad de los adultos (entrada f14) se utilizó la fecundidad per cápita anual que fue estimada 

como se indicó anteriormente.  

 H-E J1 J2 A 

H-E 0 0 0 fij 

J1 cij pij 0 0 

J2 0 cij pij 0 

A 0 0 cij pij 



 

El valor propio (eigenvalor) dominante de la matriz de proyección poblacional representa la 

tasa finita de crecimiento (λ). Ésta indica un declive potencial en la población cuando toma valores < 

1, indica estabilidad poblacional cuando es igual a 1 y sugiere potencial de crecimiento de la 

población cuando toma valores > 1. El vector propio (eigenvector) derecho (w) asociado al valor 

propio dominante estima a la estructura estable por estadios, que es la proporción de individuos que se 

observaría bajo estabilidad poblacional. El vector propio izquierdo (v) asociado también al valor 

propio dominante de la matriz estima el valor reproductivo por categoría de estadio, es decir el 

número de progenie esperada de un individuo promedio de cada categoría (Caswell 2001; Lemos-

Espinal et al. 2005). La estructura estable por estadios (vector propio w) se comparó con la estructura 

poblacional observada a través de una prueba de χ
2
.  

4.6 Análisis de perturbación prospectiva 

Los análisis de perturbación prospectiva (análisis de sensibilidad y elasticidad) evalúan el impacto de 

cambios en las tasas de crecimiento, reproducción y supervivencia (tasas vitales) sobre la tasa finita de 

crecimiento poblacional (Caswell 1978; de Kroon et al. 1986, 2000; Wisdom et al. 2000; Caswell 

2001; Lemos-Espinal et al. 2005). De este modo se puede predecir la magnitud del impacto en λ 

producido por cambios en las entradas de la matriz de proyección poblacional. Específicamente, se 

llevó a cabo un análisis de elasticidad que estima el cambio proporcional en λ que se produciría como 

producto de un cambio proporcional en las tasas vitales (de Kroon et al. 1986, 2000). El cálculo de las 

elasticidades (eij) se obtiene a partir de la siguiente ecuación (Ecuación 4): 

𝑒𝑖𝑗 =  
𝑎𝑖𝑗

𝜆
 𝑠𝑖𝑗  

                                                                                                     Ec. 4 

donde aij representa las entradas de la matriz de proyección poblacional y sij representa las 

sensibilidades. Éstas últimas miden el cambio absoluto en λ que se produciría debido a cambios 



 

absolutos en cada una de las entradas de la matriz de proyección poblacional. Por lo tanto, las 

elasticidades no son otra cosa que sensibilidades estandarizadas y consecuentemente la suma de las 

entradas de una matriz de elasticidad da un total de 1 (Mesterton-Gibbons 1993). Este análisis se 

utiliza para identificar  las tasas vitales que realizan la mayor contribución relativa a la tasa de 

crecimiento poblacional (de Kroon et al. 2000) y, por lo tanto, han sido ampliamente utilizadas con 

fines de conservación y manejo puesto que identifican las fases del ciclo de vida que son “más 

importantes” para la permanencia de las poblaciones (e.g., Crouse et al. 1987, Hernández-Apolinar et 

al. 2006). Las elasticidades también pueden sumarse a través de regiones particulares de la matriz, de 

tal manera que es posible estimar la importancia relativa de cada proceso demográfico (crecimiento, 

permanencia y fecundidad) y de cada categoría (huevos y recién eclosionados, juveniles 1, juveniles 2 

y adultos) simplemente sumando las elasticidades que corresponden a cada proceso y/o a cada 

categoría (Silvertown et al. 1993). 

4.7 Intervalo de confianza para la tasa de crecimiento poblacional 

Se calcularon los intervalos de confianza (95%) para λ mediante el cálculo de su varianza V (λ) 

(Ecuación 5)  

𝑉  𝜆 =    𝑠𝑖𝑗  
2

𝑖𝑗  × 𝑉 𝑎𝑖𝑗                Ec. 5 

donde V(𝑎𝑖𝑗 ) representa a la varianza de las entradas de la matriz. Para las probabilidades de 

crecimiento y estasis (Ecuación 6) V(𝑎𝑖𝑗 ) se estimó como:  

𝑉 𝑎𝑖𝑗  = 𝑎𝑖𝑗  ×  
1−𝑎𝑖𝑗

𝑁
                       Ec. 6 

donde N representa al número de individuos con el cual se calculó la entrada correspondiente. 

Para la entrada de la matriz correspondiente a la tasa de fecundidad, la varianza se obtuvo 

usando la información obtenida en laboratorio (varianza del número de huevos puestos por hembra). 



 

El error estándar (𝜎) se calculó como la raíz cuadrada de la varianza de lambda, mientras que el 

intervalo de confianza se obtuvo como λ ± 2 𝜎. 

4.8 Simulaciones de cambios en las tasas vitales 

Como parte de esta investigación también se trató de explorar de qué manera impactarían la tasa de 

crecimiento poblacional las disminuciones potenciales en las tasas vitales. En este caso se simularon 

disminuciones de las entradas de la matriz (i.e., de las tasas vitales) para conocer el comportamiento 

de la tasa finita de crecimiento poblacional ante posibles decrementos de las tasas de supervivencia. A 

través de este tipo de simulaciones se ha podido identificar en diversos estudios demográficos aquellas 

tasas vitales que tendrían más impacto sobre la tasa finita de incremento en función de diferentes 

porcentajes de extracción o mortalidad (Crowder et al. 1994; Contreras y Valverde 2002; Hernández-

Apolinar et al. 2006; Zambrano et al. 2007).  

En este trabajo se simuló la disminución de entre 10 y 90% con el valor de cada una de las 

tasas vitales (i.e., de cada una de las entradas de la matriz) con respecto a su valor originalmente 

observado. De este modo se intentó determinar la tasa vital cuya disminución generaría el efecto 

negativo más drástico sobre λ. Adicionalmente, se llevó a cabo una simulación en la que se disminuyó 

el valor de todas las tasas vitales de manera simultánea, puesto que en la realidad un disturbio del 

ambiente afectaría a toda la población en conjunto.  



 

5. Resultados 

5.1 Trabajo de campo y de laboratorio 

Se marcaron un total de 500 individuos durante el periodo comprendido entre enero de 2007 y agosto 

de 2008; 154 correspondieron al estadio de juveniles 1, 259 a juveniles 2 y 87 al estadio adulto (42 

hembras y 39 machos). A diferencia de lo reportado en la literatura (Uribe-Peña et al. 199), se 

registraron dos periodos reproductivos al observarse dos puestas al año: una en agosto y otra en 

diciembre. De las hembras colectadas en el mes de diciembre de 2007 (n = 16) se determinó que 

únicamente aquellas que habían sufrido metamorfosis (pérdida de branquias; n = 8) presentaron 

actividad reproductiva (puesta de huevos). Este resultado sugiere la ausencia de paedomorfosis 

facultativa. 

A partir de los datos en laboratorio se estimó que una hembra de la población de Ambystoma 

altamirani en promedio puede poner 10.4 huevos en cada puesta. Al calcular la fecundidad anual, que 

considera dos puestas anuales y la probabilidad de supervivencia de las hembras de llegar a 

producirlas (ver Métodos), se estimó que la tasa de fecundidad per cápita anual es de 9.26 huevos al 

año. Esta fecundidad es la que se utilizó en el análisis matricial. 

5.2 Tasas de supervivencia 

De acuerdo con los valores del AIC el modelo más verosímil fue aquel en el que la probabilidad de 

supervivencia fue diferente entre categorías (la mortalidad fue distinta entre juveniles 1, juveniles 2 y 

adultos) y la probabilidad de recaptura varió con el tiempo (φ(g) p(t); Tabla 5). Este modelo tuvo un 

apoyo del 75% en los datos (w = 0.752).  

En el siguiente modelo más verosímil también la supervivencia varió entre grupos al igual 

que la tasa de recaptura (φ(g) p(g)). Sin embargo, el ΔAIC de este modelo con respecto al anterior fue 

de 3.36, lo cuál indica que hay una diferencia real entre ambos modelos. Además, el primer modelo 



 

tiene cinco veces más apoyo en los datos que el segundo ([wmodelo 1 = 0.752] / [wmodelo 2 = 0.140] = 

5.371). Todos los demás modelos no tuvieron un apoyo considerable en los datos (w ≤ 0.10; Tabla 5).  

La tasa de supervivencia anual de los huevos y recién eclosionados fue de 0.078. A partir de 

los promedios ponderados del programa MARK se reconoció que la supervivencia anual fue mayor 

conforme se avanza en la etapa del ciclo de vida (Tablas 6 y 7). La curva de supervivencia resultante 

es de tipo III (Gotelli 2008) en la que la mayor mortalidad se observa en las fases tempranas del ciclo 

de vida y la mayor supervivencia en los adultos (Figura 3). Estas estimaciones se usaron para calcular 

las entradas de la matriz de proyección poblacional correspondientes a las probabilidades de 

permanecer o transitar entre categorías.  

  



 

Tabla 5. Resultados de los 16 modelos ajustados en el programa MARK para los datos de marca y recaptura de la 

población de Ambystoma altamirani. Se presenta para cada modelo: 1) el criterio de información de Akaike (AIC), 2) la 

diferencia entre valores de AIC y el modelo con el menor AIC (ΔAIC) y 3) el peso (plausibilidad relativa) de cada modelo 

(wAIC). Tanto φ (probabilidad de supervivencia) como p (probabilidad de captura) pueden ser constantes (c), variables a 

través del tiempo (t), diferente entre categorías (g) o diferente entre categorías y a través del tiempo (g × t). 

Modelo AIC ΔAIC wAIC 

φ (g) p(t) 598.5 0 0.752 

φ (g) p(g) 601.9 3.3 0.140 

φ (g) p(c) 602.5 3.9 0.103 

φ (c) p(g) 608.7 10.2 0.005 

φ (t) p(g) 614.0 15.5 0.00032 

φ (c) p(t) 616.0 17.5 0.00012 

φ (g) p(g*t) 620.3 21.8 0.00001 

φ (c) p(c) 620.6 22.0 0.00001 

φ (c) p(g*t) 624.8 26.3 <0.00001 

φ (t) p(c) 629.0 30.5 <0.00001 

φ (t) p(t) 633.0 34.4 <0.00001 

φ (t) p(g*t) 642.3 43.8 <0.00001 

φ (g*t) p(g) 656.3 57.8 <0.00001 

φ (g*t) p(c) 657.3 58.8 <0.00001 

φ (g*t) p(t) 664.9 66.4 <0.00001 

φ (g*t) p(g*t) 689.9 91.3 <0.00001 

 

Tabla 6. Tasas de supervivencia estimadas a partir de los promedios ponderados que arroja el programa MARK para los 

diferentes estadios de Ambystoma altamirani. La tasa de supervivencia de los huevos y recién eclosionados que fue 

estimada a partir de las observaciones en campo y laboratorio. 

Estadio Supervivencia EE 

Huevos y recién eclosionados 0.078 - 

Juveniles 1 0.744 0.061 

Juveniles 2 0.825 0.054 

Adultos 0.986 0.0398 

 

 



 

Tabla 7. Datos de supervivencia por estadio (px) y a partir del momento en que las hembras ponen los huevos (lx) 

para la población estudiada de Ambystoma altamirani. El logaritmo natural de lx se utilizó para construir la curva de 

supervivencia. 

 

 

 

 

 
Figura 3. Representación del comportamiento de las supervivencias (en escala logarítmica) a través del ciclo de vida de A. 

altamirani (lx).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Estadio No. de 

huevos 

Supervivencia 

al siguiente 

estadio (px) 

No. de 

sobrevivientes 

lx lnlx 

Huevos y recién 

eclosionados 

 

1000 

 

0.078 

 

78 1 0 

Juveniles 1 78 0.744 58.032 0.078 -2.550 

Juveniles 2 58.032 0.825 47.88 0.0580 -2.846 

Adultos 47.88 0.986 47.21 0.0478 -3.039 



 

5.3 Matriz poblacional 

 

Se construyó una matriz de transición poblacional para el periodo de enero de 2007 a agosto de 2008 

(Tabla 8) A partir de la cual se obtuvo una tasa finita de crecimiento poblacional (λ) igual a 1.033 con 

un intervalo de confianza del 95% de entre 0.978 y 1.089. Este resultado indica que aparentemente la 

población de Ambystoma altamirani en el río Magdalena se encuentra estable puesto que este valor no 

es significativamente diferente de la unidad. 

 

Tabla 8. Matriz de proyección poblacional de una poblacional de Ambystoma altamirani del periodo de enero de 2007 a 

agosto de 2008. H-E = huevos y recién eclosionados, J1 = juveniles 1, J2 = juveniles 2, A = adultos.  

 

 

 

 

Además de estimar el valor de la tasa finita de crecimiento poblacional, se obtuvo el valor 

reproductivo para cada categoría (v = vector propio izquierdo). La categoría de adultos es la que tuvo 

el mayor valor reproductivo, muy por encima de las otras tres categorías (Tabla 9). El vector propio 

derecho de la matriz estimó la estructura estable por estadios (w = vector propio derecho; Tabla 9), la 

cual presentó una diferencia significativa con la estructura observada de la población (χ
2

3 = 82.25, P < 

0.0001).  

 

 

 
H-E J1 J2 A 

H-E 0 0 0 9.266 

J1 0.0776 0.651 0 0 

J2 0 0.093 0.744 0 

A 0 0 0.081 0.986 



 

Tabla 9. Valor reproductivo (v) y estructura estable por estadios (w) estimados a partir de la matriz de proyección 

poblacional de Ambystoma altamirani. Se muestra también la estructura poblacional (EP) observada (en proporciones). 

v w EP observada (en 

proporciones) 

0.004 0.725 0.831 

0.050 0.147 0.067 

0.207 0.047 0.057 

0.739 0.081 0.045 

 

 

5.4 Análisis de elasticidad 

A partir de la matriz de proyección poblacional se calcularon las elasticidades para cada una de las 

entradas de la matriz. A partir de este análisis se determinó que la permanencia de los adultos (e44 = 

0.716; Tabla 10) contribuyó en mayor proporción al crecimiento poblacional. Al ser analizadas por 

proceso demográfico y por categoría de estadio, las elasticidades revelaron que la permanencia 

(supervivencia sin progresión) fue el proceso demográfico con la mayor importancia relativa para λ 

(permanencia = 0.862), mientras que los adultos fueron la fase del ciclo de vida que contribuyeron 

más a la tendencia demográfica observada de la población de A. altamirani (elasticidad de λ a los 

adultos = 0.750; Tabla 11). En otras palabras, la permanencia de los adultos contribuyó en un 71.6% 

al valor de λ, así mismo la permanencia como proceso demográfico contribuyó en un 86.2% y los 

adultos contribuyeron en un 75% al valor de λ.  

 

  



 

Tabla 10. Matriz de elasticidades para la población de Ambystoma altamirani. 

 
H-E J1 J2 A 

H-E 
0 0 0 0.034 

J1 
0.034 0.058 0 0 

J2 
0 0.034 0.088 0 

 

A 

 

0 

 

0 

 

0.034 

 

0.716 

 

 

 

Tabla 11. Valores de elasticidades por proceso demográfico y categoría de desarrollo para la población estudiada de 

Ambystoma altamirani. 

Proceso demográfico Categoría 

Fecundidad 0.034 
Huevos y recién 

eclosionados 
0.034 

Crecimiento 0.103 Juveniles 1 0.093 

Permanencia 0.862 Juveniles 2 0.123 

_ _ Adultos 0.750 
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5.5 Simulaciones sobre las tasas vitales  

En los ejercicios de simulación en los que las tasas vitales (permanencia, crecimiento y fecundidad por 

categoría de estadio) fueron disminuidas en diferentes porcentajes (decrementos consecutivos de 10% 

hasta 90%), se observó que la única fase del ciclo de vida cuyo decremento tendría un impacto 

drástico en λ es la permanencia de los adultos (Figura 4). Una simple disminución del 10% en este 

proceso demográfico provocaría que la λ disminuyera por debajo de la unidad (λ = 0.967). En 

contraste, para obtener una tasa de crecimiento poblacional < 1 (λ = 0.998) sería necesario disminuir 

en 80% los valores de las otras tasas vitales. Cuando se disminuyen todas las tasas vitales 

simultáneamente, un pequeño decremento del 10% resulta en una λ = 0.93. De hecho, este último 

escenario resulta en la disminución más notoria de la tasa finita de crecimiento poblacional (Figura 4).  

 

Figura 4. Simulaciones de extracción en las tasas vitales en la población de Ambystoma altamirani. Donde: ◊ = λ 

observada = 1.033, ▲ = tasas vitales en conjunto, ■ = permanencia de adultos, × = todas las tasas vitales restantes. La 

línea punteada representa a λ = 1. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

6. Discusión 

6.1 Tasas de fecundidad 

Los resultados del trabajo de campo con la población de A. altamirani en el río Magdalena, muestran 

la presencia de dos eventos reproductivos (en agosto y diciembre). Este dato es novedoso, puesto que 

de acuerdo con lo anteriormente reportado para esta especie, su ciclo de vida sólo presentaba un 

evento reproductivo durante el mes de diciembre (Uribe-Peña et al. 1999).  

Por otro lado, el hecho de que se observaron eventos reproductivos (i.e., oviposición) 

únicamente en hembras transformadas podría ser un indicativo de que la especie presenta un ciclo 

reproductivo que se completa con la presencia de metamorfosis. En otras palabras, es probable que las 

hembras que no han perdido los caracteres larvarios no sean fisiológicamente capaces de reproducirse 

aún. La anterior clasificación de esta especie como paedomórfica facultativa (Armstrong y Malacinski 

1989) estuvo basada sólo en la observación de puestas y sin algún registro directo de eventos 

reproductivos en organismos con caracteres larvarios. Sin embargo, el tamaño de muestra en este 

trabajo (n = 16 hembras de las cuáles sólo 8 que habían sufrido metamorfosis produjeron huevos) es 

reducido para concluir que no existe paedomorfosis facultativa en A. altamirani; por lo que no 

podemos descartar que simplemente no se capturaron hembras ya reproductivas y que aún 

conservaran las características larvarias o bien que se encontraran bajo estrés. Es recomendable 

realizar estudios posteriores acerca de la reproducción de esta especie para comprobar de manera más 

rigurosa (el resultado obtenido de que estos organismos sólo se reproducen una vez que han 

completado la metamorfosis) en contraste con otras especies relacionadas como A. mexicanum que 

exhibe una clara paedomorfosis (Armstrong y Maenlacinski 1989; Voss y Shaffer 1997).  

El tamaño de puesta promedio encontrado en el laboratorio (promedio de huevos por hembra 

= 10.4) es un dato nuevo sobre la historia natural de Ambystoma altamirani, puesto que dicho valor no 

ha sido reportado con anterioridad. Por otro lado se puede observar que el tamaño de puesta de A. 



 

altamirani es contrastante con el de especies como A. leorae ajolote que produce puestas de 

aproximadamente 40 huevos (Vega-López y Álvarez-Solórzano 1993) o A. mexicanum que exhibe un 

tamaño de puesta de alrededor de 500 a 1000 huevos (Marín-Martínez 2007). Esto se puede deber a 

que A. mexicanum tiene una talla promedio mayor que A. altamirani y en anfibios como en reptiles 

puede existir una relación positiva entre el tamaño de la hembras y el número de huevos o crías que 

producen (Blueweiss 1978; Ford y Seigel 1989; Wiebe y Bortolotti 1995; Clobert et al. 1998; Marín-

Martínez 2007). En otras palabras, las puestas grandes de A. mexicanum en comparación con la de A. 

altamirani pueden explicarse simplemente por su diferencia de tamaños. Además, los anfibios de altas 

latitudes-altitudes tienden a tener baja producción de huevos y talla a la madurez pequeña (Morrison y 

Hero 2003) lo cual parece observarse en A. altamirani en el río Magdalena en contraste con A. 

mexicanum el cual se encuentra a más bajas latitudes-altitudes con un tamaño corporal mayor y alta 

producción de huevos. Por otro lado el hábitat donde habita A. altamirani podría tener poca 

disponibilidad de recursos, depredación reducida y una mayor competencia en comparación con el 

ambiente en el que habita A. mexicanum. Todos estos factores favorecerían menos huevos en A. 

altamirani (Stearns 1992). 

6.2 Estimaciones de supervivencias 

La tasa de supervivencia es diferente entre juveniles 1, juveniles 2 y adultos. Al igual que en otros 

organismos, existe una menor supervivencia en los estadios más jóvenes de A. altamirani (Tablas 6 y 

7; Spinage 1972; Magrath 1997; Marcella 1998). De hecho, cuando son huevos y larvas recién 

eclosionadas, su probabilidad de sobrevivir es muy pequeña (φhuevos y recién eclosionados = 0.078) y va 

incrementándose conforme aumentan de tamaño. La alta mortalidad en fases tempranas del ciclo de 

vida puede deberse a que estas categorías se encuentran más indefensas ante los depredadores, a que 

son más susceptibles a cambios en el ambiente y/o a que son más vulnerables a las enfermedades 

(Cortwright y Nelson 1990; Tyler et al. 1998, Blaustein y Kiesecker 2005). Por otro lado, como 

también se ha documentado en otros anfibios, la denso-dependencia en estos estadios podría estar 



 

afectando directamente su supervivencia (Scott 1994; Boone 2005; Govindarajulu et al. 2005). Cabe 

señalar, que otra fuente de mortalidad en las larvas podría ser el canibalismo, puesto que en el campo 

se observó a un adulto comiéndose un par de larvas.  

En comparación con los estadios juveniles, los adultos pueden llegar a experimentar tasas de 

supervivencia mayores debido a una mejor capacidad para evitar la depredación. También, es posible 

que los individuos adultos tengan la capacidad de responder ante un cambio en el ambiente a partir de 

salidas del ambiente acuático al terrestre principalmente para la obtención de alimento. Además, los 

estadios reproductivos pueden tener mejores posibilidades de resistir cambios en el ambiente 

(incluidas amenazas por infecciones) y una mayor capacidad para adquirir recursos (Ricklefs 2000; 

Willemsen y Hailey 2001). De hecho, la tasa de supervivencia anual de los adultos (φ = 0.986) es 

notablemente alta en comparación con la de los adultos de otras especies del género Ambystoma. Por 

ejemplo, A. californiense experimenta supervivencias promedio de 0.5 y 0.6 en adultos hembras y 

machos, respectivamente (Trenham et al. 2000). Otros casos importantes en los cuales las 

supervivencias de los adultos tienen valores menores que las observadas en A. tigrinium cuya 

probabilidad de supervivencia anual es de 0.80 (Trenham y Shaffer 2005) y A. mexicanum, con 0.0526 

(Zambrano et al. 2007), el cual es drásticamente más bajo que en A. altamirani. Las tasas de 

supervivencia altas observadas en la población estudiada de A. altamirani podrían estar explicadas por 

la ausencia de otros organismos en la parte alta del río Magdalena, al no registrarse otras especies de 

anfibios o peces (Anónimo, 2008) con los cuales compitan ya sea por recursos o por espacio. 

Adicionalmente, es posible que el número de depredadores potenciales para estos ajolotes sea 

relativamente bajo en este bosque templado de alta elevación (3300 msnm) puesto que, por lo general, 

se observa una disminución de la biodiversidad (y aquí se incluyen posibles depredadores de anfibios) 

conforme aumenta la altitud y/o latitud (Pianka 1966; Wake 1987; Pough et al. 2001).  

Cabe señalar que las diferencias en la tasa de supervivencia adulta entre A. altamirani y A. 

mexicanum (0.986 y 0.0526; respectivamente) podrían explicar, al menos potencialmente, las 



 

diferencias en la fecundidad. Especies o poblaciones que experimentan alta mortalidad, como A. 

mexicanum tiende a evolucionar altas fecundidades para compensar la mortalidad. Por otro lado, 

especies o poblaciones que experimentan baja mortalidad, como A. altamirani, tienden a evolucionar 

baja fecundidad (Prowislowy y Harvey 1990; Charnov 1990. 1991). 

Entre los modelos que fueron puestos a prueba con el programa MARK, aquel con un efecto 

de la temporalidad sobre las tasas de supervivencia (φ(t) p(g)) tuvo un apoyo insignificante en los 

datos de marcaje y recaptura (w = 0.00032). Este resultado sugiere que no hay diferencias entre los 

diferentes meses que comprendió el periodo de estudio en la probabilidad de sobrevivir de estos 

organismos. Esto se puede deber a que la zona de estudio es un rio permanente, cuya temperatura 

tiende a ser constante, y por ende permite que algunas de las condiciones más relevantes en este 

microambiente no sufran cambios temporales drásticos. En anfibios, la supervivencia se puede ver 

afectada no sólo por el estadio en el que se encuentren sino también por los ambientes tan 

heterogéneos en los que se desarrollan. Por ejemplo, muchos anfibios se desarrollan en ambientes 

donde el periodo de lluvias se reduce a escasos meses y la supervivencia durante este periodo es muy 

distinta a la que experimentan en los meses secos (Altwegg y Heinz-Urlich 2003; Provenzano y 

Boone 2009). En este sentido, la intensidad de mortalidad anual parece ser drásticamente diferente 

entre ambientes estacionales y temporales en comparación con ambientes permanentes (Berven 1990; 

Gould y Nochols 1998; Altwegg y Reyer 2003; Provenzano y Boon 2009). Ambystoma altamirani en 

el río Magdalena habita un ambiente relativamente permanente en el que durante todo el año el 

afluente de agua es constante. Es probable también que la disponibilidad de recursos no varíe 

notablemente durante el año y además no existe emigración de estos animales, lo cual implica menor 

gasto de energía y menor riesgo de depredación en comparación con anfibios con alta movilidad 

(Gould y Nichols 1998; Altwegg y Reyer 2003).  

 



 

6.3 Dinámica poblacional 

Considerando las amenazas potenciales sobre la población de Ambystoma altamirani en el río 

Magdalena, las cuales incluyen el crecimiento de la mancha urbana, la contaminación, el cambio de 

uso de suelo y la potencial presencia del hongo Bd en esta población (Longcore et al. 1999; Lips et al. 

2006; Anónimo 2008), se esperaba que la dinámica de esta población tuviera una tendencia hacia el 

declive con valores de la tasa finita de crecimiento poblacional por debajo de la unidad. Sin embargo, 

a partir del análisis demográfico para el periodo de enero de 2007 a agosto de 2008, aparentemente la 

población presenta una dinámica poblacional estable con una tasa finita de crecimiento que no es 

significativamente diferente de la unidad (λ = 1.03 ± 0.056). Esto podría sugerir que estos factores de 

riesgo aún no han perturbado la zona de estudio y, por lo tanto, no han afectado aún a A. altamirani. 

Posiblemente entonces el microambiente en el que se encuentran estos ajolotes, en términos de la 

calidad del agua del río Magdalena (Ezcurra et al. 2006), es lo suficiente saludable para mantener la 

dinámica poblacional estable. Esto contrasta mucho con otro ajolote de alta importancia cultural para 

nuestro país: A. mexicanum, cuyo hábitat ha sido deteriorado por la contaminación y la introducción 

de especies y que actualmente exhibe tendencias poblacionales negativas (Zambrano et al. 2007). 

Debido a que los anfibios han demostrado ser buenos indicadores de la calidad del ambiente (Hecnar y 

M'Closkey 1996; Hartwell y Olliver 1998; Niemi y MacDonald 2004), la aparente estabilidad 

demográfica de A. altamirani en el río Magdalena sugiere que este sistema fluvial, al menos en sus 

partes altas, se encuentra aún en buen estado de conservación (Anónimo 2008).  

Sin embargo, estos resultados indican una potencial estabilidad poblacional en el 

comportamiento de la población de A. altamirani para el periodo comprendido entre enero de 2007 y 

agosto de 2008; por lo que puede existir la probabilidad de que el presente estudio haya coincidido 

con un periodo favorable, donde las condiciones ambientales fueron lo suficientemente benéficas 

como para encontrar tasas relativamente altas de fecundidad y supervivencia. Es probable que la 

población experimente condiciones variables entre años, lo cual genera fluctuaciones demográficas. 



 

De hecho, la diferencia significativa que se encontró entre la estructura poblacional observada y 

aquella proyectada por el modelo matricial (χ
2

3 = 82.25, P < 0.0001) sugiere que la población 

experimenta fluctuaciones numéricas año con año (Caswell 2001; Zúñiga-Vega et al., 2007, 2008). Se 

ha documentado en una gran diversidad de taxa, que el comportamiento demográfico es 

considerablemente variable a lo largo del tiempo, como respuesta a variaciones en diversos factores 

bióticos y abióticos (Tuljapurkar 1990; Inchausti y Halley 2003; Boyce et al. 2006). Cabe entonces la 

posibilidad de que en otros años la dinámica de la población estudiada de A. altamirani presente 

valores de la tasa de crecimiento poblacional por debajo de la unidad. Se ha argumentado que muchas 

especies distribuidas en zonas de altas altitudes experimentan diversos procesos de extinción; 

aparentemente entre las especies más vulnerables se encuentran aquellas que están asociadas a 

arroyos, como es el caso de A. altamirani (Lips 1999; Young et al 2001). Por lo tanto, para tener una 

visión más completa de la dinámica poblacional a largo plazo de A. altamirani es indispensable su 

monitoreo en una mayor escala temporal.  

Los factores de riesgo que amenazan la población de Ambystoma altamirani en el río 

Magdalena pueden crecer o hacerse presentes. Particularmente el Bd, que es una enfermedad que 

puede acabar rápidamente con las poblaciones de anfibios (Berger et al. 1999; Lips et al. 2006), por lo 

que es un peligro que no puede descartarse y debe monitorearse o estudiarse. Se han encontrado 

individuos de A. altamirani localizados en la reserva ecológica de la mariposa monarca infectados con 

este hongo (Frías-Álvarez et al. 2008). Además, el Bd se ha registrado en muchas especies de anfibios 

de otros estados de la República Mexicana, como es el caso de Oaxaca, Puebla y Chiapas (Santos-

Barrera 2004; Lips et al. 2004; Frías-Álvarez 2008). De esta manera existen altas probabilidades de 

que este hongo pueda llegar a presentarse en la localidad de estudio. 

El análisis de elasticidad mostró que la fase del ciclo de vida que realizó la mayor 

contribución al crecimiento poblacional en esta población de A. altamirani fue la permanencia del 

estadio adulto. Este tipo de patrón, en el que la mayor contribución relativa a la persistencia 



 

demográfica se centra en la supervivencia (sin crecimiento) de los organismos más grandes y/o más 

viejos, se ha relacionado con poblaciones con tendencias negativas y en las que existe estabilidad 

demográfica (Doak et al. 1994; Contreras y Valverde 2002; Schaub et al. 2006) como es el caso de A. 

altamirani en el río Magdalena (λ = 1.033).  

Debido a que las elasticidades permiten estimar el impacto de cambios en las tasas vitales 

sobre λ, permiten entonces identificar las fases del ciclo de vida en las cuales deberían centrarse los 

esfuerzos de conservación (Caswell 2000). Es decir, las entradas de la matriz de transición poblacional 

con altas elasticidades, son tasas vitales con un alto efecto sobre λ. Los resultados que se obtuvieron 

aquí indican que cualquier acción que asegure la supervivencia de los adultos en el río Magdalena 

(que fue la tasa vital con mayor elasticidad; Tabla 9) tendrá un impacto significativamente mayor en 

comparación con la protección de los otros estadios del ciclo de vida. Este resultado tiene un alto 

sentido intuitivo, puesto que son los adultos quienes experimentan alta probabilidad de sobrevivir y 

además producen huevos.  

El resultado anterior de ninguna manera significa que se deba descartar el cuidado de las 

demás fases del ciclo de vida (huevos y recién eclosionados, juveniles 1 y 2) ya que también juegan 

un papel importante dentro de la dinámica poblacional de A. altamirani. La falta o la disminución 

numérica en estas fases del ciclo de vida afectaría significativamente la capacidad de reclutamiento 

hacia la fase adulta (Caswell 2000; de Kroon et al., 2000). El análisis de elasticidad simplemente 

sugiere que cualquier acción que incremente la permanencia de los adultos aumentará de manera más 

rápida la tasa de crecimiento poblacional en comparación con acciones enfocadas en otras fases del 

ciclo de vida. 

 

 

 



 

6.4 Simulaciones de extracción 

La tasa finita de crecimiento poblacional de Ambystoma altamirani en el río Magdalena, sugiere que 

su dinámica poblacional es estable. Sin embargo, las simulaciones de disminución sobre las tasas 

vitales muestran que bajo escenarios que incluyen una posible escasez de recursos, pérdida de hábitat, 

la presencia del hongo Bd, etc., una mínima disminución en la permanencia de los adultos del 10% es 

suficiente para que la población muestre tendencias de declive de acuerdo con valores de λ < 1 (Figura 

4). Lo anterior demuestra que la población puede llegar a presentar procesos de disminución con un 

pequeño disturbio en esta tasa vital; por ejemplo, la introducción de especies exóticas como la trucha 

o la perturbación de su microhábitat. Esta disminución en λ se acentúa aún más cuando se simula una 

disminución conjunta del 10% de todas las tasas. Este escenario resulta en un declive poblacional muy 

marcado (Figura 4). De hecho, este escenario representa un poco más a la realidad puesto que de 

haber un cambio en las condiciones bióticas o abióticas, afectaría a todos los estadios del ciclo de vida 

de A. altamirani y no sólo a los adultos. En síntesis, una λ = 1.03 no asegura que la población se 

encontrará estable en los siguientes años, y menos aún cuando el incremento de la mancha urbana, el 

cambio de uso de suelo, la contaminación del agua y la posible presencia de Bd, podrían ocurrir en un 

futuro inmediato. 

 



7. Conclusiones 

 La tasa de supervivencia es muy baja en los huevos y recién eclosionados, aumenta en los 

estadios juveniles y llega a un máximo de alrededor de 0.986 ± 0.0398 en el estadio 

reproductivo.  

 La población aparentemente presenta una estabilidad en su tasa de crecimiento (λ = 1.03 ± 

0.056) que puede deberse al buen estado de conservación de la parte alta del río Magdalena.  

 Como primer paso en la conservación de esta población, se sugiere el cuidado del estadio 

adulto, pues es el que más contribuye a la permanencia de la población. Sin embargo, esto 

no implica que los otros estadios deban descuidarse.  

 Puesto que disminuir la supervivencia en sólo un 10% resultaría en una tasa de crecimiento 

poblacional menor a la unidad, no se sugiere la extracción de ningún tipo (por ejemplo para 

consumo humano o para mascotas),  

 Se sugieren el seguimiento demográfico de la población a mediano y largo plazo para un 

mejor entendimiento de su dinámica.  

 Se propone que la población estudiada de A. altamirani en el río Magdalena que 

aparentemente se encuentra demográficamente estable, sea considerada como un foco de 

conservación para la especie.  
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