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RESUMEN 

 

El extenso e intenso cambio de uso de suelo ha resultado en la deforestación y 

fragmentación de los bosques tropicales alrededor del mundo. Estas alteraciones amenazan 

el mantenimiento de la diversidad biológica. Para poder diseñar estrategias de conservación 

efectivas, es crucial realizar estudios a escala de paisaje que nos permitan evaluar de 

manera independiente el impacto que pueden tener atributos como la pérdida de cobertura 

forestal, el incremento en el número de fragmentos (fragmentación per se), la densidad de 

borde, la conectividad o la permeabilidad de la matriz sobre las especies. En este estudio se 

analizó el efecto de cuatro atributos del paisaje (cobertura forestal, grado de fragmentación, 

densidad de borde y porcentaje de bosque secundario en la matriz) sobre la diversidad de 

aves en una región fragmentada de la Selva Lacandona, Chiapas, México. Por medio de 

puntos de conteo sin radio fijo se muestrearon las comunidades de aves en 20 sitios, 17 

parches de bosque dentro de la región de Marqués de Comillas y tres sitios de referencia 

dentro de la Reserva de la Biósfera de Montes Azules. Los atributos del paisaje fueron 

caracterizados a dos escalas: 100 y 500 ha. Se registraron un total de 84 especies 

pertenecientes a 23 familias, y la comunidad se dividió en tres gremios: especialistas de 

interior de bosque, generalistas de dosel y generalistas de sotobosque-terrestres. Aunque la 

respuesta de las especies a la configuración del paisaje fue débil, la diversidad dentro de los 

fragmentos (α) respondió de manera más significativa a los cambios en el paisaje que el 

recambio de especies (diversidad β). Los tres gremios respondieron más fuertemente a los 

cambios en el paisaje de 100 ha, que en el de 500 ha. La diversidad α de aves especialistas 

estuvo principalmente y positivamente asociada al porcentaje de cobertura forestal 

remanente; sin embargo, también estuvo positivamente asociada a la fragmentación y la 

densidad de borde, y negativamente asociada al porcentaje de bosque secundario en la 



   

matriz. La diversidad de aves generalistas de dosel incrementó en paisajes más 

fragmentados, con mayor porcentaje de bosque secundario en la matriz, y con menor 

cobertura forestal remanente; mientras que las generalistas de sotobosque sólo estuvieron 

relacionadas de forma negativa con el porcentaje de cobertura forestal remanente y con el 

porcentaje de bosque secundario en la matriz. Los resultados indican que el gremio de las 

aves especialistas es el más susceptible a la pérdida de hábitat, mientras que la 

fragmentación parece tener un efecto positivo (cuando significativo) en todos los casos. 

Para mantener la diversidad de aves de la región es necesario mantener altos niveles de 

cobertura forestal en el paisaje, así como bosques secundarios en la matriz.   



 

 

ABSTRACT 

 

The extensive and intensive land use change has resulted in deforestation and fragmentation 

of tropical forests around the world. These changes threaten the maintenance of biological 

diversity. In order to design effective conservation strategies, it is crucial to conduct 

landscape-scale studies that allow us to independently assess the impact that attributes such 

as loss of forest cover, the increase in the number of fragments (fragmentation per se), edge 

density, connectivity or permeability of the matrix can have on the species. In this study we 

examined the effect of four landscape attributes (forest cover, fragmentation degree, edge 

density and percentage of secondary forest in the matrix) on the diversity of birds in a 

fragmented region of the Lacandona rainforest, Chiapas, Mexico. We sampled bird 

communities using point counts without fixed radius at 20 sites, 17 forest patches within 

the region of Marqués de Comillas and 3 control sites within the Biosphere Reserve of 

Montes Azules. The landscape attributes were characterized at two scales: 100 and 500 ha. 

We recorded a total of 84 species belonging to 23 families, and the community was divided 

into three guilds: forest interior specialists, canopy generalists and understory -terrestrial 

generalist. Although the response of species to landscape configuration was weak, the 

diversity within the fragments (α) was more strongly related to changes in the landscape 

that species turnover (β diversity). The three guilds responded more strongly to changes in 

the landscape of 100 ha. The α diversity of specialists birds was mainly, and positively 

associated with percentage of remaining forest cover, however, was also positively 

associated with fragmentation and edge density, and negatively associated with the 

percentage of secondary forest in the matrix. Diversity of canopy generalist increased in 

fragmented landscapes, with greater percentage of secondary forest in the matrix, and less 

remaining forest cover, while the understory generalists were only negatively related to the 



 

 

percentage of remaining forest cover and the percentage of secondary forest in the matrix. 

The results indicate that the guild of specialist is the most susceptible to habitat loss, while 

fragmentation appears to have a positive effect (if significant) in all cases. To maintain the 

diversity of birds in the region is necessary to maintain high levels of forest cover in the 

landscape, as well as secondary forests in the matrix. 
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1. INTRODUCCIÓN 

El extenso e intenso cambio de uso de suelo, así como la extracción de madera y otros 

recursos no forestales han resultado en la deforestación y fragmentación de los bosques 

tropicales alrededor del mundo (FAO 2011). Estos procesos amenazan el mantenimiento de 

la diversidad biológica (Wilcove 1985; Jullien & Thiollay 1996; Turner 1996; Fahrig 

2003), por lo que es fundamental evaluar la respuesta de las especies a la alteración del 

hábitat para desarrollar estrategias de conservación y manejo más adecuadas. Aunque este 

tema ha recibido cada vez más atención (Haila 2002; Fahrig 2003; Gardner et al. 2009; 

Melo et al. 2013), continua siendo controversial ya que existen importantes limitaciones 

desde el punto de vista teórico y metodológico (Fahrig 2003; Lindenmayer et al. 2008; He 

& Hubbell 2011).  

A escala del paisaje, la pérdida y fragmentación de los bosques alteran la 

composición (i.e. tipos de coberturas) y la configuración espacial (i.e. arreglo espacial de 

cada una de las coberturas) del paisaje (Dunning et al. 1992). En algunas zonas tropicales, 

la matriz que rodea los fragmentos de vegetación original puede ser muy homogénea. Este 

es el caso de algunos paisajes de la Mata Atlántica y la Amazonía (Brasil), dominados por 

campos agrícolas de caña de azúcar (e.g. Santos et al. 2008) o pastizales (e.g. Laurance et 

al. 2002). Sin embargo, en algunas regiones de Mesoamérica, los paisajes suelen ser más 

heterogéneos, con matrices compuestas por pastizales, diversos campos agrícolas y 

asentamientos humanos (e.g. Daily et al. 2003; Cerezo et al. 2010). En relación a la 

configuración, la fragmentación conlleva a la pérdida de bosque, la reducción en el tamaño 

de los fragmentos remanentes, la creación de bordes (i.e. entre los componentes de la 

matriz y los remanentes de vegetación original), así como la pérdida de conectividad. Sin 

embargo, el porcentaje de cobertura forestal remanente, el número de fragmentos 
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(fragmentación per se), la densidad de borde y la conectividad pueden ser muy variables 

entre paisajes (Fahrig 2003; Ewers & Didham 2006; Arroyo-Rodríguez & Mandujano 

2009). Puesto que cada uno de estos cambios en el paisaje puede tener impactos diferentes 

sobre la biodiversidad, es necesario realizar estudios a escala del paisaje (i.e. utilizar el 

paisaje como unidad de análisis) que nos permitan evaluar el efecto independiente que cada 

uno de estos factores tiene sobre la diversidad y composición de especies (Fahrig 2003).  

A pesar de lo anterior, la mayoría de los estudios en paisajes fragmentados han sido 

llevados a cabo a escala de fragmento (i.e. utilizan el fragmento como unidad de análisis), y 

no evalúan el efecto de las características del paisaje en el cual están inmersos (Fahrig 

2003). Los estudios a escala de paisaje se han enfocado en evaluar el impacto de la 

configuración espacial del paisaje sobre la biodiversidad adoptando, principalmente, el 

modelo fragmento-matriz, que asume que las especies sólo pueden existir en los fragmentos 

de hábitat, mientras que la matriz que los rodea es un lugar inhóspito e inutilizable para las 

especies (Haila 2002). Evidencias recientes indican, sin embargo, que las especies pueden 

utilizar diferentes coberturas del paisaje, incluyendo fragmentos de vegetación original, 

bosques secundarios, campos de cultivo y asentamientos humanos. Puesto que cada una de 

estas coberturas puede tener efectos diferentes sobre las especies (Fahrig 2003; Ewers & 

Didham 2006; Arroyo-Rodríguez & Mandujano 2009), es crucial evaluar el impacto que 

tiene la composición del paisaje sobre la biodiversidad (Fahrig et al. 2011). En este sentido, 

los estudios a escala de paisaje permiten no sólo distinguir el efecto de la composición, sino 

de la configuración espacial, evaluando de manera independiente el impacto que pueden 

tener atributos tan relevantes como pérdida de cobertura forestal, la fragmentación per se, 

la densidad de borde o la conectividad. 

Los bosques tropicales contienen las comunidades biológicas más diversas en 

ecosistemas terrestres. Por tanto, la pérdida y fragmentación de estos ecosistemas está 
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resultando en que una proporción cada vez mayor de la biodiversidad global se encuentre 

habitando parches de bosque embebidos en paisajes dominados por actividades agrícolas 

(Perfecto & Vandermeer 2008; Gibson et al. 2011). En estos ambientes emergentes, las 

especies se enfrentan a una gran cantidad de amenazas, muchas de ellas relacionadas con 

los cambios en composición y configuración espacial del paisaje (Fischer & Lindenmayer 

2007), los cuáles pueden alterar procesos claves como la reproducción, dispersión y 

distribución de las especies (Smith et al. 2011). 

Paisajes estructuralmente complejos (i.e. con matrices más heterogéneas) pueden 

soportar más especies que paisajes simples (i.e. con matrices homogéneas), lo que implica 

que parches de hábitat en paisajes complejos reciben una mayor diversidad de 

colonizadores potenciales del pool total de especies en comparación con los parches de 

hábitat del mismo tamaño en paisajes menos complejos (Tscharntke et al. 2012). Esto 

puede deberse a que algunos elementos de la matriz en paisajes estructuralmente más 

complejos (e.g. cercas vivas, campos de cultivo arbolados, bosques secundarios) pueden 

favorecer el movimiento de las especies entre parches (revisado por Fahrig 2007) al 

incrementar la conectividad del paisaje. La homogeneización de la matriz de un paisaje 

tiende a disminuir la conectividad del mismo, aislando a las poblaciones y modificando las 

dinámicas de colonización y extinción locales (Hanski 1999). La transformación de una 

matriz compleja en una simple, además de la pérdida de conectividad, modifica la 

disponibilidad de recursos dentro de la matriz, alterando procesos como la 

complementación y suplementación del paisaje; fundamentales para la persistencia de 

especies en paisajes fragmentados (ver Dunning et al. 1992).  

En relación al movimiento y distribución de las especies en paisajes fragmentados, 

la intensificación agrícola, además de eliminar el hábitat nativo y provocar la desaparición 

de especies a nivel local, también puede alterar los patrones de diferenciación 
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composicional entre sitios (diversidad β). Este componente de la diversidad determina el 

número de especies que puede acumular un sitio o región determinada (Flohre et al. 2011), 

por lo que es clave para entender cómo se organiza y mantiene la diversidad a diferentes 

escalas espaciales (Condit et al. 2002; Flohre et al. 2011; Arroyo-Rodríguez et al. 2013). 

La evidencia que existe sobre los cambios en diversidad β en paisajes fragmentados es 

escasa, pero sugiere que puede aumentar o disminuir. Por ejemplo, la proliferación de unas 

pocas especies generalistas en paisajes fragmentados puede promover la homogenización 

de la comunidad (i.e. pérdida de diversidad β) a diferentes escalas (Karp et al. 2012; 

revisado por Tabarelli et al. 2012). Sin embargo, la limitación en la dispersión y en la 

distribución espacial de las especies en paisajes tropicales fragmentados también puede 

incrementar la diversidad β, promoviendo la diferenciación composicional entre parches de 

bosque y entre paisajes (Hubbell 2001; Karp et al. 2012; Arroyo-Rodríguez et al. 2013). 

Se ha propuesto que la pérdida de hábitat es el principal motor de cambio de la 

biodiversidad, sobre todo en paisajes fragmentados (Trzcinski et al. 1999; Fahrig 2003, 

2013). A medida que el hábitat es removido del paisaje, se reduce el tamaño de los parches 

de hábitat remanentes y se incrementa el aislamiento entre éstos (Andrén 1994). Estos 

procesos pueden resultar en la pérdida de especies o la reducción en el tamaño y 

modificación en la estructura de sus poblaciones (With 1997; Fahrig 2003). Al eliminar el 

hábitat de un paisaje también disminuyen o se eliminan las fuentes de recursos y refugios, 

modificándose las cadenas tróficas (Estes et al. 2011). Además, la escasez de recursos en 

fragmentos (e.g. Arroyo-Rodríguez & Mandujano 2006) puede ‘forzar’ a los individuos a 

salir de éstos en la búsqueda de recursos alternativos (Asensio et al. 2009), lo que puede 

aumentar su vulnerabilidad ante depredadores y cazadores. 

En este sentido, el tipo de matriz que rodea a los fragmentos de bosque original 

juega un papel determinante en el mantenimiento de la diversidad en estos paisajes. Las 
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matrices compuestas por bosque secundario pueden promover la recolonización de parches 

de vegetación original, y funcionar como hábitat para algunas especies especialistas de 

bosque (Stouffer & Bierregaard 1995; Pardini et al. 2005). A pesar de que las especies 

tienen respuestas diferentes a las modificaciones del hábitat, de manera general, la 

biodiversidad disminuye en el gradiente de “calidad” de coberturas, que va del bosque 

original, al bosque secundario, plantaciones, cultivos y pastizales (Basset et al. 2008; 

Philpott et al. 2008). Por lo tanto, matrices que estén conformadas principalmente por 

bosques secundarios y otro tipo de coberturas arbóreas pueden representar áreas más 

permeables al movimiento de individuos que matrices conformadas por coberturas no 

arbóreas (e.g. pastizales, cultivos agrícolas) (Lamb et al. 2005; Scales & Marsden 2008). 

A diferencia de lo reportado para la pérdida de hábitat, los efectos de la 

fragmentación sobre las poblaciones y las comunidades son, en general, menos conocidos. 

Estudios empíricos sugieren que la fragmentación per se puede tener impactos tanto 

positivos como negativos o neutros sobre la biodiversidad (Fahrig 2003). La fragmentación 

del hábitat reduce la conectividad del paisaje, pero los efectos de este cambio espacial sobre 

la diversidad dependen no sólo de la distancia geográfica entre parches de hábitat, sino 

también del tipo y composición de la matriz, así como de la capacidad de las especies de 

cruzar los bordes y moverse a través de la matriz (Schtickzelle & Baguette 2003; Baum et 

al. 2004; Antongiovanni & Metzger 2005; Bender & Fahrig 2005; Uezu et al. 2008). La 

fragmentación también incrementa la cantidad de borde en el paisaje, en los cuales se han 

reportado cambios bióticos y abióticos muy importantes, particularmente en bosques 

tropicales (Murcia 1995). Estos cambios se han denominado “efectos de borde”, y son 

considerados como importantes en el proceso de reestructuración de comunidades de flora 

y fauna en paisajes tropicales fragmentados (Didham et al. 1998; Restrepo & Gomez 1998; 

Oliveira et al. 2004; Pardini 2004; Laurance 2008). Es por esta razón que Fahrig (2003) 
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argumenta que en bosques tropicales la fragmentación quizás representa una amenaza 

mayor para la biodiversidad que la pérdida de hábitat. Sin embargo, esta hipótesis no ha 

sido probada en aves (pero ver estudios con mamíferos: Thornton et al. 2011; Garmendia et 

al. 2013; Arroyo-Rodríguez et al. 2013). 
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2. OBJETIVOS 

 

Evaluar el efecto de la composición y configuración espacial del paisaje sobre la diversidad 

de aves de la selva Lacandona, Chiapas.  

 

Objetivos particulares 

 

1. Identificar los atributos espaciales del paisaje (e.g., número de fragmentos, 

cobertura forestal, densidad de borde y permeabilidad de la matriz) que están más 

fuertemente asociados con la diversidad alfa y beta de aves dentro de los sitios.  

 

2. Identificar si la asociación entre la diversidad de aves y los atributos espaciales del 

paisaje difieren entre grupos funcionales. 

 

3. Identificar los atributos espaciales del paisaje que están más fuertemente asociados 

con el recambio de especies entre paisajes. 
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3. ANTECEDENTES 

 

3.1  Las aves y los estudios de fragmentación  

 

De las casi 10,000 especies de aves reconocidas en el mundo, más de la mitad se 

encuentran en los bosques tropicales. Estos organismos son de crucial importancia para el 

mantenimiento del ecosistema ya que juegan papeles ecológicos de gran importancia, como 

la polinización (Stiles 1985; Sekercioglu 2006), la dispersión de semillas (Janzen 1970; 

Debussche & Isenmann 1989), depredación de semillas (Mercival et al. 2002) y 

depredación de animales (Stratford & Stouffer 1991), entre otras. Por tanto, identificar y 

entender la respuesta de las aves a los cambios en el paisaje tiene implicaciones ecológicas 

y de conservación muy importantes.  

 La evidencia sobre este tema muestra resultados contrastantes, por lo que no existe 

un patrón general de respuesta que nos permita identificar la importancia relativa de la 

composición y configuración del paisaje para las aves en paisajes antropogénicos  

(McGarigal & McComb 1995; Villard et al. 1999; Fahrig 2003; Westphal et al. 2003). A 

parte de pocos estudios (e.g. Proyecto de Dinámicas Biológicas de Bosques Fragmentados 

BDFFP; Martensen et al. 2008; Cerezo et al. 2010), las investigaciones acerca del efecto de 

la fragmentación del hábitat en aves del Neotropico, particularmente a escala de paisaje, 

son prácticamente inexistentes, ya que la mayoría de los estudios están orientados a escala 

local.  

Los pocos estudios que existen a escala de paisaje son mayoritariamente teóricos o 

de modelación, y la mayoría de los estudios de campo realizados con aves han sido llevados 

a cabo en bosques templados (revisado por Fahrig 2003). Los resultados de estos estudios 

no pueden ser extendidos de manera directa a las aves tropicales, ya que éstas poseen 
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historias evolutivas y de vida diferentes (Cerezo et al. 2010), lo que las convierte en 

vulnerables a diferentes tipos de amenazas que las consideradas para aves de regiones 

templadas (Stratford & Robinson 2005). Por ejemplo, los datos disponibles sugieren que 

algunas especies tropicales pueden ser mucho más vulnerables a la fragmentación per se 

que las especies templadas (Stouffer & Bierregard 1995; Fahrig 2003). 

Los pocos estudios realizados con aves tropicales han encontrado respuestas muy 

variables, incluso opuestas, ante los mismos atributos del paisaje (e.g. Dunford & Freemark 

2005; Smith et al. 2011). Por ejemplo, la respuesta a la fragmentación puede variar incluso 

dentro de una misma región (ver Cerezo et al. 2010), con  algunas especies asociadas 

positivamente con el grado de fragmentación en el paisaje y otras especies asociadas de 

manera negativa. Stouffer & Bierregard (1995) encuentran que la riqueza de aves 

insectívoras de sotobosque disminuye drásticamente cuando se incrementa el aislamiento 

del fragmento. Y hay evidencias de que tanto los efectos de borde (e.g. Banks-leite et al. 

2010) como la pérdida de conectividad (e.g. Martensen et al. 2008) tienen un impacto 

negativo sobre las aves tropicales. Sin embargo, los efectos de la fragmentación per se (i.e., 

número de fragmentos) no han sido identificados claramente. 

El efecto de la matriz sobre las aves también es poco conocido. Los pocos estudios 

que lo evalúan han encontrado que cuando la matriz está principalmente conformada por 

coberturas arbóreas secundarias (e.g. Stouffer & Bierregard 1995) las especies tienen 

mayor facilidad de movimiento, mientras que matrices abiertas pueden inhibir el 

movimiento de las mismas (Castellón & Sieving 2005). Sin embargo, la mayoría de los 

estudios se centran en una especie o un grupo reducido de especies y pocos analizan la 

comunidad total del paisaje. De igual manera, la mayoría trabaja únicamente dentro de un 

solo paisaje, pocos estudios analizan el efecto de éstos atributos entre paisajes y más aún a 

diferentes escalas (pero ver Cerezo et al. 2010). Por lo tanto, como argumenta Cerezo et al. 
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(2010), los estudios a escala de paisaje sobre los efectos de la configuración del hábitat en 

las aves del Neotrópico son aún escasos. Es importante en estos estudios poder distinguir 

entre los efectos de la pérdida de hábitat pura y la fragmentación per se al analizar las 

respuestas de la comunidad de aves, debido a que las recomendaciones resultantes de 

manejo y conservación pueden diferir (Schmiegelow & Mönkkönen 2002). 

Una recomendación complementaria para estudios que aborden los efectos de la 

configuración del paisaje en aves es la división de la comunidad en gremios, ya que las 

características de las especies tales como los tamaños corporales, su habilidad para utilizar 

diferentes tipos de bosque, las abundancias relativas y los tipos de explotación de recursos 

(e.g. insectívoros de sotobosque y aves terrestres grandes), pueden determinar la 

vulnerabilidad de las especies a la modificación humana de los hábitats naturales (Willis 

1979; Goerck 1997; Renjifo 1999; Ribon et al. 2003; Henle et al. 2004). Por lo tanto la 

clasificación de especies en grupos funcionales puede ayudar a asociar características de las 

especies con su sensibilidad a la fragmentación del hábitat, y por lo tanto, ser útil para 

definir planes de manejo de paisajes que beneficie a los grupos más vulnerables. 

 

3.2. La Selva Lacandona 

 

La selva Lacandona, Chiapas, es el mayor remanente de selva tropical húmeda de 

México, pero en las últimas décadas ha sido deforestada y fragmentada (Mendoza & Dirzo 

1999), y las prácticas actuales de uso de suelo han dejado un mosaico de áreas abiertas, 

áreas en regeneración y parches inalterados de vegetación tropical a lo largo de toda la 

región. El estado de Chiapas alberga la mayor diversidad de vertebrados de México, con un 

total de 656 especies de aves, que representan el 64% de la diversidad de aves del país y 

7% de la diversidad de aves mundial (Palomera-García et al. 1994). La mayor parte de esta 
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diversidad está localizada en la selva Lacandona (34%). Esta región es considerada 

prioritaria para la conservación de la biodiversidad según la CONABIO, debido a su 

riqueza biológica cultural y paisajística (Arriaga et al. 2000). Desafortunadamente, la 

deforestación y fragmentación de la región ha forzado a muchas especies a ocupar 

fragmentos de diferente tamaño, forma y con diferente nivel de aislamiento.  

Estudios sobre el efecto que estos cambios han tenido en la biodiversidad de la selva 

Lacandona son escasos, aunque existen trabajos que han evaluado el efecto de atributos del 

paisaje y de la fragmentación per se sobre poblaciones de monos aulladores (Arroyo-

Rodríguez et al. 2013) y mamíferos terrestres medianos y grandes (Garmendia et al. 2013). 

Sin embargo, en lo que respecta a las aves, aunque unos pocos estudios han evaluado el uso 

de diferentes elementos del paisaje (e.g. árboles aislados, cercas vivas, vegetación riparia, 

fragmentos de selva) por las aves de esta región (Iñigo-Elias 1991; Greenberg 1993, 1996; 

Warkentin et al. 1995), ningún trabajo ha probado el impacto independiente que tienen 

diferentes atributos de la configuración espacial del hábitat en el paisaje (e.g. cantidad de 

hábitat, número de fragmentos, conectividad, tipo de matriz) sobre la diversidad y 

distribución de aves. Es por esto que en el presente proyecto se realizará este análisis por 

primera vez. Esta información es necesaria para sugerir estrategias de manejo encaminadas 

a la conservación de este grupo taxonómico en esta y (potencialmente) otras reservas 

Mesoamericanas (e.g. dentro del Corredor Biológico Mesoamericano). Mediante la 

conservación de estas especies, lograremos proteger también procesos ecológicos clave 

(e.g. dispersión de semillas) que permiten el mantenimiento y regeneración de estos 

bosques tropicales. 
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4. HIPÓTESIS Y PREDICCIONES 

 

1. Puesto que la región mantiene un gran porcentaje de cobertura forestal remanente (> 

40%), y la respuesta de las especies a los cambios en la configuración del paisaje 

suelen ser mayores en paisajes con menor cobertura forestal (típicamente < 30%; 

Andrén 1994; Uezu & Metzger 2011), se espera encontrar relaciones débiles entre los 

atributos espaciales del paisaje y la diversidad de aves.  

 

2. A pesar de lo anterior, se espera que paisajes con mayor cobertura forestal, con mayor 

conectividad y con matrices más permeables (i.e. con mayor porcentaje de bosques 

secundarios) favorezcan el movimiento de individuos a través del paisaje e 

incrementen la disponibilidad de recursos alimenticios y de refugios. Por tanto, se 

espera que estos atributos del paisaje estén positivamente asociados con la diversidad 

de aves.  

 

3. Dado que las especies tienen diferentes requerimientos de hábitat y distinta capacidad 

de dispersión a través de la matriz, los atributos del paisaje que predicen su diversidad 

en la región diferirán entre grupos funcionales. La habilidad de las especies para 

utilizar los hábitats de la matriz puede afectar su vulnerabilidad en paisajes 

fragmentados (Gascon et al. 1999). Especies que son capaces de explotar hábitats 

secundarios pueden tener una mayor probabilidad de sobrevivencia. Así, se espera que 

las especies “especialistas de interior de bosque” estén más fuertemente asociadas con 

la cobertura forestal (asociación positiva) y con la fragmentación y densidad de borde 

(asociación negativa), mientras que las especies “generalistas de dosel y las 
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generalistas terrestres” estarán positivamente asociadas a la permeabilidad de la matriz 

y a la fragmentación. 

 

4. En paisajes con una alta cantidad de cobertura remanente, mayor conectividad y una 

matriz más arbolada existirá un mayor intercambio de individuos en las comunidades, 

por lo que esperamos que el recambio de especies (diversidad beta) sea menor, 

particularmente en las especies generalistas. 
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5. METODOLOGÍA 

 

5.1. Área de estudio 

 

La investigación se llevó a cabo en la selva Lacandona, Chiapas, México (16º05’58’’ N, 

90º52’36’’ W). El clima es cálido y húmedo, con una temperatura media anual de 18-24 °C 

y una precipitación media anual de 2881 mm. El muestreo se realizó en dos áreas separadas 

por el río Lacantún: la Reserva de la Biosfera Montes Azules (RBMA, lado oeste) y la 

Región de Marqués de Comillas (RMC, lado este). Con ayuda de información cartográfica, 

se seleccionaron 17 fragmentos de bosque maduro que van de 3 a 80ha dentro de RMC 

separados entre sí por al menos 2 km de distancia, y tres áreas control dentro de la RBMA 

(100% de cobertura forestal) separadas > 4 km entre sí y ubicadas a más de 1 km del borde 

con el río Lacantún (Fig. 1).  

 

5.2 Caracterización de los Paisajes de estudio 

 

Para evaluar la configuración espacial del paisaje alrededor de cada sitio de muestreo se 

utilizaron imágenes SPOT recientes (marzo 2011). Con el programa GIS GRASS (GRASS 

2001) se caracterizó la configuración espacial de cada paisaje a dos escalas diferentes, 

dentro de un buffer de 100 ha y dentro de un buffer de 500 ha desde el centro de cada sitio 

focal (fragmentos y sitios control). Por medio de una clasificación supervisada realizada 

con la aplicación GIS SPRING (Camara et al. 1996), se identificaron seis tipos de 

coberturas dentro de cada paisaje: bosque maduro, bosque secundario, cultivos arbóreos 

(hule y palma de aceite), cultivos arbustivos (e.g. maíz, frijol), pastizales y asentamientos 

humanos. Esta clasificación arrojo una precisión del 77%. 

A ambas escalas (100 y 500 ha), se estimaron cuatro atributos espaciales del paisaje: 

1) porcentaje de cobertura forestal de bosque maduro; 2) número de parches de bosque 

maduro (i.e. grado de fragmentación del paisaje); 3) densidad de borde (i.e. longitud de 

borde de todos los remanentes de bosque maduro dentro del paisaje, expresado en m/ha); y 

4) porcentaje de la matriz cubierta por bosques secundarios. Esta última medida fue 
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seleccionada por considerar a esta cobertura como la más similar al hábitat original en 

términos de estructura, por lo que puede ser considerada una medida de permeabilidad de la 

matriz para las aves. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Área de estudio con los 17 fragmentos seleccionados en la Región de Marqués de Comillas y los 3 

sitios control en la Reserva de la Biósfera Montes Azules. Cada sitio muestra los dos buffer generados (100 y 

500 ha), dentro de los cuales se caracterizaron los atributos del paisaje. En la parte superior derecha se 

muestra la configuración de uno de los paisajes (modificado de Garmendia et al. 2013). 

 

 

5.3 Muestreo de aves 

 

Las aves fueron muestreadas en cada uno de los 20 sitios de estudio utilizando el método de 

puntos de conteo sin radio fijo (Bibby et al. 2000), donde cada punto fue muestreado una 

sola vez. En cada punto de conteo se registraron todas las especies de aves vistas y/o 

escuchadas en un periodo de 15 minutos. Cada sitio fue visitado tres veces (una vez por 

mes) entre mayo y agosto de 2012. Los puntos se distribuyeron dividiendo los sitios en tres 
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secciones (una por visita) y cada sección fue cubierta por una secuencia de puntos de 

conteo, que fueron de uno a cinco puntos dependiendo del tamaño del sitio. En las áreas 

control se trazaron tres ejes a partir del centro del paisaje (por medio de un GPS) y cada 

sección fue cubierta con una secuencia de puntos de conteo, que tuvieron entre 7 y 10 

puntos cada una. En todas las secuencias, los puntos de conteo se separaron entre sí por 200 

m con el fin de mantenerlos estadísticamente independientes (Hutto et al. 1986; Ralph et al. 

1996). 

El muestreo se llevó a cabo durante las primeras cinco horas matinales (entre las 

5:30 y las 10:30 am). Las aves que se detectaron en vuelo sobre el sitio no fueron 

consideradas en los registros. El número de puntos de conteo fue proporcional al tamaño 

(área) de los sitios, los cuales van de 3 a 80 ha (100 ha en las áreas control). Debido a las 

distancias necesarias entre puntos y a la no repetitividad de los mismos, se establecieron 

desde tres puntos en los fragmentos más pequeños (< 10 ha) (un punto por sección) hasta 

30 puntos en los sitios control (10 puntos por eje). En los sitios control el número total de 

puntos de conteo varió de 21 en dos sitios a 30 en un sitio.  

 No se trabajó con aves migratorias, y para los análisis se eliminaron los registros de 

aves rapaces y acuáticas debido a que la metodología seguida no está diseñada para detectar 

estos grupos y su aparición en los sitios fue azarosa. Tampoco se consideraron los registros 

de la familia Troglodytidae debido a problemas con su identificación. Aunado a la 

detección visual/auditiva al momento del muestreo, se realizaron grabaciones en cada punto 

de conteo como apoyo para la identificación de las aves. Las grabaciones se realizaron con 

una grabadora digital marca Olympic conectada a un micrófono omnidireccional marca 

Shure. El equipo de grabación permanecía encendido en el centro del punto de conteo por 

los 15 minutos del muestreo. 

 Para los análisis, la comunidad de aves se clasificó en gremios en base al hábitat y al 

estrato arbóreo que utilizan más frecuentemente. Utilizando la base de datos de Stotz et al. 

(1996), se delimitaron tres gremios: especialistas de interior de bosque, generalistas de 

dosel medio y alto, y generalistas de sotobosque y terrestres. 
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5.4 Análisis de datos 

 

Se obtuvieron datos de presencia/ausencia (i.e. distribución) y riqueza (número) de especies 

en cada sitio. Para estimar la eficacia del muestreo realizamos un análisis de cobertura de la 

muestra (Chao & Jost 2012). El valor de cobertura de la muestra fue muy variable (22-

91%) (Tabla 1), lo cual puede estar influenciado por el hecho de que tuvimos un muestreo 

proporcional (diferente número de puntos de muestreo por sitio). Para evitar el sesgo de los 

resultados debido a las diferencias en completitud de cada muestra, utilizamos como 

variable de respuesta la diversidad promedio por sitio (diversidad α promedio), la cual se 

calculó sumando el número de especies detectadas en cada punto de conteo y dividiendo 

este valor entre el número de puntos por sitio. Dado que los valores de diversidad α 

promedio no estuvieron relacionados con el esfuerzo de muestreo (número de puntos por 

sitio) (R
2 

= 0.02, p = 0.59), la diversidad α promedio no estuvo sesgada por el efecto del 

muestreo proporcional. 

 Para obtener la diversidad β dentro de cada sitio se utilizó la partición multiplicativa 

de la diversidad (Jost 2006; Tuomisto 2010), i.e. β = γ/α promedio. Puesto que esta medida 

resultó estar correlacionada con el número de puntos de muestreo, igualamos el número de 

puntos por sitio seleccionado el número mínimo de puntos muestreados (n = 3). Para 

corregir el efecto de confusión que podía tener la distancia entre puntos sobre β, en los 

fragmentos más grandes seleccionamos al azar un punto, y después seleccionamos los dos 

puntos más cercanos.  

 Para identificar los atributos del paisaje que estuvieron más fuertemente asociados 

con la diversidad α y β, se utilizaron modelos de regresión múltiple con modelos lineares 

generalizados. Puesto que los atributos del paisaje podían estar correlacionados entre sí, 

generando así problemas de multicolinialidad en los modelos múltiples (Dormann et al. 

2012), realizamos pruebas de correlación lineal (r-Pearson) entre todas las variables 

explicativas, y con este valor obtuvimos el factor de inflación de la varianza (VIF) (Neter et 

al. 1996). Valores de VIF > 4 indican posible colinialidad entre factores. Puesto que 

algunos factores a escala de 100 ha fueron colineales con los factores a 500 ha (Apéndice 

I), se realizó de forma independiente un análisis a 100 ha y otro a 500 ha para cada variable 

de respuesta. Para evitar problemas de pseudoreplicación, las tres áreas de control fueron 
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convertidos en uno solo promediando sus valores de α y β. Esto debido a que los tres 

controles presentaban los mismos valores para todas las variables explicativas (i.e. 100% de 

cobertura forestal, cero densidad de borde, cero grado de fragmentación y cero porcentaje 

de bosque secundario en la matriz). Con el fin de normalizar los datos, los valores de la 

densidad de borde fueron transformados a logaritmo. 

 

Tabla 1. Cobertura de la muestra. Se indica el número de especies (S) observado en cada uno de los 20 sitios 

de muestreo y la cobertura estimada para cada uno (en base a Chao & Jost 2012). Con asterisco se destacan 

los valores menores al 60%.  

 

 

Sitio S Cobertura (%)
a
 

F1 24 74 

F2 33 67 

F3 19   43* 

F4 27 74 

F5 42 71 

F6 23   48* 

F7 25 67 

F8 34 72 

F9 21 67 

F10 30 85 

F11 31 84 

F12 40 73 

F13 21   49* 

F14 45 87 

F15 27 69 

F16 34 81 

F17 17   22* 

BC1 48 91 

BC2 50 87 

BC3 50 90 
a
La proporción del número total de individuos (incidencias) en la comunidad  que corresponden a las especies 

representadas en la muestra. 

 

 Para identificar los atributos del paisaje con mayor impacto sobre la diversidad α y β 

de aves se utilizaron modelos lineares generalizados y el método de “inferencia de modelos 

múltiples” (multimodel inference; Burnham & Anderson 2002). Dado que ambas variables 

tenían una distribución Normal, se fijó un error normal en los modelos. La importancia de 

cada modelo se evaluó con el Criterio de Información Akaike corregido para muestras 
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pequeñas (AICc) (Burnham & Anderson 2002). Este enfoque permite comparar la 

probabilidad de cada modelo (i.e. su plausibilidad) con base en los pesos de Akaike (Wi) 

(Whittingham et al. 2005). Este peso nos indica la probabilidad de que el modelo i sea el 

más aproximado al “modelo real” que explica nuestra variable de respuesta (Burnham & 

Anderson 2002). En general, el modelo con menor AICc tiene el mayor peso y es 

considerado el más probable. Sin embargo, al comparar cada modelo con el mejor modelo, 

diferencias de AICc menor que 2 (∆AICc < 2) entre modelos indican que ambos modelos 

son igualmente plausibles (Burnham & Anderson 2002). Por tanto, se identificó el conjunto 

de modelos con un ∆AICc < 2. Para estimar la probabilidad (importancia) de que cada 

variable esté dentro del modelo más aproximado al “modelo real”, se calculó la suma de 

pesos (Wi) de todos los modelos donde cada factor estuvo incluido. Para estos cálculos, se 

consideraron todos los modelos que, en conjunto, tuviesen una suma de ΣWi > 0.95. De 

esta forma, se logró un 95% de confianza de que el conjunto contenga el modelo que mejor 

explica la variación total (Whittingham et al. 2005).  

Este es un enfoque bastante apropiado ya que considera todos los modelos posibles a 

partir de todas las combinaciones de variables explicativas, e identifica la importancia de 

cada variable con base en pesos, que son básicamente probabilidades. Así, no se considera 

que exista un solo modelo que explique la variable respuesta, sino todos los modelos que 

son igualmente plausibles, y el efecto de cada variable es estimado mediante el cálculo del 

promedio de estimadores (β), así como su varianza incondicional (Burnham y Anderson 

2002, Whittingham et al. 2005). Este parámetro fue calculado para cada variable 

explicativa en cada set de modelos, y nos indica la dirección de su efecto. Con el fin de 

estimar la bondad de ajuste de los modelos, calculamos el porcentaje de devianza explicada 

por el modelo completo (i.e. aquel que incluye todas las variables explicativas) en 

comparación al modelo nulo (i.e. aquel que incluye únicamente el intercepto). Esta es una 

prueba aproximada a la X
2
 (o Chi

2
) para regresiones múltiples (Crawley 2007). Todos los 

modelos y sus estimadores fueron realizados con las paqueterías glmulti, leaps, car y 

MASS del programa R 2.15.3.  

Para evaluar la asociación entre los atributos del paisaje y la similitud composicional 

(índice de Jaccard) entre sitios de muestreo se realizaron pruebas de Mantel para cada 

gremio. Esta prueba permite evaluar si la similitud entre sitios está asociada a las 
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diferencias entre sitios (Δ) en las características del paisaje (i.e. se hizo una prueba para 

cada atributo del paisaje). Para esta prueba se utilizaron los mismos tres puntos de conteo 

por sitio que se utilizaron para calcular la diversidad β dentro de cada sitio. Los valores de 

p fueron calculados utilizando la distribución de los coeficientes de R obtenidos de 10,000 

permutaciones con la extensión XLSTAT de Excel.  

 

6. RESULTADOS 

 

En un total de 202 puntos de conteo se registraron un total de 84 especies de aves de 23 

familias. Nueve especies (11%) presentaron una distribución amplia, ocurriendo en más de 

80% de los fragmentos y 100% de los sitios control. En contraste, 11 especies (12%) fueron 

registradas sólo en los sitios control, y 16 especies (19%) únicamente en la zona 

fragmentada (Tabla 2).  

 

Tabla 2. Especies de aves registradas en 17 fragmentos (FF) dentro de la Región de Marqués de Comillas y 

en tres áreas de bosque continuo (BC) dentro de la Reserva de Montes Azules, en Chiapas, México. El 

número de puntos de conteo donde fue registrada cada especie y la proporción de sitios (en paréntesis) 

ocupados por la misma se indican en cada columna. 

 
Familia Especie Gremioa Distribución 

      FF BC 

Bucconidae Notharchus macrorhynchos D 0 1 (0.33) 

Cardinalidae Caryothraustes poliogaster D 38 (0.88) 12 (1) 

 

Cyanocompsa cyanoides S 26 (0.71) 11 (1) 

 

Cyanocompsa parellina E 0 1 (0.33) 

 

Saltator atriceps D 0 1 (0.33) 

 
Saltator maximus D 28 (0.94) 14 (1) 

Columbidae Claravis pretiosa S 11 (0.23) 4 (0.67) 

 

Patagioenas cayennensis D 12 (0.35) 0 

 

Patagioneas nigrirostris E 19 (0.47) 42 (1) 

 
Patagioenas speciosa E 3 (0.12) 0.00 

 

Geotrygon montana E 0 3 (0.67) 

 

Leptotila cassini S 1 (0.06) 1 (0.33) 

 

Leptotila plumbeiceps S 7 (0.29) 5 (1) 

 
Leptotila verreauxi S 22 (0.65) 10 (1) 

Corvidae Psilorhinus morio D 25 (0.76) 4 (0.67) 

 

Cyanocorax yncas D 3 (0.18) 3 (0.67) 

Cracidae Crax rubra E 0 2 (0.33) 

 
Ortalis vetula S 4 (0.18) 0 

 

Penelope purpurascens E 0 1 (0.33) 

Cuculidae Piaya cayana D 8 (0.35) 6 (1) 

 

Crotophaga sulcirostris S 1 (0.06) 0 

Dendrocolaptidae Sittasomus griseicapillus D 9 (0.29) 6 (0.67) 

 

Glyphorynchus spirurus E 3 (0.18) 3 (1) 
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Emberizidae Arremon aurantiirostris E 21 (0.76) 2 (0.67) 

 
Oryzoborus funereus S 1 (0.06) 0 

 

Sporophila torqueola S 0 1 (0.33) 

Formicaridae Formicarius moniliger E 46 (0.82) 27 (1) 

 

Microrhopias quixensis E 15 (0.52) 11 (1) 

Furnariidae Automolus ochrolaemus E 0 2 (0.33) 

 

Sclerurus guatemalensis E 35 (0.82) 12 (1) 

Galbulidae Galbula ruficauda D 17 (0.59) 6 (1) 

Icteridae Amblycercus holosericeus S 37 (0.76) 19 (1) 

 
Dives dives S 15 (0.41) 0 

 

Icterus dominicensis D 1 (0.06) 1 (0.33) 

 

Icterus mesomelas D 0 1 (0.33) 

 

Psarocolius montezuma D 7 (0.35) 2 (0.33) 

Momotidae Momotus momota S 30 (0.71) 18 (1) 

 

Hylomanes momotula E 9 (0.29) 3 (0.67) 

Picidae Campephillus guatemalensis D 4 (0.24) 3 (0.67) 

 

Celeus castaneus E 1 (0.06) 0 

 
Melanerpes aurifrons D 1 (0.06) 0 

 

Dryocopus lineatus D 1 (0.06) 0 

 

Melanerpes pucherani D 20 (0.53) 22 (1) 

 

Colaptes rubiginosus D 1 (0.06) 0 

 
Picoides fumigatus D 19 (0.71) 14 (1) 

Pipridae Manacus candei S 28 (0.65) 8 (1) 

 

Pipra mentalis E 7 (0.24) 5 (0.67) 

Polioptilidae Ramphocaenus melanurus S 5 (0.18) 5 (1) 

Psittacidae Amazona autumnalis D 30 (0.82) 5 (1) 

 

Amazona farinosa D 14 (0.47) 5 (0.67) 

 

Aratinga holochlora D 2 (0.12) 1 (0.33) 

 

Ara macao D 6 (0.18) 3 (0.33) 

 
Pyrilia haematotis D 3 (0.12) 5 (1) 

 

Pionus senilis D 10 (0.47) 1 (0.33) 

Ramphastidae Ramphastos sulfuratus D 8 (0.35) 7 (1) 

 

Pteroglossus torquatus D 6 (0.35) 2 (0.67) 

Thamnophilidae Cercomacra tyrannina S 7 (0.24) 0 

 

Taraba major S 9 (0.41) 3 (0.67) 

 

Thamnophilus doliatus S 24 (0.94) 21 (1) 

Thraupidae Eucometis penicillata S 1 (0.06) 1 (0.33) 

 
Habia fuscicauda S 51 (0.88) 23 (1) 

 

Ramphocelus sanguinolenta S 0 1 (0.33) 

 

Piranga leucoptera E 1 (0.06) 0 

 

Ramphocelus passerinii D 6 (0.29) 4 (1) 

 
Tangara larvata D 2 (0.12) 1 (0.33) 

 

Thraupis episcopus D 18 (0.65) 5 (0.67) 

 

Thraupis abbas D 1 (0.06) 0 

Tinamidae Crypturellus cinnamomeus S 27 (0.71) 5 (0.67) 

 
Crypturellus soui S 2 (0.12) 5 (0.67) 

 

Tinamus major S 11 (0.35) 11 (1) 

Tityridae Schiffornis turdinus E 8 (0.29) 7 (1) 

 

Tityra inquisitor D 1 (0.06) 0 

 
Tityra semifasciata D 5 (0.29) 0 

Trogonidae Trogon melanocephalus D 15 (0.47) 10 (1) 

 

Trogon collaris E 13 (0.35) 5 (0.67) 

 

Trogon violaceus D 17 (0.47) 20 (1) 

 
Trogon massena D 16 (0.65) 10 (0.67) 

Turdidae Turdus grayi S 27 (0.71) 0.00 

Tyrannidae Leptopogon amaurocephalus S 5 (0.24) 5 (0.67) 

 

Megarynchus pitangua D 7 (0.41) 3 (1) 
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Myiarchus tuberculifer D 30 (0.82) 11 (1) 

 
Onychorhynchus coronatus mexicanus E 3 (0.18) 4 (0.67) 

 

Terenotriccus erythrurus E 12 (0.59) 2 (0.67) 

  Todirostrum cinereum D 0 1 (0.33) 
a
La comunidad de aves fue dividida en tres gremios: E, especialistas de interior de bosque; D, generalistas de 

dosel medio y alto; y S, generalistas de sotobosque y terrestres. 

 

 

 

6.1 Respuesta de las especies a la configuración del paisaje 

 

En general, la asociación entre la diversidad de aves (α y β) dentro de los sitios y los 

atributos del paisaje fue débil, ya que en la mayoría de los casos la devianza explicada por 

los modelos no superó el 30% (Fig. 2). Sólo un modelo del gremio de las aves especialistas 

de interior de bosque explicó un porcentaje de devianza mayor al 30% (Fig. 2a), pero en 

ningún caso superó el 55%  

Al considerar cada gremio por separado se encontró que las aves especialistas de 

interior de bosque estuvieron fuertemente asociadas a los cambios en el paisaje, más que 

los gremios de aves generalistas. La diversidad α promedio de las especialistas incrementó 

con el porcentaje de bosque maduro en paisaje de 100 y 500 ha; sin embargo, la asociación 

fue más fuerte a escala de 100 ha (Fig. 2a). El porcentaje de bosque secundario en la matriz 

estuvo negativamente asociado con la diversidad α promedio de las especialistas a ambas 

escalas, y a 100 ha la diversidad α promedio también incrementó en paisajes con mayor 

grado de fragmentación y con mayor densidad de borde. Los modelos para la diversidad β 

explicaron un menor porcentaje de devianza que para el caso de la diversidad α. Sin 

embargo, cabe destacar la asociación positiva entre diversidad β y la densidad de borde en 

paisajes de 100 y 500 ha (Fig. 2c, d).  

Para los generalistas ningún modelo explicó más de 20% de devianza (Fig. 2e-l). 

Para ambos gremios de generalistas la diversidad α fue mayor en paisajes con menor 

cobertura forestal de bosque maduro en paisajes de 100 ha. El grado de fragmentación en 

paisajes de 100 ha también estuvo positivamente asociado con la diversidad α cuando 

consideramos los generalistas de dosel (Fig. 2e). Finalmente, en relación a la diversidad β, 

ambos gremios respondieron de manera diferente a los cambios en el paisaje. La diversidad 

β de los generalistas de dosel estuvo positivamente asociada al porcentaje de bosque 
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secundario en la matriz de paisajes de 100  y 500 ha, mientras que la diversidad β de los 

generalistas de sotobosque estuvieron negativamente asociados al porcentaje de bosque 

maduro en paisajes de 100 y 500 ha. 
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Figura 2. Asociación entre los atributos del paisaje y la diversidad (α y β) para los tres gremios de aves en 17 

fragmentos y tres áreas control en la selva Lacandona, Chiapas, México. Se muestra la suma de los pesos de 

AIC para cada atributo del paisaje (∑Wi) dentro del conjunto de modelos con 95% de confianza (gris), así 

como dentro de los modelos con un ∆AIC < 2 (negro). ∑Wi indica la fuerza de la asociación entre cada 

atributo del paisaje y la diversidad de aves. El signo de cada atributo indica la dirección de la asociación que 

tiene con cada variable de respuesta (ver valores en Tabla 3). Se realizaron dos análisis, uno considerando 

paisajes de 100 ha y otro a escala de 500 ha. En cada caso, se indica también el porcentaje de devianza 

explicada por los modelos completos. Atributos: BS, porcentaje de bosque secundario en la matriz; B, 

densidad de borde; NP, número de fragmentos (grado de fragmentación); y BM, porcentaje de cobertura 

forestal de bosque maduro. 

 

 

   

6.2 Similitud composicional asociada a la estructura de los paisajes 

 

Las pruebas de Mantel mostraron que la similitud entre sitios estuvo débilmente asociada a 

las diferencias en los atributos del paisaje entre sitios. De manera general, las asociaciones 

tendieron a ser negativas, lo que indica que a medida que aumentan las diferencias 

espaciales entre paisajes la similitud en especies disminuye (mayor beta). Sin embargo, las 

asociaciones no fueron significativas a excepción del gremio de las generalistas de 

sotobosque y terrestres, que a ambas escalas muestran asociaciones significativas con las 

diferencias en porcentaje de bosque maduro y de bosque secundario (i.e. coberturas 

arbóreas; Tabla 4). 
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Tabla 3. Resultados de la selección de la inferencia de multi modelos en base al promedio de los parámetros de los estimadores (β) y su varianza incondicional (VI). Se 

muestran los valores en cada uno de los tres gremios para la diversidad (alfa y beta) y dentro de los dos análisis realizados (100 ha y 500 ha). El signo del estimador 

indica la dirección de la asociación entre cada factor y la variable de respuesta. 

 

  

ESPECIALISTAS DE INTERIOR 

 

GENERALISTAS DE DOSEL 

 

GENERALISTAS DE SOTOBOSQUE 

Alfa 100 ha                      

 

   β                       VI 

 

 β                     VI 

 

    β                       VI 

Bosque maduro              0.009 0.000   -0.003 0.000      -0.002 0.000 

Número de parches 

 

0.045 0.004 

 

0.049 0.011 

 

-0.003 0.002 

Densidad de borde 

 

0.031 0.006 

 

0.022 0.014 

 

0.013 0.007 

Bosque secundario   -0.005 0.000   -0.003 0.000   -0.003 0.000 

       Beta 100 ha 

 

   β                        VI 

 

   β                     VI 

 

     β                        VI 

Bosque maduro 

 

0.001 0.000 

 

0.000 0.000 

 

-0.001 0.000 

Número de parches 

 

0.004 0.002 

 

-0.009 0.001 

 

-0.004 0.000 

Densidad de borde 

 

0.157 0.036 

 

0.007 0.002 

 

0.003 0.001 

Bosque secundario   0.002 0.000   0.003 0.000   0.000 0.000 

          Alfa 500 ha 

 

   β                       VI 

 

  β                     VI 

 

     β                        VI 

Bosque maduro   0.005 0.000   0.000 0.000   -0.001 0.000 

Número de parches 

 

0.000 0.001 

 

0.009 0.003 

 

-0.012 0.002 

Densidad de borde 

 

0.023 0.007 

 

0.030 0.022 

 

0.008 0.010 

Bosque secundario   -0.003 0.000   -0.004 0.000   -0.002 0.000 

          Beta 500 ha 

 

  β                       VI 

 

   β                    VI 

 

     β                        VI 

Bosque maduro   -0.001 0.000   -0.001 0.000   -0.001 0.000 

Número de parches 

 

0.000 0.001 

 

-0.010 0.001 

 

0.004 0.000 

Densidad de borde 

 

0.052 0.020 

 

0.002 0.003 

 

0.010 0.002 

Bosque secundario   0.000 0.000   0.003 0.000   0.000 0.000 

            



27 

 

Tabla 4. Asociación entre la similitud composicional de aves (índice de similitud de Jaccard) entre sitios y las diferencias entre paisajes en composición y estructura 

espacial en la selva Lacandona, Chiapas, México. Las asociaciones se evaluaron con pruebas de Mantel a dos escalas espaciales, dentro de paisajes de 100 ha y 500 ha.* 

 
ESPECIALISTAS DE INTERIOR DE BOSQUE GENERALISTAS DE DOSEL GENERALISTAS DE SOTOBOSQUE Y TERRESTRES 

 
100ha 500ha 100ha 500ha 100ha 500ha 

  r p r p r p r p r P r p 

Δ Densidad de Borde -0.121 0.089 -0.026 0.724 0.085 0.255 0.086 0.238 -0.086 0.231 -0.035 0.635 

Δ Bosque Maduro -0.108 0.143 0.068 0.353 -0.130 0.069 -0.022 0.770 -0.195 0.007 -0.156 0.030 

Δ Bosque Secundario 0.116 0.106 -0.031 0.657 -0.038 0.599 0.007 0.903 -0.183 0.010 -0.210 0.004 

Δ Número Parches 0.008 0.913 0.090 0.221 0.081 0.261 0.002 0.990 0.080 0.269 -0.078 0.289 

*En negrita se marcan las asociaciones significativas. 
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7. DISCUSIÓN 

 

El presente trabajo demuestra que, como se esperaba, la diversidad de aves de la Selva 

Lacandona no está fuertemente asociada con los cambios en la configuración espacial del 

paisaje. Este hallazgo puede estar relacionado con el hecho de que la región aún mantiene 

una cobertura forestal remanente relativamente alta (más del 40%). Esta cobertura es 

superior a los umbrales de extinción conocidos (e.g. 20-30% de cobertura forestal), por 

debajo de los cuales se suelen notar los cambios más significativos a nivel poblacional y de 

la comunidad (Andrén 1994). Además, la matriz paisajística es altamente heterogénea, ya 

que está conformada por una gran variedad de cultivos y plantaciones, bosques en 

regeneración y asentamientos humanos. Este escenario espacial en la matriz incrementa la 

conectividad del paisaje, facilitando el movimiento de las aves a través de la matriz y los 

fragmentos de bosque remanente (Fahrig & Merriam 1985; Franken & Hik 2004; 

Martensen et al. 2008). Además, puede ofrecer una mayor cantidad de recursos 

suplementarios y complementarios (e.g., alimentos, refugio, sitios de anidación), 

incrementando así la persistencia de las especies en paisajes fragmentados (Dunning et al. 

1992). Por otro lado, la historia de perturbación es relativamente reciente (menos de 40 

años), lo que puede dificultar la observación de cambios significativos a nivel de la 

comunidad, ya que estos cambios pueden demorar varias décadas o siglos en ser evidentes 

(Brooks et al. 1999). Finalmente, existen evidencias para los mismos sitios de estudio de 

que la composición y estructura de la vegetación no varía significativamente entre 

fragmentos o entre los fragmentos y la selva continua (M. A. Hernández-Ruedas & V. 

Arroyo-Rodríguez, datos no publicados), lo que quiere decir que conservan en su mayoría 

su condición o estado original, lo que puede favorecer la disponibilidad de recursos, sitios 

de anidación y refugios para las aves. En conjunto, todas estas características pueden 
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ayudar a explicar que los cambios en la estructura espacial del paisaje en la Selva 

Lacandona estén débilmente asociados con la diversidad de aves, al menos en el corto 

plazo. Sin embargo, se encontraron algunos patrones interesantes que merecen ser 

examinados con mayor detalle.  

 

7.1 La diversidad y las escalas 

 

En todos los modelos se puede observar que, en general, la respuesta de la diversidad alfa a 

los cambios en la estructura del paisaje fue más fuerte que la respuesta de la diversidad beta 

dentro de los paisajes. La diversidad alfa depende principalmente del pool regional de 

especies (Tscharntke et al. 2012), por tanto, se espera que este componente de la diversidad 

sea más vulnerable a las alteraciones que ocurran en el paisaje. Sin embargo, la diversidad 

beta depende más de la heterogeneidad ambiental local, la cual suele incrementar con la 

distancia entre los sitios (Condit et al. 2002; Rominger et al. 2009; Martiny et al. 2011). 

Así, el hecho de que la estructura vegetal de todos los sitios es relativamente homogénea 

(M. A. Hernández-Ruedas & V. Arroyo-Rodríguez, datos no publicados), que la diversidad 

beta fue estimada a partir de puntos de conteo cercanos entre sí, y que la distancia entre 

puntos fue constante en todos los paisajes, pueden contribuir a explicar la débil asociación 

observada entre la diversidad beta dentro de los paisajes y la estructura espacial de los 

mismos. 

 Las asociaciones evaluadas no sólo difirieron entre componentes de diversidad (alfa 

y beta), sino también entre escalas, siendo las asociaciones más fuertes (i.e., mayor 

porcentaje de devianza explicada) en la escala de 100 ha que en la escala de 500 ha. 

Aunque los estudios que evalúan la respuesta de la diversidad a los cambios en el paisaje a 

diferentes escalas son realmente escasos (pero ver Steffan-Dewenter et al. 2002; Cerezo et 
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al. 2010; Smith et al. 2011; Thornton et al. 2011), Jackson & Fahrig (2012) demuestran que 

la escala a la cual el patrón espacial del paisaje predice mejor la respuesta de las especies y 

las poblaciones (i.e., la llamada ‘escala del efecto’) varía entre especies, ya que depende de 

su vagilidad, comportamiento, hábitos alimenticios, entre otros atributos biológicos y 

ecológicos (Jackson & Fahrig 2012). Así, el presente estudio sugiere que la escala del 

efecto (i.e. la escala a la cual se encuentran las asociaciones más fuertes) para las aves de la 

Selva Lacandona es relativamente pequeña, cercana a las 100 ha. Esto indicaría que la 

diversidad de aves en un sitio determinado de la región depende más de las características 

locales del sitio (y del paisaje colindante), que de las características de paisajes mayores. 

Este hallazgo contradice lo reportado por Cerezo et al. (2010), que sugiere que las aves 

tropicales responden más fuertemente a escalas mayores (i.e. asociaciones más fuertes a 

escala de 1000 m de radio que a escala de 500 m de radio). Sin embargo, el hecho de que 

las aves estén respondiendo más a las características del paisaje que rodea a los fragmentos 

puede estar asociado con el método de estudio, i.e., el muestreo se realizó dentro de los 

fragmentos, no en el paisaje. Por tanto, al incrementar la escala (i.e., en paisajes de 500 ha) 

el paisaje resulta estar submuestreado, o sea, la muestra es demasiado pequeña para mostrar 

lo que sucede en un paisaje de 500 ha, comparado con un paisaje de 100 ha.  

De manera interesante, las asociaciones más fuertes se observaron para el gremio de 

las aves especialistas de dosel a escala de 100 ha. Este gremio se espera que sea más 

dependiente del bosque y tenga una menor movilidad en la matriz. Por tanto, no es extraño 

que los atributos del paisaje próximo a los puntos de muestreo tengan un mayor impacto 

sobre este grupo de aves, que las características del paisaje mayor. Abajo se describen otras 

diferencias importantes entre gremios en su respuesta a los cambios en la estructura 

espacial del paisaje. 
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7.2 Respuestas diferenciales de los gremios de aves a la estructura del paisaje 

 

Como se esperaba, cada gremio respondió de manera diferente a los cambios en el paisaje 

(Gillies & St.Clair 2010; Aben et al. 2012). En general, las asociaciones (i.e., los valores de 

devianza explicada) observadas en el grupo de los generalistas fueron mucho más débiles 

que las observadas para el grupo de las especialistas. Como se mencionó arriba, las 

asociaciones más fuertes se dieron entre la diversidad alfa de especialistas y los atributos 

del paisaje a escala de 100 ha. En particular, la diversidad alfa de aves especialistas 

aumentó en paisajes con mayor porcentaje de bosque maduro y menor porcentaje de 

bosques secundarios en la matriz. Esta asociación fue consistente a escala de 100 y 500 ha. 

Esto sugiere que la pérdida de hábitat representa la mayor amenaza para la diversidad de 

este gremio, como ha sido sugerido por varios autores (Castellon & Sieving 2006; Stouffer 

et al. 2006). Aunque existen evidencias que muestran que aves especialistas de interior de 

bosque pueden utilizar bosques secundarios (Hadley & Betts 2009; Gillies & St. Calir 

2010), los datos de la presente tesis sugieren que este gremio depende más fuertemente de 

la cantidad de bosque maduro en el paisaje, por lo que pueden ser particularmente 

susceptibles a la pérdida de hábitat (Stouffer & Bierregaard 1995; Moore et al. 2008). 

Contrario a lo esperado, el grupo de las especialista parece verse favorecido por la 

fragmentación y el incremento en la densidad de borde. Dado que estas especies dependen 

más de la presencia de bosque maduro para su movimiento (Aben et al. 2012) y raramente 

utilizan recursos de la matriz, se esperaba que la fragmentación tuviera un efecto negativo 

sobre la diversidad de este gremio (Castellon & Sieving; Gillies & St. Clair 2010). Sin 

embargo, existe un consenso cada vez mayor de que la pérdida de hábitat tiene un impacto 

mayor sobre la diversidad que la fragmentación per se (McGarigal & McComb 1995; 

Westphal et al. 2003; revisado en Fahirg 2003), y que la respuesta a la fragmentación varía 
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entre especies (Margules et al. 1994; Villard & Taylor 1994; Henein 1995). Cerezo et al. 

(2010) observan que el efecto de la fragmentación en aves tropicales de Guatemala depende 

de la cantidad de hábitat remanente en los paisajes (i.e. bajos porcentajes de hábitat 

asociados a efectos negativos de la fragmentación) (ver también un ejemplo similar con 

mamíferos; Andrén 1994). Por lo tanto, el efecto positivo de la fragmentación observado en 

este estudio puede estar asociado a los altos porcentajes de hábitat remanente en la región y 

los paisajes de estudio. En particular, el incremento en el número de fragmentos en un 

paisaje con alto porcentaje de bosque maduro implica una alta conectividad y puede estar 

indicando mayor número de poblaciones debido al mayor número de sitios colonizables 

(Fahrig & Merriam 1985; Martensen et al.  2008). Esta situación espacial puede favorecer 

las dinámicas metapoblacionales, incrementando su persistencia a largo plazo (Hanski 

1999).  

Una de las consecuencias de la fragmentación es la creación de bordes (Murcia 

1995). Una proporción mayor de especies neotropicales son consideradas “evasoras de 

bordes” en comparación con especies de bosques templados (revisado en Lindell et al. 

2007). Sin embargo, al igual que los efectos de la fragmentación, los efectos de borde 

también dependen del contexto espacial del paisaje. Por ejemplo, a medida que aumenta el 

grado de contraste entre el fragmento y la matriz se reduce la permeabilidad de los bordes 

al movimiento de los animales (Thies & Tscharntke 1999; Collinge & Palmer 2002; 

Tscharntke & Brandl 2004). Además existen evidencias de que fragmentos con formas más 

complejas tienden a ser colonizados más frecuentemente (Game 1980; Collinge 1996; 

Cumming 2002; revisado en Ewers & Didham 2006) debido a que tienen, en proporción, 

una mayor cantidad de borde, lo que incrementa la posibilidad de que dicho fragmento sea 

encontrado por los individuos en movimiento (Collinage & Palmer 2002). Dado que la zona 

se caracteriza por una matriz compleja, con una variedad de coberturas (i.e. los fragmentos 
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tienden a estar rodeados de coberturas arbóreas), y los fragmentos varían en forma y 

tamaño, la conectividad aumenta y favorece la diversidad y el intercambio de individuos 

entre poblaciones. 

 Al igual que en la diversidad alfa, el borde tuvo un efecto positivo y consistente 

entre escalas sobre el recambio de especies especialistas (diversidad beta) dentro de los 

paisajes. De manera similar, Didham et al. (1998) demuestran que la composición de las 

comunidades en los bordes tiende a ser más variable que en zonas no perturbadas, lo que 

incrementa la diversidad beta. La comparación entre paisajes también fue consistente con 

esta idea, ya que a medida que la densidad de borde incrementó entre paisajes, la similitud 

composicional en especies especialistas tendió a disminuir (i.e., la diversidad beta aumentó 

entre paisajes con densidades de borde más contrastantes; Tabla 4). 

 A pesar de la débil respuesta de los generalistas a los atributos del paisaje, se 

pudieron observar respuestas diferentes entre ambos grupos de generalistas que merecen ser 

destacadas. Por ejemplo, la diversidad alfa de los generalistas de dosel estuvo 

positivamente asociada con paisajes más fragmentados y negativamente asociada al bosque 

maduro. La diversidad beta dentro de los sitios se vio influenciada positivamente por la 

presencia de bosques secundarios en el paisaje. Este gremio no tiende a diferenciar entre 

coberturas de la matriz durante sus movimientos en el paisaje (Aben et al. 2012), aunque 

hay evidencias de que evitan áreas abiertas y se favorecen por coberturas arbóreas (Hadley 

& Betts 2009; Gillies & St. Clair 2010). Su movilidad y capacidad de utilizar la matriz les 

permite persistir en paisajes fragmentados (Sekercioglu 2007). Algunas especies de este 

gremio, como Ramphastos sulfuratus y Psarocolius montezuma, son comunes en paisajes 

fragmentados por su capacidad de moverse entre los remanentes de bosque maduro 

utilizando elementos de la matriz como cercas vivas y árboles aislados (Stiles & Skutch 

1989; Graham 2001; Cerezo et al. 2009). Graham (2001) encuentra que en la Selva 



34 

 

Lacandona, R. sulfuratus lleva a cabo todas sus actividades (forrajeo, percha, actividades de 

socialización, etc.) en todos los tipos de hábitat, lo que sugiere que diferentes coberturas 

pueden proveer los mismos recursos para las aves de éste gremio.  

 De manera contraria, las aves generalistas de sotobosque y terrestres tendieron a 

estar asociadas a paisajes abiertos. Gran número de especies pertenecientes a este gremio 

hacen uso de cultivos agrícolas y bordes (e.g. Dives dives, Turdus grayi). Pineda-Diez et al. 

(2012) encuentran que el gremio de los omnívoros (generalistas) aparentemente no se ven 

afectados por los cambios en heterogeneidad del paisaje. La tolerancia de estas especies a la 

matriz les permite persistir en paisajes fragmentados, como lo muestran los resultados del 

proyecto BDFFP en Brasil, que indican que especies con requerimientos de hábitat y 

territorio menores y que toleran la matriz y los hábitats de borde son las menos vulnerables 

a desaparecer de los fragmentos (Stouffer & Bierregard 1995; Gascon et al. 1999; Laurance 

et al. 2002). Los generalistas de sotobosque son el único grupo cuya similitud 

composicional entre paisajes parece estar relacionada con los atributos de los mismos, 

observando que mientras más diferentes son los paisajes en cuanto a sus coberturas 

arbóreas (i.e. bosque maduro y bosque secundario) más diferente será su composición 

específica. Este parece ser el gremio menos susceptible a la pérdida de coberturas arbóreas, 

demostrando que los remanentes de bosque no necesariamente son los únicos sitios del 

paisaje que pueden proveer recursos relevantes para la permanencia de ciertas especies que 

son capaces de compensar la pérdida de hábitat con la utilización de recursos de la matriz, 

como se ha observado en otros estudios (Bierregaard et al. 1992; Davies, Gascon & 

Margules 2001; Denys & Tscharntke 2002; Ries et al. 2004). 
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8. CONCLUSIONES 

 

 Los altos porcentajes de bosque remanente de la zona (>40%), sus altos niveles de 

conectividad y la heterogeneidad de la matriz, puedes estar explicando, en gran medida, 

la débil respuesta de las aves a los cambios en la estructura espacial del paisaje. 

 La respuesta diferencial de las aves a la extensión del paisaje refleja la importancia de 

realizar estudios a múltiples escalas, con el fin de identificar la escala que permita 

detectar el impacto de los cambios de uso de suelo sobre la biodiversidad (denominado 

“escala del efecto”), ya que este impacto puede no ser detectable a ciertas escalas. Este 

estudio sugiere que la escala del efecto para las aves de la selva Lacandona es cercano a 

100 ha, lo que sugiere que este grupo de animales se ve particularmente influenciado por 

los cambios que suceden en paisajes/escalas más pequeño(a)s. 

 Las aves especialistas fueron las más vulnerables a la pérdida de hábitat (Fahrig 2003). 

Este resultado puede estar relacionado con el hecho de que paisajes con mayor cobertura 

proveen más recursos, refugios y sitios de anidación, al mismo tiempo que la 

probabilidad de que sean colonizados es mayor y la probabilidad de extinción de las 

poblaciones es menor. 

 Contrario a la hipótesis propuesta por Fahrig (2003) para los trópicos, la fragmentación 

del bosque parece tener un efecto positivo sobre la diversidad de aves. Este resultado 

puede estar relacionado con el hecho de que paisajes más fragmentados tienen una 

mayor cantidad de subpoblaciones, lo que incrementa la probabilidad de persistencia de 

aquellas especies que estén funcionando con dinámicas metapoblacionales. Además, al 

mantener un mayor número de fragmentos, en una región con altos porcentajes de 
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bosque remanente, se mantiene una gran proporción de la heterogeneidad de la región, lo 

que permite conservar la diversidad beta y gamma.  

 La persistencia a largo plazo de la diversidad de aves en la región dependerá del 

mantenimiento de un alto porcentaje de cobertura forestal, en fragmentos de diferente 

tamaño que permitan mantener los niveles de conectividad y conservando la 

heterogeneidad del hábitat de la región.  

 Estudios futuros deberán considerar la evaluación de los cambios en las comunidades de 

aves a largo plazo para identificar tendencias poblacionales. Este tipo de estudios nos 

permitirá conocer las especies que pueden ser más vulnerables a los cambios de uso de 

suelo en la región.  
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10.  ANEXO 

 

 
 

Apendice I. Correlación entre los distintos atributos espaciales del paisaje. Se muestra el valor de correlación 

(r-Pearson) indicando su significancia: n.s = no significativo (p>0.05), *p<0.05, **p=<0.01, ***p=<0.001. 

Entre paréntesis se muestra el Factor de Inflación de la Varianza (VIF). Como subíndice en cada factor se 

indica la escala a la que fue medida (i.e. dentro de paisajes de 100 o 500 ha). 

 

 

     NP100       B100      BS100    BM500     NP500       B500      BS500 

BM100 -0.42 n.s. -0.24 n.s. 0.00 n.s. 0.59** -0.46 n.s. -0.28 n.s. -0.34 n.s. 

 

(1.22) (1.06) (1.00) (1.54) (1.27) (1.08) (1.13) 

NP100 

 

0.48* 0.06 n.s. -0.24 n.s. 0.73*** 0.42 n.s. 0.00 n.s. 

  

(1.29) (1.00) (1.06) (2.12) (1.22) (1.00) 

B100 

  

0.30 n.s. -0.48* 0.57* 0.95*** 0.40 n.s. 

   

(1.10) (1.30) (1.49) (9.80) (1.19) 

BS100 

   

-0.37 n.s. -0.04 n.s. 0.34 n.s. 0.70*** 

    

(1.16) (1.00) (1.13) (1.95) 

BM500 

    

-0.40 n.s. -0.46 n.s. -0.39 n.s. 

     

(1.19) (1.26) (1.18) 

NP500 

     

0.59** 0.08 n.s. 

      

(1.55) (1.01) 

B500 

      

0.49* 

              (1.31) 

BM, porcentaje de bosque maduro en el paisaje; NP, número de parches de bosque maduro en el paisaje 

(grado de fragmentación); B, densidad de borde en el paisaje (m/ha); BS, porcentaje de bosque secundario en 

la matriz. 
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