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RESUMEN 

 

La transformación de ecosistemas por actividades antropogénicas ha tenido efectos 

diferentes sobre las poblaciones de aves migratorias. La respuesta a estos cambios ha sido 

ligada con las características biológicas de cada especie y fenómenos locales que las 

afectan o benefician. En el presente trabajo se analizó la distribución, densidad, riqueza y 

composición de algunas poblaciones de aves paserinas canoras migratorias en los bosques 

secos del Bajío, en el centro de México, realizándose modelos de distribución de especies 

considerando el uso de suelo actual. Utilizando modelos de nicho ecológico (ENM) se 

obtuvieron mapas de distribución de especies, analizando comparativamente dos 

escenarios: uno sin considerar las alteraciones por uso de suelo, y otro considerándolas. 

Producto de esta comparación, se encontró un porcentaje de reducción cercano al 40% de 

área potencial para la mayoría de las especies estudiadas en la región. También se 

realizaron evaluaciones en campo, donde los valores de riqueza y densidad obtenidos no 

mostraron diferencias significativas entre la mayoría de los diferentes usos de suelo pero 

sí, una composición con valores de similitud no mayor al 50%, sugiriendo que no son las 

mismas especies en cada uso de suelo y que algunas de ellas se han visto favorecidas con 

densidades superiores a las de otras especies. Los resultados obtenidos muestran que 

aunque existe pérdida de áreas de invierno por cambio de uso de suelo, las aves 

migratorias Neotropicales no difieren en algunas características ecológicas entre los 

diferentes usos de suelo evaluados.  

 

Palabras clave: Aves migratorias neotropicales, uso de suelo, modelos de distribución de 

especies, densidad, riqueza de especies.  
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ABSTRACT 

Ecosystem transformations by anthropogenic activities have had several effects on 

migratory bird populations. The response to these changes has been linked with the 

biological characteristics of each species and local phenomena which could affect or 

benefit them. In this work, we evaluate the distribution, density, richness and composition 

of some migratory Passerines songbirds in the Bajío dry forests ecoregion in central 

Mexico, performing an assessment of the potential distribution considering land uses 

types. Species distribution models (MDE in Spanish) were generated via Ecological Niche 

Models (ENM) and were estimated in to comparatively two scenarios: (1) without land use 

and (2) incorporating land use. About 40% of potential area were loss for most of the 

studied species in the region; contemplating a high efficiency in predicting the presence of 

species in the sites. Ecological field work was realized too, where the values of richness and 

density did not showed statistical differences among most of the land uses but with a 

similarity values no higher than 50% and statistical differences in rank/abundance test, 

suggesting different species presence in each land use and some of them have been 

benefited with higher abundances than in other sites. Our results suggest, although there 

are winter areas loss by land use changes, ecological plasticity of some species has 

provoked not ecological characteristics differences among the evaluated land uses. 

 

Key words: Neotropical migratory birds, land use, distributional species models 
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INTRODUCCIÓN   

La tendencia actual en la gran mayoría de los países de Latinoamérica es el reemplazo 

acelerado de paisajes naturales por tierras agrícolas y zonas urbanas, lo cual repercute 

negativamente en la diversidad y en los servicios ambientales que los sistemas naturales 

ofrecen (Wilcox y Soulé, 1980; Antrop, 2005). El cambio del uso de suelo, entendido como 

la transformación de la cobertura vegetal original por factores antropogénicos (Velázquez 

et al., 2002) o incluso por factores globales como el cambio climático (Sillett  et al., 2000),  

es una de las mayores amenazas a la biodiversidad a nivel global. Dado que involucra no 

sólo la pérdida de cobertura vegetal (la cual ha sido asociada con la alteración de ciclos-

procesos biogeoquímicos completos; Poeplau et al., 2011), sino también la fragmentación 

de los ecosistemas naturales, dejando manchones de diversos tamaños y, en muchos 

casos, la discontinuidad y aislamiento de su biodiversidad (DeFries et al., 2004; Hernández-

Oria, 2007; Jetz et al., 2007). Una de las posibles consecuencias ecológica de la 

fragmentación es la generación de parches aislados con características propias (e.g., 

microclimas, efectos de borde) donde la cantidad de individuos y especies que contienen 

varia de un parche a otro  (Hovestadt et al., 2000; Smith et al., 2001; Velázquez et al., 

2002; Turner II et al., 2002; Pereira et al., 2003).  

Globalmente, coexisten procesos económicos y sociales que convergen y causan 

una transformación acelerada de los ecosistemas. Desafortunadamente, tan sólo en 

México, 64% de los ecosistemas presenta diferente grado de deterioro y sólo el 36% 

restante, no presenta degradación aparente  (INEGI, 2005). Desde el año 2000 y hasta el 

2005 ha habido en México una pérdida promedio del 7.7% de los espacios naturales, 

debido al crecimiento de áreas de actividad antropogénica, como la agricultura y la 

urbanización, entre otras (Pineda-Jaimes et al., 2008; Rosete-Vergés et al., 2008; Berlanga-

Robles et al., 2010).  

La agricultura y sus efectos en las aves migratorias 

Las actividades agrícolas son de las principales actividades causantes del cambio del uso 

del suelo (Painter y Durham, 1995; Challenger, 1998). En México, cerca de 30 millones de 

hectáreas son tierras de cultivo activas (16% del total de la superficie) y 115 millones son 
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de agostadero (cerca de 50% de la superficie). Mientras que, por ejemplo los bosques y 

selvas apenas cubren 45.5 millones de hectáreas (24.26% de la superficie; INEGI, 2005). 

Una característica clave de la intensificación de la agricultura es la homogenización del 

hábitat, resultando en una reducción del número de especies de vida silvestre que 

mantiene. En los agroecosistemas, la composición vegetal es generalmente determinada 

por el productor, y esto puede ser descrito como "diversidad planificada" de los sistemas 

de cultivo (Flores y Gerez, 1994; Ortiz-Pulido et al., 2000). De igual manera, este aspecto es 

un determinante de la biodiversidad total de las áreas de cultivo e influye en la 

composición y densidad de la biota asociada, afectando los procesos biológicos que se 

llevan a cabo entre las plantas y el suelo (Rodenhouse et al., 1992; Mateson et al., 1997; 

Rodríguez-Ruiz et al., 2011).  

Se han relacionado declives poblacionales de aves con cambios producidos en las 

prácticas agrícolas durante las últimas décadas (Askins, 1993; Murphy, 2003; IUCN 2011). 

Aunque la información de cambios poblacionales de aves por prácticas agrícolas, es en 

general escasa en la región Neotropical (e.g., Bazzano et al., 2002; Leveau y Leveau 2002; 

Blanco et al., 2003), en algunas regiones del país y de Sudamérica, la superficie utilizada 

para cultivos durante el período 1960–1985 aumentó notablemente (Barsky et al., 1988), 

sugiriendo un probable impacto en las poblaciones de aves migratorias (Pashley, 2000; 

Faaborg et al., 2010), tanto en el número de especies como en el tamaño de las 

poblaciones. Paralelamente a la intensificación agrícola, las zonas con menor potencial 

agrícola de muchos países del Neotrópico, han sufrido un proceso de abandono de las 

actividades agropecuarias, el cual está ligado al éxodo demográfico de personas de las 

zonas rurales a las urbanas (Zamudio et al., 1992; Maston et al., 1997). 

La urbanización y sus efectos en las aves migratorias 

La urbanización es una perturbación antropogénica que amenaza a la biodiversidad a nivel 

mundial (Vitousek et al., 1997, Marzluff et al., 2001, McKinney, 2002). A pesar de que las 

áreas urbanas representan un porcentaje pequeño del planeta, las exigencias que éstas 

provocan al ambiente son elevadas (Wackernagel y Rees, 2013).  Los cambios en densidad, 

y riqueza de la avifauna en zonas urbanizadas son evidentes y han sido estudiados con más 
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frecuencia, en la última década en México (MacGregor-Fors et al., 2009; 2010; 2013; 

Carbó-Ramírez y Zuria 2011). Esos cambios han mostrado evidencias de la existencia de 

algunas especies que se han logrado aclimatar a esta perturbación (e.g., Thraupis 

episcopus, Rodríguez-Ruiz et al., 2011; MacGregor-Fors et al., 2010), aunque hay grupos de 

aves para los cuales el efecto de estas transformaciones produce respuestas menos 

evidentes (e. g., halcones, búhos y aves que anidan en cavidades; Andren, 1994). Estudios 

en otros países (e.g., Estados Unidos) sugieren que el efecto de las áreas urbanas en las 

poblaciones de aves depende del hábitat circundante (Marzluff, 2001), aunque hay 

evidencia que sugiere lo contrario (Clergeau et al., 2006).  Para poder establecer medidas 

de conservación en caso de ser requerido, es necesario cuantificar el efecto del patrón de 

asentamiento y entender cómo las poblaciones-comunidades responden ante el fenómeno 

de urbanización (Antrop, 2005). Algunos de los efectos más evidentes del crecimiento 

urbano sobre las aves, son entre otros: un beneficio para las especies granívoras, 

omnívoras, anidadoras de cavidades, insectívoras que incrementan sus índices de 

poblaciones (referencias), un aumento de especies no nativas (e.g., Pineda-López y 

Malagamba-Rubio, 2011)  y de aves que anidan en edificios (e. g., vencejos y golondrinas), 

mayor depredación de nidos, disminución o desaparición de especies que anidan a nivel 

del suelo (Grimm et al., 2008; Marzluff, 2001), así como el incremento del efecto de borde, 

la proliferación de vegetación no nativa  y especies exóticas (Marzluff, 2001).Esto ha sido 

observado de diferentes formas, épocas y regiones geográficas (Faaborg et al., 2010) 

Distribución geográfica de las aves 

La distribución geográfica de las especies se ve influenciada por factores bióticos,  

históricos y ambientales (e.g., climáticos, topográficos, interacciones bióticas) que resultan 

más o menos importantes dependiendo de la escala espacial en la cual actúan (Faaborg et 

al., 2010). Para estimar la distribución geográfica y medir el impacto de estas 

transformaciones en las poblaciones y especies se han usado diversas aproximaciones 

(e.g., modelos mecanísticos y modelos correlativos; Leibold, 1995; Peterson et al., 2010). 

Un ejemplo de estos es el modelado de distribución de especies (MDE) a partir de modelos 

de nicho ecológico, que en los últimos años se han desarrollado a través de varios 
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algoritmos, algunos incluidos dentro de programas computacionales, por ejemplo Bioclim 

(Nix, 1986), GARP (Stockwell y Peters, 1999) y Maxent (Phillips et al., 2004) y que se han 

convertido en herramientas útiles en biología de la conservación y ecología del paisaje 

(Peterson y Cohoon, 1999; Peterson et al. 2006; 2011).  

 Los MDE están basados en el concepto de nicho de Hutchinson (1957) y 

relacionan la información de presencia geográfica de las especies, con información 

ambiental, para obtener áreas de distribución geográfica y ecológica potencial de las 

especies (Peterson, 2001; Peterson et al., 2002; Peterson et al., 2011). Existen algunos 

ejemplos documentados del uso de los MDE para estimar la distribución geográfica de 

aves en ciertas regiones (e.g., Rojas‐Soto et al., 2008), su riqueza (e.g., Graham y Hijmans 

2006) así como para medir la pérdida de áreas de distribución, como causa  del impacto 

provocado por el cambio de uso de suelo, tanto en organismos residentes (córvidos, 

Peterson et al. 2006; psitácidos, Ríos-Muñoz y Navarro-Sigüenza, 2009) como en 

migratorios (Both et al., 2006; Møller et al., 2008).  

 

Aves migratorias del Bajío Mexicano 

“El Bajío”, región localizada en el centro de México, está contenida en los estados 

de Guanajuato, Jalisco, Michoacán, Querétaro y Zacatecas (INEGI 2005). Se caracteriza por 

un crecimiento importante de sus áreas urbanas, así como por la presencia de 23% de las 

áreas agrícolas a nivel nacional (INEGI, 2005). Dentro de esta región se encuentra la 

ecorregión denominada bosques secos del Bajío (Fig. 1), la cual está rodeada por la Sierra 

Madre Occidental y por el Eje Neovolcánico Transversal (Olson et al., 2001). El Bajío es un 

sistema biológico transformado, pero de importancia en el trayecto de las muchas aves 

migratorias neotropicales (AMN) en México (Howell y Webb, 1995). Sin embargo, la región 

ha sido poco estudiada y existen pocos datos de la respuesta de las aves en estos hábitats 

alterados (e.g., Zuria y Gates, 2006; Pineda-López et al. 2013). El Bajío presenta una gran 

cantidad de tipos de vegetación, donde puede ser encontrado, el bosque tropical 

caducifolio (BTC), que ocupa un 15% del Bajío y que ha sido severamente destruido en los 

últimos 40 años, en un nivel mayor que cualquier otro tipo de vegetación en el país 
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(Maass, 1995; McNeely, 2003; INEGI, 2005). Hacia 1970 se cuantificaban 290,455 km2 de 

BTC  a nivel nacional (Flores et al., 1971), y hasta 1981 restaban 159,800 km2 (Trejo, 1998). 

Para el año 2002, el Inventario Nacional Forestal (CONAFOR, 2007) señalaba 86,694 km2 de 

BTC en una condición ”primaria” y 100,909 km2 en estado “secundario”,  representando las 

áreas de cultivo un 62% de la región, en un polígono reducido de la región (Zuria y Gates 

(2006)). 

Durante las últimas tres décadas se ha dado especial importancia al efecto que 

tiene el uso de suelo en diferentes especies de aves, debido al acelerado cambio que se 

presenta alrededor del mundo. A pesar de ser un país con uno de los mayores índices de 

transformación en el uso de suelo en Latinoamérica (SEMARNAT 2005), México ha sido 

pobremente estudiado con respecto a sus vecinos del norte, sin mencionar que los 

estudios en aves son mínimos y, en algunas regiones, son prácticamente inexistentes, 

como ocurre con las aves migratorias.  

OBJETIVOS 

Objetivo general 

Evaluar y analizar la distribución potencial,  la diversidad y abundancia de las comunidades 

de tres familias de aves Passeriformes migratorias (Tyrannidae, Parulidae y Emberizidae) 

en diferentes usos de suelo en los bosques secos del Bajío Mexicano.  

Objetivos particulares 

1) Modelar la distribución potencial de 39 especies de aves migratorias a partir de 

variables bioclimáticas en la región del Bajío.  

2) Modelar la distribución de las especies tomando en cuenta los escenarios de cambio de 

uso de suelo ocurridos en el Bajío Mexicano. Describir los patrones de riqueza de especies 

de las tres familias de aves migratorias a partir de los modelos de distribución de especies 

en ambos escenarios.  

3) Obtener datos de campo que permitan estimar la riqueza, densidad y estructura de las 

comunidades de aves en el Bajío Mexicano. 
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4) Comparar los datos obtenidos a través de los modelos de distribución de especies con la 

información obtenida directamente en campo para determinar la eficacia de los modelos. 

 

ANTECEDENTES 

Aves del Bajío Mexicano 

México alberga alrededor de 1150 especies de aves (Navarro-Sigüenza y Sánchez-González   

2003; Navarro-Sigüenza et al., 2014). Este número de esta riqueza tiene dos elementos 

fundamentales con base en su estacionalidad: los residentes permanentes, los cuales se 

encuentran presentes todo el año y que representan 70% de la avifauna, y los residentes 

temporales, los cuales sólo se encuentran en el territorio durante alguna época del año y 

que integran aproximadamente el 30% restante (Navarro-Sigüenza et al., 2009). Dentro del 

último grupo están las AMN, que son aquellas especies que se reproducen principalmente 

en Estados Unidos y Canadá durante el verano e invernan en México, Centroamérica, 

Sudamérica y las islas del Caribe (Navarro-Sigüenza et al., 2014). Para mantener las 

poblaciones estables, las AMN necesitan de hábitats adecuados tanto en las zonas de 

reproducción, como en las áreas invernales y en los sitios de paso (gran parte de estas dos 

últimas zonas se encuentra en los trópicos y subtrópicos) mientras realizan sus 

movimientos anuales.  

Dentro de las áreas invernales y de paso, el Neotrópico ha sido objeto de las tasas de 

transformación de hábitats más altas en Norte América (Dodson y Gentry, 1991; DeGraaf y 

Rappole, 1995; Ceballos y Ehrlich, 2002), en esta región, enormes extensiones de 

ambientes naturales se han sido transformadas (Ceballos y Ehrlich, 2002; Primack, 2008). 

Las aves, dada su facilidad para ser observadas, su estrecha relación con diferentes 

grupos biológicos, su relación con zonas geográficas y hábitats, la cantidad de 

antecedentes (Moreno et al., 2007)  tienen un potencial de uso como especies indicadoras 

para: evaluar la magnitud de perturbaciones antropogénicas, monitorear tendencias 

poblacionales de otras especies e identificar áreas de alta diversidad regional (Ceballos y 
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Valdelamar, 2000). Sin embargo, el concepto de especies indicadoras ha sido criticado por 

algunos autores (Landres et al., 1988; Temple y Wiens, 1989; Whitacre 1997) quienes 

argumentan que ninguna especie por sí sola puede, sin fallar, indicar algo importante 

sobre la estructura ecológica, más bien son indicadores de algunos aspectos ambientales y 

sólo en conjunto, (aves y demás taxas) pueden ser consideradas indicadoras. Lo anterior es 

explicado dado la cantidad de factores que afectan la presencia y densidad de una especie, 

pudiendo resultar en ausencia de la misma en un hábitat óptimo, pero abundante en un 

hábitat de calidad pobre u otros resultados contra-intuitivos (Moreno et al., 2007).  

Por mucho tiempo, las AMN fueron estudiadas sólo en sus sitios de reproducción. 

Fue hasta finales de la década de los setenta que se reconoció la importancia de los sitios 

de inverno para estas especies (Keast y Morton, 1980, Faaborg et al., 2010). Varios 

estudios han señalado el papel determinante que pueden jugar los sitios de invierno en la 

regulación poblacional de las aves migratorias, al demostrar una estrecha relación entre el 

declive de poblaciones con la pérdida de hábitats invernales (Robbins et al., 1989; Rappole 

y McDonald, 1994; Sherry y Holmes 1996; Norris et al., 2004). Al mismo tiempo, se ha 

mostrado la relevancia de la calidad de los sitios de descanso migratorio para el 

mantenimiento de las poblaciones migratorias (Hutto, 1998). Por ejemplo, el decremento 

de la densidad poblacional de algunas especies migratorias que anidan en huecos de 

árboles relacionada a la disminución de cobertura arbórea (Newton, 1994) y la relación 

entre fragmentación de hábitat y éxito de anidación de especies migratorias (Robinson et 

al., 1995). Por lo anterior, se sugiere que cualquier periodo anual puede limitar las 

poblaciones migratorias, dependiendo de una gran cantidad de factores que repercutirán 

en la tasa de mortalidad y hábitos particulares de cada especie (Hutto, 1998). 

El estudio del efecto que tienen las limitantes anteriores sobre las comunidades 

biológicas, en particular la avifauna neotropical, ha sido abordado por diferentes autores 

(e.g., Andrade y Rubio-Torgler, 1994; Daily et al., 2001; Harvey y González-Villalobos, 

2007), quienes señalan que las características del paisaje influyen en la presencia-ausencia, 

composición, densidad, movimientos y persistencia de las poblaciones de aves (Loman y 

Von Schantz, 1991, Robinson 1998, Villard et al., 1999) o simplemente dificultando así la 
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permanencia de manera permanente de algunas especies (Gillespie y Walter, 2001) e 

inclusive facilitándola (Cerezo et al., 2009).  

La estrecha relación existente entre algunas especies de aves y la estructura de la 

vegetación (incluidos los recursos asociados como el alimento o el refugio) puede ser buen 

indicador de la condición del ambiente (Brush y Stiles 1986; Holmes y Recher 1986; 

Holmes 1990) en un amplio espectro de hábitats (Da Silva et al., 1996, Fleishman et al., 

2002, Gray et al., 2007, Arriaga-Weiss et al., 2008). De tal forma se evidencian que los 

efectos de la perturbación del hábitat dependen de varios factores, entre ellos; lugar, 

tiempo y duración que tenga la modificación (Morales-Pérez, 2002).  

En otros casos, la cercanía geográfica y la composición vegetal que existe entre 

determinados ambientes, aunado a la capacidad de dispersión que tienen las aves, 

sugieren que las preferencias de hábitat son difíciles de evaluar. Sin embargo, la capacidad 

de uso y selección de hábitat de muchas especies de aves puede ser muy específica (Hutto, 

1989; Morales-Pérez, 2002), ya que es conocido que las especies más vulnerables a la 

perturbación y fragmentación de hábitat son aquellas con mayores requerimientos de 

área, bajas densidades de poblaciones, relaciones biológicas estrechas con otras especies, 

baja capacidad de dispersión y bajas tasas de reproducción (Newmark, 1987, Didham, 

1997; Lovejoy et al., 1986; Lawrence, 1991). Además de las consecuencias debidas a 

modificaciones del hábitat, el efecto de fragmentación y ambientes secundarios cercanos, 

provocan una alta diversidad debido a la utilización de los recursos que existen en los 

lugares que han sido modificados, encontrándose que los éstos están dominados por 

especies generalistas y tolerantes a este tipo de ambientes (Loman y Von Schantz, 1991). 

 

Justificación 

En las últimas décadas, las transformaciones de los ecosistemas en México han sido más 

rápidas y extensas, más que en ningún otro periodo de la historia. Estas profundas 

transformaciones han impactado en las dinámicas de las poblaciones de varias especies, 

con efectos sin precedentes, procesos ambientales locales, regionales y con consecuencias 
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globales, acelerando la pérdida de la biodiversidad y propiciando el crecimiento de algunas 

poblaciones específicas (SEMARNAT 2008). 

Dichas transformaciones han sido estudiadas recientemente, pero sólo en ciertas 

regiones y sólo con algunas especies, dejando incógnitas por resolver, como es el caso del 

Bajío Mexicano y las aves migratorias. El Bajío es una región de alto crecimiento 

económico que por añadidura, lleva una tasa alta de transformación de su uso de suelo 

(INEGI 2005) y cuyos datos sobre efectos en la biodiversidad son pocos o nulos. 

Por su parte las aves migratorias que transitan por el Bajío son de suma 

importancia   como indicadores de la salud de los ecosistemas (cómo todas las demás 

especies), pero en especial su estrecha relación con diferentes grupos biológicos, su 

relación con hábitats específicos y al ser un componente claramente visible de la 

diversidad biológica de los ambientes (Ceballos y Valdelamar, 2000; Moreno et al., 2007; 

Faaborg et al., 2010) las vuelve especialmente útiles como indicadores ecológicos. Por lo 

que conocer su distribución y comportamiento ecológico en diferentes usos de suelo, 

puede ser de gran ayuda para evaluar la magnitud de las transformaciones por acciones 

antropogénicas e incluso determinar los efectos de la condición del hábitat y posiblemente 

conocer la respuesta de estas a diferentes niveles de degradación (Ceballos y Valdelamar, 

2000). 
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METODOLOGÍA  

Área de estudio 

El presente estudio se realizó en la zona central de México, abarcando la región económica  

El Bajío y dentro de ésta la ecorregión "Bosques Secos del Bajío (referida como El Bajío de 

aquí en adelante) (Olson et al. 2002; Fig. 1). Geográficamente, el Bajío se localiza dentro 

de la provincia de la Mesa Central, mientras que geológicamente se localiza en el Eje 

Neovolcánico Transversal (Rzedowski, 1966; 1991;  Domínguez y Pérez-Ponce, 2009). Esta 

región alcanza altitudes cercanas a los 2000 m snm (Fig. 3) la temperatura promedio anual 

es menor a los 20°C con presencia de heladas, presentando en general un clima arido- 

semiárido, por las bajas precipitaciones (400-550 mm/año; Hijmans et al., 2005; 

Hernández-Oria, 2007; Rzedowski y McVaugh, 1966). En cuanto a los tipos de vegetación, 

la región está mayoritariamente cubierta por matorral xerófilo, mezquital, táscate, bosque 

de pino-encino, bosque de encino, bosque de galería y bosque tropical caducifolio (Fig. 2), 

lo que ha sido considerado por algunos autores como “bosques secos de altura” (Olson et 

al., 2002), o “bosque seco estacional” (Leopold, 1950; Miranda y Hernández-X, 1963; 

Flores et al., 1971; Rzedowski, 1978 Gentry, 1995). A nivel mundial, es el bioma con la 

mayor superficie transformada (Lerdau et al., 1991). 
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Figura 1.  Área de estudio. En gris obscuro la ecorregión “Bosques secos del Bajío” Olson et 

al., 2002). Los puntos negros representan los sitios donde se realizaron los puntos 

de conteo.  
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Figura 2. Vegetación potencial de los bosques secos del Bajío (en tonos de grises-

Rzedowski 1978). La línea negra señala el límite de la ecorregión de los “Bosques 

secos del Bajío” (Olson et al. 2002). 
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Figura 3. Condiciones climáticas y topográficas en el área de estudio. Extraído del proyecto 

Worldclim 1.4 (http://www.worldclim.org; Hijmans et al., 2005). La línea negra 

corresponde a la ecorregión del Bajío. A) Elevación del área de estudio; B) 

Precipitación máxima promedio anual; C) Temperatura promedio anual. 

 

http://www.worldclim.org/
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Selección de especies 

Se seleccionaron representantes de las familias Tyrannidae, Parulidae y Emberizidae por 

diversas razones. En conjunto, las tres familias incluyen especies que pueden ser 

indicadoras de diferentes hábitats y grados de perturbación que permitirían determinar el 

grado de afectación producido por los cambios de uso de suelo en el Bajío (al igual que 

otras tantas especies;  Moreno et al., 2007).  Los papamoscas de la familia Tyrannidae 

están presentes en gran diversidad de hábitats, tanto sitios abiertos (como pastizales), así 

como ciudades y bosques cerrados, incluyendo una amplia gama de temperaturas y 

altitudes. Los chipes de la familia Parulidae se encuentran principalmente  en zonas 

cerradas con requerimientos mayores de cobertura vegetal. Los gorriones de la familia 

Emberizidae granívoros en su mayoría, con requerimientos de áreas amplias que permitan 

estar en parvadas grandes y mixtas (Ceballos 2000; Howell y Web 1996). En total fueron 

seleccionadas 39 especies (Cuadro 1). Además, para la selección de especies se consideró: 

1) que las especies tuvieran distribución invernal en el centro de México; 2) que tuvieran 

patrones de migración sin traslape entre en la distribución invernal y reproductiva; 3) que 

se contara con un número de registros suficiente (al menos 15 registros espacialmente 

únicos en el periodo de septiembre a abril); y 4) que contaran con información 

bibliográfica disponible de presencia o ausencia en diferentes tipos de uso de suelo 

(Peterson et al., 2006).  

 

Puntos de ocurrencia de las especies a analizar  

Para la elaboración de los MDE fue necesario contar con  datos de ocurrencia de las 

especies de aves seleccionadas, los cuales se obtuvieron del Atlas de las Aves de México 

(Peterson et al., 1998, Navarro-Sigüenza et al., 2003) y se complementaron con registros 

de diferentes colecciones científicas obtenidos a través del portal de la Global Biodiversity 

Information Facility (http://www.gbif.org/). Los registros históricos sin coordenadas 

geográficas pero con información precisa de la localidad, fueron georreferenciados 

utilizando gaceteros en línea y se descartaron todos aquellos registros que no contaran 

http://www.gbif.org/
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con fechas, que fueran anteriores a 1950 y aquellos que fueran geográficamente 

duplicados (siguiendo los criterios de Peterson et al., 2006).  

 

Variables climáticas y topográficas 

 

Además de la información de los registros de las especies, la elaboración de los modelos 

de distribución de especies requiere de información geográfica y climática para 

caracterizar el nicho ecológico de las especies. Para esto se utilizaron variables climáticas 

con información mensual,  temperatura máxima (tmax), temperatura mínima (tmin) y 

precipitación (prec) del proyecto WorldClim 1.4 

(http://biogeo.berkeley.edu/worldclim/worldclim.htm; Hijmans et al., 2005) con una 

resolución de 0.0083 grados (~1 km2), siendo estas coberturas las más apropiadas para 

periodos invernarles. Para complementar la información climática se utilizaron las 

variables topográficas de pendiente y altitud, provenientes del proyecto Hydro-1K (USGS, 

2001) (http://edcdaac.usgs.gov/gtopo30/hydro/index.asp). 

Usando la información de cada una de las especies, se crearon las coberturas de 

variables climáticas que posteriormente fueron usadas para realizar los modelos de 

distribución de especies de acuerdo con los siguientes pasos y conforme con los criterios 

de Nakazawa et al., (2004): 

1. Usando los meses de invierno con mayor número de registros, el calendario de 

migración reportado (AOU, 2012) y observaciones en el área de estudio, se 

delimitaron los meses de permanencia (periodo invernal) de cada especie en la 

región del Bajío.   

2. Por cada variable (temperatura máxima, temperatura mínima y precipitación), 

se formaron grupos de las coberturas concernientes a los meses de 

permanencia (rango de octubre a mayo; Figura 4) 

3. En cada grupo de coberturas, se usó la función matemática de ArcGis 10 para 

generar una cobertura única con las características principales del conjunto de 

meses, por cada variable mencionada. En otras palabras, si la variable es 
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temperatura mínima, del conjunto de coberturas de meses se seleccionó en el 

mismo espacio geográfico (píxel) el valor con la temperatura menor, siguiendo 

el mismo proceso en los puntos restantes. 

Los meses se seleccionaron para coincidir de la mejor manera, con los periodos en 

que las especies se encuentran en el área como parte de su distribución invernal. 

  

Modelos de distribución de especies y distribución potencial 

 

Se generaron MDE con la finalidad de obtener mapas potenciales de distribución. Se utilizó 

el programa DesktopGarp ver. 1.1.6 (http://www.nhm.ku.edu/desktopgarp/) y para cada 

especie se realizaron 100 modelos considerando 50% de los datos puntuales como datos 

de entrenamiento y el resto como de evaluación. Los modelos se generaron considerando 

un límite de convergencia de 0.001 o un máximo 1000 iteraciones. A partir de los 100 

modelos obtenidos se seleccionaron los 10 mejores modelos (“best subsets”) de acuerdo 

con lo sugerido por Anderson et al. (2003), tolerando un grado de omisión de hasta el 15% 

y un grado de comisión moderada (GARP). La suma de estos mejores modelos fue lo que 

se utilizó como modelo de predicción para los análisis posteriores. A partir de la 

distribución potencial de cada especie, se construyó un mapa de riqueza total mediante la 

suma de cada uno de ellos (tanto por familia como para el total de las especies).  

Posteriormente, siguiendo los criterios mencionados por Peterson et al. (2006) en 

los que se explica la validez en la comparación de eventos de diferentes tiempos, se 

emplearon las clasificaciones de uso de suelo de los inventarios nacionales forestales de 

1996 y 2000 así como la Información de uso del suelo y vegetación INEGI serie III (INEGI, 

2005), siendo esta información la más actualizada con la que se contó. Los usos de suelo 

fueron clasificados como: vegetación primaria, uso agrícola-pecuario y áreas urbanizadas. 

Estas se usaron para eliminar los sitios que, con base en información obtenida de la 

literatura, colecciones científicas e información de campo actualizada, no eran adecuadas 

para la presencia de las especies de acuerdo a las características biológicas propias de cada 

una (Peterson et al., 2006; Ríos-Muñoz y Navarro-Sigüenza, 2009). Las áreas de 
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distribución potencial de cada especie con y sin modificación antropogénica de hábitat, 

fueron medidas y comparadas en un sistema de información geográfica (ArcMapGis 10.0), 

para obtener las proporciones de pérdida de área potencial predicha.  

Los cambios en las áreas de los MDE, debidos a los cambios en el uso de suelo, 

siguieron los supuestos expuestos por Peterson et al. (2006): (1) Se asume que el tamaño 

del píxel usado es el adecuado dimensionalmente para la especie y supone no debe de ser 

una limitante en la comparación con otras especies; (2) la resolución del conjunto de datos 

de cobertura de suelo empleado es suficiente como una representación de la presencia o 

ausencia real de la población; (3) la clasificación de la cobertura terrestre empleada 

permite la extrapolación y la comparación entre diferentes periodos de tiempo. 
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Figura 4. Meses que comprenden los conjuntos de coberturas, con base en los periodos 
que las aves en estudio pasan durante su distribución invernal en el Bajío. 
Números: cobertura (mes de llegada al área de estudio y mes de partida). En azul 
se muestra el periodo invernal con mayor presencia potencial de especies, en gris 
los demás períodos. 
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Trabajo de campo y comparación con los modelos 
 

Para evaluar las diferencias y similitudes entre los diferentes tipos de uso de suelo en 

campo, se analizaron la riqueza, densidad y abundancia de las especies seleccionadas 

durante el periodo de octubre de 2012 a febrero de 2013. Para evaluar la riqueza y 

abundancia relativa de AMN en la región, se utilizaron  puntos de conteo de radio 

indeterminado (Ralph et al., 1996). Los datos que se registraron durante el muestreo de 

aves fueron: (1) especie, (2) número de individuos y (3) distancia radial a la que se 

encontraban los individuos observados y escuchados (distancia medida con un telémetro 

láser [Bushnell Pro Sport 450]). La distribución de los puntos de conteo en la zona de 

estudio se hizo de modo que abarcara sitios con los siguientes criterios: (1) lugares poco 

muestreados, con base en Atlas de Aves de México; (2) respuesta de factibilidad de trabajo 

por parte de las autoridades correspondientes; y (3) condiciones de seguridad en el área, 

siendo esta última lo que determino que algunos puntos se encontrarán fuera del Bajío de 

Olson (2002). 

 Los puntos de conteo (Cuadro 1) se realizaron en un horario de 7:00 a 11:00 horas 

y fueron llevados a cabo por cinco personas en dos equipos, considerándose solo los 

registros de los que se tuviera certeza su identificación (Cuadro 1). Se llevaron a cabo 393 

puntos de conteo en 20 sitios (entre 11 y 40 puntos por sitio – Figura 1, Cuadro 2). En cada 

punto de conteo se hicieron observaciones por 5 minutos y se consideró una distancia 

mínima de 250 metros entre cada uno. Cada punto de conteo fue clasificado dependiendo 

del tipo de uso de suelo observado y comparados con los registros del INEGI (2005) como: 

área urbana arbolada, área agrícola, bosque de encino (Quercus sp.), matorral xerófilo, 

remanente de selva baja caducifolia y bosque de galería. Dada la cantidad baja de puntos 

de conteo de los últimos dos tipos de vegetación (no llegando a 40 puntos aun en 

conjunto) se decidió trabajar estos como un solo grupo en análisis posteriores, de igual 

forma se seleccionaron 33 puntos al azar para realizar las comparaciones entre los grupos 

en los siguientes análisis, para tener un esfuerzo de muestreo balanceado y comparable 

con robustez estadística en las pruebas subsecuentes. Con base en el registro del INEGI 
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(2005), los hábitats fueron muestreados proporcionalmente, siendo las áreas urbanas las 

de menor muestreo (por ser las de menor dimensión) y los bosques de encino las de 

mayor número de puntos realizados (por ser las de mayor tamaño; Cuadro 2). Los puntos 

de conteo para áreas urbanas se realizaron en las ciudades más grandes del Bajío (dentro 

de algunas avenidas arboladas en el centro de las poblaciones, así como de parques dentro 

de la ciudad) mientras que las áreas agrícolas fueron muestreadas en los caminos 

existentes entre campos agrícolas. 
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Cuadro 1.- Localidades muestreadas, estado al que pertenecen, cantidad de puntos 

realizados en la localidad y tipo de uso de suelo. 

 

Localidad Municipio Estado 
Cantidad 

de puntos Uso de suelo Latitud  Longitud 

Empalme Escobedo     16 Matorral xerófilo 20.70302 -100.76424 

Bosque los corrales Comonfort   30 Bosque de encino 20.77087 -100.97588 

El platanal    11 Bosque de galería 20.60934 -101.70789 

Cuerámaro Cuerámaro Guanajuato 30 Área agrícola  20.636519 -101.63946 

Cerro del fuerte    30 Bosque de encino 20.55224 -101.65443 

Leon de Aldama León de Aldama   11 Área urbana 21.174621 -101.69051 

Josefino de Allende Jesús Maria   34 Área agrícola  20.72111 -102.06429 

Antonio matute     11 Área agrícola  20.5813 -103.9561 

Las pilas Ameca   30 Área agrícola  20.62102 -104.06328 

La querencia   Jalisco 20 
Selva baja 
caducifolia 20.50582 -103.91161 

Tizapán Tizapán el Alto   31 Área agrícola  20.0908 -103.09111 

Guadalajara Guadalajara   11 Área urbana 20.703989 -103.39485 

Zinapécuaro de 
figueroa Zinapécuaro Michoacán 25 Área agrícola  19.86713 -100.92622 

Puerto del obispo Tuxpan   11 Área agrícola  19.67044 -100.45903 

Santiago de 
Querétaro 

Santiago de 
Querétaro 

Santiago de 
Querétaro 11 Área urbana 20.609073 

-
100.38647
2 

Santa Rita     30 Matorral xerófilo 21.41162 -102.86241 

B. Colorado-cruces 
Nochistlán de 

Mejia Zacatecas 40 Bosque de encino 21.3444 -102.99219 

Santa Rita     11 Matorral xerófilo 21.38063 -102.18691 

 

Para calcular la densidad de aves (individuos por hectárea) se utilizó el programa 

Distance 6.0 (Thomas et al., 2010), que calcula la probabilidad de detectar un individuo al 

incrementar la distancia entre el observador y el ave (Buckland et al., 2001). Para 

contrastar los valores de riqueza de especies entre los bosques nativos, áreas agrícolas y 

urbanas, se usaron los análisis de rarefacción, calculando la expectativa estadística de 
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riqueza de especies y sus intervalos de confianza por hábitat en el programa EstimateS 

(Sobs [Mao Tau] ± 95% IC; Colwell, 2013), este permite hacer comparaciones de riqueza de 

especies entre dos hábitats con una abundancia similar (Magurran, 2004). Para determinar 

si los valores de densidad y riqueza eran diferentes, se compararon los intervalos de 

confianza (IC) al 84% arrojados por el programa, en caso de que dichos IC no se 

traslaparan, serían considerados como diferencias estadísticamente significativas con un 

valor de α< 0.01 (e. g. Payton et al., 2003; MacGregor-Fors y Payton, 2013) y se habla de 

diferencias en riqueza o densidad entre los usos de suelo comparados. Del total de puntos 

de muestreo obtenidos, se realizó una selección al azar de 33 puntos (n=33 igual a los 

puntos hechos en área urbana, - grupo con menos puntos -) para realizar las pruebas 

restantes, dando así igualdad para la comparación entre usos de suelo 

La comparación de estructura de comunidades entre los diferentes uso de suelo, se 

realizó a través de curvas de rango/abundancia de las comunidades de aves (Whittaker 

plots) de acuerdo con Magurran (2004). Esta representación gráfica permite hacer 

inferencias acerca de la repartición de recursos dentro de las comunidades en diferentes 

hábitats y mostrar gráficamente las diferencias entre la diversidad de dos comunidades. 

Después de la transformación Log10 de los valores de abundancia que permite que sean 

realmente comparables (Log10), se llevó a cabo un análisis de covarianza (ANCOVA por sus 

siglas en inglés) para determinar si existen diferencias estadísticamente significativas en la 

pendiente entre las curvas de rango/abundancia (Maguran, 2006). 

 

 Similitud taxonómica y análisis de rango/abundancia 

Para evaluar la similitud entre los hábitats, se evaluaron las diferencias en la 

composición de especies entre los hábitats, a través del cálculo de distancias Bray-Curtis, la 

cual mide las diferencias en composición y resumen la variación calculando una sola 

distancia estadística. Particularmente, la distancia ecológica de Bray-Curtis calcula las 

diferencias de abundancia por especie y la matriz resultante puede ser observada como un 

dendrograma (McAleece et al., 1997).   
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Evaluación de los mapas de distribución potencial en campo 

Para evaluar la efectividad de predicción de los modelos de distribución potencial 

se usaron los registros obtenidos en campo. Se buscó encontrar correlación (Nieves-

Hurtado y Domínguez-Sánchez, 2010) entre la presencia de especies en estudio durante 

los censos (y) y su predicción en el lugar de presencia por parte de los modelos de 

distribución de especies (x). Para la realización de la prueba,  se tomó cada uno de los 

sitios donde fueron realizadas las visitas en campo, los cuales fueron  ubicados dentro de 

un pixel de los mapas de distribución potencial. Posteriormente se graficó la cantidad de 

especies predichas en cada píxel (siendo estas las x) y la cantidad de presencias en dicha 

área geográfica (y).  Al finalizar se realizó la prueba de correlación lineal en SPSS siguiendo 

a Nieves-Hurtado y Domínguez-Sánchez (2010). 

 

RESULTADOS  

Estimación de riqueza a partir de los modelos de distribución de especies  

Se obtuvieron los modelos de distribución de especies de las 39 especies seleccionadas. 

Todos los modelos tuvieron un poder de predictivo aceptable por arriba del 87%. A partir 

de estos se obtuvieron los mapas de riqueza por familia y a nivel general al sumar las 

distribuciones obtenidas para cada especie (Fig. 5). Para la familia Tyrannidae, la riqueza se 

concentró en el centro y oeste del Bajío, mostrando valores de hasta seis especies. Por 

otro lado la familia Parulidae mostró la mayor concentración de riqueza en el suroeste del 

Bajío con un número de especies superior a 17 y disminuyendo hasta tres en el norte. Por 

su parte la familia Emberizidae, concentró una riqueza de casi el total de las 11 especies en 

toda el área de estudio. La riqueza total (las tres familias en conjunto) se concentró en el 

sur-oeste con cerca de 25 especies y en la parte centro un número circundante a 15 

concentrándose principalmente en las cercanías del lago de Chapala y disminuyéndose 

hacia el norte, como en los primeros dos grupos mencionados (Figura 5).  
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Modelos de distribución de especies considerando los diferentes usos de suelo 

A partir de los MDE, y después de que fueron eliminadas las zonas correspondientes a los 

diferentes tipos de uso de suelo en los que las especies no han sido reportadas en la 

literatura, se realizó la estimación de los porcentajes de trasformación (antes de integrar el 

uso de suelo y posteriormente de integrar el uso de suelo) por cada especie (Cuadro 2). 

Con esta información se puede observar gráficamente el comportamiento del área 

potencial que corresponde a cobertura vegetal primaria y modificada (Fig. 5). En cada 

familia los resultados fueron diferentes ya que dependieron de los patrones de riqueza, 

mencionados anteriormente. La familia Tyrannidae mostró una reducción promedio del 

29% de su distribución potencial, que se presenta principalmente en las áreas contiguas al 

lago de Chapala. Mientras los miembros de la familia Parulidae fueron los más afectados 

por el uso de suelo agrícola-pecuario principalmente, mostrando una reducción mayor al 

40%. Finalmente, la familia Emberizidae son los que han sido más afectados por las áreas 

urbanas correspondiendo hasta un 26.5% de la distribución en hábitat modificado. 
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Cuadro 2.-  Lista de especies, porcentaje de área modificada a partir de los modelos de 

distribución de especies y el uso de suelo y meses de presencia.   

Familia Especie Nombre común 

Porcentaje de 
área transformada 
al integrar uso de 

suelo Meses de invierno 

Tyrannidae Empidonax hammondii  Mosquero de Hammond 60.01 enero-marzo 

Tyrannidae Empidonax oberholseri  Mosquero oscuro 60.88 enero-marzo 

Tyrannidae Empidonax wrightii  Mosquero gris 6.25 enero-marzo 

Tyrannidae Sayornis phoebe  papamoscas  fibí 1.26 noviembre-febrero 

Tyrannidae Sayornis saya  papamoscas  llanero 7.84 noviembre-febrero 

Tyrannidae Myiarchus cinerascens  Papamoscas cenizo 0 noviembre-febrero 

Tyrannidae Tyrannus verticalis  tirano pálido 33.69 enero-marzo 

 
Porcentaje promedio de 
área reducida por familia 24.27  

Parulidae Seiurus aurocapilla chipe suelero 39.24 octubre-marzo 

Parulidae Parkesia motacilla chipe charquero 92.57 noviembre-febrero 

Parulidae Parkesia noveboracensis chipe arroyero 6.067 noviembre-abril 

Parulidae Mniotilta varia Chipe trepador 2.65 octubre-marzo 

Parulidae Oreothlypis celata chipe corona anaranjada 59.43 noviembre-marzo 

Parulidae Oreothlypis crissalis chipe crisal 67.77 diciembre-mayo 

Parulidae Oreothlypis ruficapilla chipe de coronilla 61.45 diciembre-marzo 

Parulidae Oreothlypis luciae chipe rabadilla rufa 34.38 noviembre-marzo 

Parulidae Oreothlypis virginiae Chipe de Virginia 63.76 noviembre-marzo 

Parulidae Geothlypis tolmiei Chipe Tolmie 2.76 diciembre-marzo 

Parulidae Setophaga citrina Chipe encapuchado 75.87 octubre-marzo 

Parulidae setophaga ruticilla chipe flameante 0.94 octubre-marzo 

Parulidae Setophaga palmarum Reinita playero 0 octubre-marzo 

Parulidae Setophaga coronata Chipe coronada 0 diciembre-marzo 

Parulidae Setophaga virens chipe dorso verde 52.16 diciembre-marzo 

Parulidae Setophaga nigrescens chipe negro gris 0 noviembre-marzo 

Parulidae Setophaga townsendi chipe negro amarillo 67.86 noviembre-febrero 

Parulidae Setophaga occidentalis chipe cabeza amarilla 70.23 noviembre-febrero 

Parulidae Cardellina pusilla chipe corona negra 93.44 noviembre-marzo 

Parulidae Cardellina rubrifrons chipe cara roja 96.62 octubre-marzo 

Parulidae Icteria virens Buscabreña 41.57 enero-marzo 

 
Porcentaje promedio de 
área reducida por familia 44.48  

Emberizidae Pipilo chlorurus toquí cola verde 7.77 octubre-abril 

Emberizidae Peucaea cassinii zacatonero de Cassin 63.73 diciembre-marzo 



31 
 

Familia Especie Nombre común 

Porcentaje de 
área transformada 
al integrar uso de 

suelo Meses de invierno 

Emberizidae Spizella pallida gorrión pálido 11.58 noviembre-abril 

Emberizidae Spizella breweri gorrión de Brewer 39.65 noviembre-marzo 

Emberizidae Pooecetes gramineus gorrión cola blanca 7.54 noviembre-febrero 

Emberizidae Chondestes grammacus Gorrión arlequín 0 noviembre-marzo 

Emberizidae Calamospiza melanocorys gorrión ala blanca 39.44 noviembre-marzo 

Emberizidae Ammodramus savannarum gorrión chapulín 46.81 noviembre-marzo 

Emberizidae Melospiza lincolnii Gorrión de Lincoln 0 noviembre-marzo 

Emberizidae Melospiza georgiana gorrión pantanero 59.54 noviembre-marzo 

Emberizidae Zonotrichia leucophrys Gorrión corona blanca 19.30 octubre-marzo 

 
Porcentaje promedio de 
área reducida por familia 26.85  

Las especies siguen como autoridad taxonómica (AOU 1998) hasta su última actualización (Chesser et al., 2014). 
Los nombres comunes son de acuerdo con  Escalante (1996) 
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Descripción de las comunidades de aves 

Durante el muestreo en campo se registraron un total de 29 especies de las 39 aves 

consideradas en los MDE. Del total de especies observadas solo se encontró una especie 

(Geothlypis tolmiei) bajo la categoría de amenazada en la NOM-059-SEMARNAT-2010. Se 

encontraron: 24 especies en áreas agrícolas, 24 en bosques (encino y galería) y sólo 9 en 

áreas urbanas. 

Riqueza de especies y densidad. 

De acuerdo con los análisis de rarefacción, usando  el total de individuos registrados en el 

área urbana (una abundancia acumulada de 53 individuos; n=53) se determinó que la 

riqueza de especies es estadísticamente diferente en el grupo combinado de bosques de 

Galería-Tropical caducifolio al resto de usos de suelo (Fig. 2; Cuadro 2); siendo éste el 

único resultado con diferencias significativa entre los grupos (Fig. 6).  Los resultados del 

cálculo de densidad fueron (IC 95%): áreas urbanas 18.41 individuos por área con 

Intervalos de confianza (IC) 12.3- 27.4; áreas agrícolas 11.3 (IC) 2.8-6.4 y en bosques de 

encino 16.2 IC 6.1-7.2.  

Similitud taxonómica y análisis de rango/abundancia 

El análisis de similitud de Bray-Curtis, mostró un nivel medio de similitud entre los 

hábitats, siendo la agrupación de bosques de encino y áreas urbanas la que mostró un 

valor superior, cercano al 50% (Fig. 7). Posteriormente se realizó una ANCOVA para 

observar el rango/abundancia, la cual se evaluó con una ANCOVA para comparar las 

pendientes entre los grupos, encontrando diferencias significativas  en un solo modelo 

(F= 3.61; gl 5; n= 60;  p<0.01; R2 ajustado= 0.773) mostrando que existen algunos tipos de 

uso de suelo donde algunos ensamblajes dominan pero no así en todos los hábitats. Las 

especies más abundantes en los sitios de estudio fueron Setophaga coronata y 

Chondestes grammacus (Fig. 8). Y como puede ser apreciado en la fiigura 8, las gráficas 

muestran que las especies mencionadas anteriormente se disparan de las otras, 

sugiriendo que dichas se ven ampliamente beneficiadas, aprovechando su facilidad 

generalista.  



33 
 

 

 

 

 

 

 

°0[1 • • • • • • 21 



34 
 

 

 

Figura 5. Riqueza de especies a partir de los modelos de distribución de especies por 

familia y total en los escenarios sin considerar el cambio de uso de suelo (izquierda) 

y considerando el uso de suelo uso de suelo (derecha). a) Riqueza de Tyrannidae 

para 7 especies. b) Riqueza de Parulidae para 21 especies. c) Riqueza de 

Emberizidae para 11 especies. d) Riqueza total para las 39 especies. Los lugares en 

blanco de los mapas representan los grandes cuerpos de agua. Los números dentro 

de los  mapas representan las ciudades de mayor movimiento económico en la 

región: 1= Guadalajara (Jal); 2= León de Aldama (Gto); 3=Guanajuato (Gto); 4= 

Morelia (Mich) y 5= Santiago de Querétaro (Qto).  
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Figura 6. Riqueza de especies calculada para los diferentes hábitats muestreados en la 

región del Bajío Mexicano (cuadros; Mao Tau ± IC95%), sin diferencias estadísticamente 

significativas. Densidad calculada (círculos; Individuos por hectárea). Sólo se aprecian 

diferencias estadísticamente significativas entre los grupos de bosque de galería-Selva baja 

caducifolia y los de bosque de encino (a*) y matorral xerófilo (b*). Las riquezas y densidad 

fueron calculadas para 33 puntos de conteo. 
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Figura 7. Índice de similitud taxonómica de Bray-Curtis de las comunidades de aves propias 

de los diferentes hábitats muestreados en el Bajío Mexicano. 
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Figura 8. Pendientes rango/abundancia de aves canoras migratorias (Familias: Tyrannidae, 

Parulidae y Emberizidae) en los diferentes tipos de uso de suelo evaluados. En el 

eje de las y el número de individuos observados por especie, en el eje de las x el 

orden de la especie más observada a la menor.  a) Áreas urbanas. b) Áreas 

agrícolas. c) Bosque de Encino (Quercus sp.) d) Matorral xerófilo. e) Selva baja 

caducifolia – Bosque de galería. Las ilustraciones de aves representan la especie 

más abundante en cada sitio (Setophaga coronata  y Chondestes grammacus). * 

Grupos con diferencias estadísticamente significativas entre ellos y con los demás 

grupos. 
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Evaluación de los mapas de distribución potencial en campo 

Al realizar el análisis de correlación entre la cantidad de especies predichas  contra 

cantidad de especies observadas encontramos un alta correlación entre las especies 

predichas (X) y las observadas (Y) (r=.89, p = .9433) mostrando que existe un alto grado de 

relación entre las especies predichas en los sitios y las especies observadas en ellos. Sin 

embargo, esta relación no significativa (p>0.05), indicando que esta relación es posible que 

se deba al azar (Fig. 9). 
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Figura 9.- Correlación entre el número de especies predichas por los MDE (x) y el número 

de especies observadas (y). Se seleccionaron los píxeles donde se realizaron los 

puntos de conteos y se comparó la cantidad de especies estimadas por los Modelos 

de Distribución de Especies (x) contra la cantidad de especies observadas en campo 

(y). 
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DISCUSIÓN  

 

En el presente estudio, se evaluó la respuesta a diferentes usos de suelo por parte de aves 

canoras migratorias en el Bajío durante la época invernal. Esta región ha mostrado cambios 

considerables en su uso de suelo durante los últimos 40 años, superior a la media nacional 

(INEGI, 2005), lo que en casos similares ha ocasionado la alteración en la calidad en 

algunos ecosistemas (Foley et al., 2005). Si bien, reconocer la versatilidad de ocupación 

ambiental de las especies migratorias es importante para el conocimiento sobre su historia 

natural, demografía y conservación (Williams, 1996; Reed 1992), existe evidencia de 

especies migratorias que poseen requerimientos ecológicos muy restringidos durante la 

época reproductiva (e.g., densidad de hojarasca y biomasa de presas), mientras que 

durante el invierno muestran gran plasticidad (Keast y Morton, 1980). Los resultados 

fueron obtenidos con base en 39 especies  por lo que la información obtenida no puede 

ser extrapolada a otras especies de aves migratorias ni a toda la biota Peterson et al. 

(2006).  

 

Modelos de distribución de especies 

Los MDE muestran una concentración de riqueza de especies en el suroeste del área de 

estudio, pero manteniendo un valor alto en los bosques secos del Bajío, siendo esta 

ecorregión una de las más afectadas por el uso de suelo en los últimos años (INEGI, 2005). 

Con base en ello, los modelos mostraron en general una modificación cercana al 40% de la 

distribución obtenida en esta área, valores menores a los reportados en otros grupos de 

aves en sus respectivas zonas geográficas (e.g., Psittacidae y Corvidae; Ríos-Muñoz y 

Navarro-Sigüenza, 2009; Peterson et al., 2006). Esto puede deberse a la variación que hay 

por regiones geográficas o en algunos casos a la flexibilidad en requerimientos 

ambientales y los hábitos migratorios de movilidad (Fiedler, 2003) o incluso a variabilidad 

en patrones climáticos (Sillett et al., 2000). Particularmente, se ha trabajado poco con los 

grupos en estudio usando los modelos de distribución de especies (e.g., Rojas‐Soto et al., 

2008; Gutiérrez-Arrellano, 2012; Martínez-Meyer et al., 2004) y para la mayoría de las 
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especies ésta es la primera evaluación de este tipo. Las especies de la familia Emberizidae 

mostraron en conjunto una distribución más homogénea en el Bajío con respecto a las 

otras familias (coincidiendo su preferencia por lugares secos y abiertos; Howell y Webb, 

1995) y siendo de las menos transformadas, con una reducción promedio del 26% de su 

distribución potencial, estas reducciones principalmente concentradas en áreas urbanas 

(Marzluff, 2001; Green, y Baker, 2003). Por su parte la familia que mostró una reducción 

superior fue la Parulidae con 44% promedio, debido probablemente a las necesidades de 

la mayoría de las especies de una cubierta arbórea extensa para su forrajeo (Howell y Web, 

1995; AOU, 2012) y la transformación de estas por deforestación, provocando, no sólo 

reducciones en distribución, sino también disminución de algunas poblaciones (Terborgh, 

1980; Lee et al., 2006), aunque cabe mencionar que estos decrementos se concentran en 

especies cuyos hábitats son principalmente húmedos y de vegetación densa (Robbins et 

al., 1989; Faulkner, 2004) siendo el porcentaje de este tipo de uso suelo, menor en el 

Bajío. La familia Tyrannidae por su parte, mostró la menor reducción con solo el 24% de 

sus áreas, esto ligado a sus características de ocupar un amplio número de hábitats (Liker 

et al., 2008; AOU, 2012), siendo la familia menos afectada y sugiriendo que pueden ser 

especies indicadoras de alteración del hábitat en futuras investigaciones (Noss, 1999; 

Carignan y Villard, 2002).   

Los sitios en donde se observa una mayor modificación provocada por el uso de 

suelo se concentra en zonas urbanas que corresponden a las ciudades de Guadalajara, 

León de Aldama, Guanajuato y Querétaro lo que podría relacionarse con mayor 

modificación de uso de suelo y por lo tanto pérdida de diversidad, dado que las 

condiciones pueden llegar a ser adversas para algunas de las especies migratorias (e.g., 

Icteria virens la cual requiere de áreas con alta densidad vegetal raramente presentes en 

un área urbana AOU, 2012; Marzluff, 2001; Green y Baker, 2003; MacGregor-Fors et al., 

2010). Las áreas agrícolas por otro lado, han constituido un nuevo hábitat que ha sido 

propicia la presencia de algunas especies como Chondestes grammacus y Spizella breweri 

(Knight, et al, 2014), pero no permite la existencia de otras  como es el caso de algunos 

chipes que requieren cobertura arbórea para su forrajeo (Vickery et al., 2001; Jeltz et al., 
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2007), esto dependiendo de una gran cantidad de factores (e.g., tipo de cultivo y 

vegetación remanente; Adriaensen et al., 1993; Laube et al., 2008). Sin embargo, existe 

evidencia que sugiere que,  las áreas urbanas pueden actuar como un arma de doble filo 

en especies migratorias, afectando negativamente a varias especies de aves migratorias, y 

funcionando al mismo tiempo como hábitat de invierno para otras (MacGregor-Fors et al., 

2010)  

Evaluación de las comunidades de aves 

La evaluación en campo de las especies estudiadas indican que la densidad (individuos por 

hectárea) no difiere estadísticamente entre los diferentes hábitats, caso contrario a 

estudios previos, donde las aves migratorias muestran valores más altos de densidad 

estimada las zonas urbanas que en bosques (Ortega-Álvarez y MacGregor-Fors, 2009; 

MacGregor-Fors y Schondube, 2011). Cabe mencionar que en algunos de estos estudios se 

evaluaron comunidades enteras y no solo unos grupos de ellas, lo que se convierte en 

limitante al comparar los resultados.  

Existe una tendencia similar entre los análisis de riqueza de especies de los hábitats 

de zonas agrícolas y matorral xerófilo  así como los análisis de densidad. En los últimos sólo 

con diferencias estadísticamente significativas entre el grupo de bosque de galería-selva 

baja caducifolia y los de bosque de encino además de matorral xerófilo, sugiriendo que la 

respuesta que tienen las especies ante los diferentes usos de suelo varia de hábitat a 

hábitat. Sin embargo, varios trabajos alrededor del mundo reportan que en las áreas 

urbanas las especies residentes y migratorias muestran una riqueza menor y una mayor 

densidad (Chadwick et al., 2012; Emlen, 1974; Van Horne, 1983; MacGregor-Fors et al., 

2008; Ortega-Álvarez y MacGregor-Fors, 2009). Los datos de los trabajos antes citados 

muestran que el proceso de urbanización frecuentemente tiene efectos negativos en las 

comunidades de aves, algo que no se refleja en el presente trabajo.  

A pesar que varios trabajos han analizado las aves migratorias en conjunto (e. g, 

MacGregor-Fors  et al., 2010; Faaborg et al. 2010), análisis detallados por familias o 

gremios, permitiría conocer qué especies cambian de acuerdo con distintos usos de suelo 

y el porqué. Tomando como referencia lo reportado por MacGregor-Fors et al. (2010) para 
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bosques de pino-encino y áreas urbanas, es posible identificar diferencias 

estadísticamente significativas entre la ciudad y los bosques de encino, cabe mencionar 

que dicho trabajo se realizó contando la totalidad de especies migratorias, lo que no 

ocurre en el Bajío, aunque los estudios se realizaron en periodos temporales similares y en 

zonas relativamente cercanas. Esto se puede atribuir a diferentes factores como una gran 

cantidad de árboles (en avenidas y algunos parques) en las zonas urbanas muestreadas 

como parte de este estudio, propiciando un sesgo que impide la comparación con otros 

estudios que muestrearon lugares sin cubierta vegetal. 

Otro factor que podría explicar las diferencias podría atribuirse a las características 

biológicas de cada especie. Las especies de la familia Parulidae están ligadas directamente 

con vegetación arbolada y es normal esperar que lugares con remanentes de bosque, sean 

óptimos para algunas especies aún incluso en ciudades o áreas de cultivo (Morse, 1977; 

Nemeth, y Brumm, 2009; Holmes et al; 1992; Yoon et al., 2012). Sin embargo, las especies 

de la familia Emberizidae mostraron preferencias diferentes, encontrándose en lugares 

amplios y abiertos con vegetación baja, por lo que no son frecuentes en zonas urbanas 

pero sí en áreas agrícolas (Madsen et al., 2005; Papeṣ et al., 2012). La conversión de 

vegetación primaria a zonas agrícolas ha beneficiado a algunas especies al convertirse en 

una fuente de alimento nueva (Siriwardena et al., 2000; Vickery et al., 2002). En el caso del 

gorrión arlequín (Chondestes grammacus), las áreas agrícolas tuvieron una mayor cantidad 

de individuos observados, contrario a lo que reporta la bibliografía, donde se espera una 

cantidad mayor en matorral xerófilo (Wiens y Rotenberry, 1981; Rising, 2010; AOU, 2012).  

Las especies de la familia Tyrannidae muestran un comportamiento de forrajeo que 

les permite actuar en una gran diversidad de hábitat diferentes (Fitzpatrick, 1980; AOU, 

2012), por lo que muestran valores de densidad y riqueza estimadas con pocas variaciones 

en los diferentes tipos de uso de suelo. Además, es importante mencionar que en este 

grupo, las especies son sumamente parecidas entre ellas y con hábitos similares, lo que 

dificulta su identificación y ocasionando posibles sesgos al momento del muestreo (Howell 

y Webb, 1995; AOU, 2012).  
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La evaluación de las diferencias en la composición y estructura de la comunidad de 

migratorias mostró que los porcentajes de similitud de Bray-Curtis fueron bajos entre los 

diferentes hábitats, siendo los bosques de encino (Quercus sp.) los que mostraron un valor 

mayor de similitud con las áreas urbanas. Esto debido a que los bosques son similares a la 

estructura de las zonas arboladas de las zonas urbanas (e.g., León de los Aldama en sus 

avenidas y parques). La baja similitud en la composición de especies que se encontró 

indica que, aunque los valores de riqueza sean similares, la estructura en ella es diferente. 

Estas diferencias pueden ser debidas a la vegetación primaria, distribución geográfica, las 

actividades antropogénicas, región geográfica y al, periodo temporal (Morse, 1977; Hutto, 

1988; Kwit et al., 2004; Smith et al., 2011; Papeș et al., 2012; Zuria y Gates, 2013; Ortega-

Álvarez et al., 2013).  

En el análisis de rango/abundancia, los usos de suelo evaluados difieren 

estadísticamente en su equitatividad, sugiriendo que algunas especies que llegan en su 

periodo invernal a la región (mostrando una abundancia alta) se benefician de algunos 

usos de suelo, coincidiendo con trabajos en donde sitios modificados antropogénicamente 

presentan abundancia de algunas  especies, muy alta a comparación de otras (Walcott, 

1974; Gavareski, 1976; Marshall y Cooper 2004; Anderies et al. 2007; MacGregor-Fors et al. 

2008; MacGregor-Fors et al. 2009).  

Dos especies, mostraron altos valores observados: (1) chipe coronado (Setophaga 

coronata) y (2) el gorrión arlequín (Chondestes grammacus). En el caso del chipe coronado 

es el parúlido que en el presente trabajo tuvo el mayor número de observaciones, 

coincidiendo lo reportado en otras áreas como en el sur de Carolina en Estados Unidos 

(Kwit et al., 2004). Esta especie fue abundante en bosques de encino (donde se registró el  

mayor número de observaciones siendo este hábitat el más común para esta especie; 

AOU, 2012), ciudades (alcanzando valores de densidad similares a los reportados para 

comunidades de aves residentes; Puga-Caballero et al., 2014), y como en el caso reportado 

por MacGregor-Fors y Schondube (2011), en el bosque tropical caducifolio, lo que 

demuestra su alta plasticidad ecológica al ser una especie generalista (Emlen, 1974; Van 

Horne, 1983).  
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El resultado anterior  del chipe coronado, muestra valores diferentes en 

comparación con el segundo parúlido con más observaciones el Chipe coroninegro 

(Cardellina pusilla), el cual fue el segundo más abundante en  áreas urbanas, bosque de 

encino y bosque de galería-tropical, presentando gran abundancia en bosques de encino, 

selva baja caducifolia y bosque de galería (similar al chipe coronado), pero no así en áreas 

urbanas donde su abundancia se redujo de forma notable sugiriendo que, al igual que para 

otras AMN, las ciudades son lugares adversos (Marzluff, 2001). Por su parte, el gorrión 

arlequín fue la especie abundante en las zonas agrícolas y matorral xerófilo, lo que 

concuerda con algunas observaciones reportadas en trabajos previos (Wiens y Rotenberry, 

1981; Rising, 2010), donde se describen las áreas agrícolas como lugares óptimos dada las 

características biológicas de la especie para el forrajeo (el cual lo realiza en parvadas 

mixtas de gran tamaño) y la presencia de esta de manera incidental en ciudades. 

Es importante mencionar que las diferencias existentes entre los resultados 

obtenidos y la literatura están  ligadas con eventos locales (Holmes y Sherry, 1986; Hutto, 

1988; Hernández-Oria, 2007), por lo que no se puede hacer una generalización  a otros 

sitios de país. Es necesario hacer la observación de que la investigación sobre AMN en esta 

región es poca o casi nula y sería necesario que se realizarán más estudios para obtener un 

estudio comparativo más completo (Berlanga-Robles et al., 2010; Pineda et al., 2010; Zuria 

y Gates, 2013).   

 Para realizar una evaluación de los modelos de distribución de especies y comparar 

los valores de riqueza de especies en los escenarios de uso de suelo, se llevaron a cabo 

observaciones en campo (y), contrastando los sitios donde fueron observadas las especies 

contra la predicción en dichos sitios: una variación a lo hecho por Ramírez et al. (2008), 

encontrándose un valor correlación cuya P>0.05, mostrando que no existe una relación (al 

menos lineal) entre ambas variables, (Barbet-Massin et al., 2012; Peterson, 2011). Esta 

evaluación del método fue realizada tomando en consideración que al comparar el total de 

especies predichas contra observadas no es dependiente de la otra. 
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CONCLUSIONES  

Los resultados de este trabajo sugieren que las aves migratorias neotropicales tienen 

diferentes respuestas ante los diferentes tipos de uso de suelo en el Bajío, y que dichas 

respuestas dependerán directamente de las características biológicas de cada una de las 

especies. Con base en los resultados de este trabajo, se puede concluir lo siguiente: 

 De las 39 especies en estudio, la riqueza estimada por los Modelos de Distribución de 

Especies se concentra en las cercanías del eje Neovolcánico  (al sur-oeste  de la 

ecorregión del Bajío) con 35 especies variando la composición en el área de estudio. 

 Existe diferencias en reducción estimada por los modelos de distribución de especies 

entre cada una de las familias estudiadas  

 Los resultados de campo sugieren que no existe diferencias estadísticamente 

significativas de densidad y riqueza entre la mayoría de los diferentes hábitats. Se 

sugiere la existencia de un alto grado de plasticidad de respuesta ante cambios 

antropogénicos de las especies en estudio al no mostrar variaciones en riqueza y 

densidad en la mayoría de los tipos de uso de suelo.  

Los resultados presentados aquí representan solamente una aproximación general de los 

patrones geográficos y ecológicos de las especies bajo condiciones específicas, y no deben ser 

extrapolados a otros grupos. Se recomienda la continuidad de estudios en la ecorregión del 

Bajío dado el gran hueco de información ecológica en el área y el alto porcentaje de cambio 

de uso de suelo en las últimas décadas que tiende a mantenerse en crecimiento. 
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