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Garmendia et al., 2013). 

 

Figura 2. Número de individuos (transformado a logaritmo) de las familias de anfibios y 

reptiles colectadas en fragmentos ordenados por tamaño, tres pequeños (2.8-20.3 ha), tres 

fragmentos medianos (20.6-33.4 ha), tres fragmentos grandes (37.8-91.9 ha) y tres sitios 

control (Reserva de la Biosfera Montes Azules) en la selva Lacandona, Chiapas. Las tres 

familias de anfibios con mayor número de individuos fueron Eleutherodactylidae (Ele), 

Hylidae (Hyl), Ranidae (Ran), Centrolenidae (Cen), Plethodontidae (Ple) y Craugastoridae 

(Cra). Las tres familias de reptiles con mayor número de individuos fueron Polichrotidae 

(Pol), Corytophanidae (Cor), Teiidae (Tei), Sincidae (Sin) y Colubridae (Col). 

 

Figura 3. Número de individuos (transformado a logaritmo) de las especies de anfibios y 

reptiles colectadas en fragmentos ordenados por tamaño, tres pequeños (2.8-20.3 ha), tres 

fragmentos medianos (20.6-33.4 ha), tres fragmentos grandes (37.8-91.9 ha) y tres sitios 

control (Reserva de la Biosfera Montes Azules) en la selva Lacandona, Chiapas. Las 

especies de anfibios con mayor número de individuos fueron Eleutherodactylus leprus 

(Ele), Smilisca baudinii (Sba), Hyalinobatrachium fleischmanni (Hfl), y Bolitoglossa 

rufecens (Bru). Las especies de reptiles con mayor número de individuos fueron Anolis 

uniformis (Aun), Anolis lemurinus (Ale), Corytophanes cristatus (Ccr), Basiliscus vittatus 

(Bvi) Holcosus festivus (Hfe), Scincella cherriei (Sch) y Anolis capito (Aca). 

 

Figura 4. Relación entre diferentes atributos de la comunidad de anfibios y las 

características espaciales del fragmento (a-e) y del paisaje (f-j). Los atributos de la 

comunidad incluyen el número de individuos, la riqueza de especies (
0
D), el exponencial de 

Shannon (
1
D), el inverso de Simpson (

2
D) y la equitatividad de la comunidad. Estos fueron 

medidos en 9 fragmentos y 3 sitios control dentro de la Reserva de la Biosfera Montes 

Azules, selva Lacandona, Chiapas. Los atributos espaciales a escala de fragmento incluyen 

la forma (F), el tamaño (TF) y la distancia media de los individuos muestreados al cuerpo 

de agua más cercano (DCA). Los atributos a escala del paisaje incluyen el porcentaje de 

bosque maduro en el paisaje (BM), el porcentaje de la matriz compuesta por pastizales (P) 

y el número efectivo de fragmentados (EN). En gris se muestra la suma de los pesos de 

Akaike (Wi) para cada atributo espacial considerando todos los modelos en los que fue 

incluido dicho atributo y que, en conjunto, presentaron una suma de Akaike (ΣWi) > 0.95. 

En negro se  muestra la suma de los pesos de Akaike para los atributos que aparecieron en 

los modelos que tuvieron un ∆(q)AICc < 2. El signo de cada atributo indica la dirección de 

la asociación que tiene con cada variable de respuesta. Finalmente, se indica también el 

porcentaje de devianza explicado por el modelo completo en relación al modelo nulo (i.e., 

modelo que sólo presentaba el intercepto). 
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Shannon (
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D), el inverso de Simpson (
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cuerpo de agua más cercano (DCA). Los atributos a escala del paisaje incluyen el 

porcentaje de bosque maduro en el paisaje (BM), el porcentaje de la matriz compuesta por 

pastizales (P) y el número efectivo de fragmentados (EN). En gris se muestra la suma de los 

pesos de Akaike (Σwi) para cada atributo espacial considerando el set de modelos con Σwi > 

0.95. En negro se muestra la suma de los pesos de Akaike para el set de modelos con 

∆(q)AICc < 2. El signo de cada atributo indica la dirección de la asociación que tiene con 

cada variable de respuesta. También se indica el porcentaje de devianza explicado por el 

modelo completo en relación al modelo nulo (ver detalles en Métodos). 
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muestra (en porcentaje). Los fragmentos están indicados con F y están ordenados de menor 

a mayor tamaño. Los sitios dentro del bosque continuo están indicados con BC.   
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ocupados (entre paréntesis). 
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anfibios y reptiles en la selva Lacandona, México. La diversidad fue evaluada como: 
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D = 

riqueza total de especies, 
1
D = exponencial de Shannon, 

2
D = inverso de Simpson y 

equitatividad de la comunidad. El signo del parámetro indica la dirección de la asociación 

entre cada atributo espacial y cada variable de respuesta. 

 

Tabla 5. Parámetros promediados (β) y su varianza incondicional (VI) de la asociación 

entre las características de los paisajes y la diversidad y número de individuos de anfibios y 
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D = riqueza 

total de especies, 
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D = exponencial de Shannon, 
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D = inverso de Simpson y equitatividad 

de la comunidad. El signo del parámetro indica la dirección de la asociación entre cada 

atributo espacial y cada variable de respuesta. 
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RESUMEN 

Los bosques tropicales son los ecosistemas más deforestados a nivel mundial, y su 

destrucción continúa avanzando a tasas muy elevadas. Esta situación está forzando a un 

número cada vez mayor de especies a habitar paisajes fragmentados con diferente 

composición y configuración espacial. Por tanto, entender cómo responden las especies a 

estos cambios espaciales en el paisaje es crucial para diseñar estrategias de conservación 

adecuadas. Desafortunadamente, la mayoría de los estudios sobre este tema se enfocan en 

mamíferos, aves, algunos grupos de insectos y plantas, por lo que sabemos muy poco 

acerca del impacto que tienen los cambios espaciales en el paisaje sobre otros grupos 

diversos y de gran valor ecológico, como son los anfibios y los reptiles. En el presente 

estudio se evalúa la respuesta de las comunidades de anfibios y reptiles a los cambios en la 

estructura espacial del paisaje en la selva Lacandona, Chiapas. En particular, se prueba si el 

número de individuos y de especies de anfibios y reptiles están más fuertemente asociados 

con cambios locales en el hábitat (i.e. con atributos espaciales como son el tamaño y la 

forma del fragmento, y la distancia promedio de los individuos a los cuerpos de agua), o 

con cambios espaciales del paisaje (i.e. porcentaje de cobertura forestal remanente, grado 

de fragmentación y calidad de la matriz). Para ello se muestrearon los anfibios y reptiles en 

9 fragmentos y 3 sitios de referencia dentro de un bosque continuo, y se caracterizó tanto la 

configuración espacial de los fragmentos, como la del paisaje que los rodea (i.e. dentro de 

un buffer de 100 ha). En total se registraron 26 especies de anfibios, de las cuales 22 

especies se encontraron en la zona fragmentada y 19 en los sitios de referencia. En relación 

a los reptiles, se registraron 32 especies, de las cuales 25 se encontraron en la zona 

fragmentada y 21 en los sitios de referencia. Utilizando una aproximación de inferencia de 

modelos múltiples, se encontró que, contrario a lo esperado, los reptiles estuvieron más 

fuertemente relacionados con los cambios espaciales en el hábitat que los anfibios. Sin 

embargo, sólo el número de individuos de reptiles incrementó en fragmentos más grandes 

rodeados por mayor cobertura forestal, lo que sugiere que la pérdida de hábitat tiene un 

impacto negativo mayor sobre los reptiles que la fragmentación per se, ya que el número de 

individuos y de especies de reptiles estuvieron débilmente asociados con la fragmentación. 

La fragmentación estuvo más fuertemente asociada con el número de individuos y especies 

de anfibios. Así, dado que este grupo no se vio afectado de manera importante por los 

cambios en el tamaño del fragmento ni en la cobertura forestal, estos hallazgos sugieren 

que los anfibios son más sensibles a la fragmentación per se que a la pérdida de hábitat. 

Finalmente, tanto la forma de los fragmentos como el porcentaje de la matriz cubierta por 

pastizales se relacionaron negativamente con el número de individuos y la riqueza de 

especies de reptiles, pero positivamente con el número de especies dominantes. Esto 

sugiere que los efectos de borde asociados a fragmentos más irregulares y rodeados por 

matrices dominadas por pastizales limitan el número de reptiles dentro de los fragmentos, 

afectando particular y negativamente el número de especies raras. Aunque los hallazgos 

sugieren que los niveles actuales de cambio de uso de suelo en la región no han resultado 

en cambios drásticos en la diversidad de ambos grupos, para evitar la pérdida de especies 

raras e incrementar el número de individuos de anfibios y reptiles es necesario evitar la 

pérdida de cobertura forestal a nivel regional.  
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ABSTRACT 

Tropical forests are the most deforested ecosystems worldwide, and its destruction 

advances at alarming rates. This situation is forcing an increasing number of species to 

inhabit fragmented landscapes with different composition and spatial configuration. 

Therefore, understanding how species respond to such spatial changes in the landscape is 

crucial for designing appropriate conservation strategies. Unfortunately, most studies on 

this topic have been focused on mammals, birds, some groups of insects, and plants. Thus, 

the available information on the impact that habitat spatial changes may have on other 

species-rich and ecologically valuable groups such as amphibians and reptiles is very 

scarce. In the present study, I evaluate the response of amphibians and reptiles to changes 

in the spatial structure of the landscape in the Lacandona rainforest, Chiapas, Mexico. In 

particular, I test whether the number of individuals and species of amphibians and reptiles 

are most strongly associated with local habitat changes (i.e. with spatial attributes such as 

the size and shape of the fragments, and the average distance of individuals to water 

bodies), or with landscape-scale spatial changes (i.e. percentage of remaining forest cover, 

degree of fragmentation, and matrix quality). The amphibians and reptiles were sampled in 

9 fragments and 3 reference sites within a continuous forest, and the spatial configuration 

of the fragments, as well as of the surrounding landscape (i.e. within a 100-ha buffer) was 

characterized. In total, 26 species of amphibians (22 in the fragmented area and 19 in 

reference sites) were recorded. Regarding the reptiles, 32 species were recorded, 25 in the 

fragmented area and 21 in reference sites. Using a multi-model averaging approach, I found 

that, contrary to my expectations, the reptiles were more strongly related to habitat spatial 

changes than the amphibians. Nevertheless, only the number of individuals of reptiles 

increased in larger fragments surrounded by a higher forest cover, suggesting that habitat 

loss has a greater negative impact on reptiles that fragmentation per se, as the number of 

individuals and species of reptiles was weakly associated with fragmentation. The 

fragmentation was more strongly associated with the number of individuals and species of 

amphibians. Because this group was poorly related to changes in fragment size or landscape 

forest cover, these findings suggest that amphibians are more sensitive to fragmentation per 

se than to habitat loss. Finally, both fragment shape and the percentage of the matrix 

covered by cattle pastures were negatively related to the number of individuals and species 

richness of reptiles, but positively related to the number of dominant species. This suggests 

that edge effects associated with more irregular fragments and surrounded by open matrices 

limit the number of reptiles within forest fragments, particularly affecting (negatively) the 

number of rare species. Although these findings suggest that current levels of land-use 

change in the region have not resulted in drastic changes in the diversity of both 

communities, to prevent the loss of rare species and increase the number of individuals of 

amphibians and reptiles is necessary to avoid the loss of forest cover at the regional level. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

La Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura (FAO, por 

sus siglas en inglés) estimó en el año 2011, que la pérdida anual de ecosistemas forestales a 

nivel mundial entre 2000 y 2010 fue de 52,110 km
2
 (FAO, 2011). Aunque esta cifra es 

menor que la reportada para la década de los 90’s, la deforestación de los bosques 

tropicales continúa avanzando a tasas muy elevadas (e.g. 1.2% anual en Mesoamérica, 

0.5% anual en Sudamérica, 0.3% en México; FAO, 2011). Este proceso de deforestación es 

consecuencia del acelerado crecimiento poblacional y del aumento de la demanda de 

alimento y combustibles, lo que ha promovido la expansión de la agricultura y la ganadería 

(Butler & Laurance, 2008; Gibbs et al., 2010; Aide et al., 2013; Ellis, 2013).  

América Latina contiene la mayor área de bosque tropical húmedo en el mundo 

(FAO, 2011). Esta región alberga una proporción mayoritaria de la biodiversidad global y 

cuenta con grandes áreas naturales protegidas (Eva et al., 2004; Wright, 2005; Houghton, 

2007). Desafortunadamente, incluso las áreas tropicales más grandes del planeta están 

experimentando una degradación biológica dentro y fuera las reservas (Laurance et al., 

2012). Además, la sobreexplotación de los bosques neotropicales está forzando a un 

número cada vez mayor de especies a habitar paisajes fragmentados con diferente 

estructura espacial, esto es, con diferente composición (i.e. con diferentes tipos de 

coberturas) y configuración espacial (i.e. arreglo espacial de cada cobertura). Por tanto, el 

adecuado manejo y conservación de la diversidad en estos paisajes dependerá de nuestro 

entendimiento acerca de la respuesta de las especies a los cambios estructurales en el 

paisaje (Wright, 2005; Chazdon et al., 2009; Gardner et al., 2009; Melo et al., 2013).  



   

 

2 

 

En este sentido, la pérdida del hábitat es considerada la amenaza más importante 

para la biodiversidad en paisajes modificados por actividades humanas (Fahrig, 2003), por 

lo que se ha convertido en un tema central en biología de la conservación (Fahrig, 2013; 

Villard & Metzger, 2014). Sin embargo, a medida que disminuye la cantidad de hábitat se 

producen otros cambios en la configuración y composición de los paisajes (e.g. 

fragmentación del hábitat, pérdida de conectividad, incremento en la densidad de borde), 

cuyos efectos sobre la diversidad son menos conocidos (Fahrig, 2003; Arroyo-Rodríguez et 

al., 2013a; Villard & Metzger, 2014). Este vacío de conocimiento se debe en gran medida 

al hecho de que la mayoría de los estudios no miden de manera independiente y controlada 

el impacto que tienen diferentes atributos espaciales del paisaje sobre la biodiversidad 

(Fahrig, 2003; Arroyo-Rodríguez et al., 2013a; Arroyo-Rodríguez & Fahrig, 2014). Para 

ello se requieren estudios a escala del paisaje, i.e. donde el paisaje sea la unidad de análisis. 

Sin embargo, la mayoría de estudios en paisajes fragmentados son a escala de fragmento y 

no evalúan el efecto de la estructura del paisaje sobre la biodiversidad (McGarigal & 

Cushman, 2002; Fahrig, 2003). De hecho, los pocos estudios a escala del paisaje que 

evalúan los cambios en diversidad asociados a características del paisaje han mostrado 

patrones muy variables, con respuestas contrastantes entre especies, incluso dentro de los 

mismos grupos (Debinski & Holt, 2000; Pardini, 2004; Gardner et al., 2007; Villard & 

Metzger, 2014). 

Bajo este escenario, es urgente evaluar el impacto independiente de diferentes 

atributos del paisaje sobre la biodiversidad, para poder así elaborar estrategias de manejo y 

conservación más efectivas. Este objetivo es particularmente urgente en grupos 

taxonómicos con baja vagilidad, como son los anfibios y reptiles, los cuales pueden ser 

particularmente vulnerables a los cambios en la estructura espacial del paisaje (Vallan, 
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2000; Driscoll, 2004; Pineda & Halfter, 2004). Los anfibios y reptiles son animales de gran 

valor ecológico ya que se encuentran en la mitad de las cadenas tróficas; i.e. muchas 

especies son depredadoras de organismos que pueden convertirse en plaga (particularmente 

insectos), y a su vez, son depredados por una gran diversidad de vertebrados de mayor 

tamaño (Reagan, 1996; Whitfield & Donnelly, 2006). Por otro lado, pueden ser buenos 

indicadores ambientales, debido a que muchas especies son altamente sensibles a los 

cambios en las condiciones micro-climáticas en donde habitan (Hartwell & Ollivie, 1998). 

Por lo tanto, entender los factores que determinan su distribución y abundancia en paisajes 

fragmentados nos permitirá diseñar estrategias de manejo que contribuyan al 

mantenimiento de su diversidad biológica, así como al buen funcionamiento de los 

ecosistemas. 
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2. OBJETIVOS  

 

2.1 General  

Evaluar la respuesta de las comunidades de anfibios y reptiles a los cambios en la 

estructura espacial del hábitat en la selva Lacandona, Chiapas. 

 

2.2 Particulares 

 Probar si la diversidad y número de individuos de anfibios y reptiles están más 

fuertemente asociadas con cambios locales en el hábitat (i.e. con atributos 

espaciales como son el tamaño y forma del fragmento y la distancia a cuerpos de 

agua), o con cambios espaciales del paisaje (i.e. porcentaje de cobertura forestal 

remanente, grado de fragmentación y calidad de la matriz).  

 Evaluar si los anfibios son más sensibles a las alteraciones del fragmento y del 

paisaje que los reptiles. 

 Probar si la pérdida de hábitat (i.e. disminución de la cobertura forestal en el 

paisaje) resulta en una pérdida de especies mayor que la fragmentación per se.  

 Probar si la diversidad de especies dentro de los fragmentos depende en mayor 

medida de la cobertura forestal en el paisaje que del tamaño o aislamiento de los 

fragmentos (i.e. hipótesis de la cantidad de hábitat). 

 Evaluar la importancia relativa de la composición de la matriz (i.e. porcentaje de 

matriz dominada por pastizales) sobre la diversidad y el número de individuos de 

anfibios y reptiles dentro de los fragmentos.  
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3.  HIPÓTESIS 

 La respuesta de las especies a los cambios en la estructura espacial del hábitat 

variará entre escalas de análisis (Smith et al., 2011; Thornton et al., 2011a; Martin 

& Fahrig, 2012; Jackson & Fahrig, 2012; Fahrig, 2013). Dado que los grupos de 

estudio tienen áreas de actividad menores, se espera que estén más fuertemente 

influenciados por atributos medidos a escalas locales que por atributos medidos a 

escala de paisaje.  

 Dado que los anfibios tienen una menor capacidad de movimiento y mayor 

vulnerabilidad a los cambios en las condiciones micro-ambientales que los reptiles 

(Gibbons et al., 2000), se espera que los anfibios sean más sensibles a las 

alteraciones del fragmento y del paisaje que los reptiles, ya que a medida que 

disminuye la cobertura forestal en el paisaje, el tamaño de los fragmentos se reduce, 

incrementa significativamente su aislamiento y se producen cambios bruscos en las 

condiciones micro-climáticas dentro de los fragmentos (i.e. aumento de luz y 

temperatura, reducción de humedad; Saunders et al., 1991). 

 Dado que la pérdida de hábitat representa una amenaza mayor para la biodiversidad 

que la fragmentación per se (Fahrig, 2003), se espera que ambos grupos de 

organismos estén más fuertemente asociados con cambios en el tamaño del 

fragmento y en la cobertura forestal a escala de paisaje, que con variaciones en el 

grado de fragmentación.  

 Con base en la hipótesis de la cantidad de hábitat (habitat amount hypothesis; sensu 

Fahrig, 2013), se espera que la diversidad de especies dentro de los fragmentos 

dependa en mayor medida de la cobertura forestal en el paisaje que del tamaño o 

aislamiento de los fragmentos. 

 El tipo de matriz que rodea a los fragmentos tendrá un impacto tan importante (o 

mayor) que la pérdida y fragmentación del hábitat (Fahrig et al., 2011). 
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4. ANTECEDENTES  

 

4.1. Impacto de la estructura del paisaje sobre la biodiversidad: algunos retos 

 

Evidencias recientes indican que las regiones tropicales estarán cada vez más dominadas 

por paisajes conformados por fragmentos de vegetación nativa embebidos en matrices 

antropogénicas (Aide et al., 2013; Ellis, 2013). Debido a esta realidad, es urgente 

comprender cómo la composición y configuración espacial de estos paisajes afectan la 

diversidad de especies (Fahrig, 2003; Wright, 2005; Chazdon et al., 2009; Gardner et al., 

2009; Fahrig et al., 2011; Melo et al., 2013). Desafortunadamente, existen importantes 

limitantes teóricas y metodológicas en estudios de fragmentación (Fahrig, 2003; Arroyo-

Rodríguez et al., 2013a; Arroyo-Rodríguez & Fahrig, 2014), que han resultado en 

contradicciones y conclusiones ambiguas sobre el impacto que tiene la fragmentación del 

hábitat sobre las poblaciones y comunidades de plantas y animales (Lindenmayer & 

Fischer, 2007; Arroyo-Rodríguez & Mandujano, 2009). Una limitación importante está 

relacionada con el hecho de que la fragmentación ocurre a escala de paisaje, pero la 

mayoría de los estudios sobre este tema utilizan escalas de análisis pequeñas (i.e. 

generalmente utilizan el fragmento como unidad de análisis; Fahrig, 2003; Arroyo-

Rodríguez et al., 2013a). Así, estos estudios no pueden hacer inferencias a escala de paisaje 

(McGarigal & Cushman, 2002).  

En este sentido, los factores más frecuentemente evaluados en estudios de 

fragmentación son el tamaño y aislamiento de los fragmentos. Esto puede ser debido al 

hecho de que tanto la teoría de biogeografía de islas (MacArthur & Wilson, 1967) como la 
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teoría metapoblacional (Hanski & Gilpin, 1991; Hanski, 1999) destacan la importancia de 

estos dos factores para el mantenimiento de la diversidad o la persistencia de 

metapoblaciones en paisajes fragmentados, respectivamente (Haila, 2002). Sin embargo, 

los estudios enfocados en evaluar el impacto del tamaño y/o aislamiento de los fragmentos 

no permiten hacer inferencias sobre el papel que juega la estructura del paisaje en el 

mantenimiento de la diversidad (Fahrig, 2003). Para ello se requiere cambiar la escala de 

investigación, de una escala local o de fragmento, a una escala de paisaje (McGarigal & 

Cushman, 2002). Es sólo a través de esta clase de estudios que podemos evaluar la 

respuesta de las especies a los cambios en la configuración y composición espacial de los 

paisajes (McGarigal & Cushman, 2002; Fahrig, 2003).  

Aunado al problema de la escala, es importante señalar que los estudios de 

fragmentación han estado típicamente basados en el modelo fragmento-matriz (donde la 

matriz representa un área inhóspita e inutilizable por las especies; Haila, 2002). Así, los 

estudios basados en este modelo conceptual evalúan el impacto de la configuración espacial 

de los fragmentos de hábitat sobre la biodiversidad, ignorando (o menospreciando) el 

impacto potencial que tiene la composición y configuración espacial de la matriz sobre los 

patrones y procesos que ocurren dentro de los fragmentos de hábitat (Haila, 2002; 

McGarigal & Cushman, 2002). Sin embargo, actualmente sabemos que la matriz puede ser 

muy heterogénea, y en muchos casos puede ofrecer recursos para las especies y/o facilitar 

la conectividad del paisaje (Dunning et al., 1992; Fahrig et al., 2011). Por tanto, además de 

evaluar el impacto de la configuración espacial de los remanentes de hábitat, es muy 

importante conocer la respuesta de las especies a los cambios en las características de la 

matriz.  
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4.2. Impacto de la estructura del paisaje sobre la biodiversidad: algunas evidencias 

 

A pesar de los retos señalados arriba, el esfuerzo realizado para entender la distribución, 

abundancia y diversidad de especies en paisajes fragmentados ha sido enorme. Sirva de 

ejemplo una búsqueda realizada en la base de datos de SCOPUS. Considerando los 

artículos con las palabras “habitat fragmentation” y “biodiversity” en el título, el resumen o 

en las palabras clave de los artículos, el 20 de enero de 2014 existían 1898 artículos. 

Aunque es cierto que, como se indicó arriba, la mayoría de los trabajos realizados hasta la 

fecha están enfocados a escalas locales (Fahrig, 2003), y están sesgados a pocos grupos 

taxonómicos, como son las aves (e.g. Banks-Leite et al., 2010), algunos grupos de insectos 

(e.g. Collinge & Forman, 1998) y mamíferos terrestres (e.g. Estrada & Coantes-Estrada, 

2002), algunos patrones generales pueden ser destacados a partir de este conjunto de 

evidencias.  

En primer lugar cabe destacar que, como demuestra Fahrig (2003), la pérdida de 

hábitat tiene impactos negativos sobre la diversidad, mientras que la fragmentación per se 

(i.e. el incremento en el número de fragmentos controlando el efecto de la pérdida de 

hábitat) puede tener efectos positivos, negativos o neutros (Fahrig, 2003). Los hallazgos 

con respecto a la pérdida de hábitat no son sorprendentes, ya que al reducirse la cantidad de 

hábitat se reduce la disponibilidad de recursos para muchas especies (e.g. Arroyo-

Rodríguez & Mandujano, 2006). Además, es bien conocido que la pérdida de hábitat limita 

el tamaño de las poblaciones y disminuye el tamaño de su territorio, lo que reduce el éxito 

de reproducción de muchas especies (Kurki et al., 2000), al limitar su dispersión (Bélisle et 
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al., 2001), incrementando así su vulnerabilidad a la extinción (Bergin et al., 2000; Fischer 

& Lindenmayer, 2007).  

En relación al impacto de la fragmentación per se, la revisión de Ewers & Didham 

(2006) muestra que la respuesta de las especies a este patrón del paisaje depende de su 

vulnerabilidad al aislamiento generado por la fragmentación. Además, estos autores señalan 

que la fragmentación puede tener efectos sinérgicos con otras amenazas, como la 

contaminación o la presencia de enfermedades, lo que puede ocasionar un aumento en la 

vulnerabilidad de las especies a la fragmentación. Así, la historia de vida de las especies 

puede afectar el tipo de asociación que existe entre éstas especies y la fragmentación del 

hábitat (Fahrig, 2003; Ewers & Didham, 2006). 

Respecto al tamaño de los fragmentos, un gran número de estudios han mostrado 

que a medida que aumenta el área del hábitat, se incrementa la riqueza de especies 

(Lovejoy et al., 1986; Souza & Brown, 1994; Didham, 1997a; Gilbert & Setz, 2001). 

Además, diversos trabajos con diferentes grupos taxonómicos (e.g., aves, primates y 

mariposas) han demostrado que la tasa de extinción local puede acelerarse en fragmentos 

menores a 10 ha (Lovejoy et al., 1986; Stouffer & Bierregaard, 1995; Brown & Hutchings, 

1997; Stratford & Stouffer, 1999). Este proceso de extinción puede estar relacionado, al 

menos en parte, con el incremento de los efectos de borde en los fragmentos más pequeños 

(ver abajo). 

De hecho, un resultado evidente en paisajes fragmentados es el incremento en la 

cantidad de bordes forestales en el paisaje. En estos ecotonos ocurren cambios climáticos 

tales como la reducción en la humedad ambiental y el aumento en la incidencia de luz y en 

la temperatura (Kapos, 1989). Estos cambios ambientales puede incrementar la mortalidad 

de árboles cerca de los bordes (Laurance et al., 2002), lo que puede generar cambios 
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importantes en las comunidades de plantas y animales (Lovejoy et al., 1986). De hecho, 

estos cambios pueden ocasionar modificaciones en el comportamiento de las especies, ya 

que muchas especies tienden a evitar estos ambientes (Laurence et al., 2002), mientras que 

otras especies tienden a usarlos de manera más intensa (McGeoch & Gaston, 2000; Ries & 

Fagan, 2003). Así, el impacto que tiene el incremento de la cantidad de borde en el paisaje 

sobre las especies puede ser muy variable.  

La forma de los fragmentos determina la cantidad de borde que habrá en el paisaje. 

Aunque fragmentos más irregulares sufrirán un mayor efecto de borde, es conocido que 

fragmentos de forma compleja (i.e. más irregulares), tienen una mayor probabilidad de ser 

colonizados por organismos en dispersión que los fragmentos con forma compacta (Game, 

1980). Esto ocurre porque los fragmentos con formas complejas tienen una mayor cantidad 

de borde expuesta a la matriz, lo que incrementa la probabilidad de que un individuo que se 

mueve por la matriz se encuentre con el fragmento de manera aleatoria (Collinge & Palmer, 

2002). 

Una de las consecuencias más evidentes de la fragmentación es la pérdida de 

conectividad y el incremento del aislamiento entre los fragmentos de hábitat remanente. 

Esta situación puede forzar a las especies a cruzar la matriz que separa los fragmentos de 

hábitat. Sin embargo, no todas las especies tienen la capacidad de atravesar la matriz, y en 

muchas ocasiones, incluso el claro más pequeño dentro del bosque puede llegar a ser una 

barrera difícil de atravesar para algunas especies (Laurence et al., 2002). Por ejemplo, 

estudios en la selva amazónica han demostrado que diferentes taxones que poseen la 

capacidad de atravesar los claros, prefieren evitarlos (Powell & Powell, 1987; Kalko, 1998; 

Gilbert & Setz, 2001). Las especies amazónicas evitan los claros debido a que en su historia 

evolutiva los claros no han formado parte de su hábitat, por lo que su evasión podría darse 
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de manera innata (Greenberg, 1989). En estos casos, la recolonización de fragmentos tras la 

desaparición de este grupo de especies puede ser muy difícil, o imposible en muchos casos.  

Sin embargo, algunas especies pueden moverse a través de la matriz, (Ricketts, 

2001) e incluso habitarla y/o hacer uso de algunos recursos (Asensio et al., 2009). En 

general, las matrices conformadas por coberturas más similares al hábitat original serán 

más permeables para las especies (i.e. proveerán de mayor conectividad), mientras que las 

matrices más abiertas y con condiciones más diferentes al hábitat original serán menos 

permeables ya que ofrecen menos recursos y cobertura para las especies (Fahrig et al., 

2011).  

De hecho, las características de la matriz afectan la magnitud de los efectos de borde 

sobre las especies (Baskent & Jordan, 1995; Mesquita et al., 1999). Por ejemplo, cuando los 

fragmentos de bosque maduro están rodeados por bosques secundarios sufren menos 

cambios en las condiciones micro-climáticas que los fragmentos de bosque maduro 

rodeados por pastizales para ganado (Didham & Lawton, 1999). Para el caso de las plantas, 

también se ha reportado una menor mortalidad en árboles ocasionada por los efectos de 

borde cuando la matriz es más arbolada (Mesquita et al., 1999), probablemente porque este 

tipo de matrices amortigua los cambios ambientales que existen entre el exterior e interior 

del fragmento.  

Por tanto, la composición de la matriz es esencial para el mantenimiento de la 

biodiversidad en paisajes fragmentados (Ewers & Didham, 2006; Fahrig et al., 2011). De 

hecho, para muchas especies los fragmentos de hábitat remanente no son la única fuente de 

recursos, ya que tienen la capacidad de utilizar de manera complementaria o suplementaria 

los recursos que encuentran en la matriz (Dunning et al., 1992; Ewers & Didham, 2006; 

Fahrig et al., 2011). En particular, muchos recursos en la matriz pueden estar ausentes 
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dentro los fragmentos de hábitat, por lo que el uso de estos recursos puede ser fundamental 

para la supervivencia de las especies en estos paisajes (Dunning et al., 1992; Ries & Sisk, 

2004; Asensio et al., 2009).  

En general, numerosos trabajos han reportado que la vulnerabilidad de las especies a 

los cambios en el hábitat depende fuertemente del tipo de alimentación. Las especies 

frugívoras, insectívoras y carnívoras suelen ser las más vulnerables, ya que requieren áreas 

de actividad más grandes y su alimento es más escaso y disperso dentro del hábitat, 

comparado con las especies herbívoras (Kattan et al., 1994; Michalski & Peres, 2005; 

Kumar & O’Donnell, 2007; Arriaga-Weiss et al., 2008). Los anfibios y reptiles, además de 

depender de micro-hábitats específicos, son tanto insectívoros como carnívoros, y tienden a 

tener  baja vagilidad, lo que los hace mucho más sensibles a perturbaciones como el 

aumento de temperatura, reducción de humedad (Zug et al., 2001). Por lo tanto, deberían 

ser grupos altamente vulnerables a los cambios en la configuración espacial del paisaje. 

 

4.3. Respuesta de anfibios y reptiles a los cambios espaciales del hábitat 

 

Los anfibios y reptiles están entre los grupos de vertebrados menos estudiados en paisajes 

fragmentados (Vetter et al., 2011). En una búsqueda filtrada de la revisión de literatura 

antes mencionada, para obtener sólo los trabajos que además de las palabras “habitat 

fragmentation” y “biodiversity”, contengan las palabras “reptiles” o “amphibians”, sólo se 

encontraron 164 artículos (9%). A pesar de que estos grupos son muy diversos, para un 

gran porcentaje de las especies de anfibios (23%) y de reptiles (21%) no existe información 

sobre el estado de conservación de las especies; además, el 38% de las especies de anfibios 
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y el 15% de las especies de reptiles se encuentran dentro de alguna categoría de riesgo 

(Stuart et al., 2008; Böhm et al., 2013).  

Evaluaciones globales de anfibios han identificado al 35% de las especies 

neotropicales y neárticas en categorías de bajo riesgo (Young et al., 2004). Para el caso de 

los reptiles, aunque han sido pobremente estudiados, se estima que deben encontrarse en 

condiciones de conservación similar a la de los anfibios, ya que son vulnerables a amenazas 

similares (Gibbons et al., 2000; IUCN, 2006). 

Por todo esto, cada vez más autores han buscado entender las causas del declive de  

la herpetofauna, y como resultado, ha habido un incremento en el tipo de amenazas 

reportadas que alteran la estructura poblacional de anfibios y reptiles (Collins & Storfer, 

2003; Beebee & Griffiths, 2005; Frías-Álvarez et al., 2010). Collins & Storfer (2003) 

separan éstas amenazas en dos categorías: (1) factores directos como la transformación del 

hábitat, la sobre-explotación e introducción de especies exóticas y (2) factores indirectos 

como el calentamiento global, contaminación y enfermedades infecciosas. Gardner et al. 

(2007) mencionan que la mayoría de las investigaciones realizadas con comunidades 

herpetofaunísticas se enfocan en los factores indirectos, a pesar de que la transformación 

del hábitat ha sido reconocida como la causa principal de pérdida de biodiversidad a nivel 

mundial (Sala et al., 2000; Fahrig, 2003).   

Además de ser escasos, los estudios realizados sobre el impacto que tiene la pérdida 

de hábitat sobre las comunidades herpetofaunísticas están sesgados a pocos grupos y países 

de estudio. Por ejemplo, Gardner et al. (2007) reportan que, de 112 trabajos revisados 

donde se relacionan las comunidades de anfibios y/o de reptiles con algún tipo de cambio 

en la estructura del hábitat, el 48% se enfocan en anfibios, mientras que 22% estudian 

reptiles (de estos, 16% estudian sólo lagartijas) y el 30% evalúan el impacto del cambio de 
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uso del suelo sobre ambos grupos (anfibios y reptiles). De esos 112 trabajos, el 67% son de 

América, de los cuáles el 45% son estudios realizados en Norteamérica, 9% en 

Centroamérica  y 13% en Sudamérica. Este sesgo es particularmente preocupante debido a 

que estas dos últimas regiones presentan una mayor diversidad herpetofaunística.  

En estos estudios se ha reportado una gran variedad de respuestas a los cambios en 

el uso del suelo. En particular, las especies de anfibios y reptiles típicas de ambientes 

conservados (que habitan el interior del bosque y que evitan el borde) son las más 

vulnerables a los cambios espaciales en el hábitat (Lehtinen et al., 2003). El cambio en las 

condiciones micro-climáticas en los fragmentos de hábitat remanente es considerada una de 

las principales causas del declive de las poblaciones de estos grupos; incluso hay reportes 

de especies que no pueden habitar fragmentos menores a 100 ha (Laurence et al., 2002). En 

contraste, las especies que usan habitualmente los bordes y la matriz son menos 

susceptibles a estos cambios, e incluso pueden verse favorecidas por ellos (Gascon et al., 

1999; Suazo-Ortuño, 2007). Así, dependiendo de las necesidades de hábitat de cada 

especie, la respuesta a la fragmentación puede ser muy variable (Urbina-Cardona et al., 

2006). 

Para el caso de los anfibios, se han reportado respuestas negativas a la alteración del 

hábitat en términos de una menor diversidad (Vallan, 2000; Pineda & Halffter, 2004), 

menor abundancia (Marsh & Pearman, 1997), evasión de bordes (Schlaepfer & Gavin, 

2001), alteración de la composición de la comunidad (Pineda & Halffter, 2004; Urbina-

Cardona et al., 2006), o el declive de las especies con mayor capacidad de dispersión y la 

persistencia de especies sedentarias (Gibbs, 1998). Estudios en el noreste de Costa Rica y 

en la región de Los Tuxtlas, México, han reportado que al fragmentarse un hábitat la 

abundancia de anfibios aumenta dentro de los fragmentos de vegetación menos alterados, 



   

 

15 

 

mientras la abundancia de reptiles aumenta en la zona fragmentada (Bell & Donnelly, 2006; 

Cabrera-Guzmán & Reynoso, 2012). Sin embargo, también hay evidencias que demuestran 

que incluso las especies típicas de hábitats conservados pueden moverse entre fragmentos 

de hábitat para poder encontrar sitios específicos para la reproducción (Becker et al., 2010). 

Aunque la mayoría de los trabajos con anfibios y reptiles apoyan la idea de que 

existe una relación positiva especie-área, es decir, los fragmentos más grandes contienen 

una mayor diversidad de especies que los fragmentos pequeños (Vallan, 2000; Bell & 

Donnelly, 2006; Watling & Donnelly, 2006), otros estudios indican que la riqueza y 

abundancia de ranas puede ser similar en fragmentos y hábitat continuo (e.g. Lima & 

Gascon, 1999). De hecho, Tocher et al. (1997) encuentran más especies en los fragmentos 

de hábitat remanente que en el hábitat continuo. Por otra parte, Cabrera-Guzmán & 

Reynoso (2012) muestran que las abundancias de anfibios y reptiles en Los Tuxtlas, 

México, no dependen del tamaño del fragmento, y sugieren que pueden existir otras 

características en los fragmentos (e.g. presencia y/o cantidad de cuerpos de agua) que 

pueden ser más importantes para la comunidad herpetofaunistíca.  

 

4.4. Anfibios y reptiles en la selva Lacandona, Chiapas 

 

La selva Lacandona, en Chiapas, México, y particularmente la región de Marqués de 

Comillas, representa un sitio ideal para evaluar la respuesta de los anfibios y reptiles a los 

cambios en el uso del suelo. Esto porque presenta dos condiciones de hábitat contrastante 

(continuo y fragmentado) en un área relativamente pequeña y bajo las mismas condiciones 

ambientales (mismo clima, tipo de suelo y topografía). La región de Marqués de Comillas 

muestra una cobertura muy heterogénea, que incluye parches de vegetación madura, 



   

 

16 

 

vegetación secundaria, campos de cultivo, pastizales y asentamientos humanos. Así, este 

lugar puede ser usado para evaluar el impacto que tiene el tipo de matriz sobre las 

comunidades herpetofauníscias dentro de los fragmentos.  

Aunque la selva Lacandona representa el mayor remanente de bosque tropical 

húmedo de México y uno de los más importantes en Mesoamérica (Dirzo, 1994), ha sufrido 

una extensa y acelerada deforestación durante los últimos 40 años (Mendoza & Dirzo, 

1999). Sólo en la región de Marqués de Comillas, con 204,440 ha de extensión (Castillo-

Santiago 2009),  se estima que se ha perdido cerca del 60% de la cobertura forestal original. 

Sin embargo, nuestro entendimiento acerca de la respuesta de las especies a los cambios de 

uso de suelo sufridos en la región es muy escaso (pero ver estudios recientes con mamíferos 

terrestres medianos y grandes: Garmendia et al., 2013; roedores: San-José et al., 2014; 

primates: Arroyo-Rodríguez et al., 2013b; plantas: Hernández-Ruedas et al., 2014).  

Para el caso de la herpetofauna, una revisión reciente indica que existen 34 especies 

de anfibios y 89 especies de reptiles en la región, siendo una de las regiones con mayor 

diversidad herpetofaunística de México (Hernández-Ordóñez et al., 2014). Sin embargo, 

ningún estudio hasta la fecha ha evaluado el impacto de atributos espaciales de los 

fragmentos, y del paisaje que rodea a cada fragmento, sobre las comunidades de anfibios y 

reptiles en la región. Esta información es urgente dado que: (1) 9 especies de anfibios (26% 

de las reportadas para la región) y 2 especies de reptiles (2%) son endémicas de la región y 

de zonas aledañas; (2) 4 especies de anfibios (11%) y 3 de reptiles (3%) parecen estar 

restringidas a la Reserva de la Biosfera Montes Azules, por lo que podrían ser 

particularmente vulnerables a la extinción dentro de los fragmentos; (3) la región comparte, 

en promedio, menos del 60% de las especies con bosques tropicales mexicanos cercanos, lo 

que implica que es particularmente valiosa para mantener la diversidad total (gamma) de 
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anfibios y reptiles en México y América; y (4) el 20% de las especies de anfibios y reptiles 

están en alguna categoría de amenaza según la lista publicada por el gobierno mexicano 

(ver Hernández-Ordóñez et al., 2014).  

 

5.  MÉTODOS 

 

5.1. Área de estudio 

 

El estudio se realizó en la selva Lacandona, Chiapas, México (Figura 1). El clima de la 

región es cálido-húmedo con una temperatura media anual de 18-24 °C y una precipitación 

de 2,881 mm. La altitud va desde los 100 hasta los 1,500 m s.n.m, pero el presente trabajo 

se realizó en las tierras bajas cercanas al río Lacantún, entre los 100 y los 200 m s.n.m 

(Figura 1). El suelo se compone principalmente por material aluvial formado en el 

pleistoceno (INE, 2000). Según la clasificación de Miranda & Hernández X (1963), la selva 

alta perennifolia es la vegetación dominante en la región. El estudio se llevó a cabo en la 

zona núcleo de la Reserva de la Biósfera Montes Azules (ZNR) que tiene una extensión de 

331,200 ha (Carabias et al., 2000) y en la región de Marqués de Comillas (RMC) con más 

de 200,000 ha como se mencionó anteriormente (Castillo-Santiago 2009). Esta última ha 

venido explotándose desde finales de los años 70’s, y más intensamente en los años 80’s, y 

actualmente se estima que se ha perdido aproximadamente el 60% de la cobertura forestal 

original (Bezaury-Creel & Gutiérrez-Carbonell, 2009).  
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5.2. Diseño experimental 

 

Al igual que un número creciente de estudios (e.g. Smith et al., 2011; Thornton et al., 

2011a; Garmendia et al., 2013), este estudio se basa en la aproximación fragmento-paisaje 

(sensu McGarigal & Cushman 2002), pero siguiendo la modificación propuesta por Fahrig 

(2013), y recientemente recomendada por Arroyo-Rodríguez & Fahrig (2014). La 

modificación consiste en que las variables de respuesta se obtienen del muestreo de sitios 

independientes (i.e. no se muestrea todo el fragmento, sino que se toma una muestra del 

mismo), y las variables explicativas incluyen atributos tanto del fragmento, como del 

paisaje que rodea a los sitios de muestreo.  

En particular, se muestrearon 12 sitios (9 ubicados en fragmentos de bosque maduro 

dentro de RMC y 3 sitios independientes dentro de ZNR). Los fragmentos fueron 

seleccionados con al menos 2 km de separación para incrementar su independencia en los 

análisis. Los sitios dentro de ZNR estuvieron separados al menos 4 km entre sí. Con ayuda 

de un Sistema de Información Geográfica (SIG), se trazó un buffer de 546 m de radio desde 

el centro geográfico de cada sitio de muestreo para delimitar un paisaje de 100 ha alrededor 

de cada sitio, obteniendo así 12 paisajes (Figura 1). Los nueve paisajes de RMC variaron en 

porcentaje de cobertura forestal, entre 3.1% y 91.9%. Los tres paisajes control dentro de la 

reserva tuvieron 100% de cobertura forestal y fueron ubicados a 1 km del borde del río 

Lacantún para evitar posibles efectos de borde (Laurance et al., 2002).  
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Figura 1. Localización del área de estudio en la selva Lacandona, Chiapas. Se muestra la ubicación de los 

nueve paisajes fragmentados en la región de Marqués de Comillas y tres áreas control dentro de la Reserva de 

la Biosfera Montes Azules, Chiapas. El patrón espacial de los paisajes fue descrito considerando un área de 

100 ha alrededor de cada uno de los sitios de estudio. En la parte superior derecha se muestra un ejemplo de la 

composición y configuración espacial de uno de los paisajes (mapa modificado de Garmendia et al., 2013). 

 

 

5.3. Evaluación de la estructura del paisaje 

 

Para evaluar la estructura espacial de cada paisaje, se utilizaron imágenes SPOT (marzo 

2011) y el programa GIS GRASS (GRASS, 2001). Dentro de cada paisaje de 100 ha se 

utilizó la aplicación GIS SPRING (Camara et al., 1996) para identificar los tipos de 

coberturas. Estas se clasificaron en bosque maduro, bosque secundario, cultivos arbóreos 

(e.g. plantaciones de hule, cítricos y de palma de aceite), cultivos anuales (e.g. maíz, arroz 

chile y frijol), pastizales para el ganado y asentamientos humanos. La clasificación fue 
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adecuada, con una precisión del 77% (ver detalles de la clasificación en Garmendia et al. 

2013). Una vez clasificadas las coberturas, dentro de cada paisaje se estimó: (1) cantidad de 

hábitat (i.e. porcentaje de cobertura de bosque maduro en el paisaje), (2) grado de 

fragmentación (ver abajo), (3) distancia media entre el fragmento focal y todos los 

fragmentos  dentro del paisaje, (4) densidad de borde (suma del borde bosque-matriz de 

todos los fragmentos que hay en el paisaje dividido por el tamaño del paisaje, medido en 

m/ha), y (5) porcentaje de la matriz cubierta sólo por pastizales. Para evaluar el grado de 

fragmentación se utilizó una medida de fragmentación que es independiente de la cobertura 

forestal remanente en el paisaje, o sea que es una medida de fragmentación per se. La 

medida se denomina “número efectivo de fragmentos de hábitat” (J. Jaeger, datos no 

publicados):  

𝐸𝑁 =
𝐴ℎ𝑎𝑏
2

∑ 𝐴𝑖
2𝑛

𝑖=1

 

 

donde Ahab se refiere al área total de hábitat en el paisaje (i.e. área del paisaje cubierta 

por bosque maduro) y Ai es el área de cada uno de los n fragmentos de bosque maduro en el 

paisaje. EN es el recíproco de la probabilidad de que dos puntos al azar en el paisaje se 

localicen en el mismo fragmento.  

Además, a escala de fragmento se estimó su tamaño, aislamiento y forma. El 

aislamiento del fragmento se estimó como la distancia mínima (euclidiana) al fragmento 

más cercano sin importar su tamaño (borde-borde). Para evaluar la forma del fragmento se 

consideró el índice propuesto por Patton (1975): IF = P/√Aπ, donde P es el perímetro del 

fragmento y A es el área. Este índice es igual a 1 cuando los fragmentos tienen una forma 
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circular y aumentan de valor conforme se incrementa la irregularidad de la forma del 

fragmento. Los sitios dentro del bosque continuo fueron considerados de 100 ha, con cero 

aislamiento y forma completamente circular (IF = 1). Adicionalmente, para todos los 

anfibios y reptiles colectados (ver abajo el método de muestreo), se estimó la distancia de 

cada individuo al cuerpo de agua más cercano (e.g. arroyos, pozos, estanques). Después, se 

promedió la distancia al cuerpo de agua más cercano de todos los individuos registrados en 

cada sitio. Esta variable a escala de fragmento se incluyó en los análisis que se describen 

abajo ya que se sabe que tiene importancia sobre estos grupos taxonómicos (Suazo-Ortuño 

et al., 2007). 

 

5.4. Muestreo de anfibios y reptiles 

 

El muestreo se realizó desde mediados de mayo a principios de septiembre de 2012, 

abarcando la mayor parte de la temporada de lluvias. Dentro de cada uno de los 12 sitios se 

establecieron 6 transectos diferentes (i.e. no fijos) por tiempo (3 horas por transecto) 

(Crump & Scott, 1994). Se buscó cubrir la mayor área posible dentro de cada fragmento y 

sitio control, excluyendo los claros del bosque para evitar efectos de confusión relacionados 

con la presencia de claros dentro de los transectos. La captura de individuos se realizó 

mediante el método de registro por conteos visuales, es decir, búsqueda directa. Esta 

técnica es ampliamente empleada en estudios de ecología de comunidades 

herpetofaunísticas, y es más efectivo que el muestreo por cuadrantes y por líneas de desvío 

para el registro de especies e individuos (Doan, 2003). Se realizaron seis transectos 

diferentes (un transecto por día, en días no consecutivos), intentando cubrir la mayor área 

posible de cada sitio. Dos personas recorrieron cada transecto dos veces, en la mañana de 
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10:00 a 13:00 h y en la noche de 19:00 a 22:00 h. Cada sitio se volvió a muestrear una vez 

que ya se habían muestreado los demás sitios (6 transectos diurnos y 6 nocturnos = 36 

horas de registro por sitio; 432 horas x 2 personas = 864 horas de esfuerzo de muestreo). Se 

identificaron los individuos directamente en campo. Se midieron, pesaron y marcaron (en el 

caso de los reptiles) para evitar el conteo duplicado. 

 

5.5. Análisis de datos 

 

Los análisis estadísticos se realizaron de manera independiente para anfibios y reptiles. 

Para el caso de los reptiles, se excluyeron las tortugas ya que las especies que habitan en la 

zona son principalmente acuáticas y su presencia en los transectos fue azarosa. Para evaluar 

la suficiencia muestral dentro de cada sitio se estimó la cobertura de cada muestra 

utilizando el índice propuesto por Chao y Jost (2012): 

  

�̂�𝑛 = 1 −
𝑓1
𝑛
[

(𝑛 − 1)𝑓1
(𝑛 − 1)𝑓1 + 2𝑓2

] 

 

donde n es el número total de individuos colectados, f1 es el número de especies con un 

individuo colectado y f2 el número de especies con dos individuos colectados. La cobertura 

del muestreo superó el 80% en todos los sitios (Tabla 1).  

Como variables de respuesta se consideró el número de individuos y la diversidad de 

especies. Para el caso de la diversidad, se utilizaron medidas de diversidad verdadera, que 

son ampliamente recomendadas debido a que cumplen con el principio de replicación (Jost, 

2006; Chao & Jost, 2012). En particular, se consideraron las diversidades de orden 0 (
0
D, 
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riqueza de especies), orden 1 (
1
D, exponencial de la entropía de Shannon) y orden 2 (

2
D, 

inverso de Simpson). 
0
D representa el número total de especies, sin importar el número de 

individuos, por lo que da el mismo peso a todas las especies. 
1
D es interpretado como el 

número de especies típicas o comunes de la comunidad, ya que el peso que le da a cada 

especie es directamente proporcional al número relativo de individuos dentro de la 

comunidad. Finalmente, 
2
D es interpretado como el número de especies dominantes dentro 

de la comunidad, ya que da un peso mayor a las especies dominantes (Jost, 2006). Después, 

se estimó la equitatividad de cada comunidad utilizando el factor de equitatividad (EF) 

sugerido por Jost (2010): EF = 
2
D/

0
D. Este índice toma valores de 1 cuando la comunidad 

es completamente equitativa, y se aproxima a 0 a medida que la comunidad es más 

inequitativa. De hecho, puede interpretarse como la proporción de especies dominantes 

dentro de una comunidad (Jost, 2010). También se construyeron curvas de rango-

abundancia para cada grupo taxonómico para evaluar variaciones entre fragmentos en la 

distribución del número de individuos por familia de anfibios y reptiles.  

Para evitar problemas de multicoliniaridad en los modelos de regresión múltiple, 

primero se realizaron pruebas de correlación lineal (r-Pearson) entre todos los factores. 

Además, se calcularon los valores del factor de inflación de la varianza (VIF, por sus siglas 

en inglés). Valores de VIF > 4 indican que existe una posible colinialidad entre variables 

explicativas, mientras que valores > 10 indican una coliniaridad severa (Neter et al., 1990; 

Chatterjee et al., 2000).  

Puesto que algunas variables a escala de fragmento fueron coliniales con variables a 

escala de paisaje (e.g. índice de forma y densidad de borde, r = 0.903; tamaño de fragmento 

y cantidad de hábitat, r = 0.995), se realizaron dos análisis diferentes, uno considerando los 

factores a escala de fragmento y otro considerando los factores a escala del paisaje. En 
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particular, a escala de fragmento se incluyeron el tamaño del fragmento, la forma y la 

distancia al cuerpo de agua más cercano. Se excluyó el aislamiento del fragmento porque 

este factor fue colineal con varios atributos a escala de fragmento y del paisaje (VIF > 4). A 

escala de paisaje, se incluyeron la cantidad de hábitat, el grado de fragmentación y el 

porcentaje de la matriz cubierta por pastizales, ya que la distancia media entre fragmentos 

mostró un VIF de 4.52, lo que indica que era colineal con nuestra medida de fragmentación.  

Para evaluar qué atributos del fragmento y del paisaje estaban más fuertemente 

asociados con el número de individuos y diversidad de anfibios y reptiles se realizaron 

modelos lineales generalizados (GLM) y el método de inferencia de modelos múltiples ( 

multimodel averaging approach; Burnham & Anderson, 2002). Para las variables de 

respuesta tipo conteo (número de individuos y 
0
D) se fijó un error tipo Poisson, y para las 

variables 
1
D, 

2
D y EF se fijó un error tipo normal después de verificar que los errores de 

estas variables se distribuían normalmente (prueba de Shapiro-Wilk). 

  El método de inferencia de modelos múltiples utiliza el Criterio de Información 

Akaike (AIC) para evaluar la plausibilidad de cada uno de los modelos posibles a partir de 

todas las combinaciones de factores, siendo el modelo con menor AIC el más plausible. 

Para el presente proyecto se utilizó el AIC corregido para muestras pequeñas (AICc), y para 

el caso de los modelos con error Poisson, se utilizó el qAICc, como es recomendado para 

GLMs con error Poisson (Burnham & Anderson, 2002). El qAICc permite corregir la 

sobredispersión de los datos típicamente asociada a GLMs con error Poisson (Crawley, 

2007). 
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Tabla 1. Número total de especies (S), individuos (N), singletons (f1, especies representadas por un solo 

individuo) y doubletons (f2, especies representadas por dos individuos) de anfibios y reptiles en cada sitio. Se 

muestra también la cobertura de cada muestra (en porcentaje). Los fragmentos están indicados con F y están 

ordenados de menor a mayor tamaño. Los sitios dentro del bosque continuo están indicados con BC.   

Taxón Sitio S N f1 f2 %CM
a
 

Anfibios F1 7 55 1 0 98.2 

 

F2 9 49 2 0 95.9 

 

F3 10 42 3 2 93.1 

 

F4 9 26 5 2 81.4 

 

F5 13 84 5 2 94.1 

 

F6 13 54 5 2 90.9 

 

F7 6 43 0 1 100 

 

F8 13 58 2 5 96.8 

 

F9 6 21 4 0 81.0 

 

BC1 15 71 5 2 93.0 

 

BC2 12 91 3 1 96.7 

 

BC3 8 37 3 1 92.0 

Reptiles F1 10 75 5 0 93.3 

 

F2 14 52 7 3 86.8 

 

F3 10 64 4 0 93.8 

 

F4 11 60 3 1 95.1 

 

F5 10 46 3 1 93.6 

 

F6 9 50 3 0 94.0 

 

F7 8 51 1 3 98.2 

 

F8 8 103 1 3 99.1 

 

F9 7 59 1 1 98.4 

 

BC1 9 73 0 2 100 

 

BC2 13 111 3 2 97.3 

  BC3 16 90 7 2 92.3 
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  Además de los valores de AIC de cada modelo, se calcularon los pesos de Akaike 

(wi), que son interpretados como la probabilidad que tiene cada modelo de ser el mejor 

modelo explicativo para cada variable de respuesta. Así, los modelos se ordenaron de 

mayor a menor wi y se identificaron todos los modelos plausibles para cada variable de 

respuesta de manera que, al sumar sus pesos, la suma (Σwi) fuese de al menos 0.95. Así se 

tiene una confianza del 95% de que el set de modelos seleccionados incluye el “mejor 

modelo” que explica cada variable de respuesta. De manera complementaria, para 

identificar los factores que están más fuertemente asociados con cada variable de respuesta, 

se consideró el set de modelos cuyos valores de AICc (o qAICc) fuesen parecidos al mejor 

modelo [i.e. con menor (q)AICc]. En particular, diferencias en AIC menores a dos (i.e. 

∆(q)AICc < 2) indican que ambos modelos son igualmente plausibles (Burnham & 

Anderson, 2002; Grey et al., 2008). Así, se identificaron todos los modelos con ∆(q)AICc < 

2. Para conocer la importancia relativa de cada factor (variable explicativa), es decir, la 

probabilidad de que forme parte del “mejor modelo”, se sumaron todos los pesos de Akaike 

(Σwi) de los modelos en donde aparecía cada factor (Grey et al., 2008). Para conocer la 

asociación entre cada factor y la variable de respuesta se calculó el promedio de sus 

estimadores en todos los modelos y su varianza incondicional (Burnham & Anderson, 

2002; Whittingham et al., 2005), lo que nos permite conocer la dirección de la asociación 

(positiva o negativa). De esta manera, en lugar de obtener un solo modelo adecuado, 

obtenemos un set de modelos plausibles que explican cada variable de respuesta. Para 

validar estos modelos se calculó la bondad de ajuste del modelo completo (i.e. aquel que 

incluye todas las variables explicativas) comparado con el modelo nulo (i.e. aquel que 

incluye sólo el intercepto). Para ello se calculó la devianza explicada por el modelo 
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completo en comparación con el modelo nulo (Crawley, 2007). Todos los análisis fueron 

realizados con las paqueterías glmulti, leaps, car y MASS del programa R 2.15.3.  

 

6.  RESULTADOS 

 

En total se registraron 1,465 individuos pertenecientes a 58 especies: 631 anfibios (43% de 

los individuos) pertenecientes a 26 especies (9 familias; Tabla 2), y 834 reptiles (57% de 

los individuos) pertenecientes a 32 especies (11 familias; Tabla 3). Además, se registraron 

4 especies de tortugas que fueron excluidas de los análisis (ver Métodos): Chelydra 

serpentina, Trachemys scripta, Kinosternon acutum y Kinosternon leucostomum.  

  Aunque la familia Hylidae fue dominante en todos los sitios por el gran número de 

individuos colectados de Smilisca baudinii. Los fragmentos estuvieron además dominados 

por una sola especie de la familia Eleutherodactylidae (Eleutherodactylus leprus), por dos 

especies de la familia Ranidae (Lithobates maculatus y Lithobates vaillanti) y por la única 

especie de Centrolenidae registrado hasta la fecha en la zona (Hyalinobatrachium 

fleischmanni). Los sitios control estuvieron dominados por individuos de las familias 

Plethodontidae (Bolitoglossa mexicana y Bolitoglossa rufecens) y Craugastoridae (Figura 2 

y 3). El 15% de las especies de anfibios fueron exclusivas del bosque continuo 

(Bolitoglossa mexicana, Craugastor alfredi, Gastrophryne elegans, Smilisca cyanosticta; 

Tabla 2), mientras que el 26% sólo fueron registradas en los fragmentos (Dendropsophus 

microcephalus, Scinax staufferi, Tlalocohyla picta, Trachycephalus typhonius, 

Leptodactylus fragilis, Lepthodactylus melanonotus, Bolitoglossa mulleri; Tabla 2). En los 

fragmentos, las especies de anfibios con mayor número de individuos fueron 

Eleutherodactylus leprus (125 individuos, 29% de los individuos registrados en 
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fragmentos), Smilisca baudinii (82 ind., 19%), Hyalinobatrachium fleischmanni (68 ind., 

16%), Lithobates vaillanti (37 ind., 9%) y  Bolitoglossa rufecens (25 ind., 6%). Las 

especies con mayor número de individuos en el bosque continuo fueron Bolitoglossa 

rufecens (62 ind., 31%), Smilisca baudinii (30 ind., 15%), Eleutherodactylus leprus (25 

ind., 13%), Craugastor loki (16 ind., 8%) y Bolitoglossa mexicana (12 ind., 6%). Es 

importante señalar que algunas especies dominantes en el bosque continuo, como 

Craugastor loki y Bolitoglossa mexicana, que ocuparon el cuarto y quinto lugar en número 

de individuos, respectivamente, fueron extremadamente raras (C. loki, 1 ind.) o ausentes (B. 

mexicana) en los fragmentos (Tabla 2), a pesar de que el número de fragmentos 

muestreados fue tres veces mayor al número de sitios dentro del bosque continuo. 
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Figura 2. Número de individuos (transformado a logaritmo) de las familias de anfibios y reptiles colectadas 

en fragmentos ordenados por tamaño, tres pequeños (2.8-20.3 ha), tres fragmentos medianos (20.6-33.4 ha), 

tres fragmentos grandes (37.8-91.9 ha) y tres sitios control (Reserva de la Biosfera Montes Azules) en la selva 

Lacandona, Chiapas. Las tres familias de anfibios con mayor número de individuos fueron 

Eleutherodactylidae (Ele), Hylidae (Hyl), Ranidae (Ran), Centrolenidae (Cen), Plethodontidae (Ple) y 

Craugastoridae (Cra). Las tres familias de reptiles con mayor número de individuos fueron Polichrotidae 

(Pol), Corytophanidae (Cor), Teiidae (Tei), Sincidae (Sin) y Colubridae (Col). 
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Figura 3. Número de individuos (transformado a logaritmo) de las especies de anfibios y reptiles colectadas 

en fragmentos ordenados por tamaño, tres pequeños (2.8-20.3 ha), tres fragmentos medianos (20.6-33.4 ha), 

tres fragmentos grandes (37.8-91.9 ha) y tres sitios control (Reserva de la Biosfera Montes Azules) en la selva 

Lacandona, Chiapas. Las especies de anfibios con mayor número de individuos fueron Eleutherodactylus 

leprus (Ele), Smilisca baudinii (Sba), Hyalinobatrachium fleischmanni (Hfl), y Bolitoglossa rufecens (Bru). 

Las especies de reptiles con mayor número de individuos fueron Anolis uniformis (Aun), Anolis lemurinus 

(Ale), Corytophanes cristatus (Ccr), Basiliscus vittatus (Bvi) Holcosus festivus (Hfe), Scincella cherriei (Sch) 

y Anolis capito (Aca). 
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Tabla 2. Especies de anfibios registradas en 9 fragmentos (FF) y tres sitios dentro del bosque continuo (BC) 

de la Reserva de la Biosfera Montes Azules, selva Lacandona, México. Se indica el número de individuos de 

cada especie y el porcentaje de sitios ocupados (entre paréntesis). 

Orden Familia Especies FF BC Total 

Anura Bufonidae Incilius campbelli 10(66.6%) 2(66.6%) 12(66.6%) 

  

Incilius valliceps 13(66.6%) 5(33.3%) 18(58.3%) 

  

Rhinella marina 6(22.2%) 5(66.6%) 11(33.3%) 

 

Centrolenidae Hyalinobatrachium fleischmanni 68(55.5%) 10(66.6%) 78(58.3%) 

 

Craugastoridae Craugastor alfredi 0(0.0%) 11(33.3%) 11(25%) 

  

Craugastor laticeps 3(33.3%) 2(66.6%) 5(41.6%) 

  

Craugastor loki 1(11.1%) 16(66.6%) 17(25%) 

  

Craugastor palenque 6(22.2%) 3(100%) 9(41.6%) 

 

Eleutherodactylidae Eleutherodactylus leprus 125(100%) 25(100%) 150(100%) 

 

Hylidae Agalychnis callidryas 7(22.2%) 1(33.3%) 8(25%) 

  

Dendropsophus microcephalus 1(11.1%) 0(0.0%) 1(8.3%) 

  

Scinax staufferi 4(44.4%) 0(0.0%) 4(33.3%) 

  

Smilisca baudinii 82(100%) 30(100%) 112(100%) 

  

Smilisca cyanosticta 0(0.0%) 1(33.3%) 1(8.3%) 

  

Tlalocohyla picta 3(33.3%) 0(0.0%) 3(25%) 

  

Trachycephalus typhonius 5(22.2%) 0(0.0%) 5(16.6%) 

 

Leptodactylidae Leptodactylus fragilis 1(11.1%) 0(0.0%) 1(8.3%) 

  

Lepthodactylus melanonotus 8(22.2%) 0(0.0%) 8(16.6%) 

 

Microhylidae Gastrophryne elegans 0(0.0%) 4(33.3%) 4(8.3%) 

 

Ranidae Lithobates brownorum 2(11.1%) 1(33.3%) 3(16.6%) 

  

Lithobates maculatus 18(66.6%) 1(33.3%) 19(58.3%) 

  

Lithobates vaillanti 37(88.8%) 5(66.6%) 42(83.3%) 

Caudata Plethodontidae Bolitoglossa mexicana 0(0.0%) 12(100%) 12(25%) 

  

Bolitoglossa mulleri 5(44.4%) 0(0.0%) 5(33.3%) 

  

Bolitoglossa rufecens 25(88.8%) 62(100%) 87(91.6%) 

    Oedipina elongata 2(22.2%) 1(33.3%) 3(25%) 

 

 

De manera interesante, observando las gráficas de rango-abundancia es claro que la 

comunidad de reptiles fue más inequitativa que la comunidad de anfibios (Figura 2). A 

diferencia de los anfibios, la comunidad de reptiles en todos los sitios estuvo dominada por 

una sola familia (Polichrotidae). La familia Teiidae también fue dominante en todos los 

fragmentos. Sin embargo, los fragmentos más pequeños (F1-F6) estuvieron también 

dominados por individuos de la familia Corytophanidae, mientras que los tres fragmentos 



   

 

32 

 

más grandes y los tres sitios control estuvieron dominados por la familia Sincidae. Los sitos 

control estuvieron también dominados por individuos de la familia Colubridae (Figura 2). 

  El 25% de las especies de reptiles sólo se encontraron en el bosque continuo 

(Celestus rozellae, Plestiodon sumichrasti, Anolis capito, Anolis pentaprion, Adelphicos 

visoninum, Sibon dimidiatus, Porthidium nasutum, Kinosternon acutum; Tabla 3), mientras 

que el 22% de las especies fueron exclusivas de bosques fragmentados (Coleonyx elegans, 

Holcosus undulatus, Boa constrictor, Coniophanes imperialis, Leptophis ahaetulla, 

Leptophis mexicanus, Ninia diademata, Oxyrhopus petola, Pseustes poecilonotus, 

Scaphiodontophis annulatus, Micrurus diastema, Chelydra serpentine, Trachemys scripta, 

Kinosternon leucostomum; Tabla 3). El número de individuos de cada especie varió entre 

condiciones de bosque, con excepción de Anolis uniformis que fue (por mucho) la especie 

con mayor número de individuos tanto en bosque fragmentado (285 ind., 51%) como en 

bosque continuo (155 ind., 57%). Las siguientes especies con mayor número de individuos 

en los fragmentos fueron: Anolis lemurinus (62 ind., 11%), Holcosus festivus (50 ind., 9%), 

Basiliscus vittatus (43 ind., 8%) y Scincella cherriei (32 ind., 6%); mientras que en el 

bosque continuo fueron: Scincella cherriei (22 ind., 8%), Anolis capito (17 ind., 6%), 

Anolis lemurinus (14 ind., 5%) y Corytophanes cristatus (10 ind., 4%; Tabla 3). 
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Tabla 3. Especies de reptiles registradas (incluidas las tortugas)  en 9 fragmentos (FF) y tres sitios dentro del 

bosque continuo (BC) de la Reserva de la Biosfera Montes Azules, selva Lacandona, México. Se indica el 

número de individuos de cada especie y el porcentaje de sitios ocupados (entre paréntesis). 

Orden/Suborden Familia Especies FF BC Total 

Squamata 

        Lacertilia Diploglossidae Celestus rozellae 0 1(33.3%) 1(8.3%) 

 

Corytophanidae Basiliscus vittatus 43(100%) 4(33.3%) 47(83.3%) 

  

Corytophanes cristatus 22(55.5%) 10(100%) 32(66.6%) 

 

Eublepharidae Coleonyx elegans 5(33.3%) 0 5(25%) 

 

Scincidae Plestiodon sumichrasti 0 1(33.3%) 1(8.3%) 

  

Scincella cherriei 32(100%) 22(100%) 54(100%) 

 

Teiidae Holcosus festivus 50(100%) 12(100%) 62(100%) 

  

Holcosus undulatus 

 3(11.1%) 0 1(8.3%) 

 

Dactyloidae Anolis biporcatus 1(11.1%) 1(33.3%) 2(16.6%) 

  

Anolis capito 0 17(100%) 17(25%) 

  

Anolis lemurinus 62(88.8%) 14(100%) 76(91.6%) 

  

Anolis pentaprion 0 1(33.3%) 1(8.3%) 

  

Anolis rodriguezi 24(100%) 10(100%) 34(100%) 

  

Anolis uniformis 285(100%) 155(100%) 440(100%) 

 

Xantusiidae Lepidophyma flavimaculatum 1(11.1%) 2(33.3%) 3(25%) 

   Serpentes Boidae Boa constrictor 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

 

Colubridae Adelphicos visoninum 0 1(33.3%) 1(8.3%) 

  

Coniophanes bipunctatus 2(22.2%) 1(33.3%) 3(25%) 

  

Coniophanes imperialis 5(33.3%) 0 5(25%) 

  

Imantodes cenchoa 6(33.3%) 8(100%) 14(50%) 

  

Leptodeira septentrionalis 2(22.2%) 2(33.3%) 4(25%) 

  

Leptophis ahaetulla 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

  

Leptophis mexicanus 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

  

Ninia diademata 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

  

Ninia sebae 5(33.3%) 3(33.3%) 8(33.3%) 

  

Oxyrhopus petola 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

  

Pseustes poecilonotus 1(11.1%) 0 1(8.3%) 

  

Scaphiodontophis annulatus 2(22.2%) 0 2(16.6%) 

  

Sibon dimidiatus 0 1(33.3%) 1(8.3%) 

  

Sibon nebulatus 1(11.1%) 2(33.3%) 3(25%) 

 

Elapidae Micrurus diastema 3(22.2%) 0 3(16.6%) 

 

Viperidae Porthidium nasutum 0 6(66.6%) 6(16.6%) 

Testudines Chelydridae Chelydra rossignonii 1(11.1%) 0(0.0%) 1(8.3%) 

 

Emydidae Trachemys scripta 1(11.1%) 0(0.0%) 1(8.3%) 

 

Kinosternidae Kinosternon acutum 0 2(33.3%) 2(8.3%) 

    Kinosternon leucostomum 1(11.1%) 0 1(8.3%) 
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6.1. Respuesta de los anfibios a los atributos del fragmento y del paisaje 

 

  Los atributos espaciales del fragmento y del paisaje estuvieron débilmente asociados 

con la diversidad y con el número de individuos de las comunidades de anfibios, ya que en 

la mayoría de los casos los modelos explicaron menos del 10% de la devianza (Figura 3). 

Únicamente el número de individuos tendió a disminuir en paisajes más fragmentados (Σwi 

= 0.27; Figura 3f; Tabla 4).  

En contraste con los anfibios, el número de individuos y diversidad de reptiles 

estuvo más fuertemente relacionada con las características espaciales de los fragmentos y 

los paisajes, con porcentajes de devianza explicada superior al 30% en la mayoría de los 

casos (Figura 4). En particular, a escala de fragmento, el número de individuos y diversidad 

de reptiles estuvo particularmente asociada con la forma de los fragmentos: fragmentos más 

irregulares presentaron menos individuos, menor número total de especies (
0
D) y mayor 

número de especies dominantes (
2
D), resultando en comunidades más equitativas (Figura 

4a, 4b, 4d y 4e; Tabla 4). El tamaño del fragmento también estuvo asociado con la 

diversidad y el número de individuos de reptiles: fragmentos más grandes presentaron un 

mayor número de individuos, pero menor número de especies dominantes, siento estos 

fragmentos los que presentaron comunidades menos equitativas (Figura 4a, 4d, y 4e; Tabla 

4). 
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Figura 4. Relación entre diferentes atributos de la comunidad de anfibios y las características espaciales del fragmento (a-e) y del paisaje (f-j). Los atributos de la 

comunidad incluyen el número de individuos, la riqueza de especies (
0
D), el exponencial de Shannon (

1
D), el inverso de Simpson (

2
D) y la equitatividad de la 

comunidad. Estos fueron medidos en 9 fragmentos y 3 sitios control dentro de la Reserva de la Biosfera Montes Azules, selva Lacandona, Chiapas. Los atributos 

espaciales a escala de fragmento incluyen la forma (F), el tamaño (TF) y la distancia media de los individuos muestreados al cuerpo de agua más cercano (DCA). Los 

atributos a escala del paisaje incluyen el porcentaje de bosque maduro en el paisaje (BM), el porcentaje de la matriz compuesta por pastizales (P) y el número efectivo de 

fragmentados (EN). En gris se muestra la suma de los pesos de Akaike (Wi) para cada atributo espacial considerando todos los modelos en los que fue incluido dicho 

atributo y que, en conjunto, presentaron una suma de Akaike (ΣWi) > 0.95. En negro se  muestra la suma de los pesos de Akaike para los atributos que aparecieron en los 

modelos que tuvieron un ∆(q)AICc < 2. El signo de cada atributo indica la dirección de la asociación que tiene con cada variable de respuesta. Finalmente, se indica 

también el porcentaje de devianza explicado por el modelo completo en relación al modelo nulo (i.e., modelo que sólo presentaba el intercepto). 
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Figura 5. Relación entre diferentes atributos de la comunidad de reptiles y las características espaciales del fragmento (a-e) y del paisaje (f-j). Los atributos de la 

comunidad incluyen el número de individuos, la riqueza de especies (
0
D), el exponencial de Shannon (

1
D), el inverso de Simpson (

2
D) y la equitatividad de la 

comunidad. Estos fueron medidos en 9 sitios fragmentados y 3 sitios control dentro de la Reserva de la Biosfera Montes Azules, selva Lacandona, Chiapas. Los atributos 

espaciales a escala de fragmento incluyen la forma (F), el tamaño (TF) y la distancia media de los individuos muestreados al cuerpo de agua más cercano (DCA). Los 

atributos a escala del paisaje incluyen el porcentaje de bosque maduro en el paisaje (BM), el porcentaje de la matriz compuesta por pastizales (P) y el número efectivo de 

fragmentados (EN). En gris se muestra la suma de los pesos de Akaike (Σwi) para cada atributo espacial considerando el set de modelos con Σwi > 0.95. En negro se 

muestra la suma de los pesos de Akaike para el set de modelos con ∆(q)AICc < 2. El signo de cada atributo indica la dirección de la asociación que tiene con cada 

variable de respuesta. También se indica el porcentaje de devianza explicado por el modelo completo en relación al modelo nulo (ver detalles en Métodos). 
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  A escala de paisaje, el factor más importante fue el porcentaje de la matriz cubierto 

por pastizales, seguido del grado de fragmentación (Figura 4). En particular, los sitios 

rodeados por matrices dominadas por pastizales presentaron un menor número de reptiles, 

menor riqueza total de especies, mayor número de especies dominantes y mayor 

equitatividad (Figura 4f, 4g, 4i y 4j; Tabla 4). El número de especies dominantes también 

fue mayor en paisajes más fragmentados y con menor cobertura forestal, lo que resultó en 

comunidades más equitativas en los paisajes más fragmentados (Figura 4i y 4j; Tabla 5).  

 

 

Tabla 4. Parámetros promediados (β) y su varianza incondicional (VI) de la asociación entre las 

características de los fragmentos y la diversidad y número de individuos de anfibios y reptiles en la selva 

Lacandona, México. La diversidad fue evaluada como: 
0
D = riqueza total de especies, 

1
D = exponencial de 

Shannon, 
2
D = inverso de Simpson y equitatividad de la comunidad. El signo del parámetro indica la 

dirección de la asociación entre cada atributo espacial y cada variable de respuesta. 

 

 

ANFIBIOS REPTILES 

 

β VI β VI 

Número de individuos 

       Forma -0.0039 0.0002 -0.0224 0.0011 

   Tamaño Fragmento 0.0003 0.0000 0.0022 0.0000 

   Dist. Cuerpo agua 0.0019 0.0000 -0.0001 0.0000 
0
D 

       Forma 0.0057 0.0004 -0.0245 0.0017 

   Tamaño Fragmento -0.0001 0.0000 -0.0002 0.0000 

   Dist. Cuerpo agua -0.0008 0.0000 0.0002 0.0000 
1
D 

       Forma 0.0417 0.0431 0.0106 0.0048 

   Tamaño Fragmento -0.0005 0.0001 -0.0024 0.0000 

   Dist. Cuerpo agua -0.0086 0.0015 -0.0012 0.0001 
2
D 

       Forma 0.0339 0.0281 0.1054 0.0231 

   Tamaño Fragmento -0.0002 0.0001 -0.0021 0.0000 

   Dist. Cuerpo agua -0.0057 0.0009 -0.0054 0.0003 

Equitatividad 

       Forma 0.0006 0.0000 0.0281 0.0004 

   Tamaño Fragmento -0.0000 0.0000 -0.0000 0.0000 

   Dist. Cuerpo agua -0.0000 0.0000 -0.0008 0.0000 
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Tabla 5. Parámetros promediados (β) y su varianza incondicional (VI) de la asociación entre las 

características de los paisajes y la diversidad y número de individuos de anfibios y reptiles en la selva 

Lacandona, México. La diversidad fue evaluada como: 
0
D = riqueza total de especies, 

1
D = exponencial de 

Shannon, 
2
D = inverso de Simpson y equitatividad de la comunidad. El signo del parámetro indica la 

dirección de la asociación entre cada atributo espacial y cada variable de respuesta. 

 

 

ANFIBIOS REPTILES 

 

β VI β VI 

Número de individuos     

   % Bosque maduro 0.0002 0.0000 0.0019 0.0000 

   No. Efectivo Fragmentos -0.2081 0.1313 -0.0466 0.0244 

   Pastizales -0.0006 0.0000 -0.0029 0.0000 
0
D     

   % Bosque maduro -0.0002 0.0000 -0.0001 0.0000 

   No. Efectivo Fragmentos -0.0819 0.0662 -0.0359 0.0489 

   Pastizales 0.0003 0.0000 -0.0019 0.0000 
1
D     

   % Bosque maduro -0.0010 0.0001 -0.0023 0.0000 

   No. Efectivo Fragmentos -0.2338 3.9527 0.1981 0.7170 

   Pastizales 0.0016 0.0002 0.0001 0.0000 
2
D     

   % Bosque maduro -0.0005 0.0001 -0.0026 0.0000 

   No. Efectivo Fragmentos -0.0936 2.2836 0.4719 1.3368 

   Pastizales 0.0014 0.0001 0.0031 0.0001 

Equitatividad 

       % Bosque maduro -0.0000 0.0000 -0.0001 0.0000 

   No. Efectivo Fragmentos 0.0166 0.0040 0.0819 0.0255 

   Pastizales 0.0000 0.0000 0.0011 0.0000 
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7.  DISCUSIÓN 

 

La presente tesis aporta información valiosa y novedosa sobre la ecología y conservación 

de anfibios y reptiles en paisajes tropicales fragmentados. Entre los hallazgos principales, 

merecen ser destacados los siguientes. En primer lugar, considerando los factores 

evaluados, los resultados sugieren que los reptiles son más sensibles a los cambios 

espaciales del fragmento y del paisaje que los anfibios, un hallazgo contrario a lo esperado. 

En relación al debate sobre el efecto relativo de la pérdida y fragmentación del hábitat 

(Fahrig, 2003; Thronton et al., 2011b), los resultados indican que sólo el número de 

individuos de reptiles incrementó en fragmentos más grandes rodeados por mayor cobertura 

forestal, lo que sugiere que la pérdida de hábitat tiene un impacto negativo mayor sobre los 

reptiles que la fragmentación per se. Esto es consistente con lo reportado para muchos otros 

organismos (revisado por Fahrig, 2003). Aunque la fragmentación per se estuvo débilmente 

asociada con ambos grupos, las relaciones fueron más fuertes para el caso de los anfibios. 

En particular, la fragmentación se relacionó negativamente con el número de individuos de 

anfibios. Puesto que este grupo no se vio afectado de manera importante por los cambios en 

el tamaño del fragmento ni en la cobertura forestal, estos hallazgos sugieren que los 

anfibios son más sensibles a la fragmentación per se que a la pérdida de hábitat, como se ha 

propuesto para ecosistemas tropicales (ver más detalles abajo). Finalmente, tanto la forma 

de los fragmentos como el porcentaje de la matriz cubierta por pastizales se relacionaron 

negativamente con el número de individuos y riqueza de reptiles, pero positivamente con el 

número de especies dominantes (
2
D). Esto sugiere que los efectos de borde asociados a 

fragmentos más irregulares y rodeados por matrices dominadas por pastizales limitan el 
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número de reptiles dentro de los fragmentos, afectando particular y negativamente el 

número de especies raras. Por todo lo anterior, es claro que los anfibios y reptiles responden 

de manera diferente a los cambios espaciales en el hábitat, por lo que a continuación se 

discuten estos resultados de manera separada para cada grupo.  

 

7.1. Los anfibios: ¿Son realmente poco sensibles a los cambios en el hábitat? 

  

 Los anfibios tienen una menor capacidad de movimiento y son más dependientes de 

las condiciones micro-ambientales que los reptiles (Gibbons et al., 2000). Dado que estas 

condiciones pueden estar dadas por las características de los fragmentos y del paisaje 

(Laurance et al., 2002; Pinto et al., 2010), se esperaba que los anfibios estuviesen más 

fuertemente asociados con los atributos del fragmento y del paisaje que los reptiles. Sin 

embargo, esta débil asociación de la comunidad de anfibios con las características 

espaciales del hábitat es consistente con Cabrera-Guzman & Reynoso (2012), quienes 

tampoco encuentran asociaciones significativas entre la comunidad de anfibios y el tamaño 

del fragmento en Los Tuxtlas, Veracruz. Aunque estos hallazgos podrían sugerir que estos 

animales son poco sensibles a los cambios espaciales en el hábitat, existen importantes 

limitaciones que deben ser consideradas antes de llegar a conclusiones definitivas.  

 Como demuestra Pinto et al. (2010), las condiciones microclimáticas dependen de 

las características del paisaje, en particular, de la cobertura forestal remanente. En este 

sentido, la región de estudio aún mantiene un porcentaje relativamente alto (ca. 40%) de 

cobertura forestal, y la matriz es muy heterogénea, incluyendo un gran porcentaje de área 

cubierta por cultivos arbolados y bosques secundarios, los cuales pueden amortiguar los 

cambios miroclimáticos entre el interior y exterior de los fragmentos (Didham & Lawton, 
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1999). Así, es probable que las condiciones microclimáticas no difirieran 

significativamente entre sitios de estudio, como demostró Santos (2011) al comparar la 

temperatura y humedad entre fragmentos y sitios control dentro del bosque continuo de la 

región. Las condiciones microclimáticas también dependen de la estructura de la 

vegetación, y una investigación reciente llevada a cabo en los mismos sitios de estudio 

demuestra que la estructura de la vegetación no varía entre sitios (Hernández-Ruedas et al., 

2014). Además, el estudio fue realizado en época de lluvias, lo que pudo incrementar la 

disponibilidad de agua en todos los sitios. Así, quizás el agua no resultó ser un factor 

limitante en este caso.  

Aunado al tema del clima, existen evidencias de que los cambios en configuración 

del paisaje afectan principalmente a los organismos que se desplazan por el paisaje, i.e., 

aquellos que tienen rangos territoriales más grandes (Gibbs, 1998). Sin embargo, las 

especies más sedentarias o con rangos territoriales pequeños (como es el caso de muchos 

anfibios), suelen ser las menos afectadas por los cambios espaciales en la configuración del 

hábitat (Gibbs, 1998). En conjunto, todas estas evidencias pueden ayudar a explicar por qué 

la diversidad y número de individuos de anfibios no estuvo fuertemente relacionada con las 

características espaciales del hábitat. Esto no quiere decir que estos organismos no 

dependen de la estructura espacial de su hábitat. Más bien, apoya la idea de que la 

transformación del hábitat en la región ha sido moderada, ya que no ha causado cambios 

drásticos en las condiciones bióticas y abióticas dentro de los fragmentos (ver Santos, 2011; 

Garmendia et al., 2013; Hernández-Ruedas et al., 2014; San-José et al., 2014). 

A pesar de lo anterior, los resultados sugieren que los anfibios son más sensibles a 

la fragmentación per se que a la pérdida de hábitat. Fahrig (2003) demuestra que la 

fragmentación per se resulta en un incremento en la cantidad de bordes forestales. Dado 
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que las especies tropicales suelen responder de manera negativa a los efectos de borde (ver 

Laurance et al., 2002), Fahrig (2003) sugiere que, contrario a los bosques templados donde 

las especies son más vulnerables a la pérdida de hábitat, en los trópicos las especies podrían 

ser más sensibles a la fragmentación per se. La presente tesis apoya parcialmente esta idea 

para los anfibios, ya que aunque el número de individuos de anfibios disminuyó en paisajes 

más fragmentados, y se ha reportado que los anfibios son sensibles a los efectos de borde 

(Pearman, 1997; Suazo-Ortuño et al., 2007), ni el número de individuos ni la diversidad de 

anfibios estuvieron asociados con el tamaño o  la forma de los fragmentos, atributos que 

son comúnmente relacionados con los efectos de borde (Laurance et al., 2002). Por tanto, 

más estudios son necesarios para poner a prueba esta idea, con un enfoque paisajístico pero 

que considere también las condiciones microclimáticas, como temperatura, humedad, 

incidencia solar etc. Esto permitirá comprobar si el tamaño y la forma de los fragmentos, no 

resulta en cambios en las condiciones microclimáticas. Ya que la devianza explicada por 

los modelos fue muy baja, lo que sugiere precaución al interpretar estos resultados. Por otro 

lado debemos reconocer que una debilidad importante de este trabajo, fue que no 

obtuvimos los datos de abundancia de manera correcta, es decir conteo de 

individuos/probabilidad de detección. Por lo que toda la información obtenida en éste 

trabajo debe de ser tomada con precaución, futuros trabajos también deberán de considerar 

este aspecto para obtener resultados más claros y poder realizar sugerencias de manejo más 

precisas.   

Además, aunque los cambios a nivel de la comunidad no parecen ser muy notorios, 

es posible que estén ocurriendo cambios importantes en las poblaciones de algunas especies 

particulares en el área fragmentada de Marqués de Comillas. Por ejemplo, la salamandra 

Bolitoglossa mexicana y la rana Craugastor alfredi fueron muy abundantes en el bosque 
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continuo, pero no fueron registradas en los fragmentos a pesar de que el esfuerzo de 

muestreo fue tres veces superior en los fragmentos. Otras especies como C. loki y 

Bolitoglossa rufecens fueron registradas en ambos tipos de bosque, pero fueron mucho más 

abundantes en el bosque conservado (Tabla 2). Esto sugiere que estas especies podrían ser 

particularmente sensibles a los cambios en el hábitat que ocurren en paisajes fragmentados, 

como lo demuestra también una revisión reciente para la misma región (Hernández-

Ordóñez et al., 2014). Por tanto, estudios futuros a nivel poblacional serán necesarios para 

evaluar con precisión los factores que determinan el número de individuos y distribución de 

estas especies, para poder diseñar estrategias de manejo adecuadas para su conservación. 

 

7.2. Respuesta de reptiles a los cambios en la estructura espacial del hábitat 

 

 Los resultados indican que los reptiles fueron muy sensibles a los cambios en las 

características de los fragmentos y del paisaje, ya que en la mayoría de los casos los 

modelos estadísticos explicaron un alto porcentaje de devianza (entre 30 y 50%). Esto 

puede estar asociado con el hecho de que, en general, los reptiles poseen un área de 

actividad más amplia que los anfibios (Gibbons et al., 2000), lo que puede contribuir a 

explicar por qué están más relacionados con las características espaciales del hábitat 

(Gibbs, 1998). 

Consistente con lo reportado para muchos otros organismos (ver Fahrig, 2003), los 

resultados sugieren que la pérdida de hábitat tiene un impacto negativo mayor sobre los 

reptiles que la fragmentación per se. En particular, el número de individuos de reptiles 

incrementó en fragmentos más grandes rodeados por mayor cobertura forestal. Otros 

estudios han encontrado que los fragmentos más grandes presentan mayor número de 
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individuos y riqueza (Souza & Brown, 1994) y menor pérdida de especies (Lovejoy et al., 

1986; Gilbert & Setz, 2001). Además de presentar más individuos, los fragmentos más 

grandes presentaron un menor número de especies dominantes (
2
D), lo que resultó en 

comunidades menos equitativas. Este hallazgo puede ser explicado por la dominancia de 

Basiliscus vittatus, Holcosus festivus y Anolis lemurinus en fragmentos más pequeños, 

especies que comúnmente ocupan áreas abiertas.  

De manera interesante, la diversidad y número de individuos de reptiles estuvieron 

asociadas de manera similar a la forma de los fragmentos y a la cobertura de pastizales en 

la matriz. En particular, fragmentos más irregulares y rodeados por matrices dominadas por 

pastizales presentaron menos individuos, menor riqueza total de especies, pero un mayor 

número de especies dominantes y mayor equitatividad. Fragmentos con formas más 

irregulares presentan una mayor cantidad de borde expuesta a la matriz, lo que puede 

incrementar los efectos de borde (Laurance & Yensen, 1991; Collinage & Palmer, 2002), 

particularmente cuando el fragmento está rodeado por pastizales, ya que este tipo de 

cobertura es la de mayor contraste comparado con el bosque del fragmento. Esto puede 

limitar el número de especies e individuos dentro de los fragmentos, ya que como se 

discutió arriba, muchas especies evitan estos ambientes de borde (Ries & Sisk 2004; 

Urbina-Cardona et al., 2006), como Anolis capito. Sin embargo, especies generalistas como 

Basiliscus vittatus, Ameiva festiva y Anolis lemurinus, pueden verse beneficiadas por estos 

ecotonos, lo que puede explicar que el número de especies dominantes aumente en 

fragmentos más irregulares y bordeados por pastizales, lo que incrementa la equitatividad 

de la comunidad. Estos cambios en dominancia de algunas especies cerca de los bordes, y 

la desaparición de algunas especies sensibles a los efectos de borde han sido también 
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reportados para reptiles y anfibios (Gascon et al., 1999; Urbina-Cardona et al., 2006; 

Suazo-Ortuño, 2007).  

 

8.  CONCLUSIONES 

 

 Este trabajo muestra que, de manera general, el actual cambio de uso de suelo en la 

región de Marqués de Comillas no ha resultado en la desaparición de un número 

significativo de especies de anfibios y reptiles dentro de los fragmentos de bosque 

remanente. Así, parece que la región aún no ha sufrido un cambio drástico a nivel de la 

comunidad herpetofaunística. Sin embargo, considerando algunas poblaciones de especies 

particulares, parece que la región ya comienza a sufrir cambios importantes, ya que las 

especies que dominaron la comunidad del área fragmentada fueron notablemente diferentes 

a las que dominaron el área de la Reserva de la Biosfera de Montes Azules. Aunque el 

esfuerzo de muestreo fue tres veces mayor en la zona fragmentada que en el bosque 

continuo, varias especies de anfibios y reptiles no lograron ser detectadas en los 

fragmentos. Ejemplo de ello fue una especie de anfibio (Bolitoglossa mexicana) y una de 

reptil (Anolis capito); especies que se encontraron entre las cinco más abundantes dentro de 

la reserva. Por tanto, estudios a nivel poblacional que se basen en la estimación de 

probabilidad de detección/captura son necesarios para identificar las especies más sensibles 

a los cambios de uso de suelo, así como las estrategias de conservación y manejo más 

urgentes para su conservación. 

 Por otro lado, la mayor vulnerabilidad de los reptiles a los cambios en la estructura 

del paisaje nos sugiere que, a diferencia de lo encontrado en otras regiones (e.g. Hartwell & 

Ollivier, 1998), este grupo podría ser mejor indicador de las condiciones del hábitat que los 
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anfibios, al menos para la selva Lacandona. Este resultado es muy novedoso y 

sorprendente, ya que siempre se han propuesto a los anfibios como especies indicadoras de 

la calidad del hábitat. Sin embargo, debido a que este trabajo fue realizado únicamente 

durante la época de lluvias, sería importante desarrollar estudios a más largo plazo (al 

menos cubriendo un ciclo anual) para identificar patrones más precisos y generalizables. 

Por ejemplo, el hecho de que la distancia a los cuerpos de agua no tuvo un efecto 

importante sobre las comunidades de anfibios puede estar relacionado con la gran 

disponibilidad de agua en la región en esta temporada de estudio, y no tanto al hecho de que 

los anfibios no dependan de estos cuerpos de agua, como ha sido previamente demostrado 

en varios trabajos (e.g. Jellinek et al., 2004).  

 Cabe señalar que para conservar la comunidad herpetofaunistica de esta región, y 

particularmente la comunidad de reptiles, es necesario evitar la pérdida de cobertura 

forestal a nivel regional. Esta medida reducirá los efectos negativos que tiene la pérdida de 

hábitat sobre el número de individuos y sobre el número de especies raras de reptiles, y 

permitirá la persistencia de muchas especies que parecen depender de áreas boscosas de 

mayor tamaño, como Bolitoglossa mexicana y Anolis capito. Por lo tanto, como ha sido 

previamente sugerido para conservar otros grupos taxonómicos, como roedores (San-José 

et al., 2014), mamíferos terrestres medianos y grandes (Garmendia et al., 2013), primates 

(Arroyo-Rodríguez et al., 2013) y plantas (Hernández-Ruedas et al., 2014), es urgente 

promover la conservación de tantos fragmentos de bosque como sea posible, 

particularmente los de mayor tamaño.  

 Finalmente, un aspecto de la presente tesis que merece particular atención es la 

estimación de la abundancia de individuos. La presente tesis evalúa simplemente el número 

de individuos observados por especie. Esta medida no refleja la abundancia real de cada 
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población, ya que no controla el efecto que tiene la probabilidad de detección de cada 

especie (Yoccoz et al., 2001). Por tanto, para tener un mejor entendimiento acerca del 

impacto que tiene la pérdida y fragmentación del hábitat sobre las poblaciones de anfibios y 

reptiles, se recomienda que estudios futuros utilicen medidas de abundancia de individuos 

más precisas, como son las medidas basadas en frecuencia y probabilidad de detección 

(Yoccoz et al., 2001). A pesar de esta limitación, es importante señalar que la estructura de 

la vegetación no difiere entre sitios (Hernández-Ruedas et al., 2014) y el esfuerzo de 

muestreo fue similar en todos los sitios, lo que contribuye a evitar los sesgos relacionados 

con la probabilidad de detección. Además, en los análisis se excluyeron todas las especies y 

grupos taxonómicos que tienen probabilidades de detección muy bajas (e.g. tortugas, ver 

Métodos). En conjunto, estos detalles metodológicos contribuyeron a tener mayor precisión 

sobre las variaciones entre sitios en el número de individuos y de especies. 
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