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RESUMEN 
 

Se estudiaron las diferencias en parámetros demográficos, áreas de actividad 

y movimientos de las dos especies más abundantes y variaciones en la estructura de 

comunidades de pequeños mamíferos terrestres de una cronosecuencia constituida 

por tres estados sucesionales de 10 (Bosque Joven), 75 (Bosque Intermedio) y 100 

años (Bosque Maduro) de bosque mesófilo de montaña en la región conocida como 

Sierra Norte de Oaxaca, en el Municipio de San Juan Juquila Vijanos. 

Se estudiaron las diferencias en probabilidades de supervivencia y captura, 

proporción de sexos y tamaño poblacional en los roedores Oryzomys chapmani y 

Peromyscus aztecus con el método probabilistico de Cormack-Jolly-Sever. De la 

primera especie se capturaron, marcaron y liberaron 277 ejemplares adultos. Las 

probabilidades de supervivencia fueron similares en los bosques Joven e Intermedio, 

sin fluctuaciones a través del tiempo, mientras que en el Bosque Maduro se observó 

un valor más alto en la temporada seca. Las probabilidades de captura no mostraron 

variación a través del tiempo en los bosques Joven e Intermedio, pero en el Maduro 

difirieron entre temporadas, con valores más altos en la de lluvias. Los estados 

Intermedio y Maduro mostraron una proporción 1:1 entre sexos, mientras que el 

Joven se observó un predominio significativo de machos. El tamaño poblacional varió 

de 42 individuos por hectárea en la temporada de lluvias a 309 en la seca, ambos en 

el Bosque Maduro. Para Peromyscus aztecus el estudio incluyó datos de 323 

ejemplares. La proporción de sexos no difirió significativamente de 1:1 en ninguno de 

los estados sucesionales. En el Bosque Joven las probabilidades de supervivencia 
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fueron de 0.822 en la temporada seca a 0.507 en la de lluvias, la probabilidad de 

captura fue constante a través del periodo de estudio. El tamaño poblacional 

estimado fue 60 individuos. Para el Bosque Intermedio el mejor modelo fue aquel en 

que la supervivencia es constante, y las probabilidades de captura varían a través del 

tiempo expresado en periodos de colecta, con valores que van de 0.134 al final de la 

temporada de lluvias a 1 en la parte media de la temporada seca. El tamaño 

poblacional fluctuó entre 10 y 255 individuos. Para el Bosque Maduro el mejor 

modelo fue aquel en que las probabilidades de supervivencia varían entre 

temporadas, con un valor de 0.7736 en la temporada seca y 0.480 en la de lluvias, 

mientras que las probabilidades de captura se mantienen constantes. El tamaño 

poblacional estimado en la temporada seca fue de 207 y en la de lluvias de 146. 

Para Oryzomys chapmani se analizaron las áreas de actividad de 22 

individuos. No se observaron diferencias estadísticamente significativas entre 

temporadas ni entre estados sucesionales. El tamaño promedio del área de actividad 

fue de 325 m2. El 37.24% de la variabilidad en áreas de actividad está asociada a la 

estacionalidad y 22% a las diferencias entre estados sucesionales. Las distancias 

promedio y distancias máximas recorridas tampoco muestran diferencias 

significativas entre yemporadas ni entre estados sucesionales. En promedio los 

individuos recorren 68.21 m, con recorridos máximos de 100.49 m. Para P. aztecus 

no se observaron diferencias significativas en áreas de actividad entre sexos, 

temporadas o estados sucesionales. En promedio las áreas de actividad fueron de 

277.1 m2 y las fuentes de variación estudiadas en conjunto explican únicamente 

3.19% de las variaciones. Las distancias máximas recorridas fueron de 27.79 m, y el 
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máximo de 100.49 m. Las variaciones entre sexos, temporadas y estados 

sucesionales explicaron en conjunto el 2% de las variaciones en distancias máximas 

recorridas. Las distancias promedio fueron mayores en el Bosque Joven, con 24.37 

m, mientras que el Intermedio y el Maduro no difirieron significativamente, con un 

promedio de 16.7 m. 

En la cronosecuencia se registraron un total de 1,714 ejemplares de 

mamíferos de talla pequeña que representan a dos ordenes, cuatro familias, seis 

géneros y 10 especies. El Bosque Joven mostró significativamente mayor diversidad 

que los otros dos estados sucesionales, en él se registró la presencia de todas las 

especies, incluyendo a Oryzomys rostratus y Reithrodontromys fulvescens, que 

fueron exclusivas de este estado sucesional, R. sumichrasti fue la especie 

dominante. En el Bosque Intermedio se registraron ocho especies, ninguna de ellas 

exclusiva, la especie dominante fue Peromyscus aztecus. En el Bosque Maduro se 

registró la menor riqueza de especies, con cinco, ninguna exclusiva y también la 

especie dominante fue P. aztecus. El Análisis de Componentes Principales mostró 

que el Bosque Joven es el más distintivo, debido principalmente a la presencia de R. 

fulvescens y Cryptotis magna y la mayor abundancia proporcional de P. mexicanus y 

R. sumichrasti que los otros dos estados sucesionales. La similitud promedio más 

alta (80%) se observó entre los bosques Intermedio y Maduro. La distribución de 

frecuencias en gremios tróficos, clases de tamaño y pares de especies con 

distribución mutuamente excluyente indican que la competencia no es un factor 

determinante en la estructura de la comunidad estudiada. 
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ABSTRACT 
 

We studied the differences in demographic parameters, activity areas and 

movements of the two most abundant species, as well as variations in community 

structure of small terrestrial mammals of one chronosequence made up three 

sucesional stages of 10 (Young Forest), 75 (Intermediate Forest), and 100 years 

(Mature Forest) of cloud forest at the region known as Sierra Norte de Oaxaca, in the 

Municipality of San Juan Juquila Vijanos. 

We studied the differences in survival probabilities and capture, sex ratio and 

population size in the rodents Oryzomys chapmani and Peromyscus aztecus, with the 

Cormack-Jolly-Sever probabilistic method. In the first species were caught, tagged 

and released 277 adults. The survival probabilities were similar in forests Young and 

Intermediate, without fluctuations over time, while in the Mature Forest it was 

observed a higher value in the dry season than in rainy season. The capture 

probabilities showed no changes over time in the Young and Intermediate forests, but 

in the Mature Forest differed between seasons, with higher values in the rainy 

season. The forests Intermediate and Mature showed a 1:1 sex ratio, while the Young 

Forest had a significant preponderance of males. The estimated population size 

varied from 42 individuals per hectare in the rainy season to 309 in the dry season, 

both in Mature Forest. For Peromyscus aztecus the study included data from 323 

individuals. The proportion of sexes did not differ significantly from 1:1 in any of the 

successional stages. In the Young Forest the survival probabilities were from 0,822 in 

the dry season to 0,507 in the rainy season, the capture probabilities were constant 

throughout the study period. The estimated population size was 60 individuals. For 

the Intermediate Forest the best model included survival as constant, and the capture 

probabilities varying over time expressed as a collection periods, with values ranging 

from 0,134 at the end of the rainy season to 1 in the middle of the dry season, and the 

population size fluctuated between 10 and 255 individuals. For the Mature Forest the 

best model survival probabilities vary between seasons, 0.7736 in the dry season and 

0,480 in the rainy season, while the capture probabilities is likely to remain constant, 
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and the estimated population size in the dry season was 207 and in rainy season of 

146. 

For Oryzomys chapmani we analyzed activity areas of 22 individuals. There 

were no statistically significant differences between seasons or between successional 

stages. The average size of the activity area was 325 m2. The 37.24% of the 

variability in activity areas is associated with the seasonality, and 22% with 

differences between successional stages. Neither, average distances nor maximum 

distances traveled, shows significant differences between seasons or between 

successional stages. On average individuals travel 68.21 m, with maximum 

displacements of 100.49 m. For P. aztecus no significant differences were observed 

in activity areas between sexes, successional stages and seasons. On average the 

activity areas were 277.1 m2 and sources of variation studied together only account 

for 3.19% of the variations. The maximum distance traveled was 27.79 m, with a 

maximum of 100.49 m. The variations between the sexes, seasons and successional 

stages explained as a whole 2% of the variations in maximum distances traveled. The 

average distances were higher in the Young Forest, with 24.37 m, while the 

Intermediate and Mature forests did not differ significantly, with an average of 16.7 m. 

In the chronosequence there were collected a total of 1,714 specimens of terrestrial 

small mammals representing two orders, four families, six genera, and 10 species. 

The Young Forest showed significantly greater diversity than the other two 

successional stages, it recorded the presence of all species, including Oryzomys 

rostratus and Reithrodontromys fulvescens, which were unique to this successional 

stage, R. sumichrasti was the dominant species. In the Intermediate Forest eight 

species were recorded, none of them exclusively, the dominant species was 
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Peromyscus aztecus. The Mature Forest show the smallest species richness, with 

five, no one exclusive, and the dominant species was P. aztecus. A Principal 

Component Analysis showed that the Young Forest is the most distinctive, mainly due 

to the presence of R. fulvescens and Cryptotis magna, and proportionally greater 

abundance of P. mexicanus and R. sumichrasti than the other two successional 

stages. The highest average similarity (80%) was observed between the Intermediate 

and Mature forests. The distribution of frequencies in trophic guilds, class size and 

species pairs with mutually exclusive distribution indicate that competition is not a 

determining factor in the structure of the community studied. 
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CAPÍTULO I: LA ECOLOGIA DE POBLACIONES Y DE 

COMUNIDADES 

 

MARCO TEÓRICO 

El Concepto de Comunidad 

En su forma más simple, la ecología de comunidades se refiere a una 

colección de estudios y métodos que aplican a más de un organismo pero a 

escalas menores a la de paisaje (Keddy y Weiher 2001). La delimitación del objeto 

de estudio en los contextos geográfico, taxonómico y de uso de recursos permite 

el reconocimiento de cuatro términos, que comúnmente son empleados como 

sinónimos, ignorados o empleados erróneamente en la literatura de ecología de 

comunidades: comunidad, gremio, ensamblaje y ensamble. Específicamente una 

comunidad puede ser definida solo en función de la geografía como el conjunto de 

especies que habitan un área particular (Fauth et al. 1996). Una comunidad puede 

definirse como una colección de especies viviendo contemporáneamente en el 

mismo sitio y comprende poblaciones de individuos que están espacialmente 

entremezclados y, entre los cuales, pueden tener lugar potencialmente 

interacciones directas o indirectas. Esta definición inmediatamente deriva en la 

necesidad de reconocer los límites o fronteras. En la práctica, por lo menos en el 

caso de las comunidades vegetales, los límites son establecidos o reconocidos en 

función de la abundancia de las especies más comunes.  

 La visión o concepción sobre la naturaleza de las comunidades varía de 

acuerdo a diferentes tradiciones científicas: los ecólogos europeos tienden a ver a 
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las comunidades como unidades discretas, mientras que en Norteamérica 

predomina la concepción de que son entidades que se entremezclan 

continuamente. La controversia sobre la naturaleza de las comunidades es una de 

las más grandes en la historia de la ecología, que tiene por lo menos 100 años y 

en la que se pueden distinguir tres épocas históricas o paradigmas: 

 

a. El paradigma Clemensoniano 

b. El paradigma Gleasoniano 

c. La síntesis moderna 

 

El paradigma Clemensoniano (Hipótesis Interactiva) 

Las bases de esta concepción pueden ubicarse en 1899 con la propuesta 

de Davis de ciclos geológicos, i. e. que las formaciones geológicas surgen a partir 

de un grupo ordenado de procesos, estos eran análogos al desarrollo de un ser 

humano: nacimiento, infancia, adolescencia, etc. Este concepto se difundió a 

través de la comunidad científica en la era post-Darwiniana y se le conoció como 

la metáfora organísmica. 

 Al mismo tiempo Cowles cambió su interés científico de la geología hacia la 

botánica, extendiendo el concepto de ciclos geológicos a ciclos de vegetación 

(ahora llamados sucesión). Clements (1926, 1936) tomó el trabajo de Cowles, 

proponiendo una teoría de la dinámica de la vegetación empleando la metáfora 

organísmica (las comunidades eran “superorganismos”) para demostrar que las 
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comunidades cambian a través del tiempo en formas discretas (igual que el 

desarrollo humano) terminando en un punto predecible o clímax. 

 De acuerdo a la teoría de Clements, la comunidad clímax era un punto 

estático en el desarrollo y se caracterizaba por una gran estabilidad, sobresaliendo 

dos propiedades: una estrecha interacción entre las poblaciones que la integran y 

cooperación de las poblaciones para el beneficio de la comunidad. En esta 

perspectiva las comunidades eran entidades espaciales distintivas que se 

desarrollaban como un superorganismo complejo que daba origen a otros, tanto 

en el espacio como en el tiempo. Los factores como competencia, mutualismo y 

depredación eran reconocidos como una influencia importante en determinar la 

estructura de la comunidad, así como ambiente, el sustrato y la historia. 

 

El paradigma Gleasoniano (Hipótesis Individualista) 

La visión de Clements sobre las comunidades dominó la ecología hasta 

inicio de la década de 1960, pero muchos ecólogos estaban en desacuerdo con 

este concepto simple y predecible. Gleason en varios artículos (1917, 1926, 1939) 

argumentaba que las comunidades eran el resultado de interacciones entre 

especies individuales y el entorno (biótico y abiótico) en combinación con eventos 

históricos azarosos. Cada especie tiene su propia tolerancia y responde 

individualmente al ambiente. La visión de Gleason es conocida como el concepto 

individualista y es opuesto a la visión organísmica de Clemens prácticamente en 

todos los aspectos. 
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 Una de las implicaciones de la visión de Gleason es que las especies se 

distribuyen a lo largo de gradientes ambientales, con sus límites determinados por 

su tolerancia al ambiente, las comunidades no eran superorganismos 

delicadamente articulados, sino unidades arbitrariamente delimitadas por el 

observador. 

 La visión de Gleason fue fortalecida por los estudios de varios autores, 

particularmente los de trabajos de Whittaker (1956). La evidencia más sólida a 

favor de la teoría del continuo provino de la aparente falta de integración de las 

comunidades vegetales. Si las comunidades realmente fueran unidades 

totalmente integradas, la pérdida de la(s) especie(s) dominante(s) resultaría en el 

colapso total del sistema o por lo menos en modificaciones mayores. Sin embargo, 

se ha observado que al suceder esto en experimentos naturales los sitios dejados 

por estos individuos son colonizados por especies de los alrededores. 

 La carencia de integración en comunidades vegetales fue confirmada por 

una serie de experimentos con polen realizados en la década de 1970 por Davis y 

sus colaboradores (e. g., Davis 1973; Likens y Davis 1975), quienes mostraron 

que especies que co-ocurren actualmente no lo hacían durante el periodo glacial. 

Más aún, se observó que las especies estaban distribuidas en las comunidades en 

el pasado en combinaciones muy distintas a las que se observan actualmente.  

 

La Síntesis Moderna 

En la actualidad muchos ecólogos toman una posición intermedia entre las 

dos visiones antes expuestas y en algunos aspectos ha surgido una visión 
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divergente. Existe una aceptación general de que las especies se distribuyen de 

forma individual y que la composición de las comunidades cambia a lo largo de 

gradientes ambientales. Los cambios abruptos que en ocasiones son observados 

regularmente están asociados con cambios en el ambiente, o bien con efectos 

históricos. 

 Los estudios contemporáneos sobre ecología de comunidades pueden 

agruparse en aquellos que estudian los patrones y los referentes a los procesos. 

El estudio de patrones se enfoca a comprender como las poblaciones y las 

comunidades se distribuyen en el paisaje. El estudio de los procesos se enfoca en 

comprender la importancia de aspectos como la competencia y la herbivoría en 

determinar los patrones observados. 

 Los elementos principales de la síntesis moderna son los siguientes: 

a) La estructura de las comunidades es un proceso de poblaciones 

b) Las comunidades son secciones de gradientes continuos 

c) Las comunidades muestran alguna direccionalidad y predecibilidad 

d) Las comunidades son influenciadas fuertemente por efectos históricos 

e) Las comunidades no se desarrollan hacia clímax estables 

f) Las comunidades son dinámicas e influenciadas por los disturbios 

 Muchos estudios han mostrado que excepto en los casos en que se 

presentan discontinuidades físicas abruptas, las comunidades no tienen límites 

discretos. Esto puede implicar que no existen en realidad procesos que se 

efectúen a nivel de comunidad. Por lo tanto, parece ser que el énfasis en el 

estudio de las comunidades debe enfocarse principalmente en los patrones. 
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 En este estudio se considera a la Síntesis Moderna como el paradigma más 

adecuado para guiar las investigaciones contemporáneas e interpretar los 

patrones y tendencias observados. 

 

Características de las Comunidades 

De acuerdo con Krebs (1985) las principales características de las 

comunidades son las siguientes: 

Riqueza de Especies. Es una medida sencilla de la diversidad, es simplemente el 

número de taxa específicos que ocurren en un espacio y tiempo 

determinados. 

Predominio. Se refiere al número o identidad de especies con un elevado éxito 

ecológico o bien que tienen una considerable importancia en determinar 

algunas de las propiedades más importantes de la comunidad. 

Abundancia Relativa. Se refiere a las proporciones relativas de las diferentes 

especies que integran a la comunidad. 

Estructura Trófica. Este aspecto es exclusivo de comunidades animales y es una 

estimación del flujo de energía entre las poblaciones que integran a la 

comunidad o bien de como se reparten los recursos un grupo de especies. 

Prácticamente comunidades de todos los grupos, tanto animales como 

vegetales han sido objeto de análisis con la intención de comprender en que forma 

interactúan las especies y cuales son las fuerzas modeladoras de los patrones 

observados. En el caso de los vertebrados destacan los estudios con aves y 

mamíferos. A continuación se presenta una breve síntesis de estudios en aves y 
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posteriormente se describen con mayor detalle los avances en el conocimiento de 

la estructura de comunidades de mamíferos. 

Se ha observado que la fisonomía de la vegetación es un importante 

determinante de las comunidades de aves (e. g., MacArthur 1964; Karr y Roth 

1971; Anderson y Shugart 1974; Morrison y Meslow 1983). Por ejemplo, al 

analizar los patrones de forrajeo de 22 especies de aves insectívoras Colmes et al. 

(1979) pudieron distinguir cuatro grupos de especies o gremios, que explotan los 

recursos alimentarios en formas claramente distintivas. Las características que 

permiten esta diferenciación son la altura de forrajeo y características relacionadas 

con ella, el sitio de forrajeo en el dosel y uso diferencial de las especies arbóreas. 

 En forma similar, se ha observado que la diversidad de especies de aves 

está linealmente correlacionada con la altura y diversidad del follaje, y en forma no 

lineal con el porcentaje de cobertura vegetal total (Willson 1974). La altura del 

follaje puede estar correlacionada con la diversidad de especies tanto dentro de 

series de hábitat similares (e. g. MacArthur y MacArthur 1961; MacArthur 1964), 

en gradientes de vegetación (e. g. MacArthur 1964; Karr 1968; Karr y Roth 1971) y 

-al menos en ciertos grados de sucesión- los fragmentos horizontales de 

vegetación pueden estar asociados con la presencia de varias especies 

(MacArthur et al. 1962). Por otra parte, en algunos casos (e. g. Wiens 1974) no se 

ha encontrado relación entre la heterogeneidad del hábitat y la riqueza de 

especies. 

Los datos empíricos derivados del estudio de comunidades de aves señalan 

que la selección de los sitios de forrajeo representa un balance entre el esfuerzo 

para acceder a los recursos y el beneficio energético obtenido. La combinación de 
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estos dos aspectos permite la separación de grupos de especies y probablemente 

es una estrategia que permite minimizar la competencia. Por ejemplo Ballance et 

al. (1997) al estudiar bandadas de aves marinas observaron que existen tres 

grupos de especies determinadas por la productividad marina de peces, la cual se 

refleja en isoclinas de profundidad y producción de clorofila. Las especies que se 

alimentan en las zonas de mayor productividad efectúan la mayor inversión 

energética, mientras que aquellas que invierten la menor cantidad de energía en 

arribar a las zonas de alimentación forrajean en zonas de poca productividad.  

 

Las Comunidades de Mamíferos 

En mamíferos la estructura de comunidades ha sido ampliamente estudiada 

en murciélagos (e. g. Findley y Black 1979; Crome y Richards 1988; Arita 1997), 

en México también se puede observar esta tendencia (e. g. Arita 1997; Guerrero 

1998), y primates (Peres 1993). Dentro del grupo de los roedores, las 

comunidades más estudiadas han sido las que habitan zonas desérticas (e. g. 

Brown y Lieberman 1973; Munger y Brown 1981; Bowers y Brown 1982), mientras 

que para las comunidades de zonas montañosas, el mayor número de estudios se 

han realizado en el norte del país (e. g. Gentry et al. 1971; Grant 1976; Dueser y 

Shugart 1979; V ickery 1981).  

 

Estructura de Comunidades de Roedores 

Los roedores del desierto han sido un importante modelo para estudiar el 

efecto de la competencia y la depredación en la estructura de las comunidades 
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(Brown 1975; Rosenzweig 1977; Price y Brown 1983; Kotler y Brown 1988). Entre 

las características que han hecho de interés el estudio de estas comunidades 

están la existencia de una alta diversidad local de especies y la fisonomía 

relativamente simple del desierto, lo que hace factibles de estudio tanto a estos 

hábitat como a las comunidades de roedores que los habitan (Thompson 1982). 

Varias propiedades de las comunidades animales están relacionadas de 

forma que reflejan la organización de éstas. El número de especies (diversidad), 

las características de nicho de cada una (funciones de utilización en gradientes de 

recursos) y la superposición de nicho pueden ser funciones de un rango de 

recursos y variaciones (M’Closkey 1976).  

Entre los mecanismos que han sido propuestos para explicar la 

coexistencia entre especies están la separación de la dieta (Brown y Lieberman 

1973), selección de hábitat (Rosenzweig y Winacur 1969; Brown y Lieberman 

1973; Rosenzweig 1973), selección del tamaño del alimento (Reichman y 

Oberstein 1977; Hutto 1978; Price 1978) e interferencia agresiva (Frye 1983; 

Bowers et al. 1987). En la práctica, la mayoría de estudios en roedores se han 

encaminado a estudiar los efectos de la competencia, depredación, estructura de 

la vegetación y tamaño corporal como elemento determinante de la composición y 

estructura de las comunidades. 

 

Importancia del Tamaño Corporal en la Estructura de las 

Comunidades de Roedores 
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Una idea prevaleciente pero aún controversial en ecología es que las 

diferencias en tamaño corporal pueden facilitar la coexistencia de especies 

estrechamente relacionadas y, por lo tanto, incrementar la diversidad de la 

comunidad (Dickman 1988).  

La importancia del tamaño corporal en las discusiones sobre estructura de 

comunidades es que animales de diferentes tamaños consumen presas de distinto 

tamaño, lo que reduce competencia potencial por este recurso (Wilson 1975), sin 

embargo, el tamaño corporal puede tener influencia en otros aspectos de la 

conducta de forrajeo, tales como la forma de forrajeo y la selección de 

microhábitat, lo que puede influenciar el tamaño y otras características de las 

presas encontradas (Huey y Pianka 1981; Price 1983; Paulissen 1987). 

Una estrategia para disminuir la competencia interespecífica entre especies 

con tamaños similares (y en teoría con requerimientos similares) es el uso de 

nichos distintos. Por ejemplo, en el estudio de M’Closkey (1976) se observó que el 

par de especies con tamaños más similares fueron del género Peromyscus, pero 

este par de especies fueron quienes mostraron mayor separación estacional y 

diferencias en la estructura del nichos. 

Los defensores de la estrategia de tamaños distintos para evitar la 

competencia señalan que regularmente existen diferencias en tamaño y sugieren 

que son necesarias relaciones mínimas de tamaño para reducir la competencia y 

mantener una coexistencia estable (Enders 1976; Bowers y Brown 1982). Otros 

autores dudan de la realidad biológica de las relaciones regulares de tamaño y 

argumentan que las relaciones entre especies en comunidades reales no difieren 

de lo esperado debido al azar (Roth 1981; Simberloff y Boecklen 1981). Además, 
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algunos autores cuestionan la importancia de la competencia en mantener las 

diferencias en tamaño corporal entre especies (Wiens 1982). Tonkyn y Cole 

(1986) concluyen que la relación entre tamaños por sí sola tienen un poder 

limitado para explicar los patrones de composición taxonómica de las 

comunidades, resaltando que se requiere de datos ecológicos detallados para 

determinar la importancia de las diferencias en tamaño corporal en permitir la 

coexistencia de especies particulares. 

Para roedores granívoros del desierto algunas evidencias permiten 

rechazar la hipótesis de que las comunidades estén articuladas con respecto al 

tamaño solo por azar: las especies con tamaño similar (relación de masas 

corporales<1.5) coexisten con menor frecuencia en localidades especificas y sus 

áreas de distribución se sobreponen menos de lo que se podría esperar debido al 

azar (Bowers y Brown 1982). 

 

Importancia de la Estructura de la Vegetación en la Estructura de las 

Comunidades de Roedores 

Al estudiar la respuesta de los roedores Pseudomys gracilicaudatus y 

Rattus lutreolus, a un incendio, se observó que el tiempo de recolonización está 

asociado con la recuperación de la densidad de la vegetación, más que el tiempo 

por sí mismo (Monamy y Fox 2000). 

Un modelo que explica este comportamiento es el de Acomodamiento de 

Hábitat, en el que se estudia la abundancia relativa de las especies a lo largo de 

un eje de regeneración después del disturbio (Fox 1982). Este modelo fue 
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derivado a partir del modelo de sucesión conocido como de facilitación, tolerancia 

e inhibición de Connell y Slatyer (1977).  

Fox (1982) propone que, para el caso de comunidades de mamíferos, cada 

especie entra en la sucesión secundaria y alcanza su mayor densidad como los 

cambios en la vegetación (e. g., altura, estructura, composición de especies, 

cobertura relativa, etc.) van alcanzando los valores que requieren para satisfacer 

sus necesidades hasta alcanzar niveles óptimos. A medida que la sucesión 

secundaria de la vegetación procede, colonizadores especializados de estados 

sucesionales posteriores van apareciendo conforme sus requerimientos de 

recursos se van cumpliendo por la vegetación. A medida que esto sucede, las 

especies de estados sucesionales tempranos desaparecen o bien su densidad 

poblacional disminuye por interacciones interespecíficas y/o porque las 

condiciones físicas se alejan de las óptimas para éstas especies. 

Es importante mencionar que la respuesta de las comunidades puede variar 

con las condiciones locales. Como ya se mencionó, la mayoría de estudios 

publicados se han realizado con roedores del desierto, e indican que la estructura 

del hábitat es un factor determinante en la estructura de las comunidades, sin 

embargo, un estudio en bosques tropicales de Panamá (Adler 2000) mostró que la 

densidad poblacional de la rata espinosa Proechimys semispinosus estuvo 

positivamente correlacionada con la densidad de árboles con frutos grandes, pero 

no hubo correlación con ningún aspecto de la estructura de la comunidad vegetal. 
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La Depredación y la Estructura de Comunidades de Roedores 

La manipulación del hábitat demuestra que una reducción en la distancia 

entre arbustos del desierto puede producir un marcado cambio en la estructura y 

composición del complejo de especies de roedores que lo habitan. El riesgo de 

depredación puede ser un importante determinante tanto de la estructura como de 

la composición de esta comunidad (Thompson 1982). 

En experimentos de remoción del depredador Onychomys leucogaster, se 

observó que la depredación o interferencia agresiva de puede influenciar la 

abundancia local y la distribución de Peromyscus maniculatus y otras especies de 

roedores de talla pequeña donde las características del hábitat permiten la 

coexistencia (Stapp 1997). 

 

Efecto de la Competencia en las Comunidades 

Las bases teóricas y empíricas de la evolución y la ecología de 

comunidades sugieren que las comunidades están compuestas de complejos de 

especies en patrones no aleatorios determinados principalmente por la 

disponibilidad de recursos limitados y de competencia entre especies por estos 

(Hutchinson 1959; Grant 1968; MacArthur 1972; Cody y Diamond 1975). 

Los críticos han argumentado que los modelos que implican competencia 

en la estructura de comunidades están basados en supuestos cuestionables y que 

las evidencias que apoyan esto son circunstanciales o indirectas que pueden ser 

explicadas por otras alternativas (Connell 1975; Riclefs 1975). 
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Efecto de la Perturbación en las Comunidades de Mamíferos 

Los resultados de estudios sobre el efecto de la perturbación en la 

diversidad de ecosistemas naturales son contradictorios e indican que la respuesta 

a alteraciones ambientales depende tanto del tipo e intensidad de esta como de 

características intrínsecas del taxón. Una de las respuestas más comunes es la 

reducción de la riqueza de especies (Lynam 1997; Laidlaw 2000).  

En otros casos se ha observado que el efecto de la perturbación es a nivel 

de estructura y dinámica poblacional, modificando parámetros como estructura de 

edades, proporción de sexos y selección de microhábitat (Nupp y Swihart 1996; 

Vázquez et al. 1999-2000; García et al. 2002).  

En otras situaciones la perturbación tiene menor impacto que las 

fluctuaciones ambientales, por ejemplo para Peromyscus mexicanus Martínez-

Gallardo (1995) encontró que la variación en la densidad poblacional es mejor 

explicada por los cambios climático estacionales que por la perturbación 

antropogénica.  

Los hábitos alimentarios, la talla del animal, las necesidades metabólicas 

(Gittleman y Harvey 1982), las relaciones intra e interespecíficas y la disponibilidad 

de los recursos (Gese et al. 1988b) pueden afectar el tamaño del ámbito 

hogareño, que se define como el área que un animal ocupa en sus actividades de 

alimentación, reproducción y cuidado de las crías, pero no incluye los viajes 

esporádicos (Burt 1943). 

De esto se deduce que el estudio del impacto de la perturbación en las 
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comunidades animales, incluidas las de mamíferos debe considerar no solo la 

composición de especies, sino el efecto a nivel de las poblaciones que las 

componen. 

 

El Bosque Mesófilo de Montaña 

El bosque mesófilo de montaña corresponde en México al clima húmedo de 

altura, y dentro del conjunto de las comunidades que viven en las zonas 

montañosas ocupa sitios más húmedos que los típicos de los bosques de Quercus 

y de Pinus, generalmente más cálidos que las propias del bosque de Abies, pero 

más frescos que los que condicionan la existencia de bosques tropicales 

(Rzedowski 1981). 

 Las condiciones climáticas que requiere este tipo de vegetación se 

presentan en zonas restringidas del territorio nacional y por consiguiente el bosque 

mesófilo de montaña tiene una distribución limitada y fragmentaria. En 1950 

Leopold estimó que cubría el 0.5% del territorio de México, mientras que para 

1971 Flores et al. estiman el 0.87%. Por unidad de superficie, es uno de los 

bosques más diversos, además de contar con una gran riqueza de especies 

endémicas o en peligro de extinción (Rzedowski 1991). Es también uno de los 

ecosistemas más amenazados en nuestro país (Williams-Linera 1992; Jardel et al. 

1993; Ortega y Castillo 1996). De hecho, en 1971 este bosque ocupaba 1´716,110 

hectáreas (0.86% de la superficie del país) y para 1991, sólo se registraron 

142,371 hectáreas. Es decir, en 20 años su superficie se redujo a menos de un 

10%, a una tasa promedio de 78,687 hectáreas por año (Ortega y Castillo 1996). 



 

 16

 En el estado de Oaxaca este tipo de vegetación ocupa las partes altas, 

templadas y húmedas de la vertiente norte de la Sierra Madre de Oaxaca, entre 

los 1,400 y 2,250 m de altitud, en los distritos de Teotitlán, Ixtlán, Villa Alta, Mixe y 

Tehuantepec. En la vertiente sur de la Sierra Madre del Sur, se localizan 

manchones en los distritos de Tlaxiaco, Juxtlahuaca, Putla, Sola de Vega y 

Miahuatlán. En la Sierra Atravesada es posible encontrarlo a los 1,000 m de altitud 

en los distritos de Juchitán y Tehuantepec. (Campos et al. 1992). 

 Debido a que las zonas en que se ubica este tipo devegetación presentan 

condiciones adecuadas para el cultivo de café, maíz y otros, los fragmentos de 

este tipo de vegetación están desapareciendo rápidamente, por lo que es de gran 

importancia el conocer la riqueza de especies que albergan, la dinámica de sus 

poblaciones, la estructura y la dinámica de esta comunidad a través del tiempo, los 

factores tanto ambientales como bióticos que determinan está estructura y las 

consecuencias de perturbaciones externas. 

 El bosque mesófilo de montaña alberga a algunas especies reconocidas 

como relictos, muchos de ellos del Pleistoceno, cuya distribución está restringida a 

este tipo de vegetación, tales como los roedores Peromyscus melanocarpus y 

Megadonthomys cryophilus y la musaraña Cryptotis magna, especies 

consideradas con algún grado particular de amenaza por las leyes mexicanas y 

por organizaciones internacionales y de cuyos aspectos biológicos no se conoce 

prácticamente nada. 
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ANTECEDENTES 

Debido al alto grado de endemismo en el bosque mesófilo, se han realizado 

números estudios para documentar la distribución de distintos grupos 

taxonómicos, incluidos los mamíferos, tal y como lo indican los estudios de Hall 

(1981) y particularmente para el estado de Oaxaca el de Goodwin (1969).  

 Al nivel nacional existe una cantidad moderada de estudios sobre dinámica 

poblacional de roedores, sin embargo son muy pocos los estudios realizados en 

bosques mesófilos de montaña en condiciones naturales. 

 Rickart (1977) estudió algunas características reproductivas en condiciones 

de laboratorio de Peromyscus melanocarpus y P. mexicanus provenientes de la 

Sierra Juárez de Oaxaca, encontrando una temporada de actividad reproductiva 

prolongada en comparación con especies de distribución norteña, así como una 

correlación inversa entre el peso corporal de la madre y el de la camada. Modi 

(1984) encontró que Megadontomys thomasi tiene un tamaño de camada grande 

en comparación con especies de tamaño similar. 

 Bonilla Ruz (1999) estudió las fluctuaciones en el tamaño poblacional y el 

patrón reproductivo en roedores en un bosque mesófilo de montaña en el estado 

de Oaxaca, este autor no estudió aspectos a nivel de comunidad. 

 Vázquez et al. (1999-2000) compararon los hábitos alimentarios y tamaño 

poblacional en dos especies de roedores (Peromyscus aztecus y Reithrodontomys 

fulvescens) entre un bosque mesófilo de montaña bien conservado y uno 

perturbado en el estado de Jalisco. Encontraron que en el bosque conservado la 

proporción de sexos favorece a los machos, mientras que en las zonas 
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perturbadas favorece a las hembras, también se observó que tanto la composición 

de la dieta como la época reproductiva difieren en ambos bosques. 

 En los bosques mesófilos es común la presencia de especies de ratones 

del género Oryzomys, sin embargo, de acuerdo con Wolfe (1982), el único estudio 

ecológico a largo plazo para especies de este género es el de Negus et al. (1961) 

en la isla Breton, en Louisiana, E. U., aunque estos mismos autores reconocen 

que este hábitat no es típico de la especie, debido a que éstas poblaciones son 

introducidas en la isla. La relación de sexos no fue distinta de 1:1, la densidad 

poblacional varió de 0.1 a 3.3 individuos por hectárea y no se encontraron 

patrones de variación estacional de este parámetro. 

 

OBJETIVOS E HIPOTESIS 

Objetivo General 

Conocer las diferencias en la estructura de comunidades y algunos 

aspectos poblacionales de pequeños mamíferos terrestres de en una 

cronosecuencia constituida por tres estados sucesionales de bosque mesófilo 

de montaña en la Sierra Norte de Oaxaca, México. 

 

Objetivos Particulares: 

1. Estimar el tamaño poblacional, las probabilidades de supervivencia y 

captura y su variación a través del tiempo de las especies más abundantes 

de pequeños mamíferos terrestres en tres estados sucesionales de bosque 

mesófilo de montaña. 
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2. Conocer la proporción de sexos y la estructura de edades de las especies 

más abundantes de pequeños mamíferos terrestres en tres estados 

sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 

 

3. Estimar el tamaño del área de actividad, así como sus variaciones a través 

del tiempo, de las especies más abundantes de pequeños mamíferos 

terrestres en tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 

 

4. Determinar la composición taxonómica, estructura de tamaños, riqueza de 

especies, la diversidad y abundancia de las especies de pequeños 

mamíferos terrestres en tres estados sucesionales de bosque mesófilo de 

montaña. 

 

Hipótesis General 

En términos generales se espera que como consecuencia de las condiciones 

particulares de cada estado sucesional, los parámetros estudiados tanto 

poblacionales como de comunidades muestren diferencias entre dichos estados 

sucesionales como una respuesta adaptativa de los individuos a estas variaciones 

ambientales. A continuación se presentan las hipótesis nulas (H0) y alternativas 

(HA) para cada uno de los objetivos particulares. 
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Hipótesis Específicas 

Objetivo 1. 

Tamaño Poblacional 

  H0: El tamaño poblacional estimado de las especies más ayudantes 

  presentes en los tres estados sucesionales estudiados no difiere  

  significativamente. 

  HA: En el Bosque Joven existe una mayor cantidad de recursos  

  alimentarios, debido a la presencia de plántulas y semillas de  

  especies pioneras, por lo que se espera que, de aquellas especies  

  presentes en los tres estados sucesionales estudiados, exista una  

  una mayor abundancia en el Bosque Joven que en el Intermedio y en 

  este que en el Maduro. 

 

 Probabilidades de supervivencia 

H0: La probabilidad de sobrevivir es estadísticamente la misma para 

los mamíferos terrestres no voladores de talla pequeña que habitan 

en los tres estados sucesionales estudiados. 

HA: Los individuos de las especies presentes en los tres estados 

sucesionales estudiados que habitan en el Bosque Maduro 

presentan probabilidades de supervivencia mayores que las de 

aquellos que habitan en el Bosque Joven y el Bosque Intermedio. 
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Probabilidades de captura. 

H0: La probabilidad de captura no difiere significativamente entre 

estados sucesionales. 

HA: Como los estado sucesionales tempranos presentan una mayor 

cantidad de plántulas y semillas que representan una mayor 

disponibilidad de alimento que los estados más avanzados de 

sucesión, se espera que los movimientos, y por lo tanto la 

probabilidad de captura de los individuos que habitan en el Bosque 

Joven sean menores que los de aquellos presenten en el Intermedio 

y los de estos a su vez sean menores que los del Bosque Maduro. 

 

Objetivo 2.  

H0: La proporción de sexos de las especies más abundantes 

presentes en los tres estados sucesionales estudiados no difiere 

estadísticamente de 1:1.  

HA: Dado lo observado poblaciones de roedores en otros bosques 

mesófilos de montaña, se espera que la proporción de sexos de las 

especies presentes en los tres estados sucesionales estudiados 

favorezca a las hembras, al menos el Bosque Joven, mientras que 

en el Bosque Maduro se espera un predominio de machos. 
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Objetivo 3.  

H0: No existen diferencias estadísticamente significativas en el 

tamaño de las áreas de actividad entre los tres estados sucesionales 

estudiados. 

HA: Como los estado sucesionales tempranos presentan una mayor 

cantidad de especies vegetales herbáceas y arbustos, se espera que 

estos representan una mayor disponibilidad de refugio, por lo que se 

espera que los movimientos de los individuos que habitan en el 

Bosque Joven presenten desplazamientos menores que aquellos de 

los bosques Intermedio y Maduro, particularmente en la temporada 

de lluvias en que se espera que exista una mayor disponibilidad de 

alimento en la zona. 

 

Objetivo 4.  

Composición taxonómica. 

H0: La composición de especies de la comunidad de mamíferos 

terrestres de talla pequeña presentes en los tres estados 

sucesionales estudiados es igual. 

HA: La fauna de mamíferos terrestres de talla pequeña presente en el 

Bosque Joven incluirá una mayor cantidad de especies oportunistas 

que las de los bosques Intermedio y Maduro, y el Bosque Maduro 

presentará una mayor cantidad de especies típicas de bosques 

mesófilos. 
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Estructura de tamaños. 

H0: Las comunidades de mamíferos de los tres estados sucesionales 

estudiados mostrarán la misma estructura de tamaños corporales. 

HA: Debido a una composición taxonómica diferente de las 

comunidades de mamíferos terrestres de talla pequeña de los tres 

estados sucesionales estudiados mostrarán estructura de tamaños 

corporales diferentes.  

 

Riqueza de especies y estimadores de diversidad 

H0: La riqueza de especies y los otros estimadores de diversidad 

estudiados no difiere significativamente entre los tres estados 

sucesionales estudiados. 

HA: El Bosque Maduro presentará riqueza de especies y valores de 

los otros estimadores de diversidad estudiados mayores que los del 

Bosque Intermedio y que los del Bosque Joven. 

 

MÉTODOS 

Se realizaron visitas de cinco días cada una mensualmente durante 14 

meses a tres parcelas de bosque mesófilo de montaña en estados sucesionales 

distintos: 15 años, 75 años y Bosque Maduro (100 años desde la última 

perturbación fuerte). El tiempo transcurrido desde la última perturbación fuerte 

(edad del estado sucesional) fue determinado por la composición florística y la 

presencia de algunos indicadores, particularmente la edad de Pinus chapensis, 
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que es uno de los primeros colonizadores después de un disturbio. La edad de los 

árboles fue estimada contando los anillos de crecimiento de muestras extraídas de 

árboles de altura promedio para cada estado sucesional (Bell et al. 1984; Blanco 

Macias 2001). 

La estimación del grado de perturbación en la comunidad vegetal para cada 

estado sucesional será hecha a partir del número de especies vegetales (Blanco 

Macias 2001). Debido a que las especies de mamíferos terrestres de interés 

regularmente se encuentran en el sustrato o a alturas pequeñas en los árboles y 

arbustos, se consideró como estimador de complejidad estructural de la 

vegetación el número de arbustos de altura menor a 5 m que se encuentran 

ramificados desde la base, hierbas (organismos no lignificados con altura menor a 

2 m), plantas graminoides, así como plántulas e individuos jóvenes de árboles de 

altura menor a 2 m, así como lianas y bejucos. También se consideró la densidad 

(número de individuos en 0.1 ha) como otro estimador de la complejidad 

estructural para cada estado sucesional (Blanco Macias 2001). 

 En cada estado sucesional se establecieron dos cuadrantes (réplicas) de 

media hectárea, cada uno dividido en cuadrantes de 10 m x 10 m, en cada vértice 

se colocó una trampa tipo Sherman para capturar a los ejemplares vivos, 

cebándolas con una mezcla de hojuelas de avena y esencia de vainilla. Los 

ejemplares capturados fueron marcados por medio del método de ectomización de 

falanges, registrando en cada captura el sexo, la edad relativa, la condición 

reproductora (machos con testículos escrotados, hembras lactantes o preñadas), 

longitud corporal total, peso y la ubicación de la trampa en que fue capturado el 

ejemplar.
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CAPÍTULO II: ANÁLISIS DE DATOS DE CAPTURA-

RECAPTURA DE Oryzomys chapmani Thomas, 1898 Y 

Peromyscus aztecus (Saussure, 1860) 

 

INTRODUCCIÓN 

Los Datos de Captura-Recaptura  

 El análisis de datos de captura-recaptura puede ser usado como método 

para evaluar el estado de las poblaciones y sus tendencias, permitiendo la 

aplicación oportuna de medidas correctivas cuando se detecten disminuciones 

drásticas del número de individuos o alteraciones sustanciales en la estructura de 

la población (proporción de sexos, distribución de clases de edad, etc.). El uso de 

animales marcados es análogo al uso de marcadores en estudios de fisiología, 

medicina y de reciclamiento de nutrientes.  

Las técnicas de captura-recaptura son ampliamente utilizadas desde hace 

mucho tiempo. Desde principios de la década de 1930 ya se pueden encontrar 

publicaciones científicas dedicadas a la estimación de tamaños poblacionales de 

algunas especies con datos de captura-recaptura (e. g, Lincoln 1930; Jackson 

1933), aunque es hasta la década de 1950 cuando este tipo de estudios se 

populariza. El objetivo de estos trabajos fue inicialmente la estimación de los 

tamaños poblacionales de las especies de interés y sus fluctuaciones a través del 

tiempo. Seber (1982, 1986, 1992) presenta compilaciones muy completas de este 

tipo de estudios. En una segunda fase, el énfasis pasa a ser la estimación de las 
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probabilidades de supervivencia y captura en distintas circunstancias. Schwarz y 

Seber (1999) presentan una amplia revisión de estos estudios. La tercera fase, 

que inicia desde hace aproximadamente dos décadas se caracteriza por el interés 

en modelar y comprender la importancia de aspectos ambientales y bióticos en la 

supervivencia de los individuos. 

 Los datos de captura-recaptura pueden ser de distintos tipos: 

1. Recapturas. Los animales una vez marcados son liberados a la 

población, posteriormente son reencontrados o recapturados, 

generalmente de la misma forma en que se realiza la captura. 

2. Recuperación. Los animales son capturados, marcados y liberados. El 

siguiente registro del animal es realizado por el hallazgo del animal 

muerto, caso común en aves por ejemplo, en las que los cazadores 

sacrifican a los ejemplares, algunos de ellos marcados con anillos y 

otros dispositivos y los entregan a investigadores. 

3. Avistamientos. El ejemplar es observado, pero no manipulado, con la 

excepción de la captura inicial en la que se coloca el dispositivo de 

marca. 

4. Encuentros de animales muertos y vivos. Estos datos son una mezcla 

de datos provenientes de la combinación de las tres formas antes 

mencionadas. 

5. Destinos conocidos. Típicamente estos datos provienen de animales 

marcados con dispositivos radiotransmisores donde se asume que el 

investigador siempre conoce el destino del animal, es decir, si vive o no. 
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En este caso si el animal está vivo la probabilidad de reencuentro o 

avistamiento (radiolocalización) siempre es 1. 

6. Capturas cerradas. Se presentan en situaciones en las que la 

supervivencia de los ejemplares siempre es 1, lo que varia son las 

probabilidades de recaptura. 

Con estos tipos de datos y variantes en los objetivos del investigador, los 

estudios de captura-recaptura pueden clasificarse de acuerdo a los siguientes 

criterios: 

1. Experimentos o estudio de dos muestras (un periodo de capturas y uno de 

recaptura) vs. experimentos con múltiples muestras (una captura y varios 

periodos de recaptura). 

2. Estudios de recuperación de bandas (lotes de animales, típicamente aves o 

peces son marcados y liberados a intervalos regulares y algunas de estas 

bandas o marcas son recuperadas usualmente por medio de una cosecha 

comercial o deportiva) vs. estudios de recapturas y liberaciones múltiples 

(donde los ejemplares marcados son recapturados o vistos en múltiples 

ocasiones). 

3. Estudios estratificados vs. no estratificados. El interés radica en conocer las 

diferencias de parámetros entre estratos de la población (por ejemplo áreas 

geográficas, cohortes, sexos, etc.). 

4. Estudios que involucran datos de avistamientos así como recuperaciones y 

recapturas. 

5. Estudios con poblaciones abiertas (el tamaño de la población cambia por 

nacimientos, muertes, inmigración y emigración) vs. estudios con 
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poblaciones cerradas (se asume que el tamaño de la población es 

constante durante el lapso de tiempo en que se realiza el estudio). 

 En su forma más simple un estudio de captura-marcaje-liberación-

recaptura, conocidos simplemente como captura-recaptura, involucra la colecta de 

dos muestras de la población de interés. Los individuos que integran a la primera 

muestra o periodo de captura (S1) son marcados con algún dispositivo o método 

adecuado para el taxón (como pintura, etiquetas, anillos en las patas, cortando 

falanges en una secuencia particular, etc.) y liberados, permitiendo que se 

mezclen con el resto de la población.  

 Después de un tiempo, se recolecta la segunda muestra o periodo de 

recaptura (S2). Algunos de los individuos presentarán marcas (M), es decir, son 

ejemplares recapturados.  

La información obtenida con el proceso de captura-marcaje-liberación-

recaptura puede ser resumida en una historia de capturas, que es simplemente 

una matriz de 0’s (representando la no captura del ejemplar en un periodo de 

tiempo específico) y 1’s (captura del ejemplar en ese mismo periodo). 

Cuando se incrementa a dos el periodo de recapturas, es posible replantear 

la relación entre probabilidades de captura, supervivencia y recapturas de la 

siguiente forma:  
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t0  t1  t2 Historia Expresión N 

  p2  p3    

1 
Φ1 1 

Φ2 1 111 Φ1p2Φ2p3 N1

  p2  1-p3    

1 
Φ1 1 

1-Φ2 0 110 Φ1p2(1-Φ2p3) N2

  1-p2  p3    

1 
1-Φ1 0 

Φ2 1 101 Φ1(1-p2)Φ2p3 N3

  1-p2  1-p3    

1 
1-Φ1 0 

1-Φ2 0 100 1-Φ1p2-Φ1(1-p2)Φ2p3 N4

 

Debido a que se conocen N1, N2, N3 y N4 (número de ejemplares que 

presentan las historias de captura 1, 2, 3 y 4, respectivamente), es posible 

plantear sistemas de ecuaciones de la siguiente forma: 

 

N1/N2=Φ1p2Φ2p3/Φ1(1-p2)Φ2p3=p2/(1-p2) 

 

Donde Φ1 y Φ2 son iguales a las probabilidades de supervivencia en el 

periodo de tiempo comprendido entre la captura y la primera recaptura, y la 

primera y segunda recapturas, respectivamente. p2 y p3 son iguales a las 

probabilidades de recaptura en los mismos. 
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Como N1 y N2 son valores numéricos conocidos, el valor de p2 puede ser 

calculado como: 

p2=N1/(N1+N2) 

De la misma forma, es posible expresar todos los valores de probabilidades 

de supervivencia y captura en función de parámetros conocidos, que son 

fundamentalmente las frecuencias con que se presenta cada una de las historias 

de captura (Cooch y White 2002).  

 

El criterio de Máxima Verosimilitud (Maximum Likelihood) 

 Como ya se observó, muchos de los parámetros fundamentales en estudios 

de captura-recaptura son del tipo binario, es decir, sólo son posibles dos estados, 

por ejemplo capturar o no al ejemplar, que este sobreviva o no, etc. En casos muy 

simples como los ilustrados en la sección anterior, es factible encontrar el valor de 

p y otros parámetros manipulando las ecuaciones que describen las historias de 

captura, sin embargo, aún con conjuntos modestos de datos este proceso se 

vuelve prácticamente imposible de aplicar, por lo que es necesario implementar 

otra estrategia para calcular estos valores. 

Una estrategia es analizar los datos aprovechando su naturaleza binaria por 

medio de la distribución binomial (Cooch y White 2002):  

 

f(Y|N, p)=∑
=

−−⎟⎟
⎠

⎞
⎜⎜
⎝
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YNY pp
r
N

0
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 Donde: 

 p=Probabilidad de ocurrencia del evento Y 
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 N=Número total de eventos 

 Y=Número de veces que ocurre el evento de interés. 

 ∑
=

⎟⎟
⎠

⎞
⎜⎜
⎝

⎛R

r r
N

0

=Número de combinaciones o muestras de tamaño r  

 que se pueden obtener de una población de tamaño N. Esto puede 

calcularse de la siguiente forma: 

∑
= −
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El símbolo ! o factorial es igual al producto de la sucesión de números 

desde 1 hasta N, por ejemplo 4!=1*2*3*4=24. 

En las situaciones típicas de la aplicación de la distribución binomial se 

conoce N y p, sin embargo, cuando se aplica a datos de captura recaptura, el 

investigador se enfrenta a la situación inversa, conoce N (el número de individuos 

marcados), pero p (la probabilidad de supervivencia) es precisamente el valor que 

se pretende calcular. Al final del estudio el investigador conoce también Y, el 

número de individuos que sobreviven durante todo el tiempo en que se realiza el 

estudio, el problema ahora es encontrar el valor de p que maximiza la probabilidad 

de observar el patrón encontrado en las historias de recaptura a partir Y y N. 

Bajo estas condiciones, el coeficiente binomial puede expresarse de la 

siguiente forma: 

f(p | N,Y)=∑
=

−−⎟⎟
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 Una estrategia de búsqueda de los valores que maximizan la probabilidad 

de encontrar los datos tal y como el investigador los obtiene (historias de captura) 
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es probar con distintos valores para p, (como cualquier probabilidad toma valores 

entre 0 y 1), hasta encontrar aquellos que proporcionen los valores más altos para 

la función. 

 Este proceso de búsqueda de valores se denomina Máxima verosimilitud 

(Maximum Likelihood, Fisher 1925), aunque el análisis de cantidades grandes de 

datos con este procedimiento puede requerir considerables cantidades de tiempo, 

la disponibilidad de computadoras poderosas y programas especializados 

permiten efectuar rápidamente estos cálculos.  

Este mismo problema puede ser resuelto calculando la primera derivada de 

la función, igualándola a cero y resolviendo para p, pero la ventaja de utilizar el 

método de máxima verosimilitud es que además de encontrar los valores que 

maximizan las probabilidades de observar las historias de vida, también permite 

estimar la varianza, estadístico necesario para la comparación entre distintos 

grupos. 

En los casos en que varias de estas situaciones involucren más de dos 

estados es posible la extensión del análisis por medio de la distribución 

multinomial. 

f(pi | ni,Yi)= 1321 ...32
1

1
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Lebreton et al. (1992) han demostrado que animales con la misma historia 

de recapturas tienen las mismas probabilidades de expresión, por lo que el 

número de individuos observados en cada historia de encuentros aparece como 

un exponente de la probabilidad correspondiente de verosimilitud.  
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Así por ejemplo, para las historias de captura ilustradas en la figura 1, los 

parámetros a calcular son las probabilidades de supervivencia (θ1 y θ2) y de 

captura (p2 y p3), supóngase que las historias de captura tienen las siguientes 

frecuencias (i. e., número de individuos que presentan cada historia de captura): 

N1=N(111)=20, N2=N110=15, N3=N101=18 y N4=N100=25. La función de máxima 

verosimilitud puede expresarse como: 

 

f(θ1p2θ2p3)=(θ1p2θ2p3) 111N (θ1p2(1-θ2p3)) 110N (θ1(1-p2)θ1p3) 101N (1-θ1p2-θ1(1-

p2)θ2p3) 100N  

 

 El término referente a las combinaciones posibles de individuos 

sobrevivientes con respecto al total marcado es una constante y regularmente no 

se incluye en los cálculos. Para simplificar los cálculos es posible aplicar 

logaritmos y sus propiedades a ambos términos, razón por la que algunos autores 

se refieren a la función como log-verosimilitud (log-likelihood, Lebreton et al. 

1992). 

 Como ya se mencionó, el estudio de datos de captura-recaptura en la 

última década se ha caracterizado por el interés en modelar la relación entre la 

supervivencia y variables ambientales o de aspectos relacionados con la 

condición, esfuerzo reproductivo, salud, etc. La generación de estos modelos 

puede hacerse estudiando la relación entre las variables que describen los 

aspectos ambientales o de otro tipo y los parámetros demográficos. Una vez 

resumida esta relación en una ecuación, esta se sustituye en las expresiones de 
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verosimilitud para calcular las probabilidades de supervivencia y de captura; a este 

tipo de estudios se les conoce como modelamiento ultraestructural (Nichols 1992). 

Un ejemplo clásico de este tipo de estudios es el de North y Morgan (1979), 

quienes estudiaron la relación entre la tasa de supervivencia del primer año de 

edad y la temperatura invernal en la garza gris. Encontraron que esta relación 

puede ser descrita por medio de una regresión logística. Posteriormente 

incorporaron esta sustituyéndola directamente por la probabilidad de supervivencia 

en una expresión de máxima verosimilitud. 

 

Supuestos 

 Las estimaciones del tamaño y la densidad poblacional y de las 

probabilidades de captura y supervivencia serán más confiables si se cumplen 

varios supuestos, referentes tanto al diseño experimental como al análisis de los 

datos. Los supuestos involucrados en la inferencia a partir de datos de captura-

recaptura varían en importancia y en términos de los objetivos del investigador. 

Burnham et al. (1987) señalan las siguientes en orden de importancia: 

1. La muestra estudiada es representativa de la población de interés. 

2. Las condiciones en las que se realiza el estudio son representativas de 

las condiciones propias en que se encuentra la población de interés. 

3. La captura, manipulación y marcaje no afectan las probabilidades de 

supervivencia. 

4. El número de especimenes liberados en cada ocasión se conoce 

exactamente. 
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5. Las marcas son adecuadas, no hay pérdida de ellas ni confusión en la 

identificación del ejemplar en las recapturas. 

6. Los periodos de captura y recaptura se llevan a cabo en intervalos de 

tiempo relativamente cortos y los ejemplares son liberados 

inmediatamente. 

7. El destino de cada ejemplar es independiente del de cualquier otro. 

8. En los casos en que se emplean réplicas, los datos son 

estadísticamente independientes entre muestras. 

9. El análisis estadístico de los datos está basado en el modelo correcto. 

Es prácticamente imposible definir recomendaciones que sean aplicables a 

todos los protocolos y objetivos. Además, es importante recordar que ningún 

análisis, por sofisticado que sea, valida los resultados derivados de un diseño 

experimental incorrecto. 

La dicotomía más importante en los estudios de captura-recaptura es entre 

poblaciones demográficamente cerradas y abiertas. A continuación se describen 

las características más importantes de cada una, así como una aproximación 

conocida como Diseños Robustos, que implica la combinación de las bondades de 

ambos grupos de modelos. 

 

Poblaciones Cerradas 

Como ya se mencionó, se entiende como poblaciones cerradas a aquellas en 

las que se asume que no existen nacimientos, muertes, emigración ni inmigración, 

o bien que estos se compensan manteniendo constante el tamaño de la población. 
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Por lo que los parámetros de interés son las probabilidades de captura y el tamaño 

de la población. 

 

El método de Lincoln-Petersen 

Es común considerar este método fue utilizado por primera vez Petersen 

(1889), pero Bailey (1952) señala que aunque Petersen lo empleó posteriormente 

para estimar tasas de mortalidad (Petersen 1894) nunca usó recapturas para 

estimar tamaños poblacionales, por lo que Bailey (1952) consideró el trabajo de 

Lincoln (1930) como la primera publicación válida del método. Le Cren (1965) 

menciona que toda la bibliografía referente a métodos de captura-recaptura ha 

ignorado el trabajo de Dahl (1917, publicados en ingles en 1918), quién aplica el 

método con truchas. 

Cuando sólo se realizan una captura y una recaptura, no es posible estimar 

las probabilidades de la supervivencia y de captura, sólo el tamaño de la 

población. El método involucra capturar una muestra inicial de n1 animales, aplicar 

marcas a cada uno ellos y liberar los animales para que se reintegren a la 

población. Posteriormente se extrae otra muestra de n2 ejemplares, una cantidad 

m2 de ellos estarán marcados. Si N denota el número total de individuos en el 

área, se puede expresar la fracción de la primera muestra como n1/N. La 

proporción de animales marcados en la segunda muestra permite estimar la 

proporción de animales marcados en la población m2/n2=ni/N. Esta ecuación 

puede rearreglarse para obtener una estimación del tamaño de la población ( N ) 

(Nichols 1992): 
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N =n1n2/m2  

Este método fue desarrollado independientemente por Petersen (1896) y 

Lincoln (1930), por lo que se le conoce como el método de Lincoln-Petersen. 

Tiene la ventaja de ser sencillo de comprender y aplicar, pero tiene dos 

inconvenientes: El primero es que regularmente sobreestima el tamaño 

poblacional. El segundo es que N  no está definido cuando no se recolectan 

ejemplares marcados (m2=0). Estos dos problemas pueden ser eliminados 

empleando la formula corregida: 

N*=(S1+1)(S2 +1)/M 

 

Modelos de captura-recaptura 

Los modelos más simples de captura-recaptura asumen que todos los 

organismos que integran la población presentan las mismas probabilidades de 

captura y recaptura a través del tiempo que dura el estudio. Aunque esto tiene la 

ventaja de simplificar el problema de modelar los datos, es muy poco probable que 

esta situación se presente en la naturaleza. 

Aunque existe una considerable cantidad de factores que pueden promover 

diferencias en las probabilidades de captura y supervivencia, a la fecha son tres 

los más estudiados y para los cuales se han desarrollado modelos específicos, 

como ya se mencionó antes, debido a que se asume que no hay nacimientos, 

muertes ni migración, el único factor a analizar son las probabilidades de captura. 

Para estas situaciones se han generado los siguientes modelos:  
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1. Las probabilidades de captura varían con el tiempo u ocasión de 

trampeo. Esta situación puede presentarse, por ejemplo, cuando existen 

fluctuaciones como lluvias intensas, frío o calor extremos, etc. 

2. Las probabilidades de captura varían por respuesta conductual a la 

captura. Esta variación implica que la conducta del animal (y por lo tanto 

las probabilidades de recaptura) después de la captura inicial, son 

distintas a las observadas en las recapturas posteriores. Este hecho es 

comúnmente conocido como síndromes de trampofilia y trampofobia. 

3. Las probabilidades de captura varían en forma individual para cada 

animal. Esta situación puede surgir por distintas situaciones, como el 

sexo, la edad, la posición en la estructura social, el tamaño del ámbito 

hogareño, etc. 

Además de estos tres factores, también se han desarrollado modelos que 

consideran simultáneamente todas las combinaciones de estos. 

 Un aspecto nuevo en el modelado de probabilidades de captura es la 

inclusión de covariables, así aspectos como la condición del ejemplar (peso, 

tamaño, tamaño de camadas, índices de condición física, estimadores de salud, 

etc.), variables ambientales, esfuerzos de colecta, estimadores de actividad 

reproductiva y otros aspectos cuantificables que se creen importantes, pueden 

incorporarse en los modelos para incrementar su poder para explicar los patrones 

de variación de los datos. 
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Modelos para Poblaciones Abiertas 

 Cuando se considera que el tamaño de la población de interés cambia por 

la presencia de nacimientos, muertes, inmigración y emigración, se dice que es 

demográficamente abierta. 

El modelo más conocido para poblaciones abiertas fue desarrollado en 

forma independiente por Cormack (1964), Jolly (1965) y Seber (1965), por lo que 

se le conoce como modelo de Cormack-Jolly-Seber. 

Los parámetros fundamentales del modelo de Jolly-Seber son los 

siguientes: 

pi Las probabilidad de captura de la muestra i 

θi Probabilidad de supervivencia de los animales en el tiempo i y 

hasta el periodo de recaptura i+1. 

Bi Número neto de nacimientos e inmigrantes entre los tiempos i e  

     i+1, esto es, el número de individuos que se integran a la  

    población susceptible de captura, incluye nacimientos e  

    inmigración. 

Como en el caso de los modelos para poblaciones cerradas, la familia de 

modelos de Jolly-Seber incluye variantes específicas para considerar distintas 

situaciones:  

1. Modelo completo. Se denomina así a la situación en la que todos los 

parámetros varían con cada intervalo de tiempo. Un problema de este 

modelo es que debido a que el número de parámetros estimados es 

muy grande, la precisión es baja. 
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2. Modelos cerrados. Se conoce con este nombre a la situación en la que 

todos o por lo menos algunas de las θ tienen o se asumen valores de 1, 

es decir, no hay muertes o emigración, sólo ocurren nacimientos e 

inmigración.  

3. Modelos con capturas constantes. Se presentan en situaciones similares 

como en el caso anterior, pero ahora todas o por lo menos algunas de 

las probabilidades de captura p son o se asumen como constantes. 

4. Modelos generalizados. En estos se incluyen parámetros adicionales, 

generalmente de grupos, tales como edad, sexo y otros, el objetivo es 

conocer las diferencias en probabilidades de supervivencia, captura y 

tamaño poblacional entre estos grupos, el análisis de estos grupos o 

estratos de la población se realiza en forma simultánea. 

5. Modelos con covariables. Se incluyen variables auxiliares, generalmente 

del tipo continuo, como indicadores de condición o salud, calidad del 

hábitat o estimadores de la condición reproductiva para modelar los 

parámetros fundamentales de supervivencia y captura. 

Una versión más simple del modelo Cormack-Jolly-Seber es el de 

Jolly-Seber, que unidamente considera dos parámetros: la superviviencia y las 

probabilidades de captura. Al incluir menos parámetros, tiene la ventaja de que los 

valores de dichos parámetros se estiman con mayor precisión. 

 

Diseños Robustos 

 En muchas situaciones puede ser conveniente utilizar tanto modelos para 

poblaciones cerradas como para abiertas (Pollock 1982; Kendall y Nichols 1995), 
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lo que se denomina como diseños robustos. Para estos se incluyen l periodos 

secundarios de muestreo dentro de cada uno de los k periodos primarios. El 

intervalo entre periodos secundarios sucesivos dentro de un periodo primario es 

corto, en muchos casos unos cuantos días, permitiendo analizar los datos con 

modelos desarrollados para poblaciones cerradas. Los periodos primarios 

consecutivos están separados entre sí por intervalos largos, probablemente uno o 

dos meses en muchos estudios, lo que hace necesario emplear modelos para 

poblaciones abiertas. 

 De acuerdo con Nichols (1992), la motivación original para este tipo de 

diseño es que las estimaciones de tamaño poblacional basadas en poblaciones 

abiertas se ven fuertemente sesgadas si los supuestos del modelo son violadas, 

mientras que existen numerosos modelos para poblaciones cerradas que, como 

se mencionó anteriormente, permiten estimaciones considerando varias fuentes 

de variación en las probabilidades de captura (Heterogeneidad individual, 

conducta, ocasión de trampeo).  

Por otra parte, las estimaciones de supervivencia obtenidas con modelos 

para poblaciones abiertas son relativamente robustas o poco sensibles a 

desviaciones de los supuestos del modelo. Por estas razones Pollock (1982) 

recomienda estimar el tamaño de la población usando las historias de captura en 

periodos secundarios con modelos para poblaciones cerradas y las probabilidades 

de supervivencia usando las historias de captura en periodos primarios con 

modelos para poblaciones abiertas.  
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Los Métodos de Enumeración 

 Las familias de métodos antes mencionados (para poblaciones 

demográficamente abiertas y demográficamente cerradas) son denominados 

métodos probabilísticos porque, como ya se mencionó, uno de los elementos es la 

determinación de las probabilidades de distintos aspectos, particularmente la 

supervivencia y la captura. Adicionalmente existe un conjunto de métodos que no 

estiman estas probabilidades, sino que se fundamentan en conteos progresivos de 

las capturas y recapturas, y se les denomina métodos de enumeración (Begon 

1979). Entre estos métodos destaca el del Mínimo Número de Individuos Vivos 

(MNIV), propuesto por Krebs (1966). Los estudios en poblaciones de mamíferos 

de talla pequeña en México están basados principalmente en estos métodos (e. g. 

Chávez Tapia y Gallardo Villegas 1993, Sánchez-Cordero 1993, García-Estrada et 

al. 2002) y en algunos casos la descripción de la dinámica poblacional se ha 

fundamentado exclusivamente en la descripción de los datos de captura y 

recaptura (López-Wilchis y Torres Flores 2005). 

 Los métodos de enumeración y particularmente el MNIV tienen la ventaja 

de ser sencillos de aplicar. El principio es simple: los individuos pueden no ser 

capturados en uno o más periodos de tiempo específicos, pero si se sabe que 

estuvieron presentes en periodos previos o posteriores se asume que también lo 

están en el periodo o periodos en cuestión y se adicionan a los registrados en ese 

intervalo de tiempo, estimándose así el número total de individuos presentes 

(vivos). Un estimador de uso común para evaluar la exactitud de parámetros 

poblacionales cuando se emplea el MNIV es la trapabilidad. Se han propuesto por 

lo menos tres formas estimar la trapabilidad: la máxima (expresada como 
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porcentaje), mínima y la de Jolly (Krebs y Boonstra 1984). De estas tres medidas, 

la última parece poco adecuada en el caso de este estudio, porque uno de los 

objetivos es precisamente la comparación entre las estimaciones del método 

Cormack-Jolly-Seber y MNIV, de las otras dos opciones la trapabilidad máxima es 

el mejor estimador (Krebs y Boonstra 1984) y es el que se empleará en este 

estudio. 

 

MÉTODOS 

Los 14 meses de muestreo (de diciembre de 1999 a mayo de 2001) definen 

un total de 13 periodos o intervalos de tiempo (Cuadro 2) para los bosques 

Intermedio y Maduro, en el caso del bosque recientemente perturbado (Joven), 

únicamente se contó con datos de 11 periodos. Se empleó el método 

probabilístico de Cormack-Jolly-Seber para estimar las probabilidades de 

supervivencia y captura para Oryzomys chapmai y Peromyscus aztecus en cada 

estado sucesional y, con fines de comparación, el método MNIV. Como el método 

MNIV no permite comparaciones entre distintos modelos (e. g. aquellos periodos 

pertenecientes a una misma temporada no difieren en tamaño poblacional vs. 

diferencias significativas entre meses de una temporada) se calcularon los 

tamaños poblacionales para cada periodo de muestreo con el método MNIV y con 

el método de Lindenmayer et al. (1998) que se describe más adelante, aún 

cuando el modelo Cormack-Jolly-Seber indique que otros modelos son más 

plausibles.  
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Modelo Probabilistico de Cormack-Jolly-Seber 

Debido a que en el Bosque Joven los tamaños maestrales (número de 

individuos) fueron relativamente pequeños, no fue posible un análisis que 

incluyera la variación en historias de capturas-recapturas debidas al sexo, ni a la 

edad. Tanto para Oryzomys chapmani como para Peromyscus aztecus se eliminó 

a los individuos juveniles y se consideró a machos y hembras como una sola 

categoría. Se construyeron y evaluaron un total de siete modelos para cada 

especie y estado sucesional. Estos siete modelos derivan de las combinaciones 

de considerar las probabilidades de captura y supervivencia como constantes o 

variables a través del tiempo, y en el segundo caso se estudiaron dos niveles de 

variación: el primero fue el análisis al nivel de periodo de colecta (igual al número 

de meses de muestreo en cada estado sucesional menos uno) y el segundo fue al 

nivel de temporada, para el que se agruparon los periodos de colecta en dos 

temporadas: la seca (de enero a mayo) y la de lluvias (de mayo a diciembre). En el 

Cuadro 3 se describe cada modelo y se señala la notación con la que se hace 

referencia a cada uno en el resto del texto. 

 

Selección del Modelo inicial 

Una vez generados todos los modelos, el criterio para seleccionar el mejor 

candidato (i. e., aquel que mejor se ajusta los datos) fue aquel que presenta el 

valor mas bajo de Criterio de Información de Akaike (AICc).  

En algunos casos se ha sugerido usar la verosimilitud (likelihood) como 

criterio de selección, el cual se define como “La probabilidad hipotética de que un 
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evento que ya ha ocurrido produzca un resultado específico” La diferencia entre 

este concepto y el probabilidad de un evento es que este último se refiere a la 

predicción de un evento, en tanto que la verosimilitud se refiere a un evento ya 

ocurrido y del que se conoce el resultado. Lo que se hace es iniciar con un valor al 

azar para cada uno de los parámetros del modelo propuesto, evaluar que también 

se ajustan las predicciones con estos valores iniciales a los observados, se varían 

los valores iniciales, se verifica el grado de ajuste y, a partir de aquí, se van 

variando los valores iniciales hasta lograr el mejor ajuste posible. Es común 

calcular la verosimilitud como un logaritmo (log-likelihood), de la siguiente forma: 
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 La verosimilitud tiene la desventaja de no considerar el número de 

parámetros del modelo. Es importante señalar que regularmente cuando se 

incrementa el número de parámetros aumenta la precisión con la que el modelo se 

ajusta a los datos, pero la precisión con que se estiman de los parámetros 

disminuye conforme aumenta el número de estos.  

Una alternativa más robusta es el uso del Criterio de Información de Akaike 

(AIC), el cual considera la verosimilitud del modelo más una “penalización” por 

cada parámetro que se incluye. Así aquellos modelos con alta verosimilitud pero 

que incluyen muchos parámetros serán penalizados más fuertemente que 
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aquellos que pudieran tener una verosimilitud moderada, pero alcanzada con 

relativamente pocos parámetros. 

La tercera opción es el uso de la devianza, que se define como la diferencia 

entre -2log(Likelihood) del modelo de interés y -2log(Likelihood) del modelo 

saturado (aquel con un número de parámetros igual al tamaño muestral).  

  

Estimación del grado de sobredispersión del modelo y Cálculo de factores de 

corrección 

Como ya se mencionó, la devianza es un estimador del grado de dispersión 

de los datos, una forma estandarizada de esta se obtiene al dividirla por sus 

grados de libertad (comúnmente designada como ĉ, o c-hat), se recomienda 

calcular ambas y, como una precaución, utilizar el valor más alto como estimador 

de sobredispersión. Una forma de estimar estos dos valores es el bootsrap 

paramétrico. Este es un método de remuestreo en el que se generan muestras de 

tamaño igual al de la muestra analizada, con la diferencia de que estos nuevos 

datos simulados se ajustan perfectamente al modelo, es decir, se generan 

historias de captura que cumplen exactamente con los parámetros derivados del 

modelo. Al dividir la devianza calculada de los datos originales por la media de la 

devianza de un número suficientemente grande de pseudomuestras generadas 

con el método de boostrap paramétrico (en este estudio se utilizaron 1000) se 

obtienen un estimador de la dispersión de los datos originales, que puede ser 

usado como un factor de corrección para los parámetros del modelo.  
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Selección y descripción del modelo final, comparación con modelos alternativos 

Una vez corregidos los valores de los parámetros, se selecciona como el mejor 

aquel con el valor de Quasi-Criterio de Información de Akaike (Q-AIC) más bajo, 

se les denomina “Quasi” porque están corregidos para tamaños muestrales 

pequeños. 

Una medida para estimar que tan bueno es un modelo en comparación con 

otro es el peso del Quasi-criterio de Información de Akaike (Peso Q-AIC). La 

relación entre el peso del modelo de interés y el del otro modelo con el que se 

desea comparar expresa directamente la proporción de bondad de ajuste del 

primero con respecto al otro. 

 

Tamaño Poblacional 

Como ya se mencionó, el modelo Cormack-Jolly-Seber permite únicamente 

la estimación de dos parámetros: probabilidades de supervivencia y de captura. El 

tamaño poblacional se estimó con el método de Lindenmayer et al. (1998):  

 

N=n/p 

 

Donde N es el tamaño poblacional estimado, n es el número de animales 

capturados y p es la probabilidad estimada de captura.  
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Relación de la diversidad y de la estructura de la comunidad vegetal 

con los parámetros estimados en los modelos de captura-recaptura 

La relación entre las probabilidades de supervivencia y recaptura del mejor 

modelo y la riqueza de especies vegetales, la densidad de árboles y una medida 

de la diversidad basada en la abundancia proporcional, el índice de Shannon-

Wiener se estimó con el coeficiente de correlación de rangos de Spearman 

(coeficiente no paramétrico). En el Cuadro 1 se muestran los valores que 

representan las características de la vegetación, tomados de Blanco Macias 

(2001). 

 

Método de Enumeración del Mínimo Número de Individuos Vivos 

 Además del tamaño poblacional (N) que se mencionó previamente, se 

estimó el porcentaje de trapabilidad máxima: 
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 Donde n es el número de periodos de muestreo. 
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RESULTADOS 

Oryzomys chapmani Thomas, 1898 

Método Probabilistico de Cormack-Jolly-Seber 

 Se capturaron, marcaron y liberaron un total de 277 ejemplares adultos. Los 

hallazgos más relevantes fueron publicados, en el Apéndice se incluye una copia 

del artículo. El promedio de capturas por ejemplar fue bajo en los tres estados 

sucesionales y como muestran los intervalos de 95% de confianza para el número 

promedio (entre paréntesis), no difirieron significativamente entre sí: Bosque Joven 

1.29 (1.10-1.47), Bosque Intermedio 1.17 (1.01-1.33) y Bosque Maduro 1.33 (1.19-

1.47). A continuación se describen las variaciones en probabilidades de 

supervivencia, de captura, y proporción de sexos entre estado sucesionales. 

 Bosque Joven. Se marcaron un total de 73 ejemplares, de los que el 18% 

se capturó en dos ocasiones, 1% en tres y un individuo en siete periodos. No se 

observó efecto estadísticamente significativo de individuos transitorios (χ2=-

0.29204; P=0.77025) ni efecto del trampeo (χ2=0; P=1). De las 1000 simulaciones 

298 (P=0.298) mostraron una devianza mayor que la observada en el modelo con 

el valor más bajo de QAIC. Después de corregir los valores por sobredispersión el 

mejor modelo fue el reducido (Φ, p), esto es, aquel en el que tanto la 

supervivencia como las probabilidades de captura son constantes (Cuadro 3). Este 

modelo es apoyado por los datos en más de 450% que el segundo mejor modelo 

candidato. De acuerdo a este modelo la probabilidad de captura promedio de 

ejemplares en este estado sucesional es 0.46, mientras que la de supervivencia es 

de 0.369. 
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 Se registraron 27 hembras y 46 machos, que determinan una proporción de 

1:1.7, que difirió significativamente de 1:1 (Χ2=4.94, g. l.=1, P=0.0261). El tamaño 

poblacional estimado fue de 169 individuos/ha (Cuadro 3). 

 Bosque Intermedio. En este estado sucesional se marcaron 87 ejemplares, 

el 90.5% de ellos se capturaron una ocasión, 5% en dos y 2.35% en tres. La 

máxima permanencia la mostró un ejemplar capturado en siete periodos 

consecutivos. No se detectó efecto significativo de individuos transitorios 

(Χ2=1.2863; P=0.19832) ni del trampeo (Χ2=-0.96742; P=0.3333). De las 1000 

simulaciones 198 (P=0.98) mostraron devianzas mayores a la observada el mejor 

modelo candidato. Después del ajuste para eliminar el efecto de la 

sobredispersión el mejor modelo fue Φ, pt, con el tiempo agrupado en temporadas, 

aunque las historias de captura apoyan este modelo sólo ligeramente en grado 

mayor (104%) que el reducido. Debido a que ambos modelos están anidados 

aplicamos una prueba de relaciones de verosimilitud, no encontrándose 

diferencias estadísticamente significativas entre ambos modelos (Χ2=2.219, g. 

l.=1, P=0.1363), por lo que se seleccionó al modelo reducido como el más 

parsimonioso (Cuadro 3). La supervivencia en este estado sucesional mostró un 

valor un poco más alto que en el Bosque Joven, pero la probabilidad de captura 

fue 2.5 veces más pequeña (Cuadro 3). A partir de los valores de supervivencia y 

captura, y sus desviaciones estándar se construyeron intervalos del 95% de 

confianza para cada parámetro, los cuales muestran que tanto para la 

supervivencia como para las probabilidades de captura en los estados 

sucesionales Joven e Intermedio no existen diferencias significativas (Cuadro 1). 
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 Las hembras estuvieron representadas por 35 ejemplares y los machos por 

52. La proporción de sexos fue 1:1.48, que no es estadísticamente diferente de 1:1 

(Χ2=3.32, g. l.=1, P=0.0683). Se estimo el tamaño poblacional en 230 individuos 

por hectárea. 

 Bosque Maduro. La muestra estuvo constituida por 117 ejemplares, 77.77% 

de los cuales se capturaron en una ocasión, 19% en dos, y el tiempo máximo de 

permanencia se observó en dos ejemplares capturados en cinco periodos. No se 

observaron diferencias significativas debidas a individuos transitorios 

(Χ2=0.072779; P=0.47099) o al trampeo (Χ2=-0.51471; P=0.60675). De las 1000 

simulaciones 556 mostraron devianzas mayores que el mejor modelo candidato 

(P=0.556). Los valores ajustados por sobredispersión indican que el modelo 

completo (Φt, pt), con el tiempo expresado como temporadas, es el que mejor 

explica el patrón de las historias de captura en este estado sucesional. Este 

modelo fue apoyado fuertemente por los datos, once veces más que el segundo 

mejor modelo. La prueba de relación de verosimilitudes muestra diferencias 

significativas (Χ2=7.052, g. l.=1; P=0.0079) entre el modelo completo y el segundo 

mejor modelo (Φ, pt), por lo que consideramos el primero como el más adecuado. 

La supervivencia varia de 0.509 en la temporada seca a menos de la mitad de 

este valor en la temporada lluviosa (0.2124). Las probabilidades de captura 

fluctuaron de 0.275 en la temporada seca a 0.99 en la de lluvias.  

 La muestra estuvo constituida por 57 hembras y 60 machos, que 

determinan una proporción de 1:1.05, que no difiere significativamente de 1:1 

(Χ2=0.7815, g. l.=1, P=0.7812). Para la temporada seca se estimó el tamaño 
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poblacional de 309 individuos por hectárea, mientras que en la de lluvias fue de 42 

(Cuadro 3). 

 

Método de Enumeración del Mínimo Número de Individuos Vivos 

 Como se muestra en el Cuadro 6, el promedio estimado del número de 

individuos presentes va de 7.5 (Bosque Intermedio) a 11.14 (Bosque Maduro), con 

el Bosque Joven mostrando un valor prácticamente idéntico al del Intermedio 

(7.75). Además del promedio más alto de número de individuos, el Bosque Maduro 

muestra oscilaciones más pronunciadas que los otros dos estados sucesionales: 

de cuatro individuos en el periodo 1 a 24 en el segundo y después a seis en el 

tercero, de 35 individuos en los periodos seis, de cinco en el periodo cinco a 35 en 

el seis y después a 11 en el siete. 

 La trapabilidad mostró valores muy altos (más del 93%) y similares entre los 

tres estados sucesionales (Cuadro 6). Destaca el hecho de que en el periodo 

cinco en el Bosque Maduro el valor desciende hasta el 55.5% con una estimación 

de nueve individuos.  

 

Relación entre parámetros demográficos y características de la vegetación 

 En el caso del Bosque Maduro en que las probabilidades de supervivencia 

y captura, y por lo tanto tamaño poblacional, mostraron diferencias a través del 

tiempo, se calcularon los promedios para cada parámetro y este valor fue el 

considerado en el cálculo del coeficiente de correlación de Spearman. El tamaño 
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poblacional mostró correlación estadísticamente significativa con la diversidad 

(índice de Shannon-Wiener) y la densidad arbustiva (Cuadro 7).  

 

Peromyscus aztecus (Saussure, 1860) 

Método Probabilistico de Cormack-Jolly-Seber 

Se incluyeron en el análisis un total de 323 ejemplares: 40 del Bosque 

Joven, 164 del Intermedio y 119 del Maduro. El promedio de recapturas en el 

Bosque Joven fue 2.125, para el Bosque Intermedio 1.86 ocasiones y 2.067 para 

el Maduro. El mayor tiempo de permanencia de de 11 meses. 

 

Bosque Joven.- La muestra estuvo representada por 17 hembras y 23 

machos, que definen una proporción 1:1.35, que no difiere significativamente de 

1:1 (P=0.4295). No se encontraron evidencias de efecto significativo de 

organismos transitorios (Χ2==14.3314, P=0.8893) ni efectos por el trampeo 

(Chi2=-1.5243, P=0.12743). 

 El mejor modelo del conjunto de candidatos fue Φt(temporadas), p (Cuadro 8) 

con un valor de c-hat de 7.209, y un valor de QAICc muy similar a los mostrados 

en el modelo completo con el tiempo expresado en temporadas. Después de 1000 

simulaciones, 227 mostraron valores mayores (P>0.227). El valor promedio de c-

hat de las simulaciones fue 6.241, lo que genera un factor de corrección de 1.155. 

Al ajustar los parámetros de los modelos candidatos con este valor, el primer 

modelo se sigue manteniendo como el mejor candidato. De los siguientes modelos 

Φ, p es el más relacionado y está anidado con el primero, pero la prueba de 
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relaciones de máxima verosimilitud muestra que significativamente difieren 

(Chi2=6.338, g. l.=1, P= 0.0118), por lo que se mantuvo como el mejor modelo 

aquel con variaciones a través del tiempo (expresado en temporadas) en la 

supervivencia y probabilidades de captura constantes. Las probabilidades de 

captura son de 0.54, las probabilidades de supervivencia en la temporada seca 

fueron de 0.822 mientras que en la de lluvias disminuye a 0.507 (Cuadro 9). 

 

Bosque Intermedio.- En la muestra estuvieron incluidas 80 hembras y 84 

machos, que representan una proporción 1:1.05, que no difiere significativamente 

de 1:1 (P=00.8148). Las historias de captura no muestran efectos significativos de 

individuos transitorios (Χ2=225.8004, P=0.58402) o efecto del trampeo sobre las 

frecuencias de captura y recaptura (Χ2=-1.404, P=0.052327). 

De los siete modelos candidatos a explicar las variaciones en historias de 

captura Φ, pt(Periodos) se mostró como el más adecuado, con un valor de c-hat 8.632. 

De 1000 simulaciones, 68 (P=0.068) mostraron valores mayores al calculado para 

el modelo. Estos dos valores definen un factor de corrección de 1.1171 (Cuadro 

8). Una vez ajustaos los valores de los parámetros del Criterio de Información de 

Akaike el mejor modelo fue aquel en que la supervivencia se mantiene como 

constante y las probabilidades de captura varían a través del tiempo expresado 

como periodos de colecta (Cuadro 9). La comparación del mejor modelo con el 

reducido (aquel en el que ambos parámetros son constantes) con la prueba de 

relación de verosimilitudes muestra que ambos modelos difieren significativamente 

(Χ2=54.408, g.l.=12, P<.0001), por lo que el modelo final seleccionado para este 

estado sucesional es Φ, pt(Periodos). La supervivencia de Peromyscus aztecus en el 
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Bosque Intermedio es de 0.679 y las probabilidades de captura son en promedio 

0.559, con extremos de 0.134 al final de la temporada de lluvias (P9) a 1 a 

mediados de la temporada seca (P11) (Cuadro 9). 

Bosque Maduro.- La muestra estuvo constituida por 66 hembras y 53 

machos a diferencia de los otros dos estados sucesionales, el predominio es de 

hembras (1:0.8), aunque no difiere significativamente de 1:1 (P=0.2712). Al igual 

que en los bosques Joven e Intermedio, tampoco se encontró efecto significativo 

de individuos transitorios (Χ2=12.344, P=0.97575) o del trampeo (Χ2=-1.9404, 

P=0.069432). 

 Una vez ajustados los parámetros para eliminar sobredispersión por 

variación extrabinomial (factor de corrección 1.322), el mejor modelo fue el 

completo con el tiempo agrupado en temporadas (Φt(Temporadas), pt(Temporadas)). Sin 

embargo, las pruebas de relaciones de verosimilitud demuestran que no existen 

diferencias estadísticamente significativas entre este modelo y Φt(Temporadas), p 

(Χ2=3.513, g.l.=2, P=0.0609), por lo que este último fue seleccionado como el más 

parsimonioso, ya que no difiere significativamente del mejor modelo e incluye 

menos parámetros (Cuadro 8). De acuerdo a este modelo en la temporada seca la 

probabilidad de supervivencia es de más del 75%, mientras que en la de lluvias se 

reduce a cerca al 48% y la probabilidad de captura es de 0.696 (Cuadro 9). 

 

Método de Enumeración del Mínimo Número de Individuos Vivos 

 Los tamaños poblaciones estimados partir del MNIV muestra el mayor 

número de individuos en Bosque Intermedio (en promedio 24), con el Bosque 

Joven con la cantidad más baja, únicamente 8 individuos en promedio. El Bosque 
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Maduro mostró un promedio de 19 ejemplares (Cuadro 10). A pesar de las 

diferencias en las estimaciones, el patrón general de los tres estados sucesionales 

es similar: un incremento fuerte en la temporada seca desde noviembre hasta abril 

y un descenso a inicios de la temporada de lluvias en mayo (Figura 2). 

 La trapabilidad mostró valores similares en los tres estados sucesionales y 

no se aprecia algún patrón en la variación de este aspecto a través del tiempo 

(Cuadro 10). 

 

Relación entre Parámetros Demográficos y Características de la Vegetación 

 Al igual que para Oryzomys chapmani, en aquellos parámetros en que el 

modelo seleccionado para explicar las variaciones en historias de captura-

recaptura no fue el reducido, los valores correspondientes a meses o temporadas 

fueron promediados para obtener un valor único y fue el empleado para estudiar 

las correlaciones con los atributos de la vegetación. Para esta especie no se 

encontró correlación significativa entre ningún par de variables demográficas y 

características de la vegetación (Cuadro 11).  

 

 

DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES 

Modelos de Análisis de Datos de Captura-Recaptura 

 En México se ha publicado una cantidad considerable de estudios con base 

en los métodos de captura-recaptura, algunos de los cuales se retoman más 

adelante; el análisis de los datos ha sido principalmente por medio de los métodos 
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de enumeración, tales como el Mínimo Número de Individuos Vivos (MNIV) 

propuesto por Krebs (1966). Aunque este método presenta algunas ventajas 

importantes, como por ejemplo, que los cálculos son más sencillos en 

comparación con los métodos probabilísticos, varios estudios basados en 

simulaciones indican que los métodos de enumeración son estimadores con 

sesgos negativos (subestimación) del tamaño de la población (Nichols y Pollock 

1983, Sánchez-Cordero et al. 1997), aunque las estimaciones son proporcionales 

a las obtenidas por métodos probabilísticos (Slade y Blair 2000). 

 Un problema adicional es que este sesgo no es consistente a lo largo del 

estudio, es más elevado al inicio y al final de los intervalos de tiempo que en los 

periodos intermedios (Pocock et al. 2004), por lo que es recomendable usar 

conteos más que las estimaciones del método MNIV, aunque los conteos a su vez 

no son apropiados para comparaciones interespecíficas de abundancias, aún con 

protocolos estandarizados de trampeo (Slade y Blair 2000). Por otra parte, el 

método MNIV fue propuesto como una alternativa a los métodos probabilísticos 

debido a la demostración de la violación del supuesto de igualdad de 

probabilidades de captura entre los individuos marcados y los que no lo estaban, 

específicamente en su estudio sobre Microtus californicus: un segmento de la 

población marcada que se recapturaba con mayor frecuencia (probablemente 

heterogeneidad o trampofilia). Este supuesto sí se cumplió en el presente estudio, 

lo cual determina que el método probabilistico de Cormack-Jolly-Seber es válido.  

 Una ventaja adicional de los métodos probabilísticos es que tienen 

asociadas pruebas para evaluar los efectos de tres fuentes de variación, o bien, 

incorporarlos a modelos específicos: variaciones a través del tiempo, efecto del 
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método de captura y de marca (síndromes de trampofilia y trampofobia) y 

heterogeneidad debida a que los individuos presentan probabilidades de captura 

dependientes de su edad, sexo, nivel social o alguna otra característica inherente 

(Menkens y Anderson 1988). Los métodos de enumeración no permiten esta 

evaluación y, cuando alguno de estos factores es significativo, no pueden ser 

incorporados en las estimaciones. 

 Por otra parte, aunque el tamaño poblacional es una característica muy 

importante y ha sido la variable de interés en muchas investigaciones ecológicas y 

en muchos programas que involucran el manejo y conservación de poblaciones 

animales (Nichols y MacKenzie. 2004) y es comúnmente estudiado en los casos 

en que se aplican métodos de enumeración, históricamente la estimación de este 

aspecto, junto con la de la tasa de nacimientos, han sido la debilidad más fuerte 

del modelo de Jolly-Seber clásico, debido a que estos parámetros están basados 

en supuestos no demostrables (Cooch y White 2002). El modelo de Cormack-

Jolly-Seber no incluye estos parámetros, por lo que no adolece de este problema. 

La estimación del tamaño poblacional con el método de Lindenmayer et al. (1998), 

posterior a la aplicación del método Cormack-Jolly-Seber, minimiza este problema. 

 Una ventaja adicional en estudios como este, en que el tamaño de la 

muestra es moderado, es que al no incluir estos parámetros, la estimación de los 

restantes es más robusta. Por ejemplo, en el caso del modelo completo (Φtpt) para 

el Bosque Maduro, considerando el tiempo como periodos de colecta (14), el 

modelo de Jolly-Seber requiere la estimación de 13 valores de supervivencia, 13 

de captura, 13 de tasa de cambio del tamaño poblacional y uno de tamaño 
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poblacional inicial, es decir 40 parámetros. El modelo Cormack-Jolly-Seber para 

esta misma situación incluye 26 parámetros: 13 de supervivencia y 13 de captura. 

 

Supervivencia 

 Como ya se mencionó antes, debido a que la cantidad de ejemplares 

jóvenes capturados fue muy baja, tanto para Oryzomys chapmani como para 

Peromyscus aztecus, estos no fueron incluidos en el estudio, por lo que todos los 

ejemplares pueden ser considerados como adultos y probablemente residentes 

permanentes (i. e., individuos establecidos en el área de estudio), supuesto que se 

ve fortalecido por el hecho de que para ambas especies en ninguno de los tres 

estados sucesionales se encontró efecto estadísticamente significativo de 

individuos transitorios. Como se discute con mayor detalle más adelante, la 

actividad reproductiva en O. chapmani en la zona de estudio ocurre principalmente 

entre febrero y mayo, con algunos eventos esporádicos en agosto. En 

Peromyscus aztecus ocurre algo similar, aunque las evidencias indican que el 

periodo reproductivo es un poco más amplio, registrándose evidencias de febrero 

a junio.  

 Tomando como referencia conservadora para ambas especies que la 

reproducción ocurra en abril y que, en promedio, los ejemplares fueron 

recapturados 1.26 ocasiones (meses) para O. chapmani y 2.05 para P. aztecus, a 

partir de diciembre, mes en que se inició el muestreo, se tiene que la vida 

promedio de un adulto es de 11 a 12 meses para la primera especie y un mes más 

para la segunda.  
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 El valor promedio de 11 a 12 o 13 meses, según la especie, es similar a lo 

observado en Peromyscus maniculatus, para el que se indica que del 94 al 99% 

de la población no sobrevive más de un año (Terman 1968), para Neotomon 

alstoni en una zona templada del centro de México Chávez Tapia y Gallardo 

Villegas (1993) encontraron que la supervivencia del 50% de los adultos estuvo 

entre 75 y 105 días. Para Heteromys desmarestianus el 20% del total de 

individuos capturados por tres meses o más dentro del área de estudio (Sánchez-

Cordero 1993), aunque esta estimación incluyó a ejemplares jóvenes que 

eventualmente se dispersan a otras zonas. 

 Como ya se mencionó, para O. chapmani en los estados sucesionales 

Joven e Intermedio (Cuadro 3) el mejor modelo indica que la supervivencia es 

constante a través del tiempo, mientras que en el Maduro existen diferencias entre 

temporadas, con un promedio de 0.3605. Los valores indican una relación 

inversamente proporcional entre supervivencia y grado de madurez del bosque. 

Para P. aztecus el patrón es más complejo y no se observa alguna tendencia o 

relación entre estos dos aspectos. Las diferencias observadas en las 

probabilidades de supervivencia pueden ser vistas como flexibilidad demográfica, 

similar a la que se ha observado en otras especies de mamíferos en ambientes 

naturalmente fragmentados y puede ser un importante atributo que permite la 

persistencia en hábitats de calidad pobre (Adler y Wilson 1987; Dickman y 

Doncaster 1989). 

 Otros estudios muestran relaciones diversas, lo que puede indicar 

sensibilidad diferencial de las especies a los efectos de la perturbación. Por 

ejemplo en Peromyscus mexicanus las variaciones en la densidad poblacional 
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corresponden mejor con cambios climáticos que a perturbaciones debidas a 

actividades humanas (Martínez-Gallardo 1995), mientras que Apodemus 

sylvaticus muestra mayor supervivencia en zonas sin disturbios (Dickman y 

Doncaster 1989). 

 La calidad del entorno para satisfacer los requerimientos de los animales 

pueden eventualmente afectar los parámetros de historia natural. Por ejemplo, 

Adler y Wilson (1987) desarrollaron un modelo simple que relaciona la demografía 

con lo adecuado del ambiente. De acuerdo con este modelo la supervivencia y 

otros parámetros se incrementan a lo largo de un gradiente de adecuación 

ambiental. Asumiendo que en el Bosque Maduro se presenten las condiciones 

más adecuadas para O. chapmani y P. aztecus, nuestros resultados concuerdan 

con este modelo para la primera especie (Cuadro 3), mostrando un incremento de 

las probabilidades de supervivencia entre el estado sucesional Joven (0.369) y los 

estados Intermedio (0.411) y Maduro, si se promedian los valores de las 

temporadas seca y de lluvias (0.509 y 0.212, respectivamente), mientras que P. 

aztecus no muestra concordancia con el modelo, el valor promedio de 

supervivencia más bajo es el del Bosque Maduro (0.626) y el más alto en el 

Intermedio (0.679). 

 Para otras especies de roedores de zonas templadas como por ejemplo 

Phyllotis darwini se sabe que las fluctuaciones climáticas tienen efecto en distintos 

aspectos demográficos (Lima et al. 2001), mientras que para aquellos que habitan 

en zonas más calidas como Heteromys desmarestianus se ha observado que el 

tamaño poblacional y la reproducción están limitados por la disponibilidad de 

alimento (Sánchez-Cordero 1993). 
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 Los resultados no apoyan la hipótesis alternativa de mayor probabilidad de 

supervivencia en el Bosque Maduro que en el Joven para las dos especies 

estudiadas. 

 

Probabilidades de Captura 

 Las probabilidades de captura pueden ser un reflejo de la cantidad de 

movimiento de los individuos, lo que a su vez puede deberse a la necesidad de 

buscar alimento o bien una pareja reproductiva. Para O. chapmani la primera 

explicación no se ve apoyada por los resultados, ya que el bosque Maduro es el 

único estado sucesional en que se observó que las probabilidades de captura 

difieren entre temporadas, sin embargo el patrón es contrario a lo esperado sí la 

disponibilidad de alimento fuera el factor determinante de la movilidad y eventual 

probabilidad de captura: en la temporada seca en que disminuye la cantidad de 

alimento se esperaría que la supervivencia disminuyera y las probabilidades de 

captura se incrementaran, pero las estimaciones de los parámetros muestran el 

patrón contrario (Cuadro 3).  

 La alternativa de alta movilidad y, por lo tanto, mayor probabilidad de 

captura asociada a actividad reproductiva, parece ser coherente con los valores 

observados de mayor probabilidad de captura en la temporada seca que en la de 

lluvias. En este estudio la mayor cantidad de evidencias de actividad reproductiva, 

particularmente machos con testículos escrotados se observó entre los meses de 

febrero y mayo en los estado sucesionales Intermedio y Maduro, aunque en 

Bosque Joven también se observaron a la mitad de la temporada de lluvias, en el 
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mes de agosto, aunque con baja frecuencia. Se capturaron ejemplares jóvenes 

principalmente en febrero y mayo y, algunos en junio y agosto. Este patrón de 

máxima actividad reproductiva y nacimiento de las crías en la temporada más 

favorable, al inicio de la temporada de lluvias se ha observado en otras especies y 

es una estrategia que maximiza la disponibilidad de recursos alimentarios para los 

individuos jóvenes (Chávez Tapia y Gallardo Villegas 1993). Para varias especies 

de Peromyscus se ha registrado el mismo patrón de actividad reproductiva 

elevada a partir de la primavera y a través del verano en correlación con los 

meses de mayor número de horas luz (Banks 1967, MacMillen 1964). 

 Para P. aztecus solo en el Bosque Intermedio el mejor modelo incluye 

diferencias en probabilidades de captura, aunque no al nivel de temporadas, sino 

de periodos. Agrupando y promediando estos valores por temporadas, se observa 

que a diferencia de O. chapmani en la temporada de lluvias las probabilidades de 

captura son del 33%, mientras que en la seca se incrementan a 55.9%. En los 

estados sucesionales Joven y Maduro las probabilidades de captura no varían a 

través del tiempo (Cuadro 9). A diferencia de O. chapmani las variaciones entre 

temporadas son compatibles con la hipótesis de que la movilidad está limitada o 

afectada por la disponibilidad de alimento. Aún cuando las evidencias 

reproductivas, principalmente la presencia de machos con testículos escrotados 

coincide con lo observado en O. chapmani, es decir, a finales de la temporada 

seca e inicio de la de lluvias, parece probable que para P. aztecus en el Bosque 

Intermedio es la búsqueda de alimento el elemento principal que determina la 

cantidad de desplazamientos, más que la actividad reproductiva. 
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 Para O. chapmani la hipótesis alternativa es verdadera únicamente si se 

consideran las probabilidades de captura de los bosques Joven y Maduro, pero al 

incluir las del Intermedio, este muestra valores mucho más bajos que los dos 

anteriores, lo que no es coherente con la hipótesis alternativa ni con la nula. P. 

aztecus muestra valores consistentes con la hipótesis alternativa. 

 

Proporción de Sexos 

 La desviación de la proporción de sexos de 1:1 con exceso de machos 

observado únicamente en el estado sucesional Joven en O. chapmani parece ser 

una respuesta común de algunas especies de roedores a las perturbaciones, 

aunque el predominio de machos o hembras no parece una tendencia clara. Para 

el caso de P. aztecus aún cuando la proporción de sexos no mostró diferencias 

significativas, el Bosque Joven fue en el que se observó la diferencia más grande 

en dicha proporción (1:1.35). Los estudios acerca de Peromyscus aztecus y 

Reithrodontomys fulvescens en bosques mesófilos de montaña en el estado de 

Jalisco (Vázquez et al. 1999-2000) y Oryzomys palustris en ambientes templados 

(Joule y Jameson 1972, Park y Nowsielski-Slepowron 1972) muestran el mismo 

patrón. A diferencia de dichos estudios, en una selva baja caducifolia no se 

observaron diferencias en proporción de sexos en seis especies de roedores (no 

se registró a O. chapmani entre ellas) en hábitats perturbados y no perturbados en 

la sierra de Huautla, en el estado de Morelos (García-Estrada et al. 2002). Para O. 

longicaudatus en el sur de Chile se encontró que la proporción de sexos está 

sesgada hacia los machos (Murúa et al. 1986). La proporción de sexos 1:1 ha sido 
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señalada para Peromyscus maniculatus y P. leucopus (Gounddie y Vessey 1986, 

Wolff y Durr 1986). 

 Los resultados obtenidos para P. aztecus son contrastantes para especies 

del mismo género en los Estados Unidos, en las que típicamente existe un exceso 

de machos (Terman 1968), aunque es importante mencionar que estos estudios 

se han realizado en ambientes distintos a los de este estudio. La explicación más 

común de predominio de machos es que estos tienen áreas de actividad más 

grandes que las hembras y por lo tanto están más expuestos a la captura 

(Towsend 1935, citado en Terman 1968). Sin embargo estudios de una colonia de 

laboratorio de P. maniculatus mostró que nacen significativamente más machos 

que hembras (Terman y Sassaman 1966). 

 Los resultados contradicen lo esperado a partir de lo conocido en roedores 

de otros bosques mesófilos para las dos especies estudiadas, porque para O. 

chapmani el Bosque Joven fue el único que mostró diferencias significativas en la 

proporción de sexos, pero esta favorece a los machos, no a las hembras como se 

ha observado en otros estudios, mientras que para P. aztecus no se observaron 

diferencias en la proporción para ninguno de los estados sucesionales estudiados. 

 

Tamaño Poblacional 

 Como ya se mencionó, no existen muchos estudios con la aplicación de 

métodos de captura-recaptura para especies del género Oryzomys. En uno de 

ellos sobre Oryzomys capito en bosques de Panamá, al contrario de este estudio, 

se observó la densidad más alta en la temporada de lluvias (de 3.21 a 4.48 
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individuos por hectárea), mientras que en la seca fue de 0.247 (Fleming 1970), 

Las estimaciones anteriores a primera vista parecen muy bajas en comparación 

con las obtenidas en este estudio, incluidas las obtenidas para P. aztecus (Cuadro 

9), particularmente con las del estado Maduro en la temporada seca para O. 

chapmani (309 individuos por hectárea) o 207 para P. aztecus en el Bosque 

Maduro, pero existen dos factores que pueden explicarlas. En primer lugar las 

estimaciones de Fleming (1970) son el resultado de la división del número de 

ejemplares capturados por unidad de superficie, mientras que en este estudio el 

número de individuos capturados en la temporada seca fue de 85, lo que 

incrementa la estimación es la división entre probabilidad de captura, la cual no es 

incluida en la estimación de Fleming (1970). El uso de los conteos totales presenta 

los mismos sesgos que las estimaciones de tamaño poblacional por el método 

MNIV ya mencionados, aunque no tiene el problema de la desigualdad del sesgo 

en los periodos iniciales y finales.  

 Por otra parte, debido a que en este estudio el modelo que mejor explica la 

variación en las historias de captura en varias situaciones (Bosques Joven y 

Maduro para P. aztecus y los tres en O. chapmani) es aquel en que no existen 

variaciones significativas entre temporadas o todo el lapso de tiempo comprendido 

en el estudio, los meses que integran cada temporada o el ciclo completo, 

respectivamente, el número de individuos capturados fue suma de los capturados 

en cada situación (Temporadas o todo el estudio). A diferencia de esto, Fleming 

(1970) menciona únicamente dos meses para cada una de sus estimaciones. Un 

patrón de este tipo, aún cuando existiera, no puede ser documentado por métodos 
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de enumeración porque no se ha desarrollado para ellos una estrategia para 

decidir la agrupación, a menos que las estimaciones fueran idénticas. 

 Como se muestra a continuación es probable que, al considerar las 

agrupaciones temporales y la ponderación entre probabilidades de captura, 

muchas de las estimaciones de estudios basados en métodos de enumeración 

arrojen estimaciones similares a las aquí mencionadas. Por ejemplo, para 

Oryzomys alfaroi y otras cuatro especies de roedores en una selva tropical en la 

Reserva de Biología Tropical Chamela en el estado de Jalisco (Sánchez-Cordero 

et al. 1997) se presentan datos de tamaño poblacional y algunos datos sobre 

recapturas. Desgraciadamente, para esta especie es para la única que no 

muestran probabilidades de captura, por lo que no es factible una comparación 

directa con los resultados aquí obtenidos, pero sí se toman los datos de 

Peromyscus mexicanus resulta que el número máximo de ejemplares capturados 

(no es claro si son capturas únicas o incluye recapturas) es 77 (se muestran datos 

por sesión de trampeo, no periodos, aunque las sesiones si estaban agrupadas en 

ellos, de 3 a 4 por mes), mientras que la probabilidad de captura para la misma 

sesión fue de 0.22, lo que da un total de 250 individuos por hectárea (los valores 

originales se mencionan para 1.4 ha), en una sola sesión (noche) de trampeo. De 

la misma forma, si se asume conservadoramente que el primer periodo o mes de 

muestreo incluye las primeras tres sesiones (noches de trampeo), sumando las 

capturas, ajustándolas a una hectárea y dividiéndolas entre el promedio de 

probabilidades de captura de las tres sesiones se obtienen 303.42 individuos por 

hectárea. Si como hemos encontrado para O. chapmani en este estudio, se 

demostrara que no existen diferencias entre los meses de cada temporada, habría 



 

 68

que calcular el número total de individuos capturados (sin incluir recapturas) en 

cada temporada y dividirlas entre las probabilidades de captura, lo que arrojaría un 

valor más alto aún. 

 Aunque las estimaciones numéricas son muy importantes, actualmente se 

está presentando un movimiento que hace énfasis en la prueba de hipótesis de 

interés biológico, por ejemplo la existencia de dimorfismo sexual en supervivencia 

o mayor supervivencia de ejemplares adultos que jóvenes, más que la estimación 

de cantidades numéricas como el tamaño de la población o la tasa de 

supervivencia (Lebreton et al. 1992, Nichols 1992, Shanker 2000). 

 Finalmente, existen otros factores que aunque no fueron evaluados en este 

estudio se sabe que afectan aspectos demográficos de los animales. Una de estas 

son las características físicas de los fragmentos, tales como su tamaño y forma, 

que indirectamente actúan sobre las poblaciones en diferentes formas. Como ya 

se mencionó, una de las características de los bosques mesófilos es que por las 

características climáticas en que se desarrollan se encuentran naturalmente 

fragmentados, a lo que se adiciona el efecto de las actividades antropogénicas. 

Las condiciones ambientales pueden variar con el tamaño del fragmento (Sousa 

1984), por lo que las subpoblaciones que habitan diferentes regiones del 

fragmento pueden diferir en estructura de edades, composición genética y 

característica de las historias de vida (Thompson 1984). 

 Para las dos especies estudidas las evidencias contradicen la hipótesis 

alternativa de mayor abundancia de roedores en el Bosque Joven como resultado 

de una mayor disponibilidad de alimento. 
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CAPÍTULO III: ÁREAS DE ACTIVIDAD DE Oryzomys 

chapmani Thomas, 1898 Y Peromyscus aztecus 

(Saussure, 1860) 

 

INTRODUCCIÓN 

Los Conceptos de Ámbito Hogareño y Área de Actividad 

 Muchos animales no son nómadas, sino que viven en áreas confinadas 

donde realizan sus actividades diarias, tales áreas se denominan ámbito hogareño 

(Powell 2000), que puede ser visto como el concepto de hogar y las implicaciones 

asociadas a este termino en la experiencia humana aplicadas a la conducta de los 

animales silvestres (Stickel 1968). El estudio de los movimientos de los seres 

vivos es un tema que ha atraído la atención de los naturalistas de hace mucho 

tiempo. El ámbito hogareño, área de habitación, área de campeo o dominio vital se 

define como el área recorrida por los individuos en sus actividades normales de 

recolecta de alimento, apareamiento y cuidado de las crías (Burt 1943). Es 

importante mencionar que en este tema existen cierta confusión y polémica acerca 

de las diferencias entre los conceptos de ámbito hogareño y área de actividad. El 

ámbito hogareño se define como la suma de los sitios (áreas) en que se encuentra 

un animal en un ciclo de 24 horas (Harvey y Barbour 1965), cuando la estimación 

del tamaño de la superficie se realiza en otro intervalo de tiempo, es preferible 

referirse a ella como área de actividad. Las áreas de actividad animal han jugado 

un papel importante en los estudios ecológicos, iniciando con Seton 1909 (citado 

en Dixon y Chapman 1980).  
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La definición operacional de ámbito hogareño es problemática, sobretodo 

en lo que se refiere a los viajes ocasionales, quizá de naturaleza exploratoria, que 

por definición no se consideran como parte del ámbito hogareño. No existen 

estándares de cuando incluir en el ámbito hogareño de un animal áreas que el 

animal visita ocasionalmente o a las que nunca visita después de la exploración 

inicial. Muchos investigadores definen el ámbito hogareño operacionalmente para 

incluir únicamente áreas de uso (Powell 2000). Sin embargo, los animales pueden 

estar familiarizados con áreas que no usan. Las áreas con poca disponibilidad de 

alimento pueden no ser visitadas por ello, pero este conocimiento deriva de que el 

animal está familiarizado con ellas, y la polémica es si deben ser incluidas o no en 

el ámbito hogareño. Otras áreas con alimento pueden no ser visitadas en periodos 

específicos de tiempo únicamente por azar 

El tamaño de ámbitos hogareños y áreas de actividad se ve influenciado por 

diversos factores, entre los que destacan hábitos alimentarios, tamaño corporal y 

requerimientos metabólicos (Swihart, Slade y Bergstrom 1988), relaciones entre 

conespecíficos y con miembros de otras especies, así como por la disponibilidad 

de recursos (Gittleman y Harvey 1982; Gese et al. 1988; Swihart et al. 1988), sexo 

y sistema de apareamiento (Ostfeld 1985; Clutton-Brock 1989), modo de 

locomoción (Eccards et al. 2004), nivel trófico (McNab 1963) y diferencias en la 

productividad del hábitat (Harestad y Bunnell 1979). El tamaño del ámbito 

hogareño y del área de actividad están fuertemente correlacionados con la 

estrategia de forrajeo del animal y, esta a su vez, con la naturaleza física de la 

distribución de los artículos alimentarios (Schroder 1979). 
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La importancia de estos factores varía en distintos grupos. Por ejemplo, 

comúnmente, pero no universalmente, el ámbito hogareño de los roedores 

decrece con el suplemento de alimento (Boutin 1990). En Sigmodon hispidus se 

observó que la adición de alimento no parece influenciar los movimientos diarios 

pero reduce la tendencia de los individuos a cambiar los centros de actividad en 

periodos largos de tiempo (Sulok, Slade y Donan 2004). A diferencia de esto, en 

los carnívoros probablemente el factor más importante en determinar el tamaño de 

las áreas de actividad, ámbito hogareño y patrones de movimiento probablemente 

sea la disponibilidad de presas. Se ha observado que el tamaño del ámbito 

hogareño en comadrejas está relacionado primariamente con la disponibilidad de 

presas, el tamaño del cuerpo y la estacionalidad (Erlinge y Sandell 1986; King 

1989). En particular en Mustela frenata las áreas grandes se caracterizan por poca 

disponibilidad de presas (Gehring y Swihart 2004). Así mismo, la movilidad del 

depredador tiende a disminuir cuando la densidad de las presas es alta. Esta 

misma tendencia fue observada en la marta (Martes pennanti) en la que se 

observaron áreas menores en hábitat con mayor productividad (Zielinski et al. 

2004). 

Es factible que las variaciones en el tamaño del ámbito hogareño sean 

explicadas por los sistemas de apareamiento (Gaulin y Fitzgerald 1986). Los 

machos polígamos pueden tener áreas más grandes que las hembras, mientras 

que los machos monógamos presentan áreas de tamaño similar, al menos en 

roedores microtínidos. Por ejemplo, en Microtus pennsylvanicus se observó que 

hubo mayor emigración desde parches con alta calidad de alimento; una mayor 

proporción de emigrantes regreso a sitios de alta calidad que a los de de baja, 
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más emigrantes se movieron hacia sitios con alimento suplementario. Las 

hembras se establecieron en sitios suplementados con alimento. Las hembras 

responden a la disponibilidad de alimento, mientras que los machos lo hacen a la 

disponibilidad de las hembras (Lin y Batzli 2004). 

El conocimiento del ámbito hogareño o de las áreas de actividad de un 

animal proporciona información acerca de los sistemas de apareamiento, 

organización social e interacciones, estrategias de forrajeo y selección de 

alimento, recursos limitantes, componentes importantes del hábitat y otros.  

 

Métodos para la Estimación del Área de Actividad y del Ámbito 

Hogareño 

 En general, los métodos para calcular el área del ámbito hogareño pueden 

ser divididos en aquellos basados en una distribución estadística del área 

(conocidos como métodos estadísticos) y aquellos que no lo están. Los métodos 

no estadísticos incluyen el método del área mínima, el de bandas límite, longitud 

del rango, etc. Los métodos basados en la distribución del área incluyen diámetros 

estándar, círculos de probabilidad y elipses de probabilidad (Dixon y Chapman 

1980). A continuación se describen los métodos más comunes. 

 

Distribuciones utilitarias 

 A partir de localizaciones muchos estimadores del ámbito hogareño 

producen una distribución utilitaria que describe la intensidad del uso de diferentes 

áreas por un animal. La distribución utilitaria es un concepto tomado de la 



 

 73

economía. Una función, la función utilitaria, asigna un valor (la utilidad, que puede 

ser una medida de la importancia) a cada resultado posible (el resultado de una 

decisión, como la inclusión de un sitio dentro del ámbito hogareño de un animal; 

Ellner y Real 1989). Si la distribución de utilidad describe intensamente el uso del 

área, entonces puede ser transformada a una función de distribución de 

probabilidad que describe la probabilidad de que un animal esté en cualquier parte 

de su ámbito hogareño. 

 

Rejillas 

 Para evitar asumir que un conjunto de datos se ajusta a alguna distribución 

(por ejemplo que el uso del espacio de un animal es normal bivariado, muchos 

investigadores superponen una rejillas en las áreas de estudio y representan el 

ámbito hogareño como las celdas en la rejilla en que se realizaron localizaciones 

del animal (Horner y Powell 1990). Cada celda tiene una barra tan alta como el 

número de localizaciones o proporción de tiempo que se sabe o estima que el 

animal está dentro de ella y la superficie resultante es una estimación de la 

distribución del uso del espacio del animal. 

 

Polígono Mínimo Convexo 

 El método más viejo y más empleado para estimar el ámbito hogareño de 

un animal es dibujar el polígono convexo más pequeño posible que incluye todas 

las localizaciones conocidas o estimadas del animal (Hayne 1949). Este polígono 

mínimo es conceptualmente simple, fácil de representar y no está limitado a 

asumir algún tipo de distribución de los movimientos del animal o de su ámbito 
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hogareño, sin embargo, presenta varios problemas. El polígono mínimo convexo 

proporciona solo un bosquejo burdo del ámbito hogareño de un animal, es 

altamente sensible a observaciones extremas, ignora toda la información 

contenida en los puntos o localizaciones interiores, puede incluir áreas que nunca 

son utilizadas y las aproximaciones asintóticas al valor del ámbito hogareño se 

obtienen únicamente con tamaños muestrales grandes (100 o más localizaciones 

según Bekoff y Mech, 1984). Debido a que toda la información acerca del uso del 

espacio dentro de los bordes es ignorada cuando se emplea este método, los 

estudios que lo emplean implícitamente asumen que los animales usan su espacio 

en forma uniforme (i. e., todos los sitios con igual intensidad), lo cual es 

claramente es muy poco probable. Una costumbre común es construir el polígono 

mínimo con el 95% de las observaciones, lo que elimina el efecto de las 

observaciones extremas, pero el resto de los problemas permanece. 

 

La Media Armónica 

 La densidad de la población humana muestra una media armónica inversa 

del centro de las áreas urbanas hacia las zonas rurales. Consecuentemente Dixon 

y Chapman (1980) proponen utilizar la distribución de la media armónica para 

describir ámbitos hogareños. Los contornos de la distribución de utilidad se 

desarrollan de la distancia media armónica de cada localización a cada uno de los 

puntos en una rejilla sobrepuesta. El estimador basado en la media armónica 

puede mostrar adecuadamente varios centros de actividad, pero cada distribución 

de utilidad estimada es única para cada posición y espacio de la rejilla 

sobrepuesta. Dependiendo de la rejilla y de los datos, este estimador puede 
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mostrar picos de actividad para cada localización o bien no mostrar ninguna 

resolución. 

 

El Método del Kernel 

 Es un método estadístico no paramétrico para estimar densidades. El 

estimador de densidad del Kernel produce estimaciones de densidad no sesgadas 

directamente a partir de los datos y no se ve afectado por el tamaño de la rejilla o 

su ubicación. El método produce una función de utilidad de la siguiente forma: En 

un plano x-y que representa el área de estudio, cubre cada localización estimada 

con un “cerro” tridimensional, el Kernel. Cuyo volumen es 1 y forma y anchura es 

escogida por el investigador. La anchura del Kernel, llamada anchura de banda y 

la forma del Kernel pueden ser escogidas a partir del error (incertidumbre) de las 

localizaciones, el radio de la percepción del animal u otra información pertinente. 

Afortunadamente la forma del Kernel tiene poco efecto en las estimaciones. La 

anchura de banda puede ser la misma para todos los datos (Kernel constante) o 

variar (Kernel adaptativo). La distribución de utilidad es una superficie resultante 

de la media a cada a punto de los valores en cada punto para todos los Kerneles. 

La función de densidad de probabilidad se obtiene multiplicando el valor medio del 

Kernel de cada celda por el área de cada celda. 

Aunque para muchos investigadores este es el mejor método para estimar 

el ámbito hogareño, presenta algunos problemas, entre ellos que estima la 

probabilidad de que un animal pueda encontrarse en alguna parte específica, pero 

no estima la importancia de las zonas del ámbito hogareño para el animal. 
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 Muchos autores sugieren utilizar más de un método en la estimación del 

ámbito hogareño, y que uno de ellos sea el Polígono Mínimo Convexo, que es fácil 

de comparar entre estudios y es el más frecuentemente usado (Harris et al. 1990, 

White y Garrott 1990). Sin embargo, cuando todos los puntos o localizaciones son 

incluidos este método no indica que tan intensamente las diferentes partes del 

ámbito hogareño son usadas y la estimación de su tamaño está fuertemente 

relacionado con la distribución de los puntos extremos (Kenward 1987). 

 Por otra parte, tanto el método del Kernel como el de la media armónica 

permiten la determinación de más de un centro de actividad (Dixon y Chapman 

1980, Worton 1989, Harris et al. 1990). Aunque el método de la media armónica 

ha sido uno de los más usados, el del Kernel se ve menos afectado por la escala o 

la densidad de la retícula en que se proyectan los puntos de las localizaciones y 

puede producir resultados más consistentes (Worton 1989, 1995; Kie et al. 1996). 

Como muchos aspectos de la biología de los seres vivos, el estudio del ámbito 

hogareño y de las áreas de actividad se ha visto fuertemente afectado por la 

disponibilidad de programas de computadora específicamente desarrollados para 

el estudio de los movimientos animales, Larkin y Halkin (1994) resumen la 

funcionalidad, interfase con el usuario y otras características de 11 programas 

usados para estimar el ámbito hogareño y Gallerani Lawson y Rodgers (1997) 

comparan las estimaciones obtenidas con distintos programas a partir del mismo 

conjunto de datos. 

 Como ya se mencionó, la información referente a aspectos ecológicos de 

especies que habitan en bosques montanos es muy escasa, por lo que el objetivo 

de este estudio es estimar el tamaño de las áreas de actividad y su variación en 
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los roedores Oryzomys chapmani y Peromyscus aztecus en tres estados 

sucesionales de bosque mesófilo de montaña en la sierra norte de Oaxaca, 

México, así como explorar la posibilidad de que sea el tamaño corporal la 

explicación de las variaciones en el tamaño del parea de actividad. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

Áreas de Actividad 

Se empleó el método del polígono mínimo convexo. Los requisitos para que 

las localizaciones de un ejemplar pudieran ser incluidas en el análisis son: 

• Un mínimo de tres localizaciones por temporada (el tamaño muestral 

impidió un estudio al nivel de periodos de colecta, por lo que el tiempo fue 

estudiado directamente al nivel de temporadas: seca de enero a mayo y 

lluviosa de mayo a diciembre). 

• Estas tres o más localizaciones deben ser distintas y no estar conformando 

una línea recta. 

  Un criterio común en la literatura científica para seleccionar las 

localizaciones que se considerarán dentro del área de actividad o ámbito hogareño 

consiste en eliminar el 5% de las observaciones más extremas. Este criterio es 

una medida de asegurar que la estimación del área no se vea a afectada por 

desplazamientos extraños (atípicos). 

 En este estudio se optó por no seguir este criterio porque varios ejemplares 

estuvieron representados por solo tres localizaciones y al aplicar este criterio una 

alta proporción ellos serían descartados. Como una medida alterna para minimizar 
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la posibilidad que las localizaciones extremas afecten las estimaciones, una vez 

calculada el área de actividad de cada ejemplar incluidas todas las localizaciones, 

los conjuntó en cada nivel del análisis (comparación entre sexos por temporada 

por estado sucesional, entre temporadas por estado sucesional y entre estados 

sucesionales) fueron sujetos a análisis exploratorio, utilizando cajas con bigotes 

(Tukey 1977), aquellas áreas atípicas (i. e., valores mayores o menores que el 

cuartíl inferior más o menos 1.5 la distancia intercuartílica) no fueron incluidas en 

el análisis. Está aproximación permite eliminar áreas atípicas, por lo menos en 

comparación con la distribución de la mayoría de las estimaciones de áreas de 

actividad, con una eliminación mínima de los datos disponibles. 

 

Distancia Promedio y Distancia Máxima Recorridas 

 Una vez definidos los polígonos, se calculó el centro geométrico de cada 

uno, y todas las distancias desde ahí hasta cada una de las localizaciones, 

calculando la media de estas distancias (distancia promedio recorrida). La 

distancia máxima recorrida se consideró como el promedio de desplazamiento 

lineal más largo entre dos estaciones de trampeo recorrido por un individuo 

residente, dentro de un mismo periodo de captura (Fleming 1974, Hernández 

Betancourt et al. 2003). 

 Una vez depurado cada conjunto de datos, tanto de áreas de actividad 

como de distancias promedio recorridas fueron sujetos a comparaciones por 

métodos estadísticos. Cuando los conjuntos de datos fueron de tamaños 

pequeños (N≤6), se empleó la prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis. En los 
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casos en que se contó con tamaños muestrales mayores se empleó análisis de 

varianza paramétrico. En las situaciones en que el análisis de varianza mostró 

diferencias estadísticamente significativas (p≤0.05) y estuvieron involucrados en la 

comparación más de dos grupos (e. g., tres estados sucesionales) se 

complementó el análisis con la prueba a posteriori de Tukey-Kramer para distinguir 

los subgrupos de mínima significancia (Day y Quinn 1989). 

 

Relación entre el Tamaño del Área de Actividad y el Peso Corporal  

 Como ya se mencionó, una de las posibles explicaciones de las variaciones 

en el tamaño del ámbito hogareño y del área de actividad pueden ser los 

requerimientos metabólicos, que pueden ser expresados en función del peso 

corporal. Con el fin de conocer si existe una relación entre el tamaño del área de 

actividad y el peso corporal se realizó un análisis de regresión lineal entre el 

tamaño del área de actividad y el peso corporal (ambas expresadas como 

logaritmos) para aquellos ejemplares para los que se contó con localizaciones 

suficientes para estimar la primera variable.  

 

 

RESULTADOS 

Oryzomys chapmani Thomas, 1898 

 Para este estudio se contó con datos adecuados para el análisis de áreas 

de actividad de un total de 22 individuos, 7 del bosque Joven, 7 del Intermedio y 8 

del Maduro. De estos datos 9 correspondieron a hembras y 13 a machos. La 
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temporada seca estuvo representada por 15 conjuntos de datos y la lluviosa por 

siete. En las figuras 3, 4 y 5 se muestran los patrones de distribución estadística 

antes y después de depurarlos, así como la superposición de las áreas de 

actividad por temporada. 

 

Áreas de Actividad 

Se observaron diferencias estadísticamente significativas entre temporadas 

y estados sucesionales (Cuadro 12). Al comparar entre temporadas para cada 

estado sucesional se encontró que el Bosque Joven es el único en que las áreas 

de actividad no difieren entre temporadas (Cuadro 12), sin embargo, la prueba de 

agrupación de medias indica que los estados sucesionales Joven y Maduro 

difieren entre sí, pero el Intermedio no muestra diferencias con ninguno de los dos, 

por lo que no es factible definir subgrupos. De la misma forma, al nivel de 

temporadas, a pesar de que el análisis de varianza mostró diferencias 

estadísticamente significativas, la prueba de Tukey-Kramer no detecta la 

formación de grupos (Cuadro 12). Por lo tanto a la luz de estos resultados puede 

concluirse que no es factible identificar diferencias entre estados sucesionales o 

temporadas y puede concluirse que el área de actividad promedio de Oryzomys 

chapmani en la zona de estudio es de 325 m2 (Cuadro 13).  

Los factores incluidos en este análisis en conjunto explican el 60.49% de la 

variación en las áreas de actividad, de estos, el factor más importante fue la 

variación estacional (37.24%), mientras que las diferencias asociadas al estado 

sucesional explican el 22% (Cuadro 14). 
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Distancias Promedio y Máxima Recorridas 

 A diferencia del patrón observado en las áreas de actividad, ni las 

distancias máximas ni las promedio mostraron diferencias estadísticamente 

significativas en ninguno de los factores estudiados (Cuadro 12). En promedio los 

ejemplares de Oryzomys chapmani recorren 68.21 m, con recorridos máximos de 

100.49 (Cuadro 13). La varianza explicada por el sexo, la temporada y el estado 

sucesional en conjunto explican el 11.08% de las variaciones en distancias 

máximas recorridas y 36.34 % de las distancias promedio (Cuadro 14). 

 

Relación entre el Área de Actividad y las Probabilidades de Supervivencia y de 

Captura (Datos de Captura-Recaptura) 

Como se mencionó en el capítulo anterior, al estimar las probabilidades de 

captura y supervivencia para Oryzomys chapmani, los datos correspondientes a 

los bosques Joven e Intermedio se ajustan al mismo modelo (Φp, Cuadro 5), los 

cuales se observaron como constantes entre temporadas, mientras que en el 

bosque Maduro tanto la supervivencia como las probabilidades de captura 

mostraron diferencias entre temporadas. Este patrón no guarda relación con el 

obtenido a partir del análisis de las áreas de actividad y distancias máxima y 

promedio, que como ya se mencionó fueron iguales para los tres estados 

sucesionales, sin que se pudieran observar diferencias estacionales.  

 En el análisis de datos de captura-recaptura se mencionó que las 

probabilidades de captura y por lo tanto mayor movilidad fueron mayores en la 

temporada seca. Esto se ve confirmado únicamente en el bosque Intermedio, en 

que las áreas de actividad, distancias máximas y promedio fueron más altas en la 
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temporada seca. En el bosque Maduro se observó el patrón inverso y en el Joven 

no se pudo estimar por el tamaño muestral pequeño. 

 

Relación entre el Área de Actividad, Distancias Máximas y Promedio Recorridas y 

la Comunidad Vegetal 

 Tanto las áreas de actividad como las distancias máximas y promedio 

recorridas muestran el mismo patrón entre estados sucesionales: incremento en la 

magnitud iniciando con el Bosque Joven y alcanzando el valor más alto en el 

Maduro (Cuadro 13), este mismo patrón se observa en la riqueza de especies 

vegetales (Cuadro 1). Los otros dos parámetros que caracterizan a la comunidad 

vegetal (índice de diversidad de Shannon-Wiener y número de árboles y arbustos 

en 0.1 ha) no siguen este patrón.  

 

Relación entre el Tamaño del Área de Actividad y el Peso Corporal  

La ecuación de la regresión entre los logaritmos del área de actividad y del 

peso es LogÁrea de Actividad = 3.0 - 0.372(LogPeso). Esta relación inversa entre 

el peso y el área de actividad no fue significativamente distinta de cero (P=0.65). 

Esta falta de relación entre ambas variables queda de manifiesto por los valores 

del coeficiente de determinación y de correlación (R2=0.0194, r=-0.1393) 

 

Peromyscus aztecus (Saussure, 1860) 

A pesar de que para esta especie se contó con una cantidad mucho mayor 

de datos (inicialmente de 87 ejemplares), los machos estuvieron representados en 
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muy baja proporción (12 en total). La mayoría de las áreas estimadas 

correspondieron al Bosque Intermedio (45), mientras que en el Bosque Joven en 

total se contó con 12 áreas de actividad, de cuales únicamente una correspondió a 

la temporada lluviosa. Para el Bosque Maduro a pesar de tener datos suficientes 

para 26 individuos, solo uno correspondió a la temporada de lluvias. En las figuras 

6, 7 y 8 se muestran los patrones de distribución estadística antes y después de 

depurarlos, así como la superposición de las áreas de actividad por temporada. 

 

Áreas de Actividad 

 No se observaron diferencias significativas en las áreas de actividad 

asociadas a sexo, temporada o estado sucesional (Cuadro 15). Las áreas de 

actividad promedio de Peromyscus aztecus en la zona de estudio son de 277.1 m2 

(Cuadro 16). La temporada y el estado sucesional explican cantidades similares 

de variación en las áreas de actividad, pero en conjunto solo representan el 3.19% 

del total (Cuadro 17). 

 

 

Distancias Promedio y Máxima Recorridas 

 Las distancias máximas recorridas mostraron diferencias estadísticamente 

significas asociadas a la temporada y al estado sucesional (Cuadro 15), sin 

embargo la prueba de Tukey-Kramer no mostró la presencia de subgrupos para 

ninguno de los factores, por lo que después del análisis se concluye que no es 

factible reconocer ningún estado sucesional o temporada en alguno de ellos 

subgrupos. Los desplazamientos máximos de Peromyscus aztecus en los tres 
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estados sucesionales estudiados fueron en promedio de 29.79 m, valores 

extremos de 0 a 100.49 m (Cuadro 16). Los tres factores estudiados explican una 

cantidad muy baja de las variaciones en este tipo de desplazamientos, menos del 

2% de la variación total de la muestra. 

 Las distancias promedio recorridas mostraron diferencias debidas al estado 

sucesional (Cuadro 15), con el Bosque Joven mostrando las distancias máximas 

recorridas más grandes, de 24.37 m con valores extremos de 6.66 a 63.31 m 

(Cuadro 16). Los bosques Intermedio y Maduro no mostraron diferencias entre sí 

(Cuadro 15), con valores promedio de 16.7 m y extremos de 0 a 57.08 m (Cuadro 

16). Al igual que para las distancias máximas, los tres factores estudiados (sexo, 

temporada y estado sucesional) aún en conjunto explican un porcentaje muy bajo 

de la variación en distancias promedio, ya que más del 98% de esta es de tipo 

residual (Cuadro 17). 

 

Relación entre el Área de Actividad y las Probabilidades de Supervivencia y de 

Captura (Datos de Captura-Recaptura) 

En el análisis de datos de captura-recaptura para Peromyscus aztecus se 

encontraron modelos distintos para cada estados sucesional (Cuadro 9). Una de 

las diferencias más importantes con respecto al análisis de áreas de actividad es 

que para los bosques Intermedio y Maduro de acuerdo al modelo probabilistico de 

Jolly-Seber, la forma más adecuada de medir el tiempo es con periodos de 

colecta. Esta aproximación no pudo ser implementada para el análisis de áreas de 

actividad porque para mucho periodos no se contó con capturas suficientes para 

conformar polígonos para varios de los periodos de colecta en alguna de las 
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temporadas o para alguno de lo sexos en los tres estados sucesionales, razón por 

la que se decidió aplicar el análisis agrupando directamente por temporada. Con 

esta aproximación no se observa correspondencia entre los parámetros de área 

de actividad y distancias promedio y máxima recorridas. 

Como se mencionó en el capitulo anterior, las probabilidades de captura 

para P. aztecus en el Bosque Joven son más altas en la temporada seca, lo que 

es coherente con los patrones observados de variación en las áreas de actividad. 

 

Relación entre el Área de Actividad y la Comunidad Vegetal 

Aunque no exactamente coincidente, en general se observa un patrón de 

relación inversamente proporcional entre áreas de actividad, distancias máxima y 

promedio recorridas y las características de la comunidad vegetal (Cuadro 1), 

mientras que estos últimos se incrementan en forma inversa. 

 

Relación entre el Tamaño del Área de Actividad y el Peso Corporal  

La ecuación de regresión entre los logaritmos del área de actividad y peso 

corporal es Log Área de Actividad =0.4918 + 1.1435(LogPeso). El intercepto no 

fue estadísticamente distinto de cero (P= 0.5799), a diferencia de la pendiente (P= 

0.0407). La razón de cambio por cada gramo de peso es 13.91 m2. Aunque tanto 

el coeficiente de correlación como el de determinación fueron significativamente 

distintos de cero (P=0.0407), los valores fueron bajos (r=0.2353 y R2=0.0554). 
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DISCUSIÓN Y CONCLUSIÓN 

La Captura de Ejemplares como Método para la Estimación de Ámbito 

Hogareño y Áreas de Actividad 

Existe una cantidad considerable de estudios sobre ámbito hogareño y 

áreas de actividad, aunque muchos de ellos están basados en radiotelemetría. 

Una diferencia importante con está técnica y las capturas físicas como las 

empleadas en este estudio es que la cantidad de localizaciones es 

comparativamente muy baja, lo que se traduce en poca precisión en las 

estimaciones. Por ejemplo Servín Martínez (2000) en el estudio del ámbito 

hogareño de coyotes en Durango menciona 50 localizaciones como mínimo para 

tener representado confiablemente el ámbito hogareño estacional, número 

prácticamente imposible de obtener con un método de captura directa. Los 

periodos de colecta en este estudio fueron de cinco días al mes; sí se deseara 

estudiar al nivel de temporada la variación en el tamaño del ámbito hogareño, el 

máximo número de captura que se podría obtener para un ejemplar (capturado 

todos los días en todos los periodos de muestreo de una temporada de cuatro 

meses) sería de 5 días de colecta por mes x cuatro meses=20 localizaciones.  

 El método de registrar las localizaciones sucesivas donde los animales 

marcados son capturados es simple, pero tiene varias limitantes. En primer lugar 

los individuos son registrados únicamente en los sitios de captura, sin que se 

tenga información de los movimientos entre capturas. En segundo lugar los 

patrones de conducta normal pueden ser alterados por el efecto del cebo y porque 

los ejemplares son removidos efectivamente durante el tiempo transcurrido entre 
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la captura y la liberación. Además las capturas pueden estar afectadas por pistas 

olfativas dejadas por animales que ocuparon previamente la trampa (Montgomery 

1979). Estas dificultades permiten a los estudios de trampeo presentar sólo 

indicaciones generales de los patrones de movimiento (Wolton y Flowerdew 1985). 

 

Áreas de Actividad y Desplazamientos 

Las diferencias entre los resultados obtenidos en tamaño y variación de las 

áreas de actividad en comparación con otros estudios pueden deberse a varios 

factores, uno de ellos es el método para ubicar la posición de los animales a 

través del tiempo. Un supuesto fundamental de los métodos para estimar el área 

de actividad es que cada localización es independiente de observaciones previas 

(Jennrich y Tuner 1969), supuesto que no se cumple cuando se emplean técnicas 

como la radiotelemetría en que las observaciones o localizaciones son realizadas 

en forma continua (Dunn y Gibson 1977). En contraste con la radiotelemetría, el 

uso de cuadriculas de trampas fijas, como la empleada en este estudio tienen la 

ventaja de no estar afectadas por efectos de autocorrelación. Se han sugerido 

algunas estrategias para eliminar la autocorrelación en los estudios basados en 

radiotelemetría, tales como submuestreo (Worton 1987; Aeckerman et al. 1990) o 

bien restringir el protocolo de de muestreo después de un estudio piloto (Swihart y 

Slade 1985). Sin embargo, eliminar la autocorrelación con estas estrategias no 

solo disminuye el tamaño de la muestra, sino que limitan la significancia biológica 

del análisis (De Solla et al. 1999). 
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Aunque a la fecha no existen estimaciones del tamaño del área de actividad 

o del ámbito hogareño para las especies de Oryzomys, si existen una cantidad 

considerable de estudios para especies de Peromyscus, aunque principalmente de 

los Estados Unidos, por lo que la discusión de los hallazgos se centrará 

principalmente en los resultados obtenidos para Peromyscus aztecus.  

El tamaño del ámbito hogareño de Peromyscus es muy variable. En una 

compilación de 34 estudios, principalmente basados en capturas, Stickel (1968) 

encontró que varía de 404.68 m2 a 40468 m2, por lo que el valor obtenido en este 

estudio de 277.1 m2 (Cuadro 16) es el más pequeño hasta ahora conocido para el 

género. El tamaño del ámbito hogareño y, por lo tanto, del área de actividad puede 

estar influenciado por las características del hábitat, aunque no se puede separar 

del efecto de otros factores, como la disponibilidad del alimento y la densidad 

poblacional (Stickel 1968), así como la presencia de competidores y 

depredadores. En este estudio se observó que las áreas de actividad, distancias 

máximas y distancias promedio recorridas disminuyen conforme se incrementa la 

edad del bosque. Este patrón es opuesto a lo que se esperaría si el alimento fuera 

un factor limitante o determinante de los movimientos de los individuos, ya que es 

en los estados tempranos de sucesión en los que se presenta la mayor 

abundancia de plántulas y semillas. 

Aunque es una idea bastante común el pensar que el incremento en el 

tamaño de la población esta asociada con cambios en la relación espacial de los 

individuos, algunos estudios indican que, al menos en algunos casos, pudiera no 

ser verdad. Por ejemplo, para P. maniculatus la dispersión no se ve afectada por 
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los incrementos en la densidad de la población, aún cuando esta se cuadriplique 

(Metzgar 1980). 

Los cambios estacionales en el tamaño del ámbito hogareño son comunes 

en el género Peromyscus. La mayor actividad y el ámbito hogareño más grande 

parecen ocurrir en primavera, probablemente asociados a la actividad 

reproductiva, con una disminución en el invierno, debido probablemente a la 

disminución en la disponibilidad de alimento (Sticker 1968). A diferencia de estos 

estudios, en la Sierra Norte de Oaxaca la estacionalidad es menos drástica, con 

temporadas lluviosa y seca marcadas. 

Los machos adultos de Peromyscus comúnmente tienen ámbitos 

hogareños más grandes que las hembras, aunque se conocen algunas 

excepciones. En la compilación de Sticker (1968) se enlistan 12 casos en que los 

machos tienen ámbitos más grandes que las hembras, un caso en que son las 

hembras quienes poseen ámbitos hogareños más grandes y seis en los que son 

de tamaño similar. Aunque P. aztecus no es una de las especies analizadas en 

dicho estudio, resalta el hecho de que para P. boylii un estudio (Drake 1958) 

señala el área mayor para los machos y, el único caso en que se invierte esta 

situación (Storer et al. 1944) también se presenta en esta especie, aunque en un 

ambiente muy diferente en la Sierra Nevada, en California y con un número mucho 

mas pequeños de ejemplares (13 machos y 15 hembras) que los incluidos en este 

estudio, además de que no se estudiaron las variaciones temporales. Cabe 

recordar que P. aztecus en un tiempo fue considerado una subespecie de P. boylii 

(Hall 1981, Hooper 1968, Osgood 1909) y, aunque actualmente se le incluye en el 

grupo aztecus, junto con P. spicilegus y P. winkelmani (Carleton 1989), es un 
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consenso general la relación con el grupo boylii. Los resultados en este estudio en 

que no existen diferencias estadísticamente significativas en el área de actividad 

entre machos y hembras para P. aztecus, si bien no representa la situación más 

común, ya se ha documentado para otras especies del género. 

En otros roedores los patrones de variación del tamaño del ámbito 

hogareño también son variados, por ejemplo en Reithrodontomys fulvescens en la 

planicie costera de Texas, donde el ámbito hogareño promedio fue 

significativamente más grandes para los machos (Spencer y Cameron 1988), 

mientras que Heteromys gaumeri no muestra diferencias significativas en áreas de 

actividad entre sexos, pero si entre hembras en distintos estados reproductivos 

(Hernández Betancourt et al. 2003). Aunque el tamaño muestral no permitió 

evaluar este tipo de relación para O. chapmani y P. aztecus, cabe la posibilidad de 

pudiera tener un efecto importante en las características de estas especies. 

 En cuanto a las distancias recorridas, los valores aquí registrados pueden 

ser considerados como pequeños (50.5 m para O. chapmani y 29.79 m para P. 

aztecus, Cuadros 13 y 16) sí se considera por ejemplo que para Reithrodontomys 

megalotis, los movimientos más largos (considerados en esta categoría aquellos 

desplazamientos lineales de más de 300 m) fueron de 375 a 3200 m con una 

mediana de 600, con los machos presentando movimientos más largos, aunque 

no más frecuentes que las hembras (Clark et al. 1988). 

 Los resultados apoyan la hipótesis nula de que no existen diferencias en 

áreas de actividad ni en los desplazamientos entre estado sucesionales ni entre 

temporadas para ninguna de las dos especies estudiadas. 



 

 91

El Peso Corporal y las Áreas de Actividad  

Por otra parte, en lo que respecta a la falta de correlación entre el peso 

corporal y el tamaño del área de actividad o el tamaño del ámbito hogareño, 

aunque se ha estudiado desde hace mucho tiempo (e. g. McNab 1963, Swihart et 

al. 1988), algunos trabajos recientes señalan que al presente se sabe menos del 

escalamiento del ámbito hogareño que acerca de la dependencia del tamaño con 

cualquier otra variable ecológica, anatómica o conductual (Reiss 1988). Uno de los 

problemas para estudiar esta relación puede ser metodológico, ya que típicamente 

se asume una relación lineal entre los logaritmos de ambas variables, como lo 

realizado en este estudio, pero es probable que muchas relaciones de tipo 

biológico sean no lineales (Kelt y Van Vuren 1999). Por otra parte, los trabajos en 

que se ha estudiado esta relación se han hecho al nivel de especie, aunque los 

valores obtenidos en este estudio se encuentran dentro de los observados para 

especies de talla similar (Cuadros 18 y 19) y, aunque no existe una razón obvia 

para pensar que no pudiera verificarse al nivel de individuo, también existe la 

posibilidad de que estos dos niveles de integración presenten respuestas distintas. 

 La escasa relación entre los patrones de variación observados en las áreas 

de actividad y la supervivencia pueden indicar que son otros los factores que 

determinan estos atributos. Uno de ellos son las interacciones con otras especies, 

principalmente la competencia y la depredación. En la zona de estudio se 

identificó la presencia de otras especies, incluido un depredador de roedores como 

Oryzomys chapmani y Peromyscus aztecus, la musaraña Cryptotis magna, que 

estuvo ausente de los bosques Maduro e Intermedio. Así mismo se deberá evaluar 
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el posible efecto de la presencia de especies como Peromyscus mexicanus, P. 

levipes y Reithrodontomys sumichrasti, miembros de la comunidad de pequeños 

mamíferos de la zona de estudio, todos con hábitos omnívoros y por lo menos P. 

levipes y P. mexicanus con tamaños corporales similares a Oryzomys chapmani y 

P. aztecus y, por lo tanto potenciales competidores directos, que únicamente se 

registraron en los bosques Intermedio y Maduro. 

Una conclusión derivada de los patrones de variación de Oryzomys 

chapmani y Peromyscus aztecus tanto en áreas de actividad, supervivencia y la 

relación de estas características con algunas propiedades de la comunidad 

vegetal, es que existen respuestas diferenciales de cada especie a variaciones en 

distintos componentes del ambiente, probablemente determinadas por la 

capacidad de adaptación específica de cada especie.
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CAPÍTULO VI: ESTRUCTURA DE COMUNIDADES 

  

INTRODUCCIÓN 

Las Comunidades, sus Propiedades y la Biodiversidad 

En su forma más simple, una comunidad puede definirse como un grupo de 

poblaciones que coexisten en espacio y tiempo e interactúan directa o 

indirectamente. Esta definición inmediatamente deriva en la necesidad de 

reconocer los límites o fronteras. En la práctica, por lo menos en el caso de las 

comunidades vegetales, los límites son establecidos o reconocidos en función de 

la abundancia de las especies más comunes. En el Capítulo I se presenta una 

discusión referente a las distintas escuelas de pensamiento acerca del concepto 

de comunidades. 

De acuerdo con Krebs (1985), las principales características de las 

comunidades son las siguientes: 

1. Riqueza de Especies. Es una medida sencilla de la diversidad, es 

simplemente el número de taxa específicos que ocurren en un espacio y 

tiempo determinados. 

2. Predominio. Se refiere al número o identidad de especies con un elevado 

éxito ecológico, o bien, que tienen una considerable importancia en 

determinar algunas de las propiedades más importantes de la comunidad. 

3. Abundancia Relativa. Se refiere a las proporciones relativas de las 

diferentes especies que integran a la comunidad. 
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4. Estructura Trófica. Este aspecto es exclusivo de comunidades animales y 

es una estimación del flujo de energía entre las poblaciones que integran a 

la comunidad o bien de como se reparten los recursos un grupo de 

especies. 

En la actualidad aunque estas propiedades siguen siendo consideradas 

importantes, existen otros atributos susceptibles de ser medidos y, más aún, 

varios de ellos como la riqueza de especies o la dominancia pueden ser 

cuantificados de distintas formas. Magurran (1988) y Moreno (2001) presentan 

compilaciones muy completas de los atributos susceptibles de medición 

relacionados con la diversidad de una comunidad o biodiversidad, así como una 

serie de métodos alternativos para su cuantificación y ejemplos ilustrativos de los 

cálculos. En la Figura 9 se muestra la clasificación de los métodos de acuerdo a 

Moreno (2001). 

La biodiversidad puede percibirse de distintas formas, por ejemplo, desde 

una perspectiva evolutiva el término se refiere a las distintas especies 

descendientes de un ancestro común. Otra forma de ver la biodiversidad es como 

una característica de las comunidades naturales, por ejemplo el número de 

especies de un bosque en particular. Una visión más de este fenómeno puede ser 

desde una perspectiva global y colectiva, describiéndola como el número de 

especies conocidas (Lovejoy 1996). 

La biodiversidad puede ser medida en distintas escalas, una de ellas es la 

genética, en la que se reconocen los siguientes niveles: Las distintas variantes de 

un gen (alélos) que se encuentran en un organismo, las diferencias entre los 
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miembros de una misma población y las diferencias entre miembros de distintas 

poblaciones. 

Desde una perspectiva geográfica, se reconocen tres niveles de diversidad: 

La que está presente en cada localidad, llamada diversidad alfa, la tasa de 

recambio entre distintos hábitats o diversidad beta y la diversidad de grandes 

unidades de paisaje o diversidad gama. En el caso de México es importante 

mencionar que aún las zonas más diversas, como la selva Lacandona en Chiapas, 

no son más ricas que algunas regiones con área similar en Centroamérica. Es 

decir, la diversidad alfa no es particularmente alta. Sin embargo, en el nivel beta, 

esto es, las diferencias en composición de especies entre distintas localidades son 

muy altas, es decir, que aunque localidades particulares no son 

extraordinariamente diversas, entre localidades se comparten relativamente pocas 

especies y es precisamente esta heterogeneidad la que ha propiciado una 

extraordinaria diversidad de especies. 

La riqueza específica de una comunidad, resulta el patrón más simple para 

cuantificar la heterogeneidad de un sitio y es uno de los puntos de interés en la 

biología de la conservación (Moreno y Halffter, 2000). Una ventaja adicional de 

este nivel de organización es la facilidad con que se puede recabar la información 

relevante, a diferencia de por ejemplo los niveles genéticos. 

 Existen varias formas de cuantificar la biodiversidad, las más sencillas son 

expresiones como el número de especies total o con relación a algún parámetro 

del esfuerzo de colecta, como número total de individuos colectados o censados, 

biomasa, etc. En la actualidad, con computadoras cada vez más poderosas y a 

precios accesibles, se dispone de formas más elaboradas para estudiarla. 
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Supuestos para la Estimación de la Diversidad 

Las medidas de diversidad están basadas en tres supuestos fundamentales 

según Peet (1974): 

1. Se asume que todas las especies son igualmente diferentes. Se ha 

sugerido que cuando se calcule la diversidad de especies, se emplee un 

factor para su evaluación individual por valor reproductivo. 

2. Se asumen como iguales a todos los individuos asignados a una especie. 

Las formas diferentes de la misma especie (e. g. sexos, estadios larvarios, 

etc.) pueden tener papeles funcionales muy diferentes en la estructura de 

una comunidad dada. 

3. Muchos organismos no se distribuyen al azar en una superficie dada o de 

muestra. Este hecho obliga a una cuidadosa metodología de muestreo que 

represente una verdadera muestra tomada al azar y el correcto uso de 

procedimientos estadísticos. 

Adicionalmente Hair (1980) propone considerar los siguientes factores:  

1. Se debe especificar los límites temporales durante los que se hicieron las 

observaciones, las fronteras espaciales del área que contiene a la 

comunidad, así como la forma en que se efectúa el muestreo. 

2. La medida de la diversidad requiere de una clasificación taxonómica clara 

de los organismos que involucra. En la literatura de referencia se hace 

mención por lo general a la diversidad de especies, pero nada impide el 

tratamiento de cualquier nivel taxonómico, de componentes estructurales 

del hábitat y aún de diversidad trófica. 
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3. La mayoría de los índices de diversidad requieren una estimación de 

importancia. La abundancia no siempre es el mejor estimador de la 

importancia de una especie. Cuando resulta necesario, antes de la 

comparación de datos, éstos deben ser sopesados mediante el uso de 

factores apropiados de conversión (e. g. biomasa, peso seco, etc.).  

 A continuación se presenta una breve revisión de los métodos empleados 

para estimar distintos aspectos de la diversidad de las comunidades biológicas. 

 

Métodos Cuantitativos para la Medición de la Biodiversidad 

Curvas de Acumulación de Especies 

 Durante la realización de inventarios biológicos y la descripción de la 

composición de las comunidades, una de las cuestiones más importantes para la 

obtención de conclusiones robustas, es un muestreo adecuado que arroje 

resultados representativos de la diversidad biológica real de una zona o región, 

particularmente en cuanto al número de especies presentes. Sin embargo, el 

investigador regularmente cuenta con recursos limitados para la realización del 

trabajo de campo, así que mientras que por un lado, entre mayor esfuerzo se 

dedique al muestreo, este requiere de un incremento considerable de recursos, 

tanto económicos como humanos. 

Una forma de definir cuando el esfuerzo de colecta es suficiente para 

estimar la diversidad biológica, por lo menos al nivel de riqueza de especies, es el 

uso de curvas de acumulación de especies. Estas curvas son básicamente una 

representación gráfica que permite observar la relación existente entre el esfuerzo 



 

 98

de recolecta y la adición al inventario de nuevas especies. Intuitivamente es de 

esperarse cuando inicia el inventario, que el registro de nuevas especies en la 

zona sea un evento relativamente común; sin embargo, conforme se continúe el 

trabajo, cada vez será más pequeña la probabilidad de registrar una nueva 

especie, aunque por lo menos estadísticamente nunca será cero. En el aspecto 

gráfico se observa una curva caracterizada por un incremento rápido (i. e., una 

pendiente grande) y un eventual decrecimiento paulatino (la pendiente tiende a 

cero), en este punto se dice que la curva tiende a ser asintótica. 

Esta forma de representar la relación entre el esfuerzo de recolecta y la 

riqueza de especies registradas es practicada desde hace tiempo, sin embargo, 

este método presenta algunas desventajas que han motivado innovaciones 

recientes. La desventaja más obvia es que el punto en el cual la curva alcanza la 

asíntota es subjetivo, debido a que no existe una determinación analítica, este 

punto es determinado por la apariencia de la curva. Por otra parte, la forma de la 

curva y, por lo tanto, el punto en que se alcanza la asíntota depende del orden en 

que ingresan los datos en la gráfica. Es decir, que los mismos datos graficados en 

orden distinto pueden inducir al investigador a señalar distintos puntos en los que 

se alcanza la asíntota y, por lo tanto, concluir cual es la riqueza de especies 

presente en la zona. 

Para subsanar el problema de la subjetividad en la ubicación del punto de 

ubicación la asíntota, se ha propuesto la aplicación de modelos teóricos que se 

han generado en otras disciplinas para describir otros fenómenos y para los cuales 

se dispone de ecuaciones que permiten conocer con precisión el punto en que la 

curva alcanza la asíntota, entre ellos se han sugerido los de Dependencia Lineal, 
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de Dependencia Exponencial y de Clench (Soberón y Llorente, 1993; Moreno y 

Halffter, 2000), que se describen a continuación. 

En el Modelo de Dependencia Lineal se asume que la función de colecta 

depende linealmente del tamaño de la lista y los parámetros son constantes a 

través del tiempo, lo que significa que la probabilidad de adicionar una especie al 

inventario en un intervalo de tiempo decrece en forma proporcional al tamaño 

actual de la lista, alcanzando eventualmente el punto cero. Este modelo es 

adecuado cuando se realizan inventarios en áreas relativamente pequeñas, en el 

caso de grupos taxonómicos bien conocidos, o ambos, y eventualmente todas las 

especies son registradas. La relación entre la riqueza de especies y el esfuerzo de 

recolecta se expresa como: 

 

[ ])(1*)( btebatS −−=  

 

Donde S(t) representa la riqueza de especies esperada con un esfuerzo de 

colecta t, a representa la tasa de incremento del inventario al inicio del estudio y b 

la tasa de acumulación de taxa. La asíntota esta representada por el punto a/b. 

Ambos parámetros son estimados por medio de una regresión no lineal. Una vez 

que se conoce estos parámetros es posible estimar el esfuerzo de colecta 

requerido para tener representado en el inventario alguna proporción específica q 

del total representado por la asíntota por medio de la ecuación: 

 

)1ln((1 qbtq −−−=  
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En el Modelo de Dependencia Exponencial se asume que al incrementarse 

el tamaño de la colección decrece en forma no linear la posibilidad de adicionar 

una nueva especie al inventario, y el número esperado de especies se calcula 

como: 

 

)1ln(
1)( zatztS −=  

y 

bez −−=1  

 

El Modelo de Clench es recomendable cuando se trata de taxa con una 

taxonomía poco clara o bien en áreas geográficas amplias o de difícil delimitación. 

El número de especies esperado con un esfuerzo de colecta t es: 

 

)1()( btattS +=  

  

Una vez que se ha seleccionado el modelo que mejor se ajusta a los datos, 

es posible estimar entre otras cosas, el esfuerzo de colecta requerido para tener 

representado en el inventario un porcentaje específico de la fauna total de la 

región o zona. 

 

Índices de Riqueza Específica 

La forma más sencilla de cuantificar la biodiversidad es por medio de la 

riqueza específica, convencionalmente representada por la letra S. 
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Índice de Margalef 

 Este índice fue por mucho tiempo muy utilizado 

 

D= NS ln)1( −  

Índice de Menhinick 

D= NS  

 

Abundancia 

 Una forma común de comparar el grado de omnipresencia de un taxón es 

su relación numérica con respecto al resto de los integrantes de la comunidad, ya 

sea como proporción o absoluta cuando se trata de esfuerzos de colecta 

comparables entre comunidades. 

 

Dominancia 

 Una forma común de expresar la importancia numérica de la especie más 

abundante en la comunidad. Este valor expresa la importancia de la especie o las 

dos especies más abundantes de la comunidad. La dominancia es inversamente 

proporcional a la diversidad: aquellas comunidades en las que una o unas cuantas 

especies son muy comunes y el resto son raras se consideran como poco 

diversas, mientras que por el contrario, entre más uniformes sean las abundancias 

de todas las especies, la comunidad se considera con un valor más alto de 

diversidad. 
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El índice de Berger-Parker es una de las formas más comunes de expresar 

la dominancia en una comunidad, a pesar de ser notablemente simple es 

considerado como uno de los mejores por May (1975). 

 

d=Nmax/N 

 

Donde Nmax es el número de individuos de la especie más abundante y N 

es el número total de individuos en la muestra. Este índice puede presentarse 

como expresión relación porcentual (i. e., 100*d) o bien como el inverso de d (i. e., 

1/d). 

Índices de diversidad Alfa 

En esta modalidad existen varios índices, los más conocidos de ellos son el 

de Simpson y el Shannon-Weiner, aunque existe una considerable variedad 

menos conocida.  

 

Shannon-Wiener 

 También conocido como índice de Weaver. Esta función fue diseñada para 

determinar la cantidad de información en un código y el valor se calcula como: 

∑
=

−=
1
log'

i
pp

n
H iei  

Donde pi es la proporción de individuos en la i-esima especie. A pesar de su 

popularidad este no es el mejor índice de diversidad alfa. En la ecuación anterior 
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se muestra el cálculo considerando logaritmos naturales (base exponencial, 

2.718), aunque algunos consideran más adecuado usar base 2 ó base 10. 

En la actualidad este índice es el más utilizado para expresar en una sola 

medida la información contenida tanto en el número de especies como en la 

distribución de las abundancias entre comunidades. 

Cuando una comunidad es muestreada a través del tiempo o del espacio, 

pueden observarse cambios en su estructura debidos únicamente a variaciones en 

el muestreo. Se ha desarrollado cierto número de métodos más o menos ad hoc 

para evaluar la significancia de los cambios en valores de índices de diversidad. 

Por ejemplo Hutchenson (1970) aplicó la prueba t-student para dos muestras 

utilizando los índices de diversidad de Shannon-Wiener. En otros casos se 

presentan resultados gráficos sin que se presente inferencia formal (e. g. Wu 

1982). Solow (1993) propone una prueba basada en la aleatorización, que se 

describe a continuación. 

Supóngase que dos muestras de tamaños m1 y m2 individuos se obtiene de 

una comunidad en los periodos de tiempo o ubicaciones geográficas 1 y 2 y se 

resumen las diferencias en la estructura de la comunidad en una medida general 

de cambio, por ejemplo el índice de Shannon-Wiener, como en este estudio, 

representada por δ. Con la condición de que las muestras sean tomadas de tal 

manera que, bajo la hipótesis nula de que no existen cambios en la estructura de 

la comunidad, cada partición de la muestra total de m1+m2 individuos tomados en 

subgrupos de tamaños m1y m2 son de la misma forma similares y se presentan 

con la probabilidad: 
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1
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p  

 La distribución empírica de δ puede ser encontrada calculando el valor de p 

para cada partición o para una muestra aleatoria de estas particiones. La 

significancia del valor observado de δ puede ser evaluada por su posición entre 

los valores ordenados obtenidos por las simulaciones. Específicamente, el valor 

estimado para una prueba de dos colas está determinado por la proporción de 

particiones aleatorias con valores absolutos mayores que el valor absoluto 

observado de δ. 

 La validez de esta prueba se fundamenta en la suposición de que, bajo la 

hipótesis nula de que no existen cambios o diferencias en la estructura de la 

comunidad, todas las particiones del conjunto de datos en subconjuntos de 

tamaño m1y m2 son similares. Una condición necesaria, pero no suficiente bajo la 

que esta suposición se cumple es cuando los individuos son muestreados al azar 

dentro de la comunidad. 

 

D de Simpson 

 Este índice es uno de los más conocidos y aplicados, fue diseñado para 

describir la probabilidad de que un segundo individuo obtenido de una población 

pertenezca a la misma especie que el primero.  

2

1
ip

i
n

D ∑ =
=  

Donde pi representa la proporción de individuos de la i-esima especie. 
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Los Índices D y U de McIntosh  

 Este índice fue desarrollado considerando la comunidad como un punto 

dentro de hipervolumen con dimensionalidad igual al número de especies y que la 

distancia Euclidiana desde el origen puede ser utilizada como una medida de 

diversidad. 

NN
UND

−
−

=  y 2
inU ∑=  

 

La H de Brillouin 

Este índice puede ser utilizado como una alternativa al de Shannon-Wiener 

cuando las especies difieren en probabilidades de captura. 

N
i

n
s

N

H

i∑
=

−

=
1
!ln!ln

 

 

Alfa de Fisher  

 Este es un índice paramétrico que asume que la abundancia de las 

especies sigue una distribución del tipo de Series Logarítmicas 

n
xxxx

nαααα ,...
3

,
2

,
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El Estadístico Q  

 Este índice ha sido muy poco empleado en la literatura científica, una razón 

probable es que es difícil de calcular. Mide la pendiente intercuartílica de una 

curva acumulativa de abundancias 

)log(

2
1

11

12

2
1

12

21

RR

n
R
nR
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n

Q
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=
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Series de Hill 

 Este método describe las relaciones entre varios índices, que van desde la 

riqueza específica hasta la abundancia de las especies más rara y más 

abundante. 

 

)11/(1321 )...( −+++= a
n

aaaa ppppN  

Los ordenes de la serie más comunes son N ∞−  que es el recíproco de la 

abundancia proporcional de la especie más rara, N0 es el número de especies, N1 

es el exponencial del índice de Shannon-Wiener, N2 es el recíproco del índice de 

Simpson y N∞  es el recíproco de la abundancia proporcional de la especie más 

abundante (recíproco del índice de Berger-Parker). 
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Equitatividad o Equidad 

La equitatividad o equidad puede expresarse de distintas formas, 

dependiendo del índice de diversidad alfa que se emplee, pero todos se expresan 

como: 

SHH log'=  

Donde H’ representa el índice de diversidad seleccionado y S es el número 

de especies presentes en la muestra o comunidad. El logaritmo puede ser en base 

10, base 2 o natural, dependiendo de la base empleada en el calculo del índice de 

diversidad alfa. Generalmente logS representa la diversidad teórica máxima 

posible en una comunidad en la que están presentes S especies. Es decir, la 

equitatividad expresa que la relación entre la diversidad observada o calculada en 

la comunidad y el valor teórico máximo posible de una comunidad representada 

por S especies. 

 

Modelos de Distribución de Abundancias 

 La forma más completa de describir los patrones de distribución de las 

abundancias de las especies de una comunidad, por lo menos desde el punto de 

vista estadístico, es con el uso de modelos de distribución. Aunque existen varios 

modelos, los más conocidos son cuatro: Series Geométricas, Series Logarítmicas, 

Series Log-normal y de la Vara Rota (Magurran, 1988, Moreno 2001). En este 

orden, se observa un patrón de menor a mayor equitatividad en la distribución de 

las abundancias de las especies que integran a la comunidad. El modelo de Series 

Geométricas se caracteriza porque una o unas pocas especies presentan una 
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elevada dominancia, mientras que el resto de especies, que regularmente son la 

mayoría, presentan abundancias bajas. En contraste, el modelo de la Vara Rota 

muestra que todas las especies de la comunidad tienen abundancias similares. 

 

Modelo de Series Geométricas  

 Este modelo es una representación basada en que en una comunidad la 

especie más abundante utiliza una proporción k de algún recurso limitado. Del 

total restante del recurso no empleado por la especie dominante, la segunda 

especie más dominante utiliza una proporción k. A continuación, del resto del 

recurso no empleado por las dos especies con mayor dominancia, la tercera 

especie en orden de dominancia utiliza una proporción k, y así sucesivamente 

hasta que todas las especies de la comunidad son ordenadas de esta misma 

forma, tomando una proporción k en cada ocasión del recurso disponible.  

Debido a que la relación entre la abundancia de una especie y la que la 

precede al ordenarlas en forma decreciente de acuerdo a sus abundancias es 

constante, la curva de frecuencias de acumulaciones al ser expresada en forma 

logarítmica se observa como una línea recta, por lo que una forma rápida y 

sencilla de comprobar si las abundancias de las especies de una comunidad se 

distribuyen en forma de series geométricas es elaborar este tipo de gráficas. 

Las abundancias de las especies arregladas de mayor a menor abundancia 

son: 

1)1( −−= i
ki kNCn  y [ ] 1)1(1 −

−−= skCk  
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Donde ni es el número de individuos de la i-ésima especie, N es el número 

total de individuos que representan a la comunidad, Ck es una constante que 

asegura que ∑ = Nni  y s es el número total de especies presentes en la 

comunidad. 

Los datos de distintos estudios muestran que el patrón mostrado por las 

series geométricas se encuentra principalmente en comunidades con poca 

diversidad de especies o en los primeros estados de sucesión, a medida que esta 

avanza el patrón de distribución de las abundancias tiende a ser más similar al 

representado por el modelo de las Series Logarítmicas. El modelo de Series 

geométricas puede aplicarse en situaciones tales como el arribo de especies a un 

hábitat no saturado a intervalos regulares de tiempo y ocupando fracciones las 

fracciones remantes del hiperespacio del nicho. 

 

Modelo de Series Logarítmicas  

 Este modelo representa el primer intento por formalizar matemáticamente la 

relación entre el número de especies presentes en una comunidad y el número de 

individuos de cada especie. Este modelo está fuertemente relacionado con el de 

las Series Geométricas.  

El patrón representado por las Series Logarítmicas puede presentarse en 

situaciones donde el arribo ocurre en forma aleatoria. El número reducido de 

especies abundantes y la proporción grande de especies raras que predice este 

modelo, al igual que las Series Geométricas, se aplica en situaciones donde uno o 

unos pocos factores dominan la ecología de la comunidad. La distribución de las 
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abundancias de las comunidades que se ajustan a este modelo toma la siguiente 

forma: 

n
xxxx

nαααα ,...
3

,
2

,
32

 

Donde αx es el número de especies representadas por un individuo, αx2/2 

es el número de especies representadas por dos individuos y así sucesivamente. 

 

Modelo de Series Log-normal  

La mayoría de las comunidades que se han realizado hasta la fecha 

muestran distribuciones de especies que se apegan a este modelo. Este modelo 

indica comunidades naturales grandes y variadas. El modelo de Series Log-normal 

fue aplicado a abundancias de especies por primera vez por Preston en 1948, 

quien denomino octavas a cada una de las clases que definió para tabular las 

abundancia. 

La distribución se representa usualmente de la siguiente forma: 

)exp()( 22
0 RaSRS −=  

Donde S(R) es el número de especies en la R-ava octava (clase), a la 

izquierda y derecha de la curva simétrica, S0 es el número de especies en la 

octava modal y a es el inverso de la amplitud de la distribución, típicamente toma 

un valor cercano a 0.2. 

 

Modelo de la Vara Rota 

Este modelo fue propuesto por MacArthur en 1957, considerando la 

subdivisión del nicho ecológico como el rompimiento de una barra al azar en forma 
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simultánea en S piezas. A diferencia del modelo Log-normal, el de la Barra Rota 

considera que la división del nicho está relacionada únicamente con un factor 

único. Este modelo representa la distribución más equitativa de todas las 

representadas por otros modelos y se le considera como la representación 

biológicamente realista de una distribución uniforme.  

Entre las desventajas más importantes se puede mencionar el que 

únicamente se basa en un parámetro, la riqueza específica y por lo tanto está 

fuertemente afectado por el esfuerzo de colecta y el método de muestreo. Sin 

embargo, si se observa que la distribución de las abundancias de las especies de 

una comunidad se ajusta a este modelo, es válido concluir que un factor 

importante en la comunidad está siendo utilizado o se distribuye en forma 

homogénea a entre las distintas especies que la integran. El número de individuos 

en la i-ésima especie S más abundante (Ni) se obtiene de la siguiente forma: 

nSNN
S

in
i

1∑
=

=  

Donde N es el número total de individuos y S el número total de especies. 

 

Índices de Diversidad Beta 

 Aunque este concepto originalmente se utilizó para estudiar tasa de 

recambio entre comunidades, puede ser empleado para medir el grado de similitud 

o disimilitud al nivel macroecológico, puede ser empleado para la comparación a 

escalas más pequeñas. De los índices enlistados a continuación Wilson y Schmida 

(1984) concluyen que el índice que ellos proponen es el mejor estimador de este 

tipo de diversidad. 
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La W de Whittaker 

1−
=
α

β S
W  

 

 Donde S es el número total de especies y α es la riqueza específica 

promedio de todas las muestras. 

 

La C de Cody 

2
)()( HlHg

C
+

=β  

 

 Donde g(H) es el número ganado y l(H) es el número perdido de especies a 

lo largo de un transecto o una serie de hábitat. 

 

Los coeficientes de Routledge (R, I y E) 

1
2

2

−
+

=
Sr

S
Rβ  

 Donde S es el número total de especies para el transecto y r es el número 

de pares de especies con distribución sobrepuesta. 

( ) ( )∑∑ −−= )log(1)log(1)log( jjiiI
T

ee
T

T ααβ  

Donde ei es el número de muestras a lo largo del transecto en los que la 

especie i está presente, αj es la riqueza específica de la muestra j y T=Σei=ΣαJ 

βE=exp(βI)-1 
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La T de Wilson y Schmida 

][
α

β
2

)()( HlHg
T

+
=  

Donde g(H) y l(H) son los mismos términos empleados en el índice de Cody 

y α es la riqueza específica promedio (número promedio de especies). 

 Una alternativa para cuantificar el grado de parecido entre comunidades 

son los índices de similitud, similitud o de disimilitud. El índice de Morisita (Morisita 

1959) está diseñado para manejar datos de conteos números enteros), y para 

cada par de estados sucesionales se calcula como: 

( ) jiji

K
kjki

ij NN

xx
c

λλ

∑
=  

 

 

Donde 

( ) ( )11 −−=∑ ii
k

kikii NNxxλ  

Por otra parte, otro conjunto de índices entre los que se encuentra el de 

Sörensen (Sörensen 1948) solo consideran la presencia o ausencia, no la 

abundancia y la similitud entre dos estados sucesionales se calcula como: 

Cij = a/(a + b + c) 

Donde a= Número de especies comunes a ambos estados sucesionales; b= 

Número de especies presentes en el estado sucesional dos, pero no en el uno; c= 

Número de especies en el estado sucesional uno pero no en el dos y d= Número 

de especies ausentes de estados sucesionales. 
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Co-ocurrencia 

Las matrices de presencia-ausencia son la unidad fundamental de análisis 

en la ecología de comunidades, aunque pocos aspectos son tan controversiales 

como su análisis estadístico (Gotelli 2000). La idea de que existen reglas 

determinísticas que gobiernan la forma en que las especies se asocian para 

conformar comunidades fueron propuestas por Diamond (1973, 1974), quién 

plantea tres preguntas fundamentales acerca de la estructura de las comunidades: 

1. ¿Hasta que grado las especies que integran una comunidad mutuamente 

se seleccionan de un conjunto más amplio de tal forma que se adecuan 

unas a otras? 

2. ¿La comunidad resultante resiste invasiones, y si es así, cómo? 

3. ¿Hasta que grado es la composición de especies de una comunidad es 

determinada por pro las propiedades del ambiente y hasta que grado 

depende de eventos estocásticos? 

Posteriormente Diamond (1975) al estudiar las comunidades de aves de del 

archipiélago Bismarck propuso que la matriz de co-ocurrencia, particularmente 

aquellas entradas en las que una especie está presente y otra ausente en un sitio 

y en otro se invierte el patrón (checkerboard), que se ilustra a continuación:  

 

  

 Sitio1 Sitio 2 

Especie 1 

Especie 2 

1        0 

0       1 
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Según Diamond (op. cit.) esa distribución refleja reglas de estructuración de 

comunidades. En contraste con esta propuesta, Connor y Simberlof (1979) 

encontraron que muchos de los patrones de las matrices de presencia-ausencia 

no difieren estadísticamente de aquellos que podrían encontrarse solo por azar, 

concluyendo que no es factible evaluar reglas que determinen la estructuración de 

las comunidades. Stone y Roberts (1990) propusieron un coeficiente basado en 

los pares de especies con distribución mutuamente excluyente que presenta 

mayor confiabilidad en la detección de patrones de co-ocurrencia (Gotelli 2000). 

La fuerza fundamental que se asume que determina la estructura de comunidades 

y por lo tanto la explicación de los patrones no azarosos es la competencia. 

Se han propuesto al menos cuatro formas para el análisis de patrones de 

co-ocurrencia: (1) número de pares de especies que forman sistemas de especies 

con distribuciones mutuamente excluyentes; (2) un coeficiente de especies con 

distribución mutuamente exclusiva; (3) relación de varianzas y (4) número de 

combinaciones de especies. Cada uno de estos índices es un número único que 

resume los patrones de co-ocurrencia de una matriz de presencia-ausencia 

(Gotelli 2000). El coeficiente de co-ocurrencia se estima como: 
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Donde Si es igual al total del renglón i, R es el número total de especies en 

la matriz, Q es igual al número de sitios en que ambos miembros de un par de 

especies están presentes. Esta aproximación mide la segregación de especies 

pero no requiere distribución perfecta de pares con distribución mutuamente 

exclusiva. 
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Otra medida para estimar el grado de estructuración es el número promedio 

de especies con distribución superpuesta (e. g. Sale 1974; Joern y Lawlor 1980), 

pero presenta poca sensibilidad para detectar algunos cambios importantes 

(Thomson y Rusterholtz 1982). 

 

Estructura de Tamaño 

 En cuanto al tamaño, ha sido considerado como una característica que 

permite minimizar la competencia entre las especies que integran una comunidad. 

Su importancia en este sentido fue destacada ya desde 1959 por Hutchinson, 

quién notó que cuando las especies de escarabajos acuáticos de una piscina son 

ordenados de menor a mayor talla la relación de tamaños de cada especie con la 

siguiente más pequeña era de 1.3, por lo que propone que la relación 1.3 puede 

representar una diferencia de tamaño mínimo entre especies que es necesaria 

para asegurar la coexistencia. Especies que son muy similares en tamaño corporal 

pueden no ser capaces de coexistir por la amplia superposición en el uso de 

recursos compartidos. Así puede concluirse que existe una relación mínima de 

tamaños que es compatible con la coexistencia de especies ecológicamente 

similares y por otra parte tres o más especies ecológicamente similares en 

coexistencia tienden a presentar una relación de tamaños constante, aunque esta 

relación puede variar entre sitios. Simberloff y Boecklen (1981) presentan una 

compilación muy completa de los estudios hasta entonces publicados. 
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Estructura Trófica 

El estudio de la superposición de nicho tiene una larga historia en la 

ecología de comunidades. Las teorías de similitud limitante (MacArthur y Levins 

1967) y de desplazamiento de caracteres ecológico (Bulmer 1974) predicen que la 

competencia interespecífica puede conducir a la reducción de la superposición del 

nicho de las especies en competencia. Demostrar estas ideas con datos empíricos 

conduce a tres cuestiones: (1) ¿Qué aspectos del nicho deben ser medidos?; (2) 

¿Cómo se puede cuantificar el grado de superposición de nicho entre dos 

especies? y (3) ¿Cuánta superposición de nicho puede esperarse en la ausencia 

de competencia? 

No existe una respuesta universalmente aceptada sobre la primera cuestión 

debido a que existe un número infinito de recursos que pueden ser particionados 

por las especies. Si dos especies muestran superposición completa de nicho 

siempre existe la posibilidad de que la partición ocurra en otro eje, no considerado 

en el estudio. Sin embargo, Schoener (1974) argumenta que el microhábitat, la 

dieta y el tiempo de actividad son los tres ejes del nicho más importantes y que la 

mayor diferenciación ocurre a lo largo de los dos primeros ejes. 

 

MÉTODOS 

Análisis de Datos  

Con el fin de evaluar el grado al que el número de especies registradas en 

cada estado sucesional es una estimación aceptable del número real presente en 

cada uno de ellos calculamos el número esperado de especies de acuerdo al 
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modelo asintótico de acumulación de Dependencia Lineal (Soberón y Llorente, 

1993) siguiendo el proceso descrito por Moreno y Halffter (2000), para calcular los 

parámetros del modelo se aleatorizaron 100 veces las muestras con el programa 

EstimateS (Colwell, 2005) siguiendo las recomendaciones de Moreno y Halffter 

(2000; 2001). 

Al nivel alfa la diversidad fue estudiada en distintos aspectos: la riqueza de 

especies, dominancia por medio del índice de Berger-Parker, la equitatividad y el 

índice de Shannon-Wiener. Los valores de este último fueron comparados 

estadísticamente por medio de la prueba t-student modificada por Hutcheson (Zar, 

1984) y como una alternativa el método propuesto por Solow (1993). 

Las abundancias relativas (número de individuos de cada especie, dividido 

entre el esfuerzo de colecta invertido en cada zona) se compararon por medio de 

la prueba no paramétrica U de Mann-Witney.  

 Con la finalidad de conocer la importancia relativa de la presencia de las 

especies y su abundancia en la caracterización de los tres estados sucesionales 

se realizó un análisis de componentes principales sobre una matriz de correlación 

de datos previamente estandarizados (media cero y desviación estándar de 1).  

 Para conocer el grado de similitud total entre los estados que conforman la 

cronosecuencia se calcularon los índices de similitud de Morisita y de Sörensen 

entre todas las combinaciones de estados sucesionales. 

Estructura de Tamaños 

Se empleó como estimador del tamaño la longitud máxima del cráneo, 

promediando las medidas individuales que para esta variable se presentan en 

Goodwin (1969) para cada una de las especies. A partir del valor más pequeño 
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(Cuadro 27) para cada estado sucesional y considerando amplitudes de intervalos 

correspondientes a 10% de este valor se construyeron intervalos regulares de 

tamaño. Posteriormente cada especie fue agrupada en la clase de tamaño 

correspondiente obteniéndose así una tabla de frecuencias cuyas frecuencias 

fueron comparadas con la prueba Χ2 entre estados sucesionales y contra una 

distribución al azar (1000 aleatorizaciones) para determinar si es posible que la 

distribución observada sea un efecto del azar. 

 

Estructura Trófica 

Para conocer si los hábitos alimentarios tienen un papel determinante en la 

determinación de la estructura de la comunidad de pequeños mamíferos terrestres 

en los estados sucesionales estudiados construimos matrices de hábitos 

alimentarios por estado sucesional a partir de la información presentada en 

distintas fuentes sobre hábitos alimentarios de las especies presentes en la zona 

de estudio: No se encontró información especifica sobre la dieta de Oryzomys 

rostratus, pero si para O. melanotis, de talla similar y presente en ambientes 

tropicales, y del que previamente O. rostratus era considerado una subespecie, 

acepta en laboratorio una dieta de semillas principalmente (Ceballos 1990). Para 

Reithrodontomys fulvescens Kincaid y Cameron (1982) encontraron que el 88.9% 

de la dieta la constituyen invertebrados. Liomys irroratus es granívora (Ceballos 

1990). Marmosa mexicana es frugívora, insectívora y devoran polluelos de pájaros 

silvestres (Villa y Cervantes 2003). Peromyscus aztecus se alimenta de semillas, 

hongos, brotes de algunas herbáceas y algunos insectos (Ceballos y Galindo 

1984; Jiménez-Almaraz et al. 1993). Peromyscus levipes se alimenta de 
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artrópodos, semillas, hongos, partes verdes de plantas y frutos, anélidos, 

moluscos y pequeños vertebrados (Ceballos y Galindo 1984, Jiménez Almaráz et 

al. 1993, Reid 1997). 

La forma común de estudiar este aspecto es la prueba Χ2, considerando 

como clases cada uno de los hábitos alimentarios y contabilizando como 

frecuencias las especies que ejercen cada uno de dichos hábitos (Cuadro 28).  

 

Co-ocurrencia 

La cuantificación de pares de especies con distribución mutuamente 

excluyente de la matriz de presencia-ausencia fue realizada por medio del 

coeficiente de Stone y Roberts (1990) y este valor observado comparado contra 

una distribución al azar (1000 combinaciones).  

 

RESULTADOS 

Composición Taxonómica 

Se muestreó en forma mensual durante 14 meses por cuatro noches 

consecutivas cada mes. Se capturaron y marcaron un total de 1714 ejemplares 

pertenecientes a dos ordenes, cuatro familias, seis géneros y 10 especies (Cuadro 

20). Destaca la presencia de la musaraña Cryptotis maga, endémica de la Sierra 

Juárez, en el estado de Oaxaca y Oryzomys chapmani endémico de México. A 

continuación se mencionan las variaciones en las distintas componentes de la 

diversidad medidos y comparados en los tres estados sucesionales. 
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Número de Especies 

En los tres estados sucesionales el número observado de especies fue 

prácticamente igual al valor esperado de la asíntota predicha por el modelo de 

Dependencia Lineal (Cuadro 21): En el Bosque Joven se registraron 10 especies y 

el modelo predice una asíntota de 9.782; en el Intermedio el valor esperado es de 

7.318 y el observado de ocho; en el Maduro el modelo predice 4.984 mientras que 

en el muestreo se registraron cinco especies, por lo que puede concluirse en este 

aspecto que los números observados de especies derivados del muestreo son 

aproximaciones aceptables del número real de especies presentes en cada uno de 

los estados sucesionales. En la figura 10 se muestran las curvas teóricas de 

acumulación de acuerdo al modelo de Dependencia Lineal y la observada 

aleatorizada a través de los 14 periodos de muestreo para cada estado 

sucesional. 

El Bosque Joven mostró el mayor número de especies con 10, de las 

cuales Oryzomys rostratus y Reithrodontomys fulvescens fueron exclusivas. En el 

Bosque Intermedio se registró la presencia de ocho especies y en el Maduro de 

cinco. Ni el Bosque Intermedio ni el Maduro mostraron alguna especie exclusiva. 

 

Dominancia 

El índice de Berger-Parker indica que en el Bosque Joven existe un grado 

menor en casi un 50% de dominancia que la observada en los bosques 

Intermedios y Maduro, pero más importante aún, la especie con mayor predominio 
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es diferente: en el caso del Bosque Joven la especie más abundante es 

Reithrodontomys sumichrasti, que representa el 28.33% de los ejemplares 

registrados, mientras que en los otros dos estados sucesionales es Peromyscus 

aztecus (54.52% en el Bosque Intermedio y 45.03% en el Maduro) (Cuadro 22). 

 

Índices de Equidad 

La comparación por medio de remuestreo (Cuadro 23) indica que el Bosque 

Joven difiere de los otros dos. De las 10,000 simulaciones realizadas ninguna 

presentó un valor mayor al del delta observado. Los estados Intermedio y Maduro 

no mostraron diferencias estadísticamente significativas, un total de 3711 de las 

10,000 simulaciones arrojaron valores mayores a los observados de la diferencia 

entre los índices de Shannon-Wiener. La prueba t de Hutchenson (Cuadro 23) 

muestra el mismo patrón: no existen diferencias entre los estados Intermedio y 

Maduro, pero el Joven mostró un valor significativamente más alto. Este patrón se 

ve confirmado por el examen de los intervalos de confianza al 95% que muestran 

superposición entre el estado Intermedio y el Maduro (Cuadro 22). 

 

Abundancia 

No se observaron diferencias significativas de abundancias entre estados 

sucesionales (Cuadro 24). Para toda la zona de estudio la especie más abundante 

fue Peromyscus aztecus, que representó más del 37% del total de ejemplares 

registrados, seguido de Oryzomys chapmani (19.65), mientras que Marmosa 
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mexicana y Oryzomys rostratus fueron muy poco abundantes (tres y seis 

ejemplares, respectivamente). 

 

Distribución de las Abundancias 

La distribución de las abundancias en el Bosque Joven e Intermedio no 

difirió significativamente de las esperadas de acuerdo a los modelos de Series 

logarítmicas, Log-Normal y de la Vara Rota (Cuadro 25). El Bosque Maduro, en 

cambio, mostró una distribución que no difiere significativamente de las esperadas 

de acuerdo a los modelos de Series Geométricas y Logarítmicas. 

 

Ordenación 

El 90.47 % de la variabilidad total de la muestra es explicada por los dos 

primeros componentes principales, el primero explica el 78.06 % y permite la 

separación de los dos cuadrantes de Bosque Joven de los otros dos estados 

sucesionales (figura 11). Destaca el hecho de que el cuadrante 1 de Bosque 

Joven muestra diferencias considerables con el resto de cuadrantes, incuido el 

cuadrante 2 de este mismo estado sucesional. Esta separación se debe a la 

presencia exclusiva de Reithrodontomys fulvescens y Cryptotis magna en el 

Bosque Joven, así como una mayor proporción de Peromyscus mexicanus y de 

Reithrodontomys sumichrasti, mientras que los estados Intermedio y Maduro se 

caracterizan por la ausencia de Oryzomys rostratus y, proporciones altas de 

Peromyscus aztecus (más del 45%) y P. levipes (más del 10%) (Cuadro 26).  
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El segundo Componente Principal explica 12.4 % de la varianza total y 

permite la separación de los dos cuadrantes de Bosques Maduro y el cuadrante 1 

del Bosque Joven. En este Componente Principal el cuadrante 2 de Bosque Joven 

se observa muy similar a los dos de Bosque Intermedio (figura 11). Esta 

separación se deriva principalmente de la presencia de Cryptotis magna y Liomys 

irroratus en el estado Intermedio y la abundancia proporcionalmente más alta 

(27.20 %) de Oryzomys chapmani en el estado Maduro (Cuadro 26). 

 

Similitud 

 Como ya se mencionó antes, en el Bosque Joven se registró el mayor 

número de especies (10), dos de ellas exclusivas de este (Oryzomys rostratus y 

Reithrodontomys fulvescens). Considerando únicamente la presencia y/o ausencia 

de especies estimada con el índice de Sörensen (Cuadro 29), la similitud entre el 

Bosque Joven y los otros dos es la más pequeña (en promedio 52.7%), mientras 

que entre el Intermedio y el Maduro es del 80%. La estimación que incluye las 

abundancias (índice de Morisita, Cuadro 29), muestra un patrón similar con un 

mayor grado de similitud entre los bosques Intermedio y Maduro (96.3%). 

 

Tamaños 

Ninguno de los tres estados sucesionales presentó una distribución de 

tamaños que significativamente difiriera del azar. Para el Bosque Joven el valor 

observado fue de 0.00030 y después de 1000 simulaciones, 296 presentaron 

valores mayores o iguales, para el estado Intermedio el valor observado fue de 
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0.00038 y 335 de las simulaciones arrojaron valores iguales o mayores. 

Finalmente, para el estado Maduro el valor observado fue 0.00029 y 215 

simulaciones mostraron valores iguales o mayores. La aproximación por medio de 

la prueba Χ2 no mostró que los patrones de frecuencias en las clases de tamaños 

difieran entre los tres estados sucesionales. 

Gremios Tróficos 

En el conjunto de datos estuvieron representados tres gremios tróficos 

(Cuadro 28), con el grupo de los omnívoros como el predominante, con cinco 

especies, la granivoría y la insectivoría estuvieron representadas con dos especies 

cada uno y el grupo de los frugívoros con sólo una especie. Al nivel de estado 

sucesional los tres gremios estuvieron representados tanto en el Bosque Joven 

como en el Intermedio, mientras que en el Maduro no se registraron especies 

frugívoras. Al igual que en el caso de la estructura de tamaños, no se encontraron 

diferencias entre la estructura de gremios tróficos y patrones obtenidos al azar y, 

la prueba Χ2 indica que no existen diferencias estadísticamente significativas entre 

la distribución de las frecuencias de los tres estados sucesionales (Chi2=0.8912, 

g.l.=6, P=0.9894). 

 

Co-ocurrencia 

 No se observó algún par de especies con distribuciones mutuamente 

excluyentes (checkerboards) entre los tres estados sucesionales, por lo que no fue 

posible calcular el valor de co-ocurrencia ni la probabilidad de que este fuera 

observado únicamente por azar. 



 

 126

 

DISCUSIÓN 

Estructura de Comunidades y Biodiversidad 

La heterogeneidad representada en la cronosecuencia estudiada puede 

tener importantes implicaciones en la conservación de la diversidad biológica y en 

la comprensión de las características de los bosques mesófilos de montaña si se 

considera como punto de comparación el estudio de Bonilla Ruz (1999) en otro 

bosque mesófilo de montaña en Oaxaca, también en la Sierra Norte, en el 

municipio de Tanetze de Zaragoza, muy cerca de San Juan Juquila Vijanos. Este 

autor menciona que aunque algunos elementos vegetales indican algún grado 

pequeño de perturbación podría ser comparable al estado denominado aquí como 

Maduro. Con el mismo método de campo (trampas Sherman para la captura de 

ejemplares vivos, dispuestas en cuadrantes, visitas mensuales por un año) 

registró cuatro especies de pequeños mamíferos terrestres, número similar a las 

cinco observadas en el presente estudio en el Bosque Maduro. En ambos estudios 

se registró a Peromyscus mexicanus, Oryzomys alfaroi y Liomys irroratus. 

En Tanetze se registró a Reithrodontomys mexicanus, que no se encontró 

en San Juan Juquila Vijanos, mientras que R. sumichrasti y P. aztecus no se 

mencionan en la primera localidad, a pesar de que esta última fue la especie más 

abundante tanto en el estado Maduro como en el Intermedio. 

La necesidad de colectar en varios sitios para poder registrar a la mayor 

parte de las especies presentes en un área determinada ya ha sido señalada por 

Caro et al. (2001), quienes encontraron que en la reserva Chiquibul en el oeste de 
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Belice en un bosque subtropical de los cuatro sitios muestreados compartieron 

únicamente el 33% de las especies y más del 20% estuvieron restringidas a solo 

un sitio. 

En la misma zona de San Juan Juquila Vijanos, Cordoba y del Castillo 

(2001) estudiaron los cambios en la cobertura de los troncos de los árboles por 

parte de plantas epifitas en los mismos estados sucesionales que los aquí 

estudiados, aunque no se estudiaron las diferencias al nivel de riqueza de 

especies encontraron que las mayores diferencias en la cantidad de superficie 

cubierta se encontró entre el Bosque Joven y los restantes, con los bosques 

Intermedio y Maduro con mayor similitud. 

 Vázquez et al. (1999-2000) mencionan únicamente la presencia de dos 

especies en un estudio comparativo entre un bosque mesófilo bien conservado y 

uno perturbado, Peromyscus aztecus y Reithrodontomys fulvescens en el estado 

de Jalisco, aunque cabe mencionar que el objetivo del estudio fue la comparación 

de parámetros demográficos, por lo que cabe la posibilidad de que hayan 

registrado otras especies, pero con abundancias bajas y por lo tanto no se 

mencionen. 

En estudios con mamíferos en otros sitios y hábitats se han encontrado 

patrones similares a los aquí documentados. Medellín y Equihua (1998) 

compararon el número de especies de pequeños mamíferos en campos agrícolas 

abandonados (seis años en regeneración) y bosques tropicales no perturbados 

circundantes en la Selva Lacandona, Chiapas. La riqueza de especies no difirió 

entre ambas zonas, aunque algunas especies como Heteromys desmarestianus, 

Didelphis marsupialis y Ototylomys phyllotis seleccionaron el bosque como hábitat 
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primario. En bosques con distintos tipos de disturbio en Uganda la riqueza de 

especies de roedores fue más alta en bosque talados que en aquellos no 

perturbados (Isabirye-Basuta y Kasenene 1987). 

Lopes y Ferrari (2000) encontraron que la diversidad de especies, 

abundancia, biomasas total y promedio de mamíferos de talla mediana y grande 

como primates, edentados, artiodáctilos y perisodáctilos en el este de la selva 

amazónica brasileña tienden a disminuir en forma inversamente proporcional con 

el disturbio antropogénico, aunque cabe destacar que uno de los factores que 

estos autores estudiaron es la cacería y un patrón derivado de este efecto es que 

aquellas especies que no son aprovechadas por los cazadores incrementan su 

abundancia conforme se incrementan los disturbios en la selva, particularmente 

fragmentación y tala. 

 Es probable que algunas comunidades estén adaptadas a perturbaciones 

fuertes de ocurrencia regular, por ejemplo en Belice los huracanes de alta 

intensidad que pueden devastar proporciones considerables de la cobertura 

vegetal se presentan aproximadamente cada siete años (Friesner 1993, citado en 

Lewis 2001), por lo que la corta selectiva de algunos árboles (seis por hectárea) 

no representa comparativamente un cambio drástico para la fauna de la zona. 

Para los mamíferos de ecosistemas templados se han observado patrones 

similares a los de este estudio. En Columbia Británica, Canadá, Sullivan et al. 

(1999) al comparar algunos parámetros demográficos, abundancia y la diversidad 

de pequeños mamíferos terrestres de bosques de pino no alterados, con cortes y 

quemas. Al nivel de especie observaron distintos patrones, algunas especies 

como Peromyscus maniculatus, Microtus pennsylvanicus, M. longicaudus y 
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Tamias amoenus incrementaron su abundancia en los bosques alterados, otras 

como Clethrionomys gapperi disminuyeron en el bosque sin manejo y otras como 

Sorex sp. mantuvieron abundancias similares en todos los bosques estudiados. El 

número promedio de especies del bosque no alterado mostró un valor muy similar 

al que sufrió aclareos y quema, mientras que aquel en que solo se practico aclareo 

se observo el mayor número de especies. La diversidad (índices de Shannon-

Wiener y de Simpson) no difirió estadísticamente entre los sitios, aunque aquellos 

con aclareo mostraron los valores más altos. En contraste, para Clethrionomys 

gapperi Keinath y Hayward (2003) encontraron mayor preferencia por bosques 

bien conservados 

Malcolm y Ray (2000) mencionan cambios en la estructura de comunidades 

de roedores en África Central debidos a la presencia de caminos primarios 

(permanentes) y secundarios (únicamente activos para la explotación forestal) en 

comparación con bosques primarios. La riqueza de especies y la diversidad 

(índice de Shannon-Wiener) no difirieron significativamente entre zonas con 

caminos primarios y secundarios de distinta edad (12 y 19 años), pero ambos 

mostraron valores más altos que las zonas no perturbadas. 

 Este patrón no parece ser exclusivo de los mamíferos, otros taxa muestran 

una respuesta similar. Mardsen (1998) al comparar la diversidad (estimada con el 

índice de Shannon-Wiener) de la comunidad de aves en una zona recientemente 

talada y otra no perturbada, encontró que en la selva talada existe mayor 

diversidad que en el fragmento conservado. 

 Es probable que la respuesta de la comunidad en su conjunto a distintas 

fuentes de perturbación sea dependiente de la naturaleza misma del taxa en 
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cuestión. Por ejemplo Lewis (2001) encontró que en Belice una comunidad de 

mariposas de una selva tropical no se vio afectada en su riqueza de especies, la 

abundancia individual de especies o el patrón de la distribución de las especies en 

zonas de aprovechamiento forestal selectivo, la comunidad de aves de la misma 

zona mostró el mismo patrón (Mallory y Brokaw 1997 citado en Lewis 2001). 

Thiollay (1992) estudio la estructura y composición de la comunidad de 

aves de bosques en que tenían uno y 100 años de haber sido talados, así como 

de bosques no perturbados en Guyana Francesa. Los efectos de la tala fueron 

considerables: aunque solo se taló un poco más del 3% de los árboles, después 

de la tala se produjo un descenso en 27-33% de la riqueza de especies, 

abundancia y frecuencia de avistamientos. Los índices de diversidad también 

mostraron valores más bajos, aunque no en forma tan marcada, se incrementó la 

dominancia y la diferencia en la composición específica entre estas comunidades 

se incrementó hasta el 45%. Asimismo se modificó la distribución de los gremios 

tróficos. 

La literatura acerca de la relación entre la diversidad de especies y la 

productividad es abundante, pero contradictoria. Algunos autores confirman una 

relación positiva entre estos dos aspectos. Owen (1988) encontró que en Texas 

los datos tanto de roedores como de carnívoros apoyan la hipótesis de que en 

zonas de productividad baja, la riqueza de especies se incrementa, apoyando la 

hipótesis de que Tilman (1982) desarrolló para las plantas. En el modelo Tilman la 

riqueza de especies y la riqueza de los recursos o productividad son simétricos y 

se caracteriza por un ascenso, un máximo y una fase de descenso dependiendo 

de la cantidad de recursos disponibles. La diversidad alcanza valores máximos a 
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niveles moderadamente bajos de disponibilidad de recurso, comenzando a 

decrecer conforme el medio se vuelve más rico en recursos. 

Los resultados de este estudio indican que de los tres estados sucesionales 

analizados, el Bosque Joven es el más divergente, con mayor número de 

especies, menor dominancia, la especie dominante (Reithrodontomys sumichrasti) 

es distinta a aquella de los bosques Intermedio y Maduro (Peromyscus aztecus), 

menor dominancia y mayor equidad, mientras que los bosques Intermedio y 

Maduro presentan una considerable similitud entre sí. Para la misma zona 

Bautista-Cruz y del Castillo (2005) encontraron que las características del suelo 

muestran el mismo patrón: Después de los 75 años (Bosque Intermedio y Bosque 

Maduro) las propiedades del suelo cambió poco. Para la comunidad vegetal 

Blanco Macias (2001) encontró que el Bosque Intermedio presenta la mayor 

diversidad (estimada con el índice de Shannon-Wiener), pero el mayor número de 

especies se encontró en el Bosque Maduro (Cuadro 22). 

 Los patrones mostrados por los distintos aspectos de la diversidad biológica 

estudiados no apoyan la hipótesis alternativa del Bosque Maduro como aquel con 

mayor diversidad, porque a diferencia de lo esperado, todos señalan al Bosque 

Joven como el más diverso. 

 

Tamaños, Gremios Tróficos y Co-ocurrencia 

La aproximación empleada en este estudio indica que la posibilidad de que 

la competencia constituya un elemento determinante modelador no está apoyada. 

Los resultados en este aspecto son contradictorios, aún en casos en que se 
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estudio el mismo grupo en zonas geográficas similares. Por ejemplo Gainsbury y 

Colli (2003) encontraron que de cuatro comunidades de lagartijas en la Amazonia, 

dos presentan una estructura definida (no explicada por el azar) en su 

composición de gremios tróficos, las otras dos no y ninguna con respecto a la 

distribución de tamaños. Pleasants (1990) consideró que varios de los resultados, 

particularmente en aquellos casos en que se concluye que la estructura observada 

de las comunidades no difiere significativamente de aquellas obtenidas al azar son 

inadecuadas porque únicamente se fundamentan en el examen de la distribución 

de las co-ocurrencias y no incluyen a la comunidad en su totalidad. 

Gotelli y McCabe (2002) revisaron y reanalizaron datos de 96 publicaciones, 

considerando si estos mostraban o no una composición o estructura distinta a la 

esperada solo por azar. Encontraron que en general en la mayoría de los casos 

las composiciones observadas no son explicables por efectos al azar, asimismo, 

las estructuras no explicables por el azar se observan con mayor frecuencia en 

homeotermos que en poiquilotermos y, en general, consideran que sus resultados 

apoyan la idea de Diamond de estructuras no azarosas en la constitución de las 

comunidades biológicas. 

Wilson y colaboradores (2000) emplearon una aproximación cuantitativa 

para estudiar la estructura de comunidades en Nueva Zelanda con datos 

cuantitativos (no pares de especies con distribución mutuamente exclusiva), pero 

no encontró evidencias de una estructura distinta la esperada solo por azar. 

Simberloff y Boecklen (1981) presentan una compilación y reanálisis de 

estudios cuyo objetivo fue determinar si existen relaciones de tamaños mínimos y 

si estos son constantes en distintas comunidades, entre ellos destacan varios de 
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los estudios ya clásicos de J. Brown (casos 5 y 6 del Cuadro 1 de Simberloff y 

Boecklen 1981) en comunidades de roedores del desierto, en los que parece 

haber una relación significativa y constante de tamaños, pero en otros mamíferos 

como murciélagos los resultados son contradictorios, con casos que apoyan la 

existencia tanto de relaciones mínimas y constantes de tamaño (casos 1, 2 y 3 del 

Cuadro 1 de Simberloff y Boecklen 1981) y otros en los que no se encuentran 

estas características (caso 4). Para los mamíferos en su conjunto (caso 7) se 

presentó como significativa solo la relación de tamaños constante, pero no un 

valor mínimo. Cabe destacar que en la mayoría de los estudios de con 

invertebrados (casos 23, 24, 28-31) no se encontró esta relación constante. 

Finalmente, otra forma no abordada en este estudio para conocer los 

patrones de estructura en las comunidades es a partir del estudio morfométrico de 

los individuos, aproximación que permite comprender o al menos generar hipótesis 

sobre la relación entre la anatomía de los organismos y su relación con algún 

atributo o función específica. 

Los resultados no apoyan la hipótesis alternativa de estructura de tamaños 

diferentes en los tres estados sucesionales estudiados. 
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CAPÍTULO V: CONCLUSIONES 

 

Los resultados del modelamiento de datos de captura-recaptura y otros 

parámetros poblacionales indican una respuesta diferencial a las condiciones 

presentes en cada uno de los tres estados sucesionales estudiados, al menos 

para las dos especies para las que se contó con datos suficientes: mientras que 

Oryzomys chapmani muestra probabilidades de supervivencia estadísticamente 

iguales en los bosques Joven e Intermedio y en el Bosque Maduro un valor más 

alto en la temporada seca que en la de lluvias, Peromyscus aztecus muestra un 

patrón mas complejo, con los bosques Joven y Maduro con los valores más altos 

en la temporada seca y el Intermedio sin variaciones. Las probabilidades de 

captura muestran un patrón similar: O. chapmani no presentó diferencias 

estadísticamente significativas entre los Bosques Joven e Intermedio, mientras 

que en el Maduro se observó un valor mas alto en la temporada de lluvias, por otra 

parte P. aztecus presentó valores similares entre los bosques Joven y Maduro, 

con variaciones significativas en el Intermedio, que mostró el valor más alto en la 

parte media de la temporada seca. 

Cabe mencionar que la posibilidad de encontrar modelos específicos para 

explicar las variaciones en historias de captura-recaptura para cada estado 

sucesional, temporada, periodo, especie y otras fuentes de variación es factible 

con el empleo de modelos probabilísticos y con criterios de selección de los 

modelos candidatos. Esta metodología permite desarrollar una serie de modelos 

candidatos que pueden explicar potencialmente la variación observada en las 



 

 135

historias de captura-recaptura, ya sea a partir de hipótesis específicas o bien 

explorando distintas combinaciones de las fuentes de variación. Una vez 

construidos, la aplicación de estrategias de selección de modelos, como el Criterio 

de Información de Akaike, permite seleccionar con objetividad cual de las hipótesis 

representadas por cada modelo candidato es la explicación más probable de los 

patrones de las historias de captura-recaptura. Aunque el procedimiento es 

complejo y operativamente difícil de ejecutar con las herramientas disponibles 

actualmente y requiere de tamaños muestrales relativamente grandes, presenta 

ventajas considerables sobre los métodos de enumeración convencionales, como 

el del Mínimo Número de Individuos Vivos. Además de los problemas técnicos de 

este último método que se discutieron en el Capítulo II, la limitante más importante 

de este método es que, aunque se pueden estimar el tamaño poblacional y la 

trapabilidad para distintos niveles de variación tanto temporal como espacial, no es 

posible determinar cual de ellos es el más adecuado, porque no existen para ello 

métodos análogos a los de Máxima Verosimilitud, Criterios de Información, 

Parsimonia u otros más. 

En lo que respecta a las áreas de actividad y distancias recorridas, aunque 

los valores estimados en este estudio son comparables a los conocidos para otras 

especies de roedores, resaltan por una parte las limitantes técnicas, a pesar del 

número relativamente alto de ejemplares registrados, el número de individuos para 

los que se contó con dos o más recapturas en estaciones de trampeo diferentes, 

que es mínimo requerido para definir un área, fueron muy limitadas, lo que tuvo 

como consecuencias, por una parte una representatividad muy limitada de las 

áreas de actividad y movimientos reales de O. chapmani y P. aztecus y, por otra 
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parte, también excluye la posibilidad de aplicar métodos más poderosos para este 

tipo de atributos, como el del Kernel. Una contribución relevante en este sentido es 

la aplicación de Análisis Exploratorios, específicamente Diagramas de Tallo y 

Hoja, que representan una alternativa al criterio de la exclusión del 5% de las 

localizaciones extremas para estimaciones más conservadoras, pero más 

confiables de las áreas de actividad. La aplicación de este criterio a conjuntos de 

datos como los aquí estudiados, caracterizados por una alta proporción de 

individuos con únicamente tres localizaciones disponibles, resultaría en una 

cantidad muy pequeña de datos para el análisis. La estrategia de calcular las 

áreas de actividad de todos los individuos con todas las localizaciones disponibles 

para cada uno de ellos, y después aplicar Análisis Exploratorio para eliminar áreas 

atípicas, más que localizaciones atípicas, permite maximizar el número de áreas 

para el estudio, a la vez que garantiza la exclusión de áreas atípicas. 

Por otra parte, al igual que en el caso del análisis de las historias de 

captura-recaptura, las áreas de actividad muestran diferencias importantes en los 

patrones de variación entre las dos especies estudiadas: mientras que en el caso 

de O. chapmani las diferencias entre estados sucesionales y la variación entre 

temporadas explican casi el 60% de la varianza en las áreas de actividad, P. 

aztecus explican apenas un poco mas del 3%. 

La riqueza de especies de la cronosecuencia estudiada es moderada, pero 

incluye especies de alta importancia para la conservación de la diversidad 

biológica de la región y del país, como Cryptotis magna, musaraña endémica de la 

Sierra Juárez, Oaxaca y O. chapmani, endémico de México. De los tres estados 

sucesionales estudiados, el Bosque Joven mostró la mayor diversidad en todas 
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sus variantes: mayor riqueza de especies, fue el único que mostró especies 

exclusivas, presentó menor dominancia y mayor equitatividad y, la distribución de 

las abundancias que están presentes en él se ajusto mejor que los otros dos al 

modelo de la Vara Rota, que de los cuatro estudiados es el que predice la mayor 

homogeneidad en la distribución de las abundancias. La caracterización 

multivariada revela que las diferencias con los otros dos estados sucesionales no 

son únicamente de tipo cualitativo por la presencia exclusiva de C. magna y 

Reithrodontomys fulvescens, sino también por una mayor abundancia proporcional 

de P. mexicanus y R. sumichrasti, ambas presentes en los tres estados 

sucesionales. Así mismo, se observa una notable variabilidad entre los dos 

cuadrantes de Bosque Joven, mientras que los de Intermedio y Maduro se 

observan muy similares entre si. 

 La similitud promedio más alta se observó entre los bosques Intermedio y 

Maduro, con un valor de 80%, mientras que el Bosque Joven es en promedio 

similar en un 50% a los dos primeros. Esto significa que se requiere de al menos 

75 años de regeneración para que un fragmento de bosque mesófilo de montaña 

que ha sido eliminado con fines de uso agrícola por el método tradicional de roza, 

tumba y quema, alcance una estructura en la composición de la fauna de 

mamíferos de talla pequeña similar a la de los bosques maduros típicos de la 

zona. 

 Los datos indican que la distribución de frecuencias en clases de tamaño y 

gremios tróficos observadas no difiere estadísticamente de aquellas que podrían 

obtenerse solo por azar, así mismo, no se observaron pares de especies con 

distribución mutuamente excluyente. Las evidencias anteriores indican que la 
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competencia no es un factor determinante en la composición de la fauna de 

mamíferos de la cronosecuencia estudiada, al menos en los aspectos estudiados. 

Finalmente, la similitud de los patrones de diversidad de las comunidades 

de mamíferos terrestres de talla pequeña y los observados en grupos como los 

microorganismos del suelo o las platas epifitas en los mismos sitios y al mismo 

tiempo que los aquí estudiados, indica que es probable que las condiciones 

locales tengan un mayor impacto en la determinación de dichos patrones que lo 

observado en comunidades de ambientes templados. 
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CUADROS Y FIGURAS 

 

Cuadro 1. Parámetros descriptivos de la comunidad vegetal de tres estados 
sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 

Estado sucesional 
(tiempo en 

regeneración) 
Riqueza de 

especies 
Índice de 

Shannon-Wiener 

Densidad de 
árboles y arbustos 

en 0.1 ha 
1 (10 años) 21 2.35 45.4 
2 (75 años) 33 2.9 64.26 
3 (100 años) 37 2.88 48.68 
 

 
 

Cuadro 2. Fechas de muestreo agrupadas por periodo y temporada. 

 
Fechas de colecta Periodo Temporada 

(17-19Dic99)-(01-04-Feb00) 1 Seca 
(01-04-Feb00)-(29-Feb-02-Mar00) 2 Seca 
(29-Feb02-Mar00)-(05-08-Abr00) 3 Seca 
(05-08-Abr00)-(26-29-Abr00) 4 Seca 
(26-29-Abr00)-(23-26-May00) 5 Lluvias 
(23-26-May00)-(27-30-Jun00) 6 Lluvias 
(27-30-Jun00)-(29-31-Ago00-01-Sep00) 7 Lluvias 
(29-31-Ago-01-Sep00)-(05-08-Oct00) 8 Lluvias 
(05-08-Oct00)-(30-Nov-03-Dic00) 9 Lluvias 
(30-Nov-03-Dic00)-(13-16-Feb01) 10 Seca 
(13-16-Feb01)-(14-17-Mar01) 11 Seca 
(14-17-Mar01)-(19-22-Abr01) 12 Seca 
(19-22-Abr01)-(22-25-May01) 13 Lluvias 

 
 
 
Cuadro 3. Descripción y notación de los siete modelos estimados y comparados 
para cada estado sucesional. 
 

Modelo Descripción 
Φ, p Probabilidades de supervivencia y captura constantes 
Φ, pt(Periodos) Supervivencia constante, captura variable entre periodos 
Φt(Temporadas), p Supervivencia variable entre temporadas, captura constante 
Φ, pt(Temporadas) Supervivencia constante, captura variable entre temporadas 
Φt(Temporadas), pt(Temporadas) Supervivencia y captura variables entre temporadas 
Φt(Periodos), p Supervivencia variable entre periodos, captura constante 
Φt(Periodos), pt(Periodos) Supervivencia y captura variables entre periodos 
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Cuadro 4. Parámetros de bondad de ajuste de siete modelos candidatos para explicar la variación en historias de 
captura-recaptura de Oryzomys chapmani en tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 
 

Estado 
Sucesional Modelo QAICc ^c δQAICc Peso QAICc No. de parámetros QDevianza 

Joven Φ, p 87.9907 1.26 0 0.4244 2 32.4268413
 Φ, pt(Periodos) 89.4213  1.4306 0.20755 11 12.4802802
 Φt(Temporadas), p 90.023  2.0323 0.15363 3 32.3128151
 Φ, pt(Temporadas) 90.0806  2.0899 0.14927 3 32.3704492
 Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 92.2216  4.2309 0.05117 4 32.3128056
 Φt(Periodos), p 94.8579  6.8672 0.0137 11 17.9168563
 Φt(Periodos), pt(Periodos) 102.6109  14.6202 0.00028 17 8.3202905
       
Intermedio  Φ, pt(Temporadas) 68.9384 1.2769 0 0.35671 3 29.6040066
 Φ, p 69.0239  0.0855 0.34178 2 31.8227189
 Φt(Temporadas), p 70.3253  1.3869 0.1783 3 30.99083
 Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 71.0667  2.1283 0.12307 4 29.551583
 Φ, pt(Temporadas) 85.1578  16.2194 0.00011 14 18.8370738
 Φt(Temporadas), p 87.6493  18.7109 0.00003 14 21.3286101
 Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 97.3348  28.3964 0 20 12.9127857
        
Maduro  Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 194.9511 0.9555 0 0.85964 4 42.319045
 Φ, pt(Temporadas) 199.8856  4.9345 0.07291 3 49.3707971
 Φ, p 201.2033  6.2522 0.03773 2 52.7753625
 Φt(Temporadas, tp 202.8795  7.9284 0.01632 3 52.3646303
 Φ, pt(Periodos) 204.1221  9.171 0.00877 14 28.4986494
 Φt(Periodos), p 205.4087  10.4576 0.00461 14 29.7852238
 Φt(Periodos), pt(Periodos) 216.1593  21.2082 0.00002 22 19.3837731
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Cuadro 5. Probabilidades de captura (p), supervivencia (Φ) y tamaño poblacional 
(N) de Oryzomys chapmani de acuerdo al mejor modelo para tres estados 
sucesionales de boque mesófilo de montaña. Para las probabilidades de 
supervivencia y captura se muestran entre paréntesis los límites del intervalo al 
95% de confianza. 
 

Estado 

Sucesional 
Modelo Final Parámetro 

Valor 

(Intervalos del 95% de 

confianza) 

Joven  Φ, p p 0.426(0.164-0.737) 

  Φ 0.369 (0.205-0.571) 

  N 169 

    

Intermedio  Φ, p p 0.169 (0.048-0.452) 

  Φ 0.411 (0.195-0.667) 

  N 230 

    

Maduro  Φt(Temporadas), 

pt(Temporadas) 

pTemporada seca 0.275 (0.133-0.484) 

  pTemporada de lluvias 0.989 (0.989-1) 

  ΦTemporada seca 0.509 (0.319-0.696) 

  ΦTemporada de lluvias 0.212 (0.134-0.318) 

  nTemporada seca 85 

  nTemporada de lluvias 42 

  NTemporada seca 309 

  NTemportada de lluvias 42 
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Cuadro 6. Estimaciones del tamaño poblacional y de la trapabilidad (método MNIV) de Oryzomys chapmani en tres 
estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 
                
 Periodo  
 P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 P9 P10 P11 P12 P13 P14 Promedio 

Bosque Joven 
N 11 21 11 5 3 10 4 7 13 5 1 2   7.75
n 11 21 10 4 2 9 4 7 13 5 1 2   7.42
Trapabilidad 100 100 90.91 80 66.67 90 100 100 100 100 100 100   93.96
                

Bosque Intermedio 
N 10 20 4 11 7 10 10 9 7 6 4 1 1  7.50
n 10 20 3 10 6 9 10 9 7 5 4 1 1  7.08
Trapabilidad 100 100 75 90.91 85.71 90 100 100 100 83.33 100 100 100  93.75
                

Bosque Maduro 
N 4 24 8 27 9 35 11 3 1 8 7 4 10 5 11.14
n 4 24 6 25 5 35 11 3 1 8 7 4 10 5 10.57
Trapabilidad 100 100 75 92.59 55.56 100 100 100 100 100 100 100 100 100 94.51
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Cuadro 7. Coeficientes de correlación de Spearman (primera línea) y nivel de 
significancia (segunda línea) entre probabilidades supervivencia, recaptura y 
tamaño poblacional estimado de Oryzomys chapmani y riqueza de especies 
vegetales (S), valor del índice de Shannon-Wiener (H’) y densidad de árboles y 
arbustos en 0.1 ha de bosque (d) en tres estados sucesionanes de bosque 
mesófilo de montaña. 
 
 
 
 

  S H d 
Φ -0.5 0.5 0.5
  0.666667 0.666667 0.666667
p 0.5 -0.5 -0.5
  0.666667 0.666667 0.666667
N 0.5 1 1
  0.666667 0 0
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Cuadro 8. Parámetros de bondad de ajuste de siete modelos candidatos para explicar la variación en historias de 
captura-recaptura de Peromyscus aztecus en tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 

Estado sucesional Modelo QAICc ^c δQAICc Peso QAICc No. de parámetros QDevianza 
Joven Φt(Temporadas), p 184.661 1.1551 0 0.63201 3 93.719
 Φt(Temporadas),pt(Temporadas) 186.142 1.48 0.30141 4 92.988
 Φ, p 189.826 5.16 0.04777 2 101.04
 Φ, pt(Temporadas) 191.712 7.05 0.0186 3 100.77
 Φt(Periodos), p 200.772 16.11 0.0002 12 87.617
 Φ, pt(Periodos) 208.522 23.86 0 12 95.367
 Φt(Periodos), pt(Periodos) 225.306 40.65 0 21 83.273
   
Intermedio Φ, pt(Periodos) 503.365 1.1171 0 0.95392 14 131.407
 Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 511.569 8.2 0.01578 4 160.968
 Φt(Periodos), pt(Periodos) 511.762 8.4 0.01433 25 114.484
 Φt(Periodos), p 511.851 8.49 0.01371 14 139.892
 Φt(Temporadas), p 516.727 13.36 0.0012 3 168.181
 Φ, pt(Temporadas) 516.943 13.58 0.00107 3 168.397
 Φ, p 538.691 35.33 0 2 192.187
   
Maduro Φ, pt(Periodos) 416.363 1.3221 0 0.91764 14 94.953
 Φt(Temporadas), pt(Temporadas) 422.323 5.96 0.04661 4 122.705
 Φt(Periodos), pt(Periodos) 423.966 7.6 0.0205 25 76.091
 Φt(Temporadas), p 424.896 8.53 0.01288 3 127.35
 Φt(Periodos), p 429.299 12.94 0.00142 14 107.888
 Φ, pt(Temporadas) 430.155 13.79 0.00093 3 132.608
 Φ, p 438.911 22.55 0.00001 2 143.419
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Cuadro 9. Probabilidades de captura (p), supervivencia (Φ) y tamaño poblacional 
(N) de Peromyscus aztecus de acuerdo al mejor modelo para tres estados 
sucesionales de boque mesófilo de montaña. Para las probabilidades de 
supervivencia y captura se muestran entre paréntesis los límites del intervalo al 
95% de confianza. 
 
 

Estado 

Sucesional 
Modelo Final Parámetro 

Valor 

(Intervalos del 95% de 

confianza) 

Joven  Φt(Temporadas), p p 0.5445 (0.391-0.689) 

  ΦTemporada seca 0.822 (0.668-0.0.914) 

  ΦTemporada de lluvias 0.507 (0.391-0.689) 

  N 61 

Intermedio  Φ, pt(Periodos) P1 0.8447 (0.5299-0.9633) 
  P2 0.9163 (0.5739-0.9888) 
  P3 0.4937 (0.2328-0.7581) 
  P4 0.7841 (0.4978-0.9300) 
  P5 0.6021 (0.2905-0.8483) 
  P6 0.7796 (0.3999-0.9494) 
  P7 0.3416 (0.1407-0.6217) 
  P8 0.1677 (0.0355-0.5245) 
  P9 0.1347 (0.0146-0.6198) 
  P10 0.3856 (0.0683-0.8431) 
  P11 1 (0.9999-1.0000) 
  P12 0.6308 (0.4374-0.7897) 
  P13 0.1960 (0.0956-0.3597) 
  Φ 0.6796 (0.6089-0.7429) 
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Cuadro 9. (Continuación). 
 

Estado 

Sucesional 
Modelo Final Parámetro 

Valor 

(Intervalos del 95% de 
confianza) 

Intermedio Φ, pt(Periodos) N1 191 
  N2 23 
  N3 36 
  N4 19 
  N5 27 
  N6 29 
  N7 67 
  N8 48 
  N9 30 
  N10 10 
  N11 29 
  N12 109 
  N13 255 
    
Maduro  Φt(Temporadas), p 

 
ΦTemporada seca 0.7736 (0.665-0.854) 

  ΦTemporada de 

lluvias 

0.480 (0.355-0.609) 

  p 0.696 (0.573-0.796) 

  NTemporada seca 207 

  NTemportada de 

lluvias 

146 
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Cuadro 10. Estimaciones del tamaño poblacional (N), ejemplares capturados (n) y de la trapabilidad (método MNIV) de 
Peromyscus aztecus en tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 

 Periodo  
 P1 P2 P3 P4 P5 P6 P7 P8 P9 P10 P11 P12 P13 P14 Promedio 

Bosque Joven 
N 11 9 8 9 14 8 4 - - 4 10 12 9 3 8.42 
n 11 7 7 6 12 7 4   3 9 9 7 3 7.08 
Trapabilidad 100 77.78 87.50 66.67 85.71 87.50 100 - - 75 90 75 77.78 100 85.24 
                

Bosque Intermedio 
N 16 23 19 20 19 26 24 11 6 5 30 69 53 9 23.57 
n 16 21 18 15 16 23 23 8 4 4 29 69 50 9 21.79 
Trapabilidad 100 91.30 94.74 75 84.21 88.46 95.83 72.73 66.67 80 96.67 100 94.34 100 88.57 
                

Bosque Maduro 
N 3 12 8 11 15 20 8 6 4 11 62 53 39 18 19.29 
n 3 12 6 9 13 19 8 5 1 8 61 45 38 18 17.57 
Trapabilidad 100 100 75 81.82 86.67 95 100 83.33 25 72.73 98.39 84.91 97.44 100 85.73 
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Cuadro 11. Coeficientes de correlación de Spearman (primera línea) y nivel de 
significancia (segunda línea) entre probabilidades supervivencia y recaptura y 
riqueza de especies vegetales (S), valor del índice de Shannon-Wiener (H’) y 
densidad de árboles y arbustos en 0.1 ha de bosque (Densidad) para Peromyscus 
aztecus en tres estados sucesionanes de bosque mesófilo de montaña. 
 
 
 

S H’ d 
Φ -0.5 0.5 0.5
 0.666667 0.666667 0.666667
 1 0.5 0.5
p 0 0.666667 0.666667
 0.5 -0.5 -0.5
 0.666667 0.666667 0.666667
N -0.5 0.5 0.5
 0.666667 0.666667 0.666667
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Cuadro 12. Comparación de áreas de actividad, distancias máximas y distancias 
promedio recorridas entre sexos por twmporada y estado sucesional para 
Oryzomys chapmani. GL=grados de libertad, SC=suma de cuadrados, 
CM=Cuadrado medio, F=estadístico F, P=nivel de significancia, H=estadístico de 
la prueba de Kruskal-Wallis, N=número de observaciones, MEDIA=valor promedio. 
 

 
 

Áreas de Actividad 
Factor GL SC CM F P 
Sexo 1 15306.96 15306.96 0.42 0.527995
Temporada 1 472522.3 472522.3 12.81 0.002309
Bosque 2 279679.3 139839.7 3.79 0.043473
Total 21 1268750    
      
Comparación entre temporadas por estado sucesional   
 GL H P Grupo  
Bosque Joven 1 1.076923 0.299387 A  
Bosque Intermedio 1 4.581818 0.032313 AB  
Bosque Maduro 1 5.060241 0.024481   B  
      
Comparación entre temporadas       
 GL SC CM F P 
Bosque 4 619011.9 154753 4.05 0.017424
      
Grupo N Media Grupo   
Bosque Intermedio temporada 
lluviosa 3 150 A   
Bosque Maduro temporada seca 3 166.6667 A   
Bosque Intermedio temporada seca 7 214.2857 A   
Bosque Joven 4 475 A   
Bosque Maduro temporada lluviosa 5 560 A   
      

Distancia Máxima Recorrida 
Factor GL SC CM F P 
SEXO 1 325.1371 325.1371 0.51 0.478858
TEMPORADA 2 799.7668 399.8834 0.63 0.538223
EDAD BOSQUE 2 1618.588 809.2938 1.28 0.292796
      

Distancia Promedio Recorrida 
Factor GL SC CM F P 
SEXO 1 222.678 222.678 0.86 0.360356
TEMPORADA 456.4948 228.2474 0.88 0.423441
BOSQUE 2 874.3485 437.1743 1.69 0.200892
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Cuadro 13. Descripción de las áreas de actividad, distancias máximas y distancias 
promedio recorridas de Oryzomys chapmani en un bosque mesófilo de montaña. 
N=Tamaño muestral; MEDIA=Promedio; DE=Desviación estándar; EE=Error 
estándar, Min=valor mínimo y Max=valor máximo. 
 

Parámetro N Media DE EE Min Max 
Áreas de Actividad 22 325 245.79 52.40 50 800

Bosque Joven 7 214.28 247.84 93.67 50 700
Bosque Intermedio 7 335.71 228.60 86.40 100 750
Bosque Maduro 8 412.5 250.35 88.51 50 800

  
Distancias máximas  36 50.50 25.28 4.21 10 100.49

Bosque Joven 12 44.69 27.67 7.99 10 89.44
Bosque Intermedio 11 44.50 18.19 5.48 14.14 70.710
Bosque Maduro 13 60.93 26.49 7.34 22.36 100.49

  
Distancias Promedio  36 33.28 16.56 2.76 6 68.21

Bosque Joven 12 27.95 18.64 5.38 6 66.24
Bosque Intermedio 11 30.36 12.37 3.73 11.38 49.56
Bosque Maduro 13 40.67 16.08 4.45 15.50 68.21

 
 
 
 
 
Cuadro 14. Composición de la varianza en áreas de actividad, distancias máximas 
y distancias promedio recorridas de Oryzomys chapmani. 
 

Parámetro Factor % Var Exp.. 
Áreas de Actividad Sexo 1.2064599 
 Temporada 37.2431369 
 Edad del Bosque 22.0436887 
 Residual 39.5067145 
   
Distancias Máximas Sexo 2.62672224 
 Temporada 1.74225781 
 Edad del bosque 6.70375444 
 Residual 88.9272655 
   
Distancias Promedio Sexo 3.85514368 
 Temporada 1.04728567 
 Edad del bosque 7.8922366 
 Residual 63.6680182 

 
 
 
 



 

 167

Cuadro 15. Comparación de áreas de actividad, distancias máximas y distancias 
promedio recorridas entre sexos por temporada y estado sucesional para 
Peromyscus aztecus. GL=grados de libertad, SC=suma de cuadrados, 
CM=Cuadrado medio, F=estadístico F, P=nivel de significancia, N=número de 
observaciones, MEDIA=valor promedio. 
 

Áreas de Actividad 
  GL SC CM F P 
Sexo 1 9053.199 9053.199 0.16 0.6862
Temporada 1 175066.7 175066.7 3.18 0.0784
Bosque 2 229249.6 114624.8 2.08 0.1315
Total 82 4751506    
      

Distancia Máxima Recorrida 
Factor GL SC CM F P 
Sexo 1 299.6839 299.6839 0.81 0.3691
Temporada 2 2451.845 1225.923 3.32 0.0392
Edad del bosque 2 2578.592 1289.296 3.49 0.0333
      
Comparación entre temporadas 5 2134.701 426.9401 1.1 0.362057
      
 N Media Grupo   
Bosque Maduro temporada lluviosa 3 26.28783 A   
Bosque Intermedio temporada 
seca 54 27.27183 A   
Bosque Maduro temporada seca 44 28.24578 A   
Bosque Joven temporada lluviosa 5 32.45354 A   
Bosque Intermedio temporada 
lluviosa 14 34.51977 A   
Bosque Joven temporada seca 14 39.43327 A   
      
Comparación entre Bosques      
Bosque N   Media Grupo   
Maduro 47 23.82331 A   
Intermedio 70 30.41066 A   
Joven 17 39.30818 A   
      

Distancia Promedio Recorrida 
 GL SC CM F P 
Sexo 1 191.4599 191.4599 1.64 0.2025 
Temporada 2 513.5999 256.7999 2.2 0.1149 
Edad del Bosque 2 1065.575 532.7876 4.57 0.0121 
      
Edad del Bosque N Media Grupo   
Maduro 47 15.42  A   
Intermedio 70 18.26  A   
Joven 17 25.25  B   
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Cuadro 16. Descripción de las áreas de actividad, distancias máximas y distancias 
promedio recorridas de Peromyscus aztecus en un bosque mesófilo de montaña. 
N=Tamaño muestral; MEDIA=Promedio; DE=Desviación estándar; EE=Error 
estándar, Min=valor mínimo y Max=valor máximo. 
 
 

Parámetro N Media DE EE Min Max 
Area de Actividad 83 277.10 240.71 26.42 50 1250 

Bosque Joven 12 379.16 295.00 85.15 50 900
Bosque Intermedio 44 290.90 253.41 38.20 50 1250
Bosque Maduro 27 209.25 172.66 33.23 50 700

    
Distancias Máximas 
recorridas 134 29.79 19.71 1.70 0 100.49 

Bosque Joven 17 38.49 22.51 5.45 10 94.86
Bosque Intermedio 70 28.79 18.70 2.23 0 92.19
Bosque Maduro 47 28.12 19.74 2.88 0 100.49

    
Distancias Promedio 
Recorridas 134 17.67 11.19 0.96 0 63.31

Bosque Joven 17 24.37 15.48 3.75 6.66 63.31
Bosque Intermedio 70 17.25 10.77 1.28 0 57.08
Bosque Maduro 47 15.88 9.19 1.34 0 35.31
Bosques 
Intermedio+Maduro 117 16.70 10.14 0.93 0 57.08 

 
 
 
 
Cuadro 17. Composición de la varianza en áreas de actividad, distancias máximas 
y distancias promedio recorridas de Oryzomys chapmani. 
 

Parámetro Factor % Var Exp. 
Áreas de Actividad Temporada 1.49669073 
 Edad del Bosque 1.68947382 
 Residual 96.8138354 
   
Distancias Máximas Factor  
 Temporada 3.21E-05 
 Edad del bosque 1.26E+00 
 Residual 9.87E+01 
   
Distancias Promedio Temporada 0.24831417 
 Edad del bosque 1.70776871 
 Residual 98.0439171 
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Cuadro 18. Relación entre el peso corporal y el área de actividad (Modificado de 
Swihart et al. 1988). 
 

Especie N Peso 
(Kg) 

Área de actividad 
Media (DE) 

Ursus americanus 2 69.2 2285 (1577) 
Antilocapra americana 3 50.3 1142 (437) 
Canis latrans 9 12.6 618.5 (252) 
Cercocebus albigena 6 8.5 126.9 (97.4) 
Proyon lotor 5 8.0 430.2 (149) 
Urocyon cinereoargenteus 5 2.8 548.0 (274) 
Lepus californicus 5 2.7 156.0 (38) 
Lepus americanus 6 1.5 53.8 (56.4) 
Cynomys ludovicianus 3 1.1 1.33 (0.41) 
,Spermophilus columbianus 3 0.4 1.4 (0.18) 
Spermophilus beecheyi 4 0.3 0.17 (0.04) 
Geomys attwateri 4 0.2 0.01 (0.01) 
Tamiasciurus hudsonicus 2 0.2 0.49 (0.01) 
Ochotona princeps 4 0.15 0.16 (0.16) 
Sigmodon hispidus 2 0.12 0.59 (0.21) 
Dipodomys ingens 2 0.11 0.05 (0.01) 
Tanmias quadrivittatus 2 0.07 6.73 (6.85) 
Tamias umbrinus 4 0.06 4.55 (2.64) 
Tamias minimus 2 0.04 2.10 (0.09) 
Tamias striatus 1 0.09 0.08 
Microtus pennsylvanicus 2 0.04 0.02 (0.01) 
Microtus ochrogaster 4 0.04 0.11 (0.04) 
Synaptomys cooperi 1 0.04 0.05 
Oryzomys chapmani  0.031 0.089 
Peromyscus aztecus  0.041 0.07803 
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Cuadro 19. Relación entre el peso corporal y el tamaño del ámbito hogareño 
(Modificado de McNab 1963). 
 

Especie Peso 
(Kilogramos) 

Ámbito Hogareño 
(acres) 

Didelphis virginiana  3.63 25 
Didelphys virginiana  3.63 28.9 
Sorex vagrans 0.005 0.09 
Blarina brevicauda  0.018 0.5 
Blarina brevicauda  0.018 0.87 
Mustela rixosa 0.05 2 
Procyon lotor 10.89 386 
Vulpes fulva 5.45 25 
Tamias striatus  0.09 1.6 
Tamiasciurus hudsonicus  o.185 6.3 
Sciurus niger 0.953 25 
Sciurus niger 0.953 13.7 
Glaucomys volans  0.061 4 
Peromyscus maniculatus  0.02 1.85 
Peromyscus maniculatus  0.02 0.74 
Peromyscus leucopus  0.02 0.4 
Peromyscus leucopus  0.02 0.25 
Reithrodontomys megalotis  0.01 0.58 
Reithrodontomys megalotis  0.01 0.52 
Reithrodontomys montanus  0.01 0.5 
Zapus hudsonicus 0.02 0.9 
Zapus hudsonicus  0.02 2 
Napaeozapus insignis 0.024 1.5 
Mus musculus 0.018 0.41 
Castor canadensis  20.41 8 
Synaptomys cooperi 0.02 0.3 
Microtus pennsylvanicus  0.045 0.25 
Microtus ochrogaster 0.03 0.18 
Pitymys pinetorum  0.028 0.3 
Pitymys pinetorum  0.028 0.09 
Sigmodon hispidus 0.12 0.55 
Sylvilagus floridanus  1.58 8.34 
Sylvilagus floridanus  1.58 15 
Sylvilagus floridanus  1.36 5 
Lepus americanus 1.587 10 
Alces americana 358.3 100 
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Cuadro 20. Composición de especies y abundancias para tres estados 

sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 

 
 

Especie Joven Intermedio Maduro Total 
Cryptotis magna 27 5 0 32 
Liomys irroratus 22 1 0 23 
Marmosa mexicana 2 1 0 3 
Oryzomys chapmani 93 95 148 336 
Oryzomys rostratus 6 0 0 6 
Peromyscus aztecus 85 307 245 637 
Peromyscus levipes 30 66 80 176 
Peromyscus mexicanus 130 25 45 200 
Reithrodontomys fulvescens 40 0 0 40 
Reithrodontomys sumichrasti 172 63 26 261 

Total 607 563 544 1714 
 
 
 

 

Cuadro 21. Parámetros del modelo de Dependencia Lineal para tres estados 
sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 

Parámetro Joven Intermedio Maduro
a 10.525(9.35-11.69)   5.072(2.92-7.22) 8.949(8.82-9.07)
b 1.076 (0.95-1.20)   0.693(0.50-0.88) 1.796 (1.69-1.89)
Asintota 9.782 7.318  4.984
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Cuadro 22. Sumario de la diversidad alfa de tres estados sucesionales de bosque 
mesófilo de montaña. S=número de especies, H’=índice de Shannon-Wiener con 
intervalo de confianza del 95% entre paréntesis, J=Equitatividad de Shannon-
Wiener, d=Indice de dominancia de Berger-Parker y especie dominante en cada 
estado sucesional. 
 
 

Parámetro Joven Intermedio Maduro 
S 10 8 5 
H’ 1.901 (1.835-1.949) 1.330(1.250-1.394) 1.346(1.285-1.396)
J 0.82563 0.57764 0.58491 
d 0.283 0.54529 0.45037 

Especie 
dominante 

Reithrodontomys 
sumichrasti 

Peromyscus aztecus 
 

 
 

 

Cuadro 23. Comparación de índices de Shannon-Wiener. La parte por arriba de la 
diagonal principal de la matriz se muestra los resultados de la prueba t de 
Hutchenson. La primera línea muestra el valor de t y la segunda los grados de 
libertad. En la parte inferior se muestra la comparación de índices de abundancia 
proporcional por medio de remuestreo (10000 simulaciones). La primera línea 
indica el valor de delta (diferencia entre los dos valores de Shannon-Wiener de la 
comparación correspondiente) y la segunda la probabilidad de obtener un mayor a 
delta. p<0.005 
 

 
 Joven Intermedio Maduro 
Joven 11.9* 13.7* 
  581 1.23E+03 
Intermedio -0.571019 0.352 
  0 1.72E+03 
Maduro -0.554274 -0.016744  
 0 0.3711  

 
 
Cuadro 24. Comparación de las abundancias de mamíferos de talla pequeña entre 

tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña (prueba de Kruskal-

Wallis). 

 
 H g.l. p 
Estado sucesional 2.135466 2 0.343787 
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Cuadro 25. Bondad de ajuste de las abundancias de mamíferos de talla pequeña 

de tres estados sucesionales de bosque mesófilo de montaña a cuatro modelos de 

distribución de abundancias.  

 
Estado 

Sucesional 
Series 

Geométricas
Series 

Logarítmicas
Log-Normal
Truncada 

Vara 
Rota 

Joven 140.426 3.48564 0.627575 0.529712 
 9 1 2 1 
 8.43E-26 0.0619035 0.730674 0.466728 
     
Intermedio 78.9096 0.230923 0.00916849 0.097316 
 7 1 1 1 
 2.30E-14 0.63084 0.923717 0.755075 
     
Maduro 0.372864 0.230923 NCI NCI 
 4 1 NCI NCI 
 0.984638 0.63084 NCI NCI 
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Cuadro 26. Eigenvalores, eigenvectores y cargas obtenidas de una matriz de 
correlación de datos estandarizados. 
 
 

Especie 
Componente 
Principal 1 Cargas 

 Componete 
Principal 2 Cargas 

Cryptotis magna -0.333748 -0.9324 -0.3153 -0.3511
Liomys irroratus 0.308911 0.8631 0.2749 0.3062
Marmosa mexicana 0.346152 0.9671 -0.1827 -0.2035
Oryzomys chapmani 0.176037 0.4918 0.6409 0.7138
Oryzomys rostratus 0.347252 0.9702 0.1228 0.1368
Peromyscus aztecus 0.310407 0.8672 -0.4262 -0.4746
Peromyscus levipes 0.293493 0.8200 -0.2525 -0.2811
Peromyscus mexicanus -0.350277 -0.97867 0.0735 0.0818
Reithrodontomys fulvescens -0.351687 -0.9826 -0.1287 -0.1433
Reithrodontomys sumichrasti -0.304835 -0.8517 0.3133 0.3489
Eigenvalor 7.8064  1.2401  
% de varianza explicada 78.06  12.4  
% de varianza explicada acumulada 78.06  90.47  
 

 

 

 

Cuadro 27. Clases de tamaño y distribución de frecuencias (F) para tres estados 
sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
 

Joven   Intermedio   Maduro  
Linf-Lsup F  Linf-Lsup F  Linf-Lsup F 
21.41-23.551 2  22.48-24.728 1  22.48-24.728 1 
23.551-25.692 1  24.728-26.976 2  24.728-26.976 1 
25.692-27.833 2  26.976-29.224 1  26.976-29.224 1 
27.833-29.974 1  29.224-31.472 2  29.224-31.472 1 
29.974-32.115 2  31.472-33.72 1  31.472-33.72 1 
32.115-34.256 1  33.72-35.968 1    
34.256-36.397 1        
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Cuadro 28. Estructura de tamaños (longitud craneal máxima promedio en mm y 
entre paréntesis el número de observaciones empleadas para calcular la media) y 
gremios tróficos. Los valores para calcular la longitud craneal se obtuvieron de 
Goodwin (1969), el número entre paréntesis es el tamaño muestral. 
 

Especie 
Gremio  
Trófico 

Longitud Craneal 
Máxima Promedio 

Cryptotis magna Omnívoro 24.06 (3) 
Liomys irroratus Granívoro 34.48 (6) 
Marmosa mexicana Frugívoro 31.06 (5) 
Oryzomys chapmani Omnívoro 26.86 (3) 
Oryzomys rostratus Omnívoro 29.0 (2) 
Peromyscus aztecus Granívoro 31.12 (9) 
Peromyscus levipes Insectívoro 27.8 (16) 
Peromyscus mexicanus Omnívoro 33.36 (12) 
Reithrodontomys fulvescens Insectívoro 21.41 (6) 
Reithrodontomys sumichrasti Omnívoro 22.48 (5) 

 

 

Cuadro 29. Similitud entre estados sucesionales. La diagonal principal muestra el 
número de especies exclusivas, los valores por arriba de la diagonal principal 
muestran los valores del índice de Morisita y los de la parte por debajo de la 
diagonal principal muestra los valores del índice de Sörensen. 
 

Estado 

Sucesional 
Joven Intermedio Maduro 

Joven 2 0.5637 0.5916 

Intermedio 0.549 0 0.9639 

Maduro 0.505 0.801 0 
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Figura 1. Tamaño poblacional estimado con a) el método MNIV y b) método 
probalistico de Cormack-Jolly-Seber para Oryzomys chapmani en tres estados 
sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
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Figura 2. Tamaño poblacional estimado con a) el método MNIV y b) método 
probalístico de Cormack-Jolly-Seber para Peromyscus aztecus en tres estados 
sucesionales de bosque mesófilo de montaña. 
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Figura 3. Áreas de actividad de Oryzomys chapmani en Bosque Joven. La gráfica 
muestra la distribución de las áreas de actividad en la temporada seca. 
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Figura 4. Áreas de actividad de Oryzomys chapmani en Bosque Intermedio. La 
gráfica de la izquierda muestra la distribución de los valores de áreas de actividad 
por sexos en la temporada seca y la de la derecha en la temporada de lluvias. 
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Figura 5. Áreas de actividad de Oryzomys chapmani en Bosque Maduro en la 
temporada lluviosa. La gráfica de la izquierda muestra la distribución de todos los 
datos, incluidos observaciones atípicas (puntos proyectándose por encima de la 
caja), la de la derecha muestra la distribución de las observaciones una vez 
removidas las observaciones atípicas. 
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Figura 6. Áreas de actividad de Peromyscus aztecus en Bosque Joven en la 
temporada seca. 
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Figura 7. Áreas de actividad de Peromyscus aztecus en Bosque Intermedio. La 
gráfica superior muestra la distribución del tamaño de las áreas de actividad en la 
temporada seca. En la temporada de lluvias se muestra la distribución total de los 
datos (izquierda) y después de eliminar las observaciones atípicas. 
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Figura 8. Áreas de actividad de Peromyscus aztecus en Bosque Maduro por sexo 
en la temporada seca. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 



 

 184

Chao 2 
Jackniffe 1er y 2o  orden 
Bootstrap 

Riqueza  
Específica 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Estructura 

Índices 
 
 
 
Rarefacción 
 
 
 
Funciones de acumulación 
 
 
 
Métodos no paramétricos 

Número de especies 
Margalef 
Menhinick 
Alfa de Williamas 

Logarítmica 
Exponencial de Clench 

Modelos  
paramétricos 
 
 
 
 
 
 
 
Modelos no paramétricos 
 
 
 
 
 
Índices de  
abundancia  
proporcional 

Serie geométrica 
Serie logarítmica 
Distribución log-normal 
Modelo de la vara quebrada 

Índices de Dominancia 
 
 
 
 
Índices de Equidad 

Shannon-Wiener 
Pielou 
Brillouin 

Simpson 
Serie de Hill 
Berger-Parker 
McIntosh 

Chao 1 
Estadístico Q 
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Figura 10. Curvas de acumulación aleatorizadas y modelos de acumulación de 
Dependencia Lineal para el Bosque Joven (a), Intermedio (b) y Maduro (c). 
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Figura 11. Ordenación de tres estados sucesionales de bosque mesófilo de 
montaña en función de las abundancia de 10 especies de pequeños mamíferos 
terrestres (JOVE_1yJOVEN_2=Bosque Joven cudrante 1 y 2; INTERM_1 e 
INTERM_2=Bosque Intermedio cuadrantes 1 y 2; MAD_1 y MAD_2=Bosque 
Maduro cuadrantes y 2). 
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APÉNDICE 

 

Artículo publicado en Acta Zoológica Mexicana (nueva serie) con los 

resultados del análsis de datos de captura-recaptura de Oryzomys chapmani. 

.
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