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PRÓLOGO

Recientemente ha tenido una gran importancia el término de servicios ecosis-
témicos, el cual se refiere al amplio número de beneficios que la naturaleza 
aporta a la sociedad en general; sin embargo, dichos beneficios pueden o no ser 
recuperables cuando existe abuso y desconocimiento de las amplias interrela-
ciones entre los diferentes y múltiples servicios; por lo que es recomendable 
que los científicos difundan a la academia como a la población humana su sig-
nificado y magnitud. 

En México, siendo un país megadiverso, no se cuenta con el conocimiento 
necesario, detallado e integrativo sobre sus recursos florísticos y faunísticos, 
así como sus servicios ecosistémicos y mucho menos el grado de deterioro 
incluso de la desaparición de ciertos grupos biológicos resultante del incesante 
y no planeado crecimiento poblacional o antrópico y sus diversas actividades.

Históricamente ha habido un buen número de biólogos especialistas en dis-
tintos grupos enfocados tanto a la taxonomía como también a la ecología apo-
yados con técnicas que van desde una colecta ad hoc de cada grupo, su identi-
ficación y conservación, que se han ido actualizando, según el avance de las 
ciencias. Dentro de lo anterior se incluye el trabajo de campo consistente en la 
observación de los organismos en su hábitat y de las características ambientales 
como se ha realizado tradicionalmente en forma personal y que en la actualidad 
con mejores herramientas se identifican los efectos antrópicos; ejemplo de ello 
son los geoposicionadores para ubicaciones puntuales o censales hasta la utili-
zación de drones para aquellos para organismos o sus poblaciones que efectúan 
migraciones por tierra o vuelos cubriendo mayores áreas.

Con base en lo anterior un libro como el que aquí se presenta “Antropización: 
Primer Análisis Integral “ofrece al lector ciertos grupos de organismos terrestres 
y acuáticos que ejemplifican dicho fenómeno y que a consideración del o los 
autores incluyen desde conceptos introductorios generales sobre los distintos 
grupos biológicos, métodos de colecta y el equipo empleado en campo y en 
laboratorio con técnicas rutinarias y en ocasiones más sofisticadas como la 
biología molecular, para finalmente enfatizar los efectos de la antropización 
sobre los diferentes grupos abordados en la obra. Dentro del mismo argumen-
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to del libro se encuentran temas como los bioindicadores e índices de integridad 
biótica o ecológica; modelos ecológicos; organismos genéticamente modificados y el 
daño ambiental que producen, pero que pueden ser utilizados para el control de pla-
gas; manejo de cuencas hidrográficas en las que por factores antrópicos conllevan a 
pérdidas biológicas, su degradación con repercusión en la flora y fauna, y que, con 
otros factores antropogénicos, influyen en el cambio del clima.

Por lo anterior, esta obra académica es una aportación aplicable al desarrollo de 
nuevos conocimientos e incluso para aquel publico interesado en el proceso de 
antropización, en especial para el sector oficial por la toma de decisiones.

Dra. Guadalupe Judith De la Lanza Espino
Investigadora Titular C
Instituto de Biología
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“Antropización” es un término que ha estado en uso durante mucho tiempo, 
pero que recientemente empieza a escucharse cada vez más ante una necesidad 
de reconocer lo evidente, que es la transformación del medio natural por la 
acción del hombre. Este proceso ha llegado a ser tan intenso y tan extendido 
que han surgido otras disciplinas como la “biología de la conservación”, el “de-
recho ambiental” o la “restauración ecológica”, para tratar de contrarrestar el 
cambio que ha ocurrido en nuestro entorno natural. La antropización podría 
haber empezado hace más de 5,000 años en algunos lugares de Europa que 
fueron transformados por el hombre muy tempranamente. A nivel de paisaje 
se reconocen los efectos de la agricultura y la ganadería, y más tarde de los 
poblados con la aparición de grupos humanos sedentarios.

Si bien la “antropización” (capítulo 1) se ha estudiado dentro de varias dis-
ciplinas históricas de la antropología, ahora cobra un sentido ecológico muy 
importante para referir el impacto que se ha causado al medio ambiente de una 
forma profunda que en ocasiones no permite vislumbrar un regreso al “estado 
natural”. Tanto las causas como los efectos resultantes de la antropización se 
estudian para derivar los procesos y mecanismos que han operado hasta llegar 
al estado actual. El estudio de la antropización, en este sentido ambiental con-
temporáneo, busca describir los procesos de cambio en el medio ambiente, 
desde el nivel de población hasta el de paisaje, y plantear métodos de estudio, 
seguimiento y restauración, para escenarios de reciente aparición. 

En este libro Antropización: primer análisis integral, se ha logrado hacer un 
compendio de diferentes enfoques y metodologías que permitirán al lector 
tener un panorama no sólo del estado del arte, sino también de herramientas 
novedosas que pueden ser aplicadas en el estudio y monitoreo de la fauna na-
tiva en el periodo denominado como el antropoceno. 

En el capítulo 2, de Albores y Soldatini (2019), se evalúan nuevas tecnologías 
(e.g. drones), en el monitoreo de aves marinas en dos sistemas marinos dife-
rentes. Sin duda a través de herramientas como ésta se pueden optimizar los 
costos y mejorar a largo plazo el seguimiento de poblaciones de manera más 
eficiente. 

Saldaña-Vázquez et al. (2019), en el capítulo 3, nos muestra un panorama 
exhaustivo de los servicios ecosistémicos que brinda la fauna nativa, principal-
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mente en ambientes agropecuarios, poniendo un especial énfasis en la conservación 
de las tradiciones culturales y su gran relevancia para un uso sostenible que permite 
el funcionamiento de los ambientes. 

Farfán-Beltrán et al. (2019) presentan, en el capítulo 4, la descripción detallada de 
las herramientas que se pueden utilizar para el biomonitoreo de macroinvertebrados 
acuáticos, los cuales han sido ampliamente utilizados como bio-indicadores de la 
calidad del ambiente y que representan un gran potencial para la evaluación y segui-
miento de ecosistemas acuáticos en ambientes urbanos. 

El capítulo 5, de Pérez-López et al. (2019), describe una de las herramientas más 
novedosas en el análisis de muestras complejas desde el punto de vista taxonómico 
en ambientes agrícolas. El nuevo enfoque, basado en la secuenciación de nueva ge-
neración (sopas de diversidad), se revela como una potente herramienta para la des
cripción de comunidades agrícolas complejas, y nos brinda la oportunidad de evaluar 
no sólo aspectos funcionales, sino también interacciones ecológicas que podrían ayu
darnos al monitoreo y mitigación de efectos antropogénicos. 

En el capítulo 6, Córdoba-Tapia y Mercado-Silva (2019), plantean un enfoque no-
vedoso en el estudio de las comunidades de peces, a partir del entendimiento de la 
diversidad funcional en un ecosistema. Sin duda este enfoque corresponde con un 
reto sobre nuestro entendimiento del papel que tienen las especies en los ecosistemas, 
y como éstos pueden vulnerarse por la actividad humana. Así, mediante el estudio 
de los cambios en los grupos funcionales de las comunidades nos brindan una nueva 
dirección en el estudio del impacto que tiene el hombre en el mantenimiento de los 
ecosistemas. 

En el capítulo 7, Alavez et al. (2019), plantean uno de los retos que más han preo-
cupado a la comunidad nacional e internacional, y que corresponde al manejo de 
organismos genéticamente modificados (ogms). Este estudio es pionero en el desa-
rrollo de metodologías sobre el posible daño de los ogms. Es a través del desarrollo 
de estas metodologías que será posible tener un panorama objetivo sobre el efecto e 
implicaciones de los ogms, brindando las herramientas a la comunidad científica y 
tomadores de decisiones en lo que podría ser uno de los grandes retos de los próximos 
años en la agricultura en México.

De Cuervo-Robayo et al. (2019), para el capítulo 8, presentan a la geoinformáti-
ca como una herramienta potente en el estudio y monitoreo de las cuencas hidro-
gráficas, siendo los ecosistemas hidrológicos uno de los más vulnerables a la acti-
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vidad humana, primordialmente por la contaminación y sobreexplotación de este 
recurso. En él se desarrolla el análisis que permite evaluar el estado de conservación 
y que puede servir como un criterio para la conservación de las cuencas hidrográ-
ficas del país. 

Andraca y Garduño (2019) muestran en el capítulo 9, un caso de estudio donde 
es posible seguir la pista de una plaga de gran relevancia económica para el país, como 
lo es Cactoblastis cactorum, la cual afecta primordialmente a especies del género Opun­
tia spp. En este estudio las autoras recorren diferentes herramientas que nos permi-
ten entender cuáles son los principales factores, tanto antrópicos, como histórico-am-
bientales, que pueden ser determinantes en los procesos de invasión de esta y otras 
plagas en nuestro país.

El capítulo 10, de Miranda-Huerta et al. (2019), expone una metodología para evaluar 
el efecto de la deforestación en áreas naturales protegidas. Aunque se discute sobre un 
grupo de invertebrados en especial (e.g. Odonatos), se nos presenta una metodología 
que puede ser aplicada a otros grupos, a fin de entender la relación entre la perturbación 
provocada por la pérdida de vegetación y la diversidad de algunos grupos taxonómicos. 

Urbano et al. (2019), presentan, en el capítulo 11, a los moluscos como un grupo 
indicador de la perturbación humana, desde un enfoque didáctico tomando como 
referencia la aplicación de estas metodologías en cursos universitarios. 

El capítulo 12, de Álvarez et al. (2019), aborda la evaluación de dos ríos de la Re-
serva de la Biosfera, Los Tuxtlas, en Veracruz, mediante la aplicación de índices de 
integridad biótica como una herramienta de comparación. En este estudio es posible 
ver el impacto que tienen las especies exóticas en la homogenización entre comuni-
dades, y resalta la relevancia que tienen el monitoreo y la caracterización del impac-
to de las especies introducidas en los ensambles de las comunidades acuáticas. 

Bortolini (2019), señala, en el capítulo 13, el efecto que ha tenido el hombre en la 
introducción de enfermedades infecciosas debido a la translocación de especies en 
diferentes grupos de crustáceos. En general, la introducción de especies para la acua-
cultura ha provocado un decremento en la conservación de las especies nativas. 

En el capítulo 14, Herrerías-Diego et al. (2019), contribuyen con un estudio com-
parativo de las diferentes artes de pesca y el efecto que tienen en las estimaciones de 
diversidad de las comunidades de peces. En este ensayo los autores muestran un 
claro efecto debido a las herramientas de muestreo que deben ser tomadas en consi-
deración en los estudios de diversidad biológica en sistemas similares. 
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De la Maza-Benignos et al. (2019), en el capítulo 15, exploran la aplicación de un 
índice de integridad biótica como una herramienta para estudiar la degradación 
ecológica en un sistema con un gradiente de perturbación humana. Nos presentan 
criterios de ponderación, mediante estos índices, para desarrollar estrategias de 
manejo de especies exóticas, así como actividades de remediación en zonas con alto 
impacto humano.  

El capítulo 17 (Espinosa-Pérez, 2019), analiza un panorama general derivado de la 
introducción de especies y el efecto que han ocasionado en la fauna nativa de Méxi-
co. Asimismo, comenta métodos para el estudio y monitoreo de las especies invaso-
ras de peces de agua dulce. 

Ornelas-García et al. (2019) presentan en el capítulo 17 un estudio de caso en el 
río Usumacinta donde mediante el uso de herramientas genéticas y calidad del am-
biente, se proponen estrategias para establecer zonas prioritarias para la conservación 
de cuencas hidrológicas.

En el capítulo 18, Ochoa-Ochoa y Ríos-Muñoz (2019), utilizan un enfoque nove-
doso en el modelaje de nicho, combinando datos climático-antrópicos, que nos per-
miten explorar cuales serían las condiciones propicias para una especie en gradientes 
de perturbación. El análisis está basado en especies de vertebrados asociados a am-
bientes acuáticos para determinar la tolerancia a ambientes antropizados.

Pineda-López y Zuria (2019), El capítulo 19, nos presentan recomendaciones para 
el muestreo de aves acuáticas en ambientes lénticos del centro de México. Las notas 
metodológicas expuestas abarcan desde el tiempo y la forma de tomar datos, hasta el 
registro de datos biológicos para estudios poblacionales.

Munguía et al. (2019), ofrecen, en el capítulo 20, un estudio donde correlacionan 
la diversidad funcional en los mamíferos de México con integridad de los ecosistemas. 
En este ejercicio se puede observar que existe una correlación positiva entre ambos, 
sugiriendo que tanto la fragmentación como la reducción del hábitat están entre los 
factores que más afectan la diversidad funcional en los mamíferos. 

Finalmente, en el capítulo 21, Osorio-Rodríguez y Saldaña-Vázquez (2019), anali-
zan un claro ejemplo de la relevancia de las campañas de educación ambiental en el 
conocimiento y control de algunas especies de fauna nativa que requieren atención 
desde una perspectiva zoosanitaria. Éste es el caso de los murciélagos vampiros, en 
donde la falta de interacción entre productores-científicos es un obstáculo para al-
canzar un manejo integral de estos problemas a nivel regional y nacional. 
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Como comentario final, los editores del presente volumen agradecemos a todos los 
autores y a las instituciones que han apoyado esta iniciativa académica para abordar 
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Resumen

En años recientes, los avances tecnológicos han evolucionado a pasos agiganta-
dos y la innovación de nuevas herramientas e instrumentos, a precios accesibles, 
ha hecho posible que se puedan ocupar para el monitoreo de ambientes insu-
lares y acuáticos, típicamente difíciles de acceder, y sobre cómo son afectados 
por la presencia humana o por factores ambientales a lo largo del tiempo. Los 
drones, por ejemplo, nos permiten tener información precisa y detallada de 
alguna zona en específico. Las cámaras térmicas nos facilitan observar procesos 
y fenómenos que ocurren en completa obscuridad y que son difíciles de detec-
tar si no se cuenta con algún tipo de tecnología. Lo más importante es que la 
información obtenida mediante fotografías y video con drones, así como por 
cámaras térmicas se puede almacenar para ser utilizada y comparada en dife-
rentes periodos de tiempo. Aquí presentamos dos estudios de caso para ejem-
plificar usos de la tecnología en el monitoreo de ambientes acuáticos.

Introducción

Las aves marinas son uno de los grupos más amenazados, ya que el 28% de las 
346 especies del grupo han sido consideradas como vulnerables por la uicn 
(Croxall et al., 2012). Sin embargo, debido a que sus sitios de anidación se ubi-
can frecuentemente en espacios remotos, y a su enorme distribución en el mar 
(Weimerskirch et al., 2014), es muy difícil detectar tendencias poblacionales 
(Freckleton et al., 2005, 2006). Por ejemplo, el caso de los petreles, que anidan 
en madrigueras, obtener datos exactos es más complicado que si estudiamos 
aves marinas que anidan en la superficie (Brooke, 2004; Schumann et al., 2013). 
Sin embargo, es necesario conseguir información sólida para el manejo y con-
servación de las poblaciones de aves marinas que anidan en madrigueras. Por 
lo tanto, se ha hecho fundamental desarrollar nuevos métodos que sean repe-
tibles y exactos, y que nos permitan detectar tendencias poblacionales.

Se han utilizado diferentes formas para determinar los tamaños poblaciona-
les de aves marinas que anidan en madrigueras (Keitt et al., 2002; Sutherland 
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y Dann, 2012; Oppel et al., 2014). El método más común es la utilización de la extra-
polación de la densidad de madrigueras en algunas parcelas hacia toda una colonia 
(Bailey, 1976; Keitt et al., 2003). Dicho métodos han sido mejorados por los modelos 
predictivos de hábitat (Rayner et al., 2007; Scott et al., 2009), los cuales reducen el 
error debido a las características del entorno. La extrapolación también ha sido me-
jorada al tener estimaciones de ocupación más robustas gracias a los boroscopios, que 
son cámaras infrarrojas utilizadas para detectar la presencia de individuos dentro de 
una madriguera (Whitehead et al., 2014). Sin embargo, los procedimientos basados 
en la extrapolación de parcelas experimentales con frecuencia arrojan estimaciones 
con un alto grado de incertidumbre. Esto limita el poder de detección de tendencias 
poblacionales a lo largo del tiempo y, por lo tanto, reducen el valor de conservación 
de estas estimaciones para las especies (Parker y Rexer-Huber, 2016).

En años recientes, varias metodologías de campo, tecnologías y modelos matemá-
ticos se han desarrollado ampliamente, lo que ha permitido a los investigadores de-
tectar, con una precisión mayor, las variaciones en el tamaño poblacional y otros 
parámetros demográficos en poblaciones silvestres (Hodgson et al., 2016). Por ejem-
plo, el muestreo a distancia (distance sampling) se ha utilizado junto con boroscopios 
(Lawton et al., 2006), cámaras térmicas y detectores de CO2

 también se emplean 
para detectar presencia de individuos (Parker y Rexer-Huber, 2016). De manera 
adicional se han propuesto las grabaciones remotas de cantos para estimar el tamaño 
poblacional de la pardela cenicienta, Calonectris borealis (Oppel et al., 2014). Recien-
temente, el uso de drones ha aumentado de forma considerada y en la actualidad se 
usan regularmente para el monitoreo de la vida silvestre, con menor disturbio huma-
no y una mayor precisión comparada con los métodos tradicionales (Ratcliffe et al., 
2015; Vas et al., 2015). Los drones se utilizan para contar aves marinas que anidan 
en superficie (Hodgson et al., 2016) y para monitorear aves acuáticas (McEvoy et al., 
2016). Las ventajas de este método incluyen la posibilidad de archivar las imágenes 
para análisis y comparaciones futuras y pasar menor tiempo en el campo, con lo que 
se reducen costos de operación y la perturbación a la vida silvestre (Koh y Wich, 
2012; Christie et al., 2016).
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Casos de estudio

1. Pardela mexicana en el Pacífico mexicano

En este caso de estudio, utilizamos drones para estimar el tamaño poblacional de una 
especie de ave marina que anida en madriguera, la pardela mexicana (Puffinus opis­
thomelas), en Isla Natividad, México. Utilizamos fotografías tomadas por drones para 
contar las madrigueras en la colonia y posteriormente aplicamos el método tradicio-
nal en campo para estimar la ocupación y, finalmente, el tamaño poblacional de la 
colonia más grande del mundo, donde anida el 95% de la especie.

Especie objetivo y área de estudio
La pardela mexicana es una especie endémica de México, con el 95% de la población 
mundial anidante en Isla Natividad, y el resto de la población distribuida entre el 
Archipiélago San Benito, Isla Guadalupe, con eventos esporádicos de anidación en 
islas del Golfo de California (Keitt et al., 2000).

Este grupo de aves se encuentra catalogada como “casi amenazada” por la uicn 
(Birdlife-International, 2016) y fue modificada de categoría “vulnerable” después de 
la erradicación de gatos ferales en Isla Natividad entre 1997 y 2001 (Keitt y Tershy, 
2003). No se ha realizado una actualización del tamaño poblacional desde la erradi-
cación de felinos en 2001. 

Isla Natividad se encuentra frente a la costa de la península de Baja California, en 
el Océano Pacífico (27° 51’ 10” N - 115° 10’ 22” O), cuenta con 8.65 km2, entre 1998-
1999 se estimó que la colonia de pardela mexicana ocupaba una superficie de 2.5 km2 
en la parte sureste de la isla (Keitt et al., 2003). El área de la colonia se estimó con un 
gps que recorrió todo el perímetro de la colonia (Keitt et al., 2003). 

Nuestro grupo de investigación visitó Isla Natividad tres veces durante 2016 para 
actualizar la estimación poblacional: 7-14 de febrero, 19 de abril-12 de mayo y 9 de 
junio-3 de julio. Durante 2017 también realizamos una visita entre el 11 y 14 de julio 
para detectar si el dron provoca un disturbio sobre las especies de aves que anidan en 
superficie. Utilizamos un dron dji Phantom 3 Standard que fue volado durante las 
cuatro expediciones a la isla. El dron contiene una cámara de 12 Mpixeles, con un 
sensor 1/2.3”, y un lente f/2.8  con estabilizador de imagen. Las dos primeras expedi-
ciones las usamos para calibrar el método, y las fotos tomadas en junio del 2016 se 
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ocuparon para contar las madrigueras. Debido a que se esperaba que el número de 
madrigueras permaneciera constante dentro de una temporada reproductiva (no se 
excavaron nuevas madrigueras una vez iniciada la deposición), no comparamos la 
variación en el número de madrigueras entre las tres expediciones de 2016. Sin em-
bargo, sí monitoreamos la ocupación en las tres expediciones para detectar su variabi-
lidad. Utilizamos la ocupación inicial, de febrero, para determinar el tamaño poblacio-
nal, sin considerar a los individuos no reproductivos. La ocupación puede variar con 
base en la densidad de madrigueras y, por lo tanto, realizamos muestreo de ocupación 
en zonas con diferente ocupación, para obtener un valor de ocupación por densidad.

Censo aéreo para contar madrigueras 
Para estimar el error de detección entre los censos aéreos y los conteos en tierra, 
visitamos la colonia y contamos manualmente (método tradicional = 20 parcelas 
circulares de 4.37 cm de radio, 60 m2) seleccionados aleatoriamente en la colonia. Al 
mismo tiempo tomamos fotografías aéreas de las mismas parcelas con el dron a una 
altura de 30 m y, posteriormente, se contabilizaron las madrigueras en las imágenes.

Para tomar las fotografías de la colonia de pardela mexicana, el dron voló a una 
altura entre 25 y 60 m sobre el nivel del suelo. Esta diferencia se debe a la conforma-
ción del terreno. Debido a la alta resolución de las fotografías, esta diferencia altitu-
dinal no representó un problema para la detección de las madrigueras, ya que podía-
mos acercarnos con el zoom de manera considerable antes de que tuviéramos 
limitaciones de detección.

El dron fue volado a una velocidad de aproximadamente 2 m s-1 y se tomaba una 
fotografía cada 5 s, por lo que había 10-15 m entre el centro de cada fotografía. Cada 
una contiene metadatos (30 variables, incluyendo ubicación gps, altura, estimación de 
precisión, hora, fecha y características de la foto) que son utilizados por el programa 
de imagen (Agisoft Photoscan) para ubicar las fotografías espacialmente y formar una 
ortofoto. Las fotografías se tomaron entre las 11 am y las 3 pm para reducir el efecto 
sombra, que podría ser confundido por madrigueras. El plan de vuelo se realizó en la 
aplicación Litchi (https://flylitchi.com/) para evitar sobreposición excesiva o huecos 
sin imagen. Cada plan de vuelo se programó para una duración de 13 min y volar una 
distancia total de 3,100 m en transectos paralelos de 300 a 20 m de distancia entre ellos. 
Cada vuelo cubrió entre 9 y 12 ha. El dron fue volado todos los días dependiendo de 
las condiciones climáticas; excepto cuando la velocidad del viento superaba los 40 km/h.
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Utilizamos el programa de fotogrametría Agisoft Photoscan Professional (Edition, 
2016), para generar ortomosaicos a partir de las fotografías originales (Boike, 2015; 
Themistocleous et al., 2015). Las ortofotos u ortomosaicos resultantes se exportaron 
en formato tiff y se analizaron en el programa qgis (qgis Development Team, 2014). 
En qgis se añadió una cuadrícula de 11.16 x 11.16 m para utilizar como punto de 
referencia al contar las madrigueras. Este tamaño de cuadrícula es el mínimo permi-
tido por qgis. Posteriormente se contaron y marcaron todas las madrigueras en qgis.

Resultados
El área actual de la colonia cubre 1.48 km2 lo que representa una disminución de          
1 km2 respecto al 2001. A partir de las parcelas de control, estimamos un error de 
detección de -5.6%, por lo que el total corregido de madrigueras es de 56,395. 

La estimación poblacional durante el 2016 es de 37,858 (±8,510 EE) parejas repro-
ductoras. Para el 2017 la estimación fue de 44,235 (±9,731 EE), lo que arroja un total 
de 84,802 individuos en 2016 y 99,086 en 2017, considerando también el 12% de no 
reproductores.

Monitoreo del disturbio y análisis del costo-efectividad
La presencia del dron no afectó directamente a la pardela mexicana debido a que sus 
hábitos son nocturnos y a que no realizan actividades en la colonia durante el día. 
Existen otras dos especies de aves presentes en la colonia, la gaviota occidental (La­
rus occidentalis), con una población estimada de 15,000 parejas, y el águila pescadora 
(Pandion haliaetus), que anida fuera de la zona de la colonia, pero se observó sobre 
volando frecuentemente.

Realizamos tres vuelos en áreas seleccionadas aleatoriamente sobre la colonia de 
la gaviota occidental para detectar respuestas de estrés a la presencia del dron. Estos 
vuelos se llevaron a cabo cuando los pollos ya habían eclosionado, lo que indica el 
periodo de mayor agresividad por parte de las gaviotas hacia elementos extraños. Las 
zonas tenían 90, 75 y 98 individuos, respectivamente. Observamos sólo algunos que 
mostraban señales de alarma, y aún menos que abandonaban el nido. Las gaviotas 
reaccionan al dron cuando éste vuela a alturas bajas (15 m) y cerca de la colonia, 
pero no se observó ningún vuelo de escape cuando el dron voló a la altura del estudio.

Al comparar éste método con el método tradicional, observamos que el costo para 
realizar el estudio utilizando drones conlleva un ahorro de hasta 67%. Esta diferencia 
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se debe principalmente a los costos ligados al personal y a las estancias en campo, 
que son más largas utilizando el método tradicional (tabla 1).

2. Gaviota de patas amarillas del Mediterráneo

Venecia es una ciudad única debido a su ubicación en el corazón del humedal más 
grande de Italia. Debido a las características ambientales se necesitan diferentes mé-
todos para dar una descripción completa de la población de gaviotas. En los años 
2003-2004 se realizó un levantamiento aéreo para identificar las colonias de gaviota 
de patas amarillas en el medio natural y, por lo tanto, conocer el número de parejas 
reproductoras. Contamos y seguimos la población de la colonia urbana aplicando 
técnicas de conteo directo desde puntos de observación fijos. Actualmente los mismos 
métodos se pueden aplicar utilizando drones en ambos ambientes ahorrando tiempo, 
dinero y conservando copias grabadas de los conteos para futuras comparaciones.

Especie objetivo y área de estudio
La gaviota de patas amarillas del Mediterráneo (Larus michahellis michahellis) (Nau-
mann, 1840) es protagonista de un reciente fenómeno de aumento demográfico ge-
neral en ambientes naturales y el asentamiento en el hábitat urbano. El complejo de 
lagunas que alberga la ciudad de Venecia, Italia, está compuesto por zonas parcial-
mente cerradas y zonas abiertas de naturaleza mareal caracterizada por lodazales y 
una multitud de pequeñas islas. La laguna de Venecia (cerca de 58,000 ha) es el hu-
medal más ancho de las costas del norte del mar Adriático, con la ciudad de Venecia 
situada en el corazón de la laguna. La profundidad de la cuenca es muy variable: la 
boca de los puertos y los canales principales son de unos 15-20 m, las hojas de agua 
son de 1-3 m, y en las zonas denominadas localmente velme y barene la profundidad 
varía de unos pocos cm a tierras emergidas con vegetación halófila. Encontramos en 
esa zona la mayor marea del Mediterráneo (aproximadamente 1 m en épocas de si-
zigia). Alrededor de 1/6 de toda la zona está separada de la laguna por fuertes terra-
plenes, las cuencas limitadas se denominan “valles de pesca”, donde se practica la 
pesca extensa. Debido a los diferentes hábitats presentes en la laguna de Venecia es 
necesario utilizar un enfoque integrador al estudiar las especies acuáticas, amplia-
mente distribuidas en muchos hábitats como en el caso de la gaviota.
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Censo aéreo para estimar la población anidante en el sistema lagunar
Completamos un censo aéreo para tener una estimación confiable de la población 
reproductora. Este método ha sido ampliamente utilizado en los humedales para 
contar a las aves acuáticas (Tamisier y Dehorter, 1999), pero nunca se había emplea-
do en Italia para aves acuáticas y, en particular, gaviotas.

Se han utilizado censos aéreos para identificar las colonias de gaviotas en el medio 
natural y, por tanto, para contar las parejas reproductoras (Dolbeer et al., 1997). Este 
método ha sido especialmente útil debido a las peculiaridades del área de los hume-
dales. De hecho, el acceso al humedal es muy difícil y el estudio en barco o a pie de 
toda la laguna habría sido prohibitivamente lento y complicado desde el punto de vis
ta logístico. En 2003 utilizamos un avión anfibio ultraligero de ala alta. Este tipo de ala 
permite una buena visibilidad y la posibilidad de aterrizaje en agua hace que la encues-
ta sea más segura además de permitir llegar a la colonia cuando sea necesario. 

Las fechas de las prospecciones aéreas coincidieron con los periodos de incubación 
máximo y el inicial de eclosión. Durante dos días (en abril de 2003) se completó un 
total de 16 h de vuelo. Toda la laguna fue inspeccionada, incluyendo áreas cerradas. 
El área fue dividida en dos secciones, Laguna Norte y Sur, que fueron censadas vo-
lando sobre todos los velme y barene e islas que se desarrollan en transectos orienta-
dos norte a sur desde la parte oeste de la laguna hacia el borde este. Durante el vuelo, 
el avión estaba a 30-40 m de altura y viajaba a una velocidad de 80 km/h. Los datos 
se registraron directamente en un mapa. El conteo se realizó por deducción (obser-
vación de las gaviotas que crían) o por observación directa del nido (en raras ocasio-
nes, porque los nidos y los polluelos son extremadamente miméticos). Por lo menos 
uno de los padres está siempre en el nido desde que los polluelos eclosionan (Bosch 
y Sol, 1998), y una buena ayuda vino por la reacción de las gaviotas al pasar el avión: 
las gaviotas que no volaban estaban probablemente en el nido para protegerlo, mien-
tras que otros individuos, asustados, volaron lejos. Este hábito nos dio la posibilidad 
de reconocer a los individuos reproductivos de otros. Las áreas donde los nidos eran 
más densos se contaron dos veces para reducir errores. Las superficies y las densida-
des de nidos (número de nidos/ha) correspondientes se han calculado sobre la base 
de un mapa digital de islas naturales utilizando sig (qgis Development Team, 2014).

Aunque en nuestro censo se consideró la totalidad del área de la laguna, los movi-
mientos de las aves y la presencia de algunas áreas altamente vegetadas son factores 
que pueden producir una estimación sesgada del tamaño de la población, ya que no 
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tiene en cuenta la detectabilidad de las aves. Este sesgo fue ajustado usando un factor 
de corrección (cf), estimado mediante un procedimiento de muestreo doble, es decir, 
examinando una submuestra de recuento directos de nidos. Así estimamos un cf = 1,04 
para obtener una estimación realista del tamaño de la población (Dolbeer et al., 1997).

Resultados
Los resultados del censo aéreo proporcionaron más información de la esperada. Ma-
peamos colonias de diferentes tamaños en toda la laguna de Venecia y obtuvimos el 
conteo de nidos, lo que permite estimar la densidad de nidos para cada colonia. El 
número total de colonias contadas fue de 101, 72 en la parte norte de la laguna (con-
siderando Venecia en el centro) y 29 en la parte sur de la laguna. El número total de 
nidos contados fue 2,977, 1,007 en la parte norte y 1,970 en el sur. Con este resulta-
do podemos estimar el número de reproductores en 6,192 individuos (5,954* cf). El 
número medio de nidos contados por sub-colonia fue de 35.11, pero las colonias de 
la laguna norte fueron de menor tamaño que en el sur (número medio de nidos en 
las colonias: Norte = 13.9; Sur = 67.9). La superficie total ocupada por las colonias de 
gaviotas es de 548 ha, con una densidad promedio de 5.43 nidos por ha. La mayor 
parte de los nidos se encuentra en la parte sur de la laguna (66.17%).

Conclusión
El uso de los drones y cámaras térmicas facilita mucho el trabajo de campo en am-
bientes difíciles como cuerpos de agua e islas. También permite grabar los muestreos 
para comparaciones futuras. En los ejemplos reportados es evidente que siendo im-
posible el conteo directo, estimando las poblaciones con conteos de áreas muestras 
se incurriría en errores muy amplios de aproximación. El conteo aéreo fue utilizado 
extensivamente, pero requiere recursos significativos mientras hoy en día para el 
mismo recorrido se puede usar un dron que grabe imágenes para componer una or-
tofoto georreferenciada como en el ejemplo de las madrigueras de la pardela mexi-
cana. En este caso se deberá considerar volar el dron a una altura adecuada para no 
molestar a las aves objeto de estudio y entonces hacer unas pruebas del disturbio que 
produce el pasaje del dron y establecer una altura de muestreo segura. Esto con el fin 
de evitar que se alejen del área afectando el conteo o que impacten con el equipo con 
daños indeseables para ambas partes.
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Resumen

La fauna silvestre provee de una gran diversidad de servicios ecosistémicos (se) 
en ambientes agropecuarios. Dentro de los más conocidos se encuentran la 
polinización, el control de plagas y la introducción de nutrientes al suelo. Sin 
embargo, existen otros menos conocidos, como la provisión de carne silvestre 
y aves ornamentales. En este capítulo presentamos los servicios ecosistémicos 
de la fauna silvestre en ambientes agropecuarios, así como los principales cri-
terios que se deben considerar para su medición y estudio.

Introducción

Los servicios ecosistémicos (se) son los componentes de los ecosistemas que 
se consumen directamente, que se disfrutan, o que contribuyen a generar con-
diciones adecuadas y de bienestar para el ser humano (Quijas et al., 2010; Cos-
tanza et al., 2017). Éstos pueden clasificarse de acuerdo con las funciones eco-
lógicas y procesos evolutivos que realizan en el ecosistema y de acuerdo a su 
relación con los beneficiarios (De Groot et al., 2002; mea, 2005; Fisher et al., 
2009; Foley et al., 2005; Díaz et al., 2018). Díaz et. al. (2018) proponen una 
fusión de la clasificación de los se propuesta por el mea (2005; Millennium 
Ecosystem Assessment, por sus siglas en inglés) y por el ipbes (Intergovern-
mental Science-Policy Platform on Biodiversity and Ecosystem Services, por 
sus siglas en inglés). En esta nueva clasificación, los se se categorizan como: 
materiales, no materiales y de regulación. En este capítulo, revisaremos los 
principales se que provee la fauna silvestre en sistemas agropecuarios y sus 
métodos de estudio, usando la clasificación de se propuesta por Díaz et. al. 
(2018). Éstos son la introducción de nutrientes al suelo, dispersión de semillas, 
polinización, control de plagas, el consumo de carne de fauna silvestre, la ce-
trería y el aprovechamiento de aves de ornato (figura 1).
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Figura 1. Ilustración que muestra los servicios ecosistémicos que provee la fauna 
silvestre en sistemas agropecuarios, clasificados de acuerdo con Diaz et al., (2018). 
Los números del 1, 5, 6, 7, 10 y 11 refieren a los servicios se de regulación (control 
de plagas, polinización y dispersión de semillas). Los números 2, 3 y 9 refieren a 
se materiales (consumo de carne, plantas). Finalmente, los números 4 y 8 a los se 
materiales y no materiales (uso de plumas y piel de animales, mascotas). Dibujo: 
Daniel Ferreyra-García.
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Metodologías

Servicios materiales

Carne silvestre
Aunque se pudiera considerar que los sistemas agropecuarios están demasiados de-
gradados para contener fauna silvestre con potencial alimentario, la evidencia de-
muestra lo contrario. Los distintos hábitats generados por estos sistemas ofrecen 
hábitat para la fauna silvestre, y pueden funcionar como corredores de vida silvestre 
(Harvey et al., 2006; Harvey y Villalobos, 2007; Clarke et al., 2007; Jose, 2009). Ejem-
plos de fauna con beneficios alimentarios son mamíferos de tamaño pequeño y me-
diano como conejos y venados, respectivamente; aves como los guajolotes y codor-
nices, y reptiles como serpientes e iguanas. La fauna antes descrita es considerada 
tolerante a ciertos niveles de perturbación (Jose, 2009). A nivel mundial, la carne 
silvestre contribuye a una parte importante del consumo total de la proteína de mu-
chas familias rurales y al ingreso de los cazadores (Vandermeer y Perfecto, 2007; 
Bharucha y Pretty, 2010). En Madagascar, por ejemplo, Golden et al. (2011) mostra-
ron que la pérdida del acceso a la carne silvestre puede causar un incremento de 29% 
en la anemia en niños. Mientras que, para la península de Yucatán, se reporta un 
consumo per cápita de carne silvestre de 4.65 kg/año (Santos-Fita et al., 2012). El 
cual podría contribuir hasta 21% de la carne necesaria para reducir los efectos des-
nutrición en niños (Neumann et al., 2007; Rowland et al., 2015).

Para conocer la oferta y demanda de estos se en un sitio específico, es necesario, 
primero, determinar si hay fauna silvestre en el área de estudio y, segundo, si existe 
gente que la aproveche. Para medir el primer componente se cuenta con métodos 
para detectar la presencia, abundancia y diversidad de fauna presente. Éstos son de 
detección directa con cámaras trampa (Rowcliffe et al., 2008; O’Connell et al., 2010), 
puntos de conteo (Ralph et al., 1995; Buckland, 2006) y redes de niebla (Kunz y Brock, 
1975; Ralph et al., 1993; Spotswood et al., 2012), o indirecta como el conteo y moni-
toreo de rastros (Engeman et al., 2000; Wilson y Delahay, 2001; Lyra-Jorge et al., 
2008) y sonidos (Haselmeyer y Quinn, 2000), entre muchos otros métodos (ver 
Pollock et al., 2002). Por otro lado, los métodos para determinar la magnitud, frecuen-
cia e importancia del aprovechamiento de la fauna silvestre son menos conocidos y 
más complicados de aplicar. Debido a que la caza y el consumo de esta carne puede 
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implicar actividades ilegales y/o conlleva un estigma por su consumo (Gavin et al., 
2010; Knapp et al., 2010). Consecuentemente, para asegurar la credibilidad de la 
información generada, son necesarios acercamientos y herramientas especializadas, 
de cuales muchos provienen de las ciencias sociales (Gavin et al., 2010; St. John et al., 
2010; St. John et al., 2012; Nuno et al., 2013).

En situaciones donde la caza y el consumo de la carne silvestre es legal o se practi-
ca abiertamente en la población, los métodos para determinar si hay consumo y la 
magnitud de éste pueden ser directos. Se pueden visitar los puntos de venta de la 
carne (mercado o restaurantes) y entrevistar a los vendedores para conocer: qué fau-
na venden, cuánto venden (e.g. por día, por semana, si hay por temporadas), dónde la 
consiguen (vegetación natural o sistemas agropecuarios), su precio, y una caracteri-
zación, desde el punto de vista del comerciante y consumidores (East et al., 2005; Fa 
et al., 2009; Poulsen et al., 2009; Foster et al., 2016). Estos métodos son ampliamente 
aplicados en los trabajos de consumo de carne silvestre (Gavin et al., 2010). También 
se puede entrevistar a los compradores para saber cuánta carne consumen, con qué 
frecuencia y bajo qué circunstancias (diario, una vez a la semana, o en ocasiones es-
peciales; León y Montiel, 2008; Foster et al., 2016). En el caso de mercado, se puede 
medir, entre otras variables, los kilos vendidos, las partes del animal que venden (ca-
beza, hígado, piernas) y los distintos precios (Cowlishaw et al., 2005; East et al., 2005). 
Ejemplos de preguntas que se incluyen en estos tipos de entrevistas y encuestas pue-
den consultarse en el material suplementario de King (2014).

Con esto, es posible evaluar el valor económico de cada individuo cazado, y enten-
der las preferencias de los consumidores por fauna específica y/o partes del animal. 
Se recomienda visitar los puntos de venta varias veces en el transcurso de un año 
para capturar la variabilidad en la disponibilidad de la carne y la respuesta económi-
ca de las altas y bajas de su demanda y suministro (East et al., 2005). Este método de 
entrevistar vendedores y consumidores combinado con el pesaje directo de la venta 
o compra de la carne genera datos cuantitativos de alta credibilidad (Cowlishaw et 
al., 2005; East et al., 2005; León y Montiel, 2008; Foster et al., 2016). Sin embargo, la 
mayoría de las veces el reto es poder determinar el origen de la carne con el fin de 
demostrar que esta proviene del área de estudio (Noss, 1998; Poulsen et al., 2009; 
Jenkins et al., 2011). 

Cuando el consumo de la fauna silvestre conlleva un estigma o cuando la caza está 
prohibida, su venta y distribución tiende a ser clandestina. En estos casos, detectar 
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su consumo, estimar la proporción de la población involucrada, caracterizar a los 
usuarios, y examinar las variantes espacio-temporales de su consumo, se vuelve un 
reto fundamental (De Boer y Baquette, 1998; Solomon et al., 2007). Para esto, se 
requiere métodos que, por un lado, protejan la confidencialidad del entrevistado y, 
por otro, favorezcan la voluntad para contestar y garantizar con sinceridad a los en-
cuestadores. Los métodos que mejor funcionan en estas situaciones son aquellos 
basados en técnicas indirectas, siendo la más utilizada en el ámbito de conservación 
la “técnica de respuesta aleatorizada” (tra) la cual permite desvincular a los indivi-
duos entrevistados de sus respuestas. La tra está basada en la lógica probabilística 
que permite calcular la distribución de las respuestas dentro de la población entre-
vistada. Consecuentemente, el método tiene el mejor funcionamiento cuando se 
aplica con una muestra grande. 

La tra consiste en el uso de un dispositivo (e.g., un dado o una caja transparente 
con pelotas de diferentes colores), que aleatoriamente asigna al entrevistado un nú-
mero (o color) fuera de la vista del entrevistador. El número (o color) dicta si el 
entrevistado tiene que contestar una pregunta delicada de interés o una pregunta que 
no sea delicada (e.g. si en el dado sale en 1, 2, 4 o 6 se pregunta “¿Consumiste carne 
derivada de fauna silvestre en los últimos seis meses?” y si  sale 3 o 5 la pregunta 
será “¿Consumiste tortillas en los últimos cinco días?”, figura 2). Tanto para las pre-
guntas delicadas como no delicadas, las respuestas tienen que ser simples (e.g., “sí/
no”, “consumo/no consumo”, “participo/no participo”). Durante toda la entrevista, 
el entrevistador nunca sabe si la respuesta es de una pregunta delicada o no. Esta 
dinámica, en la cual el entrevistado observa que el entrevistador no puede vincular 
su respuesta a una pregunta específica, genera en el entrevistado el sentido de ano-
nimidad y control, con lo cual aumenta la probabilidad de respuestas honestas (Chau
dhuri, 2016). Después de las entrevistas, se sujeta los datos a una serie de cálculos de 
probabilidades, incluso métodos de remuestreo, para determinar qué proporción de 
los entrevistados están involucrados en el consumo o suministro de la carne silvestre, 
las características sociales de los consumidores y del mismo consumo (para los cálcu
los exactos de probabilidades ver Chaudhuri, 2016) 

Una limitación de la tra es que no permite cuantificar la cantidad de fauna extraí-
da. Para esto, se ha elaborado variaciones de la técnica como es la tra cuantitativa 
(Tracy y Fox, 1981) la cual se usa recientemente en trabajos de caza furtiva (Conteh 
et al., 2015). Para comparar los resultados de la tra con lo que se sucede en el cam-
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po, se recomienda administrar paralelamente un muestreo en campo de observacio-
nes indirectas como el conteo de trampas (Yom-Tov, 2003), campamentos de caza 
(Blake et al., 2007) y cadáveres (Koch et al., 2006) aunque estos métodos generan 
datos con errores estándar grandes o desconocidos (Gavin et al., 2010). 

Figura 2. Un árbol de decisión de la técnica de respuesta aleatorizada (tra) con 
preguntas delicadas y no delicadas (pregunta ‘normal’). La probabilidad que la 
respuesta sea un “sí” (λ) es una suma de la probabilidad de que le toque al entre-
vistado una pregunta delicada (y su respuesta sea un “sí”) y la probabilidad que le 
toque una pregunta normal (y contesta “sí”). Imagen modificada de Chaudhuri 
(2016).
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Servicios materiales y no materiales

Aves silvestres para caza
La cacería es la actividad en la que el cazador adiestra aves rapaces para la captura de 
presas silvestres sustituyendo así el uso de armas de fuego. La caza de cetrería se ha 
realizado desde tiempos que se remontan al periodo neolítico (Rodríguez de la Fuen-
te, 1986) y ha sido recientemente declarada como Patrimonio Cultural Inmaterial de 
la Humanidad por unesco, debido a que: 1) representa un vínculo entre el medio 
ambiente y la cultura, 2) su transmisión se lleva a cabo de generación en generación 
de manera tradicional, y 3) promueve el intercambio de conocimiento entre culturas 
(Rodríguez de la Fuente, 1986). 

Los conflictos entre actividades humanas y la conservación del ambiente no son 
poco frecuentes, por lo que se podría pensar que la cetrería actúa en detrimento de 
los recursos naturales. Sin embargo, al igual que otros deportes de campo, la caza por 
cetrería requiere una concientización sobre el uso racional de recursos. Por ejemplo, 
la preservación de cotos de caza en óptimas condiciones, lo cual convierte al cetrero 
en un miembro activo de conservación biológica. La correcta práctica de la cetrería 
y la conservación son compatibles, involucra el respeto a las vedas cinegéticas y los 
espacios naturales en general. Por otro lado, es posible desempeñar este deporte en 
áreas que se encuentran en algún estado de antropización. Dentro de ellas los sistemas 
agropastoriles figuran como cotos de caza ideales. Debido a que éstas tienen exten-
siones abiertas de terreno y una presencia suficiente de presas (Coates et al., 2017; 
Riojas-López et al., 2018). Adicionalmente, la cetrería es capaz de aportar beneficios 
directos hacia actividades humanas. Por ejemplo, el uso de rapaces entrenadas como 
control natural ha demostrado eficacia en la disminución de la presencia de fauna no 
deseada en aeropuertos (Erickson et al., 1990) o en tiraderos de basura a cielo abier-
to (Cook et al., 2008; Soldatini et al., 2008). 

Los entusiastas de la cetrería requieren poblaciones sanas de aves de presa de las 
cuales se puedan abastecer de aves para entrenar. Esto provoca que surja una preo-
cupación por los potenciales impactos negativos de esta actividad sobre poblaciones 
silvestres, preocupación que no es infundada (Braun et al., 1977). En México no 
existe legislación que permita el aprovechamiento extractivo de aves de presa con 
fines de caza por cetrería. Para que la autoridad pueda en algún momento realizar 
una regulación al respecto son necesarios estudios poblacionales para conocer las 
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tasas de aprovechamiento. La estimación de tamaños poblacionales así como las tasas 
de supervivencia de acuerdo a la edad y el sexo pueden llevarse a cabo a través de 
distintas técnicas como son el anillado-reavistamiento de individuos o el monitoreo 
por vía satelital (Newton et al., 2016). Por ejemplo, en Estados Unidos, las tasas mo-
deladas teóricas de aprovechamiento para algunas especies pueden ser de hasta un 
5% (Millsap y Allen, 2006). La edad en que inician su entrenamiento las aves es una 
de las sutilezas del deporte, eso significa que la estructura etaria, en las investigacio-
nes, debe ser siempre tomada en cuenta.

En general, los polluelos son las aves de elección y en este sentido Conway et al. 
(2017) en su estudio a largo plazo sobre poblaciones de halcón mexicano (Falco 
mexicanus), reportan que la captura de individuos en nidos es absolutamente soste-
nible. Entre las recomendaciones mencionadas en su artículo, sugieren: 1) la alter-
nancia de nidos para aprovechamiento y 2) jamás tomar todos los críos, sino que se 
debe permitir que al menos dos polluelos permanezcan en el nido. A partir de su 
modelo teórico, Millsap y Allen (2006) concluyen que la captura de polluelos impac-
ta de manera menor a las poblaciones de rapaces, de esta manera coinciden los re-
querimientos para la práctica de cetrería y el manejo sostenible de fauna silvestre. 

Aves ornamentales
Una práctica tradicional que data de tiempos prehispánicos en México (e.g. Sahagún, 
1969) es la captura de aves vivas para mantenerlas como mascotas y ésta es denomi-
nada por la Secretaría de Medio Ambiente y Recursos Naturales (Semarnat) como 
aprovechamiento de aves canoras y de ornato (Roldán-Clarà et al., 2017a). Las aves 
que mayormente se capturan son las paserinas como los cenzontles (Mimus sp.), 
cardenales (Cardinalis cardinalis), clarines (Myadestes unicolor) y jilgueros (M. occi­
dentalis), pero también otras familias como los psitácidos (loros y cotorras). En la 
historia popular de México existen manifestaciones artísticas que muestran esta tra-
dición: la pintura “La pajarera” (1958) de Jesús Helguera, la canción “La pajarera” de 
Manuel M. Ponce y representaciones cinematográficas como La pajarera (1945), La 
loca (1951) y El niño y la estrella (1976). 

El oficio de pajarero es familiar, la mayor parte de las personas que se dedican a 
esto tienen origen indígena, un promedio de 22 años de experiencia y, por lo general, 
todos los miembros de la familia colaboran. Los hombres suelen ser los que capturan 
en diversos ecosistemas y sistemas agropecuarios (milpas, cultivos tradicionales y 
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cafetal de sombra), mientras que las mujeres adaptan las aves silvestres al cautiverio. 
El proceso de aclimatación dura hasta un mes, y es en el hogar donde se establece 
una relación de respeto y cariño con estas aves (Roldán-Clarà et al., 2017b). 

También se destacan las peregrinaciones que se llevan a cabo en distintas regiones 
de México, se tienen registros desde el año de 1634 (Vences-Vidal, 2009); celebracio-
nes religiosas de cientos de pajareros que decoran sus jaulas con flores y sus mejores 
aves, las cuales se bendicen, asimismo cantan a la Guadalupana y a Dios, lo que de-
muestra cómo las aves son parte central en la ceremonia. En esos momentos estas aves 
adquieren un poderoso simbolismo cultural y espiritual, ya que se da gracias y se pide 
que el oficio de pajarero continúe, de igual manera se recuerda la leyenda de indio Juan 
Diego en el Tepeyac (Roldán-Clarà et al., 2018). Por todo ello, el aprovechamiento de 
aves es una cultura, un modo de vida que crea identidad en estas personas.

Para ejercer el oficio de pajarero en México se otorgan permisos de subsistencia 
(Artículo 92 del capítulo ii, Ley General de Vida Silvestre, dof, 1988); amparando el 
derecho de las comunidades a sus costumbres y al uso de sus recursos naturales en 
su localidad (Convenio 169 de la Organización Internacional del Trabajo sobre pue-
blos indígenas y tribales). En la actualidad se establecen unos 700 permisos de cap-
tura anuales a personas que demuestran bajos ingresos económicos y que han hereda
do este oficio (Roldán-Clarà et al., 2017a). Desafortunadamente, este oficio está desa-
pareciendo debido a varios factores. Por ejemplo, en la nom 059 (dof, 2010), donde 
se establecen las categorías de riesgo de especies nativas de México de flora y fauna 
silvestre, están incluidas dos especies culturalmente importantes para el oficio de los 
pajareros, el clarín y el jilguero (Roldán-Clarà et al., 2018) y esto ocasiona dificultad 
para obtener sus permisos de aprovechamiento. Otros factores que dificulta el ejer-
cicio del oficio son varias leyes que impulsa el Partido Verde, como la Ley General 
de Biodiversidad que sustituirá la lgvs y la Ley de Bienestar Animal, y también por 
la falta de comprensión que tienen otros sectores de la sociedad sobre el oficio. Pues 
cuestionan duramente y criminalizan el hecho de que las aves estén enjauladas, sin 
considerar el apego de estas familias a dichas aves. Sin embargo, las diferentes unio-
nes de capturadores y vendedores de aves en México reivindican su derecho a con-
tinuar con este oficio, a través de manifiestos en distintos foros.

Lo expuesto con anterioridad demuestra la importancia de las aves como servicio 
cultural, por ello, para que los servicios ecosistémicos culturales se puedan detectar, 
estudiar y considerar se deben emplear metodologías de las ciencias sociales, etno-
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biológicas (Albuquerque et al., 2014), cualitativas (Taylor y Bogdan, 1984) o partici-
pativas (Bradbury, 2015). La inmersión etnográfica es una técnica antropológica 
donde la persona investigadora se sumerge temporalmente en la comunidad o colec-
tivo (Taylor y Bogdan, 1984). Esta inmersión va acompañada de la observación parti
cipante y la utilización de un diario de campo donde se anota lo acontecido en el 
transcurso del día, registrando específicamente lo relevante a la vida silvestre y los 
usos y costumbres del grupo donde está inmerso. 

Cabe señalar que el investigador forma parte de la comunidad y observa las diná-
micas sociales que se llevan a cabo, sin influir o modificar sus prácticas. Otra técnica 
muy utilizada son las entrevistas que, a través de una guía de preguntas estructuradas, 
semiestructuradas o abiertas se obtiene información de personas seleccionadas de la 
comunidad (Sierra, 1998). Una técnica similar son los grupos focales donde las en-
trevistas son grupales. De cualquier forma y en cualquier técnica es recomendable 
utilizar una grabadora de voz o incluso una videocámara para la posterior transcrip-
ción textual de la información hablada o visual. Otras técnicas importantes son el 
listado libre y el paseo guiado; o incluso otras con mayor nivel de intervención como 
los talleres participativos donde pueden emplearse mapeos participativos, mapeos de 
actores, entre otras herramientas (Bradbury, 2015; Spradley, 1980). Con todo ello se 
logran comprender y analizar los valores culturales que las personas dan a la vida 
silvestre, en definitiva, los motivos y creencias que están detrás de las prácticas, co-
nocimientos, valores y cosmovisión de las personas y de los grupos sociales (Toledo, 
2002). Cabe señalar que cualquier técnica utilizada siempre tiene que estar acompa-
ñada del consentimiento informado de los participantes, siguiendo el código de ética 
de la International Society of Ethnobiology (2006).

Servicios de regulación

Control biológico de plagas
El control biológico de plagas se divide en tres tipos: clásico, por aumento y por con-
servación (Barbosa, 1998). Éste es uno de los ambientes agropecuarios del cual exis-
ten pocos estudios que midan su valor real, pero que es de gran importancia (Kogan, 
1998; Naranjo et al., 2015). El control biológico por conservación se basa en el ma-
nejo del cultivo a través del aumento de refugio y alimentación de controladores 
potenciales de plagas y del uso de insecticidas de manera tradicional para favorecer 
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la presencia de enemigos naturales de las potenciales plagas (Van den Bosch y Telford, 
1964; Barbosa, 1998; Griffiths, 2008).

Es fundamental entender la dinámica del cultivo, para identificar los momentos en 
los que puede ser más susceptible a una plaga. Se recomienda iniciar con un monito-
reo preliminar que permita contar con un panorama sobre los artrópodos presentes 
en la zona (Barrera et al., 2006). En este tipo de monitoreos se usan diferentes técni-
cas de colecta, tanto directas como indirectas, seleccionando las más adecuadas para 
las características del cultivo. Uno de los métodos más usados es el trampeo, el cual 
puede ser de diferentes tipos: con feromonas, cebos alimenticios, luz, trampas adhe-
sivas y de caída (Ripa y Larral, 2008).

En un contexto de control biológico por conservación, los depredadores que habi-
tan en las zonas aledañas al cultivo de interés serán los que potencialmente ingresen 
a éste. Por lo anterior, es importante conocer quiénes son los depredadores (y/o 
parasitoides) y en dónde se encuentran respecto al cultivo. La presencia de éstos y 
su abundancia puede potencialmente tener la capacidad de regular plagas (Barbosa, 
1998). Por lo cual, un monitoreo continuo nos ayudará a entender las dinámicas de 
las poblaciones de depredadores y parasitoides. Regularmente trampas adhesivas son 
adecuadas para el monitoreo de dichas poblaciones (Barrera et al., 2006). Con los 
datos del número de organismos por trampa/por unidad de área/en un periodo de 
tiempo permite hacer un estimado confiable de la abundancia de dichos organismos. 

La base del control biológico es que las poblaciones de la plaga siempre se manten-
gan por debajo del umbral de daño económico (Landis et al., 2000). La manera de 
medir el daño dependerá del cultivo de interés y el daño que la plaga cause. Los tipos 
de daño pueden ser sobre el producto de interés o de manera indirecta, al dañar la 
salud de la planta y mermar una producción eficiente (De Bach, 1964). El valor de 
este servicio ecosistémico pocas veces se ha estimado por la complejidad de factores 
directos y adyacentes que están involucrados, por lo cual es importante que las téc-
nicas de manejo agrícola cada vez sean más adecuadas para la integración del control 
biológico de plagas (Naranjo et al., 2015). 

Introducción de nutrientes al suelo
Muchas de las funciones del ecosistema son reguladas por el suelo, como la producción 
primaria, la descomposición y la infiltración de agua. Las cuales son el resultado de 
la actividad metabólica de la biota del suelo; siendo el ciclaje de nutrientes el servicio 
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ecosistémico más reconocido (Dominati et al., 2010). Este servicio, de manera sim-
plificada, implica la entrada de nutrientes al suelo, sus transformaciones y transfe-
rencias, y la salida de éstos del ecosistema. La fauna edáfica participa en las primeras 
dos fases de este ciclo. En esta ocasión nos centraremos únicamente en el rol de la 
fauna edáfica en la introducción de nutrientes al suelo.

Durante este proceso, las comunidades del suelo se agrupan según la función que 
cumplen (Yeates et al., 1993). Herbívoros sobre y dentro del suelo se alimentan de 
tallos y raíces, depositando residuos y desechos. La fauna detritívora comienza con 
la fragmentación de la materia incorporada, hasta convertirla en detrito disponible 
para detritívoros más pequeños. Finalmente, especies depredadoras los consumen y 
desechan nutrientes en formas disponibles para las plantas.

En muchos casos, una sola especie puede aparecer en más de un grupo funcional, 
haciendo difícil el análisis de su impacto en la introducción de nutrientes al suelo 
(Heemsbergen et al., 2004). Aunado a esto, el análisis de la diversidad y composición 
de las comunidades de suelo está limitado por falta de estudios taxonómicos y la 
inaccesibilidad física de los organismos. Por ello, es común que se les agrupe de 
acuerdo con su tamaño (Wurst et al., 2012). Con tamaños menores a 100 µm, la mi-
crofauna (e.g. protozoarios, nemátodos) es responsable de convertir nutrientes en 
formas no disponibles para las plantas en compuestos más simples (Bonkowski et al., 
2009). La mesofauna, con tamaños entre 100 µm y 2 mm (e.g. colémbolos, ácaros), 
permite el ciclaje de nutrientes al regular plagas y enfermedades, ser alimento de 
organismos más grandes y distribuir microorganismos descomponedores a través del 
suelo (Scheu et al., 2005; Coleman, 2008). Superando los 2 mm, la macrofauna (e.g. 
termitas, hormigas, gusanos, coleópteros, arácnidos) tiene un impacto profundo en 
las condiciones físicas, químicas y estructurales del suelo. Su principal aporte al ciclo 
de nutrientes es la fragmentación e incorporación de materia orgánica al suelo. En 
definitiva, la megafauna con más de 2 cm (principalmente roedores y otros mamífe-
ros pequeños), depositan o excretan la materia orgánica a descomponer (Wurst et 
al., 2012).

Es importante resaltar el papel crucial que juega la macrofauna en la introducción 
de nutrientes al suelo. La principal entrada de nutrientes a los ecosistemas proviene de 
la descomposición de materia orgánica. Insectos que habitan dentro y sobre la super-
ficie del suelo se encargan de la fragmentación de hojas frescas y senescentes, troncos 
y raíces vivos, madera en descomposición, excretas, e incluso exoesqueletos. Al ser 
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los primeros en la cadena de descomposición e introducirlos a la matriz del suelo, 
estos organismos regulan las tasas de entrada de nutrientes al ecosistema; convirtién-
dose en especies clave para el ciclaje de nutrientes.

La presencia de macrofauna benéfica, cuyas estrategias de vida promueven o no 
limitan las funciones del suelo, se agudiza en sistemas agrosilvopastoriles (Karlen et 
al., 2001). Contrario a los sistemas naturales, la cantidad de hojarasca en el suelo 
disminuye debido al cultivo o pastoreo, reduciendo la principal entrada de nutrientes. 
Esta pérdida se compensa con la entrada de fertilizantes inorgánicos o estiércol y 
orina del ganado; resultando en una distribución heterogénea y alta en nitrógeno 
(Murray et al., 2006).

Figura 3. Ciclo de nutrientes en el suelo por fauna edáfica presente en sistemas 
agropecuarios.
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Sin importar la dominancia del agrosistema, la eficiencia de la macrofauna para 
introducir nutrientes en estos sistemas yace en sus tasas metabólicas con requeri-
mientos bajos en nitrógeno. Esta propiedad, más la alta disponibilidad de nitrógeno 
favorece la rápida transformación de nutrientes disponibles en el suelo (Murray et 
al., 2006), siendo capaces de utilizar los recursos limitados, donde la cantidad de 
materia orgánica se vuelve un factor de mayor peso (Laossi et al., 2008).

Existen diversos enfoques para evaluar la fauna del suelo (figura 3; Petersen y 
Luxton, 1982), pero una manera sencilla de caracterizar su aporte en la introducción 
de nutrientes es el uso de bolsas de descomposición (figura 4). Este método pasivo, 
uno de los más populares por más de 40 años (Kampichler y Bruckner, 2009), per-
mite identificar el aporte de la macrofauna mediante su exclusión.

En este método se colecta hojarasca del sitio a analizar y se coloca en bolsas con 
diferentes tamaños de malla; comúnmente se utiliza tela de nylon sin apertura apa-
rente (<430 µm) y otra con apertura de 2 mm (figura 4). El número de bolsas a co-
locar dependerá de la extensión del área a evaluar y la cantidad de hojarasca dispo-
nible, pero se recomiendan al menos cinco pares de bolsas. En cada una de las bolsas 
se coloca una cantidad igual de hojarasca, pesada previo a su colocación en el suelo. 

Figura 4. Bolsas de descomposición sin apertura (derecha) y con apertura de 2mm 
(izquierda), colocadas en un potrero dentro del bosque seco de la costa de Jalisco, 
México.
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De manera posterior se retira un par cada cierto tiempo (usualmente un mes), o 
después de un periodo más largo (>6 meses). Definir el tiempo de permanencia de 
las bolsas dependerá de las condiciones bioclimáticas del sitio de estudio; en especial 
por las variaciones entre ecosistemas áridos, templados, tropicales secos y húmedos 
(Siddique et al., 2008; Del Castillo, 2013). El aporte de la macrofauna en la introduc-
ción de nutrientes se observa en las diferencias esperadas entre pares de bolsas, de-
finiendo la tasa de descomposición, así como el porcentaje de pérdida de peso en 
hojarasca (Lanuza, 2016). Esto se puede complementar con un muestreo rápido de 
la macrofauna presente (Petersen y Luxton, 1982), simplemente para identificar 
cuáles son los órdenes presentes en el sistema.

Si bien estos métodos pueden utilizarse en sistemas agroforestales, su implemen-
tación en sistemas con ganado puede ser un reto. Para estos casos se recomienda 
evaluar la macrofauna dentro del suelo, mediante introducción de especies benéficas. 
Heemsbergen et al. (2004) introdujeron especies de lombrices, milpiés y cochinillas 
en diferentes combinaciones, encontrando efectos en la pérdida y fragmentación de 
hojarasca, respiración del suelo y nitrificación. Estudios han revelado que la presen-
cia de estos organismos puede producir suelos con alto contenido en materia orgáni-
ca, observado en horizontes oscuros de buen grosor o reducción de hojarasca en la 
superficie (Clements et al., 1991; Hoogerkamp et al., 1983).

Polinización 
El transporte de polen de una flor a otra puede ser mediado por agentes abióticos 
como el aire o el agua, o por agentes bióticos, es decir, por animales tales como in-
sectos, aves y mamíferos. Alrededor del 87% de las angiospermas dependen de ani-
males para su reproducción sexual (Mayer et al., 2011). La polinización mediada por 
animales es económicamente relevante porque contribuye a la producción de bienes 
para el hombre como cultivos, fibras, forraje, productos maderables y no maderables 
(Kremen et al., 2007). Cerca del 35% del volumen de la producción global de alimen-
tos depende de polinizadores animales (Klein et al., 2007). Debido a su importancia 
para la producción agrícola, existe una creciente preocupación por la conservación 
de estos se, tanto fuera, como dentro de los sistemas productivos. Esta preocupación 
emerge por los efectos negativos que tiene el cambio del uso del suelo provocado por 
el hombre, con fines agrícolas y la deforestación que conlleva, provocado la fragmen-
tación del ambiente (Bos et al., 2007). Dicha actividad antropogénica ha llevado a un 
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declive en las comunidades de polinizadores, poniendo en riesgo la estabilidad de 
este servicio, lo cual puede resultar en grandes pérdidas económicas (Kearns et al., 
1998; Bos et al., 2007; Kremen et al., 2007).

Evaluar el servicio de polinización dentro de sistemas productivos es una tarea 
primordial para entender la dinámica de los procesos ecológicos, detrás de nuestros 
sistemas de producción alimentaria. Con dicho entendimiento podríamos predecir 
los efectos que conllevarían cambios en la comunidad de polinizadores, ponderar su 
valor económico y desarrollar estrategias agroecológicas enfocadas a la conservación 
(Bos et al., 2007; Reader et al., 2012; Rogers et al., 2013). La evaluación de la polini-
zación es una tarea compleja. Por su naturaleza mutualista es necesario tomar en 
cuenta diversos variables tanto de los polinizadores, como de las plantas (García-Gar-
cía et al., 2016).

Debido a que el resultado final de la polinización es la producción de semillas via-
bles, este proceso se puede evaluar en dos fases: a) éxito de polinización y b) éxito 
reproductivo de la planta (Ne’eman et al., 2009). Cada subproceso puede medirse 
directa o indirectamente a través de factores correlacionados tanto de los poliniza-
dores (e.g. comportamiento de forrajeo, frecuencia, remoción de polen) como de las 
plantas (e.g. receptividad estigmática, fenología, sistema de apareamiento). 

A fin de abordar de manera sucinta el desempeño de los polinizadores, en esta 
sección nos centraremos en la propuesta de Ne’eman et al., (2009). Este trabajo su-
giere mediciones estandarizadas que nos permitan hacer comparaciones a diferentes 
niveles, ya sea entre especies o comunidades de polinizadores, y a través de escalas 
temporales (estacionales) y espaciales (sitios de estudio). En cada fase mencionare-
mos las posibles formas de evaluar directa e indirectamente, a través de factores 
correlacionados, el desempeño de los polinizadores. Por último, se mencionan fac-
tores de la biología reproductiva de la especie de las plantas a tomar en cuenta para 
hacer estimaciones sensatas. 

a) Éxito de polinización
En esta primera fase, el evento a evaluar es la deposición de polen en el estigma de 
la flor por parte del polinizador ya sea en una sola visita o por unidad de tiempo. 
La forma directa de evaluar dicho evento es contando el número de granos de 
polen depósitos sobre el estigma. Sin embargo, dado que esto es difícil de reali-
zar en campo por requerir de equipos de microscopía, existen métodos indirec-
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tos para deducir la deposición de polen. Éstos se centran en la observación del 
comportamiento de forrajeo de los polinizadores.
	 La manera más sencilla para evaluar en campo es mediante observaciones 
focales sobre una unidad de observación, la cual puede ser una flor o un grupo 
de flores, y obtener información ya sea por visitas únicas o las visitas acumu-
ladas en un tiempo definido (Rogers et al., 2013). Algunas variables de fácil 
observación sobre el comportamiento de los visitantes florales es la legitimi-
dad, duración y frecuencia de la visita, así como la abundancia de los poliniza-
dores.
	 La legitimidad de la visita está determinada por el comportamiento de forra-
jeo del visitante floral y establece su potencial efectividad como polinizador. Se 
considera que una visita es legítima cuando el agente biótico hace contacto con 
las estructuras reproductivas tanto masculinas como femeninas de la flor (Her-
nández-Montero y Sosa, 2016). La frecuencia de visitas de cada polinizador 
puede determinarse mediante observaciones por unidad de tiempo. La abun-
dancia de polinizadores puede registrarse a lo largo de transectos o parches 
florales en un determinado periodo de tiempo (Rogers et al., 2013). Con estos 
parámetros mencionados podemos contar con datos suficientes sobre la calidad 
de los visitantes florales y su cantidad.

b) Éxito reproductivo de la planta
En esta segunda fase, el evento a medir es la producción de semillas ya que re-
fleja que la cantidad de polen depositado en el estigma tuvo el potencial de 
fertilizar los óvulos y desarrollar semillas viables. Es decir, cuál es la contribución 
del polinizador al éxito reproductivo de la planta. Esta relación directa entre 
planta y polinizador no es fácil de medir si nuestras observaciones son por uni-
dad de tiempo. Esto es debido a que múltiples polinizadores, de diferentes es-
pecies, pueden contribuir de distinta manera al éxito reproductivo.
	 Para evitar dicha confusión, es necesario realizar experimentos de exclusión. 
Primero se localizan botones florales y se embolsan con tela mosquitera o yute 
que permita la libre circulación del aire pero que sea capaz de excluir a los visi-
tantes florales. Una vez que la flor abre, se retira la bolsa y se vigila hasta que la 
flor sea visitada por primera vez para, posteriormente, ser embolsada de nuevo 
registrando la identidad del visitante floral. Las flores tratadas se observan has-
ta advertir si desarrollan frutos o no y en caso de hacerlo se contabiliza el nú-
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mero de semillas. Cabe mencionar que es necesario tener dos controles, uno 
donde la flor permanece embolsada todo el tiempo y otro donde se deja abierta 
a todos los visitantes florales. De esta manera podemos determinar qué tan in-
dispensables son los polinizadores (tratamiento cerrado) o si hay una limitación 
de polen en el ambiente ya sea porque no hay suficientes visitantes florales u 
otras plantas para donar polen (tratamiento abierto).

c) Factores a considerar en la evaluación de la polinización
Para estimar adecuadamente el éxito reproductivo de la planta y el desempeño 
del polinizador, es necesario tomar en cuenta características de su biología re-
productiva. Uno de los factores más importantes es el sistema de apareamiento 
de la especie vegetal en cuestión (Aguilar et al., 2006). El sistema de aparea-
miento se clasifica en dos grupos: auto-compatible y auto-incompatible. El primer 
grupo puede fecundarse a sí mismas, por lo que todas las especies presentan 
flores hermafroditas. Mientras que las plantas con un sistema de apareamiento 
auto-incompatible, necesitan que el polen sea transportado de una flor de un 
individuo a otra flor de otro individuo no emparentado. Las especies auto-in-
compatibles puede tener flores hermafroditas o presentar los sexos separados 
dentro del individuo o en individuos diferentes (Aguilar et al., 2006).
	 Una forma sencilla de determinar el sistema de apareamiento es mediante 
experimentos de polinización y exclusión, los cuales también pueden ayudarnos a 
determinar el sistema reproductivo de la planta. Si la planta desarrolla frutos con 
semillas como resultado del experimento, el sistema de apareamiento y repro-
ductivo pueden ser determinados. En la tabla 1, se enumeran los experimentos 
posibles, hay que tomar en cuenta que una vez polinizada la flor manualmente, 
éstas se deben aislar usando bolsas de yute o tela mosquitera para evitar que 
polen ajeno al experimento se deposite en el estigma de la flor.
	 Las plantas con un sistema de apareamiento auto-compatible pueden produ-
cir frutos con semillas por apomixis, autogamia, geitonogamia o xenogamia por 
lo que la dependencia a sus polinizadores es facultativa y en consecuencia son 
menos susceptibles a la fragmentación. Mientras que las plantas con un sistema 
de apareamiento auto-incompatible presentan una xenogamia obligada para 
producir semillas por lo que son altamente dependientes de sus polinizadores 
(Aguilar et al., 2006). Aunque las plantas con un sistema auto-compatible pue-
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den producir frutos sin la necesidad de polinizadores, la presencia de éstos 
últimos puede incrementar la producción o biomasa de los frutos y semillas 
producidos (Westerkamp y Gottsberger, 2000; Klein et al., 2007); en este caso 
es necesario comparar la producción en número y peso de los frutos y semillas 
desarrollados bajo cada condición experimental. La conservación de la fauna 
silvestre y sus servicios de polinización deben ser resguardados bajo cualquier 
escenario.

Dispersión de semillas
La dispersión de semillas es el proceso a través del cual las plantas colonizan nuevos 
hábitats. Al contribuir a que la vegetación de los ecosistemas se mantenga, este pro-
ceso ecosistémico está clasificado como un se de regulación. De acuerdo a Wang y 
Smith (2002) podemos dividir el proceso de dispersión de semillas en cinco fases: 1) 
producción del fruto; 2) remoción del fruto; 3) dispersión de semillas; 4) germinación, 
y 5) reclutamiento. Las fases en las que interviene la fauna nativa son la fase de remo-
ción del fruto y dispersión de semillas, principalmente en ecosistemas tropicales.

Tabla 1. Experimentos de polinización para determinar el sistema de aparea-
miento y reproductivo (ver Hernández-Montero y Sosa, 2016).

Sistema de          
apareamiento

Sistema            
reproductivo

Procedimiento                         
experimental

Dependencia 
a poliniza-

dores

Auto-compatible

Apomixis Se emasculan las flores Menor

Autogamia
La flor se poliniza con 
su propio polen

Geitonogamia

Se poliniza una flor con el po-
len de otra flor de la 
misma planta

Auto-incompatible Xenogamia

Se poliniza una flor con 
polen de otra flor de otra plan-
ta no emparentada

Mayor
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La importancia del estudio de este proceso en ambientes agropecuarios radica en 
que las actividades agropecuarias pueden interrumpir dicho proceso. Por ejemplo, la 
producción de Agave tequilana interrumpe la fase de producción de frutos, al cosechar 
las plantas antes de que logren producir flores y sean polinizadas (Trejo-Salazar et 
al., 2016). En otros casos, el manejo y/o el incremento de la superficie de producción 
agrícola reduce la fuente frutos y semillas de plantas nativas de los bosques (Hernán-
dez-Montero et al., 2015). Poniendo en riesgo la regeneración del bosque en caso de 
abandono de la actividad agropecuaria (Zimmerman et al., 2000). Por lo tanto, para 
que la producción agropecuaria sea sustentable y mantenga la dispersión de semillas, 
es necesario evaluar tres componentes principales de este proceso a escala local y de 
paisaje. Estos componentes son: 1) disponibilidad de frutos, 2) lluvia de semillas, y 
3) redundancia funcional de dispersores. El primer componente nos habla de la pro-
ducción de frutos para los dispersores, el segundo de en qué magnitud y dónde está 
ocurriendo la dispersión y el último componente, sobre el grado de vulnerabilidad 
de la dispersión de semillas en el paisaje.

Para medir la producción de frutos en un sistema agropecuario es necesario contar 
con un catálogo de referencia de las semillas dispersadas por animales en el sitio de 
estudio. Los frutos carnosos, los cuales ofrecen en la pulpa o mesocarpio nutrientes 
a los animales dispersores suelen ser los más consumidos (Pijl, 1982). Una vez que 
se tiene la lista de plantas dispersadas por animales, el siguiente paso es evaluar la 
densidad de frutos para la fauna silvestre en la zona de estudio. Para ello se usan dos 
métodos, el primero consiste en medir la diversidad de plantas dispersadas por ani-
males, donde se contabilizan todas las plantas > a 2.5 cm de diámetro a la altura del 
pecho (dap) en 0.1 ha, y todas las plantas con dap > a 10 cm (Gentry, 1988). Cabe 
mencionar que el área muestreada puede ser menor de acuerdo al área de vegetación 
que se desee muestrear. Al mismo tiempo, de estar contabilizando la diversidad de 
plantas, se deben tomar datos de la disponibilidad de frutos. Para ello es necesario 
contar de cada planta el número de frutos. Esto es, contabilizar la cantidad de frutos 
de 30 ramas de cada planta, se obtiene un promedio de frutos contados y éste se 
multiplica por el número total de ramas del árbol o arbusto (Korine et al., 2005). 
Cuando la planta tenga menos de 30 ramas puede contarse el número total de frutos. 
Si se desea expresar la disponibilidad de frutos en biomasa, se puede medir el peso 
de una muestra de 15-30 frutos y se expresa en gramos (g).
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Para medir la lluvia de semillas el método más usado es el de las trampas de semillas 
(Henry y Sylvie, 2007). Éstas tienen como objetivo recolectar las semillas dispersadas 
por animales, principalmente los voladores. Dichas trampas son de forma variada, 
pero todas tienen como base una cama de tela en la cual se reúnen las semillas (figu-
ra 5). Una vez colectadas las semillas, se tienen que separar entre dispersadas por 
viento, gravedad y animales. Este método se puede complementar con transectos, 
para la colecta de heces fecales de animales no voladores, especialmente mamíferos 
de gran masa corporal (e.g. >200g). En la actualidad, a estos métodos para evaluar la 
lluvia de semillas, se han incorporado análisis de datos moleculares (González-Varo 
et al., 2014). Lo anterior se realiza con el fin de tener una mayor precisión en la de-
terminación de las plantas dispersadas y en algunos casos de los dispersores. 

Figura 5. Trampa de semillas ubicada en un sendero que era un paso de murciéla-
gos frugívoros. El tamaño, y material con el cual se fabrican es variado y responde 
a las necesidades de cada pregunta de investigación. Fotografía: Romeo A. Salda-
ña-Vázquez.
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Por último, para medir la vulnerabilidad de la dispersión de semillas en los am-
bientes agropecuarios se puede utilizar el análisis de redes ecológicas (Hernán-
dez-Montero et al., 2015; González-Varo et al., 2017). Para ello se dibujan redes de 
interacciones y se calculan índices que reflejan el grado de redundancia funcional del 
sistema de dispersión de semillas. Por ejemplo, uno de los índices más usados en el 
análisis de redes es el índice de especialización (H

2
’). Este índice va de 0 a 1, cuando 

los valores son cercanos a 0 sugiere que hay una baja especialización en la red de 
interacciones animal-fruto y, por lo tanto, una baja vulnerabilidad en la dispersión 
de semillas (Blüthgen, 2010; Blüthgen y Klein, 2011; Hernández-Montero et al., 2015). 
Ya que, si alguna especie llega a extinguirse localmente, otra podrá ocupar su posición 
como dispersor de semillas.

Conclusiones 

Como se ha podido constatar, los se que provee la fauna silvestre en sistemas agro-
pecuarios son muy importantes para el funcionamiento de estos ambientes y para el 
bienestar del ser humano. Por lo tanto, su estudio y monitoreo en los sistemas agro-
pecuarios debería integrarse a cualquier programa de desarrollo sustentable de estos 
sistemas. Asimismo, las ideas expuestas en este documento pueden tomarse como 
una introducción al estudio de se en estos ambientes.
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Resumen

La urbanización es un fenómeno con consecuencias en varios de los atributos 
de los sistemas naturales. En el caso de los ambientes acuáticos, una consecuen-
cia es el cambio en la calidad del agua, la cual puede ser evaluada con pruebas 
fisicoquímicas, bioindicadores, o ambos. Los bioindicadores son individuos -o 
sus restos-, procesos fisiológicos, poblaciones o comunidades que permiten 
conocer algún atributo de interés. Los macroinvertebrados acuáticos se consi-
deran buenos bioindicadores de la calidad del agua debido, entre otras cosas, a 
que son fáciles de recolectar, tienen ciclos de vida cortos y dependen comple-
tamente del agua, por lo que están expuestos a cambios en su composición fi-
sicoquímica. En este capítulo, describimos algunas técnicas de colecta para 
ambientes lénticos y lóticos así como diferentes aproximaciones para el análisis 
de la información. Esta contribución puede ser una referencia para quienes se 
interesen en el estudio de la calidad del agua en ambientes urbanos.

Introducción

La urbanización es uno de los principales motores de cambio en los ecosistemas, 
pues aunque actualmente se propone que lo ideal es llevar un estilo de vida en 
el que se equilibren las necesidades humanas con las del resto de los seres vivos 
(Wilson et al., 2007), es innegable que el aumento de la población humana y, 
por lo tanto, de las áreas de nuestros asentamientos, trae consigo cambios a los 
sistemas que lo circundan (Villalobos-Jiménez et al., 2016). En los sistemas 
acuáticos se generan problemas tales como la modificación del régimen de 
captura de agua debido a la alteración del suelo (Booth y Jackson, 1997), la 
reducción de la cubierta vegetal, la introducción y proliferación de especies 
exóticas, la modificación de los patrones de captura de biomasa (Monteiro-Ju-
nior et al., 2014), la formación de islas de calor y la acumulación de contami-
nantes (Grimm et al., 2008). Se sabe que el efecto que tales cambios  ejercen 
sobre la biota depende tanto de la magnitud de las afectaciones como de los 
rasgos intrínsecos de los organismos (Monteiro-Junior et al., 2014). Sin embar-
go, la tendencia general es que la diversidad disminuya conforme aumenta la 
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urbanización. Este proceso ha sido probado tanto en el tiempo (ver por ejemplo Ko-
zlowski y Bondallaz, 2013) como en el espacio (ver por ejemplo Samways y Steytler, 
1996; Jeanmougin et al., 2014; Monteiro-Junior et al., 2014), en trabajos que principal-
mente contemplan la variación de las comunidades de plantas, peces e invertebrados.

La calidad del agua

Es una medida de la condición de este recurso relativa a los requerimientos de una o 
más especies y/o a cualquier necesidad o propósito humano (Johnson et al., 1997), 
debido a lo cual, su interpretación práctica depende directamente del uso que se 
quiera hacer del recurso. En nuestro país, las Disposiciones Aplicables en Materia de 
Aguas Nacionales (Comisión Nacional del Agua, 2016) establecen los valores acep-
tados de 121 parámetros (divididos en orgánicos, inorgánicos, físicos y microbioló-
gicos), para que la calidad del agua pueda categorizarse en cuatro tipos: fuente de 
abastecimiento para uso público urbano, riego agrícola, protección a la vida acuática 
de agua dulce y protección a la vida acuática de aguas costeras y estuarios. 

El uso de bioindicadores es una alternativa al análisis fisicoquímico del agua (Roldán 
et al., 1973; Armitage et al., 1983; de la Lanza-Espino y Hernández-Pulido, 2014). 
Este procedimiento implica el reconocimiento de que la biota y sus interacciones 
reaccionan al impacto y al manejo humano, con algunos organismos respondiendo 
más rápido que otros (Paoletti, 1999).

Los bioindicadores

Son aquellos procesos, especies o comunidades capaces de señalar, de alguna mane-
ra, algún atributo de interés (Holt y Miller, 2010), como puede ser el nivel de conta-
minación en los cuerpos de agua (Cairns et al., 1993). En el caso concreto de las co-
munidades, se espera que si ocurren cambios en su riqueza, composición, abundancia 
o diversidad a lo largo del tiempo, éstos puedan ser relacionados con eventos tales 
como disturbio o medidas de manejo (Oertli, 2008).

Dentro de los diferentes grupos biológicos, los macroinvertebrados (insectos, crus-
táceos, moluscos y anélidos detectables a simple vista) han sido ampliamente usados 
en el estudio de la calidad de agua debido a su  abundancia, tolerancia a la contami-
nación más o menos conocida, movilidad restringida, diferentes estrategias en el ciclo 
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de vida, distintos hábitos alimenticios y total dependencia de las condiciones del sitio 
donde viven (de la Lanza-Espino y Hernández-Pulido, 2014). 

Debido a que se ha reportado que la respuesta de los organismos puede ser variable 
en diferentes regiones, o incluso entre diferentes especies de un mismo taxón (e.g.Oert-
li, 2008; de la Lanza-Espino y Hernández-Pulido, 2014) se recomienda enfáticamente 
que los muestreos realizados en sitios donde no haya información previa se acom-
pañen de información físicoquímica, de modo que se pueda “calibrar” el intervalo de 
tolerancia de las diferentes especies. Con esta información será posible hacer moni-
toreos locales a largo plazo, o incluso reconstrucciones paleoambientales (Correa-Me-
trio et al., 2012).

Tipos de muestreo

Consecuencia de la información obtenida con los muestreos, éstos pueden dividirse 
en cualitativos, semicuantitativos o cuantitativos. Los primeros buscan únicamente 
realizar un inventario de los diferentes taxa presentes en el sitio a estudiar, se basan 
en datos de presencia/ausencia y son útiles para realizar análisis numéricos de una 
sola variable (ver sección análisis numérico en este mismo capítulo); los segundos 
ofrecen información suficiente para conocer las abundancias relativas o calcular la 
diversidad en las muestras, por lo que son útiles para realizar índices biológicos o 
análisis multivariados (Cuffney et al., 1993). Los muestreos cualitativos, por otro 
lado, están realizados de tal modo que ofrecen información de densidad específica, 
expresada en número de individuos por unidad de área (o de volumen), por lo que 
son de especial interés si el objetivo del trabajo es realizar el monitoreo de una espe-
cie en peligro de extinción (Gray, 2013).

Técnicas de colecta

En México el uso de biondicadores aún no se ha consolidado de manera que puedan 
realizarse monitoreos estandarizados. De acuerdo con de la Lanza-Espino y Hernán-
dez-Pulido (2014), el único intento formal por generar un protocolo se encuentra en 
la nmx-aa-159-scfi-2012. Sin embargo, esta norma contempla sólo el uso de bioin-
dicadores para conocer el caudal necesario para mantener la vida acuática en las 
cuencas, por lo que el apartado metodológico que lo acompaña está dirigido a am-
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bientes lóticos (Pineda et al., 2014). Por tal motivo, a continuación, se describen al-
gunos de los métodos de colecta que se sugieren para facilitar la comparación de 
resultados con base en los manuales de monitoreo biológico generados con respaldo 
gubernamental en Maine, Estados Unidos (DiFranco, 2014) para ambientes lénticos, 
así como métodos alternativos para trabajar en ambientes lóticos, adaptados del ma-
nual del gobierno de Nueva York (Stream Biomonitoring Unit Staff, 2012).

En ambientes lénticos

En la mayoría de los casos se usará una red manual con fondo plano, a una profundi-
dad no mayor de un metro. Este equipo es comúnmente usado por su bajo costo, 
además de ser ligero y fácil de manipular, aunque su uso es conveniente sobre todo 
en sitios con sustrato pequeño que permita un asentamiento uniforme del borde 
inferior de la misma (Anderson et al., 2013). Las redes más comunes tienen forma 
triangular, rectangular o a manera de “D”. Se recomienda una apertura de malla de 
500 a 600 micras. El redeo debe hacerse lejos de los sitios donde se ha caminado, 
para evitar colectar en los lugares donde posiblemente los animales ya hayan escapa-
do. Una vez que se ubica el lugar a muestrear, lo mejor será acercarse a éste lenta-
mente, evitando remover el suelo en la medida de lo posible. La distancia sugerida a 
ser recorrida por la red es de un metro, para lo cual puede usarse alguna vara, cinta 
o cuerda como referencia. De ser posible, el movimiento deberá realizarse en menos 
de 3 segundos, haciendo un suave toque del sedimento al iniciar, a los 50 cm y al 
terminar, para incitar el movimiento de los organismos. Si la red se saturó de rocas, 
ramas o basura, es posible descartar el contenido y repetir el movimiento inicial. Una 
vez fuera del agua, los insectos deberán ser retirados y almacenados en alcohol etíli-
co al 95% para su posterior análisis. 

Si el sitio donde se ha decidido colectar tiene vegetación abundante, al grado de 
que se dificulte el desplazamiento de una red acuática, es posible usar una alterna-
tiva con un muestreador tipo stonepipe, el cual consiste de una cubeta de 20 litros a 
la cual se le ha retirado el fondo. Una persona debe presionar el muestreador sobre 
el sitio elegido, mientras otra remueve el agua que quedó dentro del recipiente por 
10 segundos, de modo que los animales que estaban adheridos a la vegetación se 
desprendan. Adicionalmente, se deberán hacer 10 barridos desde el fondo del reci-
piente a la superficie con una red de acuario de 15 cm cuya apertura de malla sea de 
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500 a 600 micras. El material colectado en cada ocasión será examinado en busca de 
organismos de interés. De encontrarse, se almacenarán en alcohol etílico al 95% 
para su posterior análisis.

En ambientes lóticos 

Para la colecta en ríos o arroyos de hasta un metro de profundidad, se sugiere el uso 
del kick sampling, el cual se basa en la remoción del sedimento con los pies por un 
tiempo determinado, de modo que el material suspendido sea transportado por la 
corriente hasta la red acuática que decida usarse. Al cumplirse el lapso establecido, 
se colectan manualmente los organismos capturados y se depositan en frascos con 
etanol al 95%. Para que esta técnica sea efectiva se requiere una velocidad de al me-
nos 40 cm/s y que el sustrato sea de partículas finas, iguales o menores en tamaño 
a la grava. 

Volviendo a la colecta en ríos o arroyos, sólo que ahora con una profundidad mayor 
a un metro, se recomienda el uso de un sistema “multiplaca”, el cual ofrece un sus-
trato artificial de área conocida (0.14 m2) que los animales pueden usar como refugio. 
Para este tipo de muestreo se debe diseñar un dispositivo formado por tres placas de 
madera cortadas en forma de cuadro, con 15 cm por lado. Se deben cortar dos espa-
ciadores cuadrados, con 2.5 cm por lado, y de 3 mm y 9 mm de alto, respectivamente. 
Los espaciadores se pegarán entre un par de placas, al centro del cuadrado: entre la 
primera y la segunda placa se colocará el espaciador de 3 mm, y entre la segunda y 
la tercera, el de 9 mm. Por último, se perforará el conjunto de las tres placas, con un 
orificio al centro del cuadrado. De este modo, se atravesarán tanto las placas como 
los espaciadores. A través del orificio se hará pasar un tensor de aluminio de doble 
ojo, el cual será fijado con ayuda de rondanas (figura 1). De esta manera, el sistema 
puede ser suspendido desde la parte superior con ayuda de un cable que debe ser 
visible desde la superficie, y a la vez, fijado a algún objeto pesado desde la parte in-
ferior (un ladrillo, por ejemplo) que impida que la corriente lo desplace. Se sugiere 
que este sistema permanezca bajo el agua por cinco semanas, a un metro de la super-
ficie, al término de las cuales debe ser retirado y desensamblado para que los orga-
nismos que se hayan guarecido en los espacios formados puedan ser colectados y 
almacenados en alcohol para su posterior análisis.
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Figura 1. Sistema de colecta multiplaca, útil en ambientes lóticos de más de un 
metro de profundidad. A, vista angular. B, vista frontal. Basado en DiFranco (2014).
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Notas adicionales

Una alternativa útil tanto en ríos como en lagos cuando se desean hacer estudios a 
una profundidad mayor a un metro es el uso de dragas (Stream Biomonitoring Unit 
Staff, 2012; Pineda et al., 2014), las cuales pueden operarse desde embarcaciones o 
desde plataformas diseñadas para tal fin. Este material suele tener un mecanismo de 
cierre automático que se activa por su propio peso una vez que se hunde en el sedi-
mento, dependiendo del cual se debe usar uno de los diferentes tipos disponibles en 
el mercado. Una buena recopilación junto con las especificaciones de cada modelo 
se encuentra en Andersen et al., (2013). Los tamaños estándar son de seis o de nueve 
pulgadas por lado. Normalmente, con este tipo de muestreo es posible colectar restos 
de organismos que ya murieron, por lo que puede aportar un componente histórico 
al estudio de un lugar. 

La forma más fácil de separar a los organismos de interés del material irrelevante 
a través de cualquier tipo de muestreo es por medio de un tamiz de 500 micras. Los 
animales que queden retenidos pueden ser tomados con pinzas, pinceles o directa-
mente con la mano para depositarlos en los frascos respectivos con alcohol etílico 
al 95%.

Análisis numérico

Para el estudio de la urbanización son posibles dos enfoques. El primero se centra en 
el estudio de bioindicadores y variables ambientales a través de gradientes urbano-ru-
rales (Buczkowski y Richmond, 2012). El segundo se enfoca en gradientes que van 
desde sitios relativamente prístinos hasta altamente urbanos (Porter et al., 2001). En 
dichos gradientes es posible emplear bioindicadores para establecer zonas prioritarias 
para la conservación (Simaika y Samways, 2009; Tchakonté et al., 2015). 

Existen, en general, tres formas de hacer los análisis: 1) usando sólo una variable, 
como la riqueza de Ephemeroptera, Trichoptera y Plecoptera (etp) (Lenat, 1988); 
2) utilisando más de una variable para formar índices, como el desarrollado por Hil-
senhoff (1988) o el de Pérez-Munguía y Pineda-López (2005) y 3) análisis multiva-
riados de ordenación. El método etp fue diseñado para ambientes lóticos y consiste 
en contar el número de familias de cada uno de los órdenes, y sumar la riqueza total 
a lo largo del gradiente urbano empleado. Por ejemplo, si existen cinco familias de 
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efemerópteros, tres de plecópteros y dos de tricópteros en la comunidad, el valor etp 
es de 10. Este valor debe ser comparado con una tabla que ofrezca un rango para 
diferentes niveles de calidad, calibrada para diferentes ambientes. En general, pocas 
familias de etp señalan lugares con baja calidad. Sin embargo, este índice no contem-
pla la tolerancia específica de los taxa, por lo que si hubiera un disturbio moderado 
y existieran especies resistentes a la nueva condición que pueda ocupar el espacio de 
aquellas que han desaparecido, el valor podría no cambiar, de modo que la interpre-
tación podría ser equivocada (Prat et al., 2009).

Una alternativa es el uso del índice desarrollado por Hilsenhoff (1988), que se 
basa en el valor de tolerancia a contaminación orgánica para diferentes familias de 
insectos en  ambientes lóticos. El método consisteen recolectar preferentemente entre 
100 y 200 organismos a través de un kick sampling, multiplicar el número de indivi-
duos pertenecientes a cada familia por un valor de tolerancia asignado previamente 
(entre 0 y 10) y al final dividir por el total de individuos colectados. Mientras más 
cerca se estuviera de 10, más contaminada está el agua. 

En México, se ha desarrollado el índice de integridad biótica basado en comuni-
dades de macroinvertebrados acuáticos (iibcma, Pérez-Munguía y Pineda-López, 
2005), pensado originalmente para ambientes lóticos. Este índice se obtiene de la 
suma del valor asignado por los autores a diferentes rangos de seis variables: 1) ri-
queza de la muestra; 2) número de familias ept; 3) el promedio de los valores de 
tolerancia obtenidos al considerar a todas las familias, los cuales están dados en una 
escala del uno para muy intolerantes al 10 para muy tolerantes; 4) el número de fa-
milias con un valor de tolerancia menor a tres; 5) el número de familias con un valor 
de cuatro o más; y, 6) el número de familias que viven fijas al sustrato. Cuando se 
conoce el valor de cada variable, se contrasta con una tabla en la que se asigna un 
valor del uno al cuatro. El iibcma va de 6 a 24. Los valores bajos representan ambientes 
de baja calidad, mientras que los valores altos representan ambientes en buen estado. 

Debido a la generalización de los índices antes mencionados es recomendado un 
análisis complementario como es el análisis de correspondencia canónico. Este análi-
sis multivariado de ordenación permite evaluar la correspondencia entre la compo-
sición y abundancia relativa de los taxa colectados con respecto a variables ambien-
tales estudiadas en el gradiente urbano empleado (Mangeud, 2004). De este modo es 
posible identificar taxa representativos de ambientes contaminados o en buen estado, 
lo cual requiere, sin embargo, de personal capacitado para interpretar los resultados.
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Comentarios finales

El presente trabajo es un esfuerzo de síntesis por parte de los autores que busca ser 
un material de referencia para quienes se interesen por el estudio de los macroinver-
tebrados acuáticos y su respuesta a los efectos de la urbanización. Si bien estamos 
conscientes de la falta de profundidad con la que se abordaron algunos de los métodos 
de análisis, confiamos en que este esfuerzo logrará familiarizar al lector con algunos 
de los conceptos más usados en esta área, de modo que la lectura de las fuentes ori-
ginales sea más llevadera.
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Resumen

Las sopas de la diversidad son una herramienta novedosa que permite analizar 
gran cantidad de muestras de manera rápida. Partiendo de un buen diseño de 
muestreo se puede realizar el monitoreo a largo plazo de los procesos de antro-
pización usando a la artropofauna como indicador en ambientes agrícolas, aun-
que se puede utilizar con muchos otros objetivos. Las comunidades de artrópo-
dos tienen funciones importantes en los ecosistemas (ocupan el 90% de las 
especies). La fragmentación o los disturbios que puedan existir en su hábitat 
tienen consecuencias en sus interacciones tróficas y en sus funciones en el eco-
sistema (polinización, interacción presa-depredador y control biológico, des-
composición y la relación planta-herbívoro). Describimos un conjunto de tram-
pas pasivas y activas complementarias para obtener suficiente información que 
puede ser procesada en una sola muestra de “sopa de diversidad”, así como el 
protocolo para la extracción de dna, secuenciación y análisis de los datos. Espe-
rando que esto contribuya al monitoreo y mitigación de efectos antropogénicos. 

Introducción

En este capítulo se propone el uso de sopas de biodiversidad (metabarcoding) 
como una nueva estrategia para el monitoreo a largo plazo de organismos asocia
dos al agroecosistema. Este método permite evaluar el impacto de los procesos de 
antropización en organismos sensibles a cambios mínimos en los recursos dis-
ponibles, condiciones microambientales o en las interacciones bióticas que 
sostienen (Begon et al., 2006). Por lo anterior y por su alta diversidad taxonó-
mica, alta tasa de mutación y adaptación favorecidas por un corto tiempo ge-
neracional, los artrópodos son considerados un buen modelo de estudio (Nair, 
2007; Hendrickx et al., 2007; Price et al., 2011).

Dentro del agroecosistema podemos identificar efectos de la antropización 
(o domesticación) a nivel de paisaje (entendido como la suma de entidades 
físicas, ecológicas y geológicas que integran los patrones ecosistémicos [Naveh 
y Liberman, 2013]), en las plantas que se producen en un cultivo y en el tipo 
de manejo (Peña-Cortés et al., 2006). El estudio integral de la comunidad de 
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artrópodos con los métodos tradicionales, desde la captura de organismos con técni-
cas pasivas o activas y su posterior identificación taxonómica, puede estar condicio-
nado por la disponibilidad de taxónomos expertos para cada grupo, aunado a la difi-
cultad que implica la identificación de especies crípticas y de organismos en estadios 
inmaduros. En comparación, el metabarcoding además de proporcionar información 
sobre la diversidad y composición de la comunidad de artrópodos, reduce el tiempo 
del análisis de datos y aporta información inaccesible por métodos tradicionales 
(Lewandowski et al., 2010; Yu et al., 2012).

En este sentido, los resultados permiten hacer un análisis integral, ya que es fre-
cuente que la evaluación de los procesos de antropización se realicen de forma parcial 
y cualitativa porque difícilmente se consideran todos los factores (presencia de dis-
tintas especies y las interacciones en las que se involucran) que influyen en el com-
portamiento del sistema (Martínez-Dueñas, 2010). Sin embargo, no es el único ob-
jetivo que puede emplearse a través del uso de metabarcoding, pues es usado para 
identificar tasas de parasitismo de Thaumetopoea processionea (Kitson et al., 2015), 
conocer la dieta de Sialia mexicana y murciélagos insectívoros (Jedlicka et al., 2017) 
y definir linajes evolutivos y sub-linajes (Zeale et al., 2011; Techer et al., 2017) entre 
otros ejemplos.

Influencia de los procesos de antropización (domesticación
de las plantas y el paisaje) sobre la comunidad de artrópodos

Domesticación del paisaje
La antropización o domesticación del paisaje es un proceso continuo (Clement, 2014). 
En los sistemas agrícolas, el paisaje se modifica al remover la cobertura vegetal ori-
ginal para introducir especies de interés y cambiar su abundancia (Norton et al., 2013). 
El resultado de lo anterior es la homogeneización de éste, en consecuencia, se reduce 
el nicho ecológico de algunas especies y favorece la dominancia de otras (Herzon y 
O’Hara, 2007).

El manejo agrícola en los cultivos convencionales engloba la fertilización del suelo, 
la eliminación de malezas y plagas, además de la implementación de maquinaria y 
desarrollos biotecnológicos como los organismos genéticamente modificados (ogm); 
factores que contribuyen al cambio de la composición y la diversidad de la comunidad 
de artrópodos asociados (Staller, 2006; Armbrecht et al., 2008). Esto se debe a que 
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se alteran las interacciones bióticas, la disponibilidad de biomasa y las condiciones 
microclimáticas (Sosa y Almada, 2014). Para ejemplificar lo anterior podemos citar 
el caso del maíz genéticamente modificado (gm) y su efecto sobre las redes tróficas 
de los coleópteros. Al comparar el número de interacciones formadas alrededor de 
maíz gm y no gm se encontró que la segunda tiene mayor número de conexiones y 
solidez, a consecuencia de la alta conectividad entre los nodos (Pálinkás et al., 2017).

Domesticación de las plantas
Durante el proceso de domesticación en un cultivo se seleccionan rasgos morfológi-
cos, fisiológicos y genéticos dependiendo de los requerimientos humanos, este con-
junto de cambios se conoce como síndrome de domesticación. Por ejemplo, la sin-
cronía en la maduración de las plantas, incremento o decremento de metabolitos 
secundarios, latencia de las semillas, modificaciones anatómicas, arquitectura vegetal 
y ciclos de vida (Diamond, 2002; Gepts, 2010; Chen et al., 2015a).

Dado que ciertas modificaciones anatómicas y fisiológicas están involucradas con 
la interacción directa con los herbívoros, si estos disminuyen debido al proceso de 
domesticación, se favorece el tamaño poblacional de aquellas especies que encuentran 
más atractivas las plantas modificadas. Además, si disminuyen las barreras físicas que 
protegen la planta de ser devorada o parasitada (tricomas, espinas) y por otro lado 
crece la producción de metabolitos secundarios, aumentará el éxito reproductivo de 
los artrópodos en función del número de puestas por unidad de tiempo (Bautista et 
al., 2012).

Asimismo, se ha observado que la selección artificial tiende a simplificar la arqui-
tectura vegetal, al reducir el número de ramas en cultivos anuales (Doust, 2007), esto 
modifica la disponibilidad de nichos, reduciendo la riqueza y cambiando la compo-
sición de la artropofauna asociada (Chen et al., 2015b). Whitham (1981) explica qué 
cambios en el tamaño de las hojas y ramas de árboles del género Populus afecta dramá-
ticamente el comportamiento de asentamiento y el éxito reproductivo de los áfidos 
Pemphigus (Prokopy, 1983).

Descripción y complementariedad de técnicas de muestreo de artrópodos
La caracterización del ensamblaje de la comunidad de artrópodos implica la aplica-
ción de diversas técnicas dada la alta diversidad de especies y hábitats en donde se 
distribuyen. Las técnicas de colecta mayormente empleadas se clasifican en activas 
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o directas y pasivas o indirectas (figura 1) (Steyskal et al., 1986). Las colectas acti-
vas se refieren a la búsqueda directa de los organismos en su ambiente, distribución 
o hábitat, por lo que requieren la participación activa del colector en todo momen-
to (Wilson et al., 2008), asimismo se debe disponer de información básica sobre 
los grupos a colectar, como su ciclo de vida, hábitos alimenticios y/o distribución 
geográfica. Por otro lado, las colectas pasivas consisten en la captura de los orga-
nismos aplicando atrayentes visuales (Wang et al., 2017), químicos (Weber et al., 
2005; Broughton y Harrison, 2012) u hormonales (Suckling et al., 2005; El-Sayed 
et al., 2011).

Figura 1. Principales técnicas de muestreo para artrópodos: activas 1) Red ento-
mológica de golpeo; 2) Red lepidopterológica; 3) colecta manuales y pasivas; 4) 
trampa Van Someren-Rydon; 5) Pitfall (de caída) y 6) trampas de colores jabonosas, 
los colores que se emplean son amarillo, azul y blanco.

Tanto las técnicas de colecta activas como las pasivas han sido evaluadas en dife-
rentes estudios que sugieren aplicar más de una de estas técnicas debido a su com-
plementariedad en la captura de ejemplares (Wilson et al., 2008; Devigne y De Biseau, 
2014; Gullan y Cranston, 2014; Moreira et al., 2016). La complementariedad se define 
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como la similitud de dos o más muestras con base en las especies, géneros o familias 
de artrópodos exclusivas de cada una, con relación al total de ejemplares capturados 
(Samways et al., 2010). En la actualidad hay gran variedad de diseños de trampas, 
además de una nutrida literatura sobre su uso y desarrollo (Murray y Mantle, 2010). 
A continuación se describen las principales técnicas de muestreo de artrópodos aso-
ciados a agroecosistemas, seleccionadas por su simplicidad y eficacia:

a) Técnicas de colecta activa 

Red entomológica de golpeo. Se utiliza principalmente para capturar organismos aso-
ciados a la vegetación (Evans et al., 1983). Se recomiendan redes de diámetro mayor 
para los insectos grandes y de vuelo rápido. La tasa de captura depende de las habili-
dades del colector y es una práctica típicamente diurna, limitando de esta manera la 
captura de organismos nocturnos (Bartholomew y Prowell, 2005; Roulston et al., 2007). 

Red lepidopterológica. Técnica dirigida principalmente a mariposas diurnas, razón 
por la cual es considerada como complementaria a la trampa Van Someren-Rydon. 
El colector debe mover con la mayor velocidad posible la red hacia el insecto cuando 
esté posado sobre la vegetación, flores, frutos o en vuelo, inmediatamente después 
es necesario girar la red para evitar su escape (Gibb y Oseto, 2006).

Colecta manual. Técnica dirigida a los artrópodos de un estadio del ciclo de vida 
particular (huevos, pupas o larvas) asociados a estructuras específicas (e.g. tallos, 
hojas, flores y frutos). La colecta se realiza con pinzas de relojero y pinceles. Es una 
técnica complementaria a la red de golpeo, puesto que se capturan artrópodos que 
están fuertemente adheridos, que se ocultan, desarrollan o refugian dentro de la 
planta (Wilson y Room, 1982).

b) Técnicas de colecta pasiva 

Trampas Van Someren-Rydon. Técnica dirigida principalmente a mariposas polini-
zadoras y frugívoras atraídas por el cebo (mezcla fermentada de plátano macho, piña, 
cerveza y ron). Éste debe prepararse con al menos una semana de anticipación para 
asegurar la fermentación del compuesto y obtener mejores resultados (Shuey, 1997). 

Trampas Pitfall. Recipientes sin tapa enterrados a nivel del suelo que contienen 
alcohol al 70% a un tercio de su capacidad y que en ocasiones se emplea atún, excre-
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mento o miel como atrayentes. Técnica cuyo principio se basa en interrumpir la 
locomoción de los organismos deambulatorios que al caer dentro de la trampa no 
pueden escapar (Brown y Matthews, 2016). A pesar de que esta técnica permite la co
lecta permanente de artrópodos, es necesario realizar revisiones periódicas a los 
contenedores (cada 24 o 48 horas), ya que el contacto directo con el ambiente tiende 
a evaporar el alcohol y/o sufrir inundaciones durante la temporada de lluvia, facili-
tando de esta manera la descomposición de los ejemplares (Brown y Matthews, 2016).

Trampas de colores jabonosas. Recipientes de colores brillantes (i.e. amarillo, blan-
co y azul) cuyo contenido es una solución de agua y jabón líquido (75/25). Técnica 
que se fundamenta en la respuesta al color de artrópodos polinizadores o visitantes 
florales (Heneberg y Bogusch, 2014). Cuando los insectos se posan sobre los recipientes 
de colores, la solución acuosa rompe la tensión superficial provocando el hundimiento 
de los mismos. El uso de trampas jabonosas reduce el sesgo del muestreo asociado con 
las habilidades de observación y redeo de los colectores (Roulston et al., 2007).

Los ejemplares colectados con redes lepidopterológicas y trampas Van Someren-Ry-
don se sacrifican en cámaras letales con acetato de etilo o por presión digital en el 
tórax para posteriormente ser almacenados en sobres de papel glassine (Andrade et 
al., 2013). Mientras que los organismos de las trampas de colores, pitfall, redeo y 
colecta manual se preservan en una solución alcohol al 70%. 

Las trampas antes descritas suelen emplearse para caracterizar comunidades de 
artrópodos en agroecosistemas, sin embargo, otras técnicas pueden utilizarse en 
función del ambiente que se busca estudiar. Por ejemplo, los embudos de Berlese 
están diseñados para la captura de microartrópodos edáficos (Bano y Roy, 2016; 
Sandler et al., 2010); con las trampas de luz es posible colectar organismos nocturnos 
con fototropismo positivo (Sharma et al., 2017); mientras que con los aspiradores 
entomológicos se captura manualmente micro y meso artrópodos asociados a tallos 
y hojas (Gibb y Oseto, 2006).

Sopas de diversidad y la taxonomía molecular
La identificación taxonómica de los individuos colectados mediante las técnicas an-
teriormente descritas puede resultar tardado a consecuencia de la abundancia de 
ejemplares colectados y las dificultades que representa clasificar individuos inmadu-
ros, mutilados o crípticos. Para resolver estos conflictos, las herramientas molecula-
res pueden aportar mayor precisión en la identificación de los organismos, suelen ser 
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más rápidas y con el avance tecnológico se ha logrado reducir los costos económicos 
(Yu et al., 2012). Además, permiten obtener la identificación independientemente 
de la posibilidad de contactar a los taxónomos expertos en cada grupo ya que el mé-
todo incluye la comparación de los resultados obtenidos con bases de datos genómi-
cos que se han formado a través de varios estudios; un ejemplo de estas bases de 
datos se encuentra contenida en el National Center for Biotechnology (Brandon-Mong 
et al., 2015; Arribas et al., 2016).

Con el fin de hacer más efectivo el análisis molecular y homogeneizar los métodos 
y calidad de datos surge el proyecto dna barcoding (http://www.barcodeoflife.org/), 
con el objetivo de estandarizar protocolos internacionales para identificar la mayor 
cantidad de especies del mundo. En el caso de las que pertenecen al reino animal se 
emplea como marcador molecular el citocromo c oxidasa i, para las plantas se utilizan 
matK, rbcL, rpoC1, rpoB4R, atpF-atpH, psbK-psbI, trnH-psbA, para los hongos se ocu-
pan principalmente segmentos its (Ratnashingam y Hebert, 2007; cbol Plant Wor-
king Group, 2009; Seifert, 2009) y para bacterias se emplean 16S, los grupos de rrna-i, 
-vii, -ix, -xii, -xv y -xx (Lebonah et al., 2014) . La secuencia obtenida del individuo 
colectado se ingresa a la base de datos que fue específicamente creada para este 
proyecto, bold Systems (http://www.barcodinglife.com/) que además de contener 
la información genética se complementa con la información del espécimen (colección 
de procedencia, datos de colecta, fotografías, mapa con puntos de colecta) y el pro-
tocolo de laboratorio.

A pesar de estas facilidades que proporciona el dna barcoding, éste también tiene 
limitantes si lo que se busca son los análisis de diversidad biológica, por lo que se 
desarrollaron las técnicas de dna metabarcoding que permiten identificar múltiples 
especies a partir de una sola muestra que contenga a los organismos enteros, partes 
de los mismos o muestras ambientales que contengan adn (suelo, agua, heces). Al 
igual que en el dna barcoding, las secuencias resultantes se comparan con una base 
de referencia y se siguen métodos similares de extracción con la diferencia de que 
hay una reducción en el número de reacciones de pcr empleadas (Taberlet et al., 
2012). El conjunto de secuencias de adn que se obtienen puede ser analizado como una 
aproximación de la diversidad colectada en la muestra (Coissac et al., 2012), además, 
es posible calcular diversidad alfa y beta (Yu et al., 2012).
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Método

El método general para emplear la sopa de diversidad como herramienta para el mo-
nitoreo o evaluación de ambientes antropizados se describe en la figura 2. Sin embar-
go, se debe considerar: 1) que la técnica y materiales para moler concuerden con la 
cantidad de muestra final, recordando que todos los ejemplares colectados confor-
marán una sola colección de muestras provenientes de técnicas de captura comple-
mentarias que representarán en su conjunto a la comunidad de artrópodos; 2) los 
reactivos empleados en la extracción deben ser suficientes para cubrir la biomasa 
total de todos los insectos. En la tabla 1 se describe un protocolo exitoso que supone 
una muestra compuesta del contenido de varias trampas activas y pasivas (aproxi-
madamente por 500 artrópodos), y 3) al realizar la identificación molecular es posi-
ble que los organismos colectados no se encuentren en las bases de referencia inter-
nacionales, por lo que es necesario construir una base de datos propia a partir de la 
extracción individual de cada morfoespecie colectada en cada muestra; de lo contra-
rio se trabajará a nivel de otu (unidades taxonómicas operativas, por sus siglas en 
inglés) y con los niveles taxonómicos superiores. 

Para iniciar la extracción de adn de las sopas de diversidad es necesario colocar el 
contenido de las diversas trampas de la misma unidad experimental en el mismo 
contenedor y calcular el número de artrópodos, así como su peso. El protocolo suge-
rido fue estandarizado para muestras con 500 artrópodos de peso promedio de 200 
mg, por lo que es posible que en caso de contar con muestras de mayor volumen o 
peso se debe fragmentar en partes similares para poder realizar varias extracciones 
de adn simultáneas. Después de realizar las extracciones de adn simultáneas (sólo 
en casos de muestras grandes), los fragmentos se almacenan por separado. Para se-
cuenciar la muestra se debe homogeniza el adn en los tubos de los fragmentos y se 
colocan 50 microlitros de cada fragmento en un tubo nuevo, se homogeniza nueva-
mente antes de preparar la muestra con los requerimientos del proveedor y sistema 
elegido para la secuenciación.
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Figura 2. Método para realizar un monitoreo a largo plazo de la comunidad de artrópodos asocia-
dos a agroecosistemas por medio de metabarcoding. 1) Diseño de recolecta de muestras; 2) todos 
los artrópodos colectados se depositan en una sola muestra que es molida con nitrógeno líquido; 
3) se extrae el adn de la muestra; 4) se secuencia el adn; 5) Se obtiene un documento .fasta; 6) 
se analiza con el software qiime; 7) se obtienen los otus y se realiza la identificación taxonómica 
con ayuda de las bases de datos de ncbi; 8) construcción de curvas de rarefacción para conocer 
si el esfuerzo de muestreo fue el adecuado; 9) se realizan los análisis de diversidad (usualmente 
en R con el paquete vegan, y 10) cuando el monitoreo es sistemático se repite el método por lo 
menos una vez al año para observar los cambios de la comunidad. 
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Procotolo

I. Pulverizar la muestra en un mortero estéril de 500 ml con nitrógeno 

líquido y transferir a un tubo de 15 ml.

II. Agregar 3750µl de buffer ctab y 7.5µl de mercaptoetanol a cada tubo.

III. Agregar 20µl de proteinasa K e incubar 1 hora a 65° C.

IV. Agregar un volumen de cloroformo-alcohol isoamílico (24:1), 

mezclar con vortex y centrifugar a 5000 rpm por 15 minutos.

V. Recuperar la fase acuosa y transferir a un tubo nuevo.

VI. Agregar dos volúmenes de isopropanol frío e incubar 

a temperatura ambiente durante 20 minutos.

VII. Centrifugar a 5000 rpm por 15 minutos.

VIII. Desechar el sobrenadante y lavar el pellet 2 veces con 1ml de etanol al 70%.

IX. Resuspender en 250µl de ddH2O y almacenar a -20 C.

Discusión

La estrategia de muestreo es crucial para el monitoreo de los cambios en la diversidad 
a gran escala temporal y espacial. El metabarcoding proporciona gran cantidad de 
datos necesarios para medir las respuestas a la antropización en escala local y de 
paisaje. Una ventaja de esta herramienta es que los costos de metabarcoding incre-
mentan por muestra, mientras que los de la clasificación taxonómica estándar au-
mentan por espécimen colectado; de manera que los censos tradicionalmente se li-

Tabla 1. Protocolo para la extracción de adn de sopas de la diversidad (500 artrópo-
dos aproximadamente por muestra).



101PÉREZ LÓPEZ ET AL.

mitan a taxas indicadores. En este sentido, el metabarcoding busca alejarse de los 
organismos indicadores y persigue una medición directa de la diversidad total. Por 
ello, es un método capaz de monitorear de forma rápida, confiable, económica y 
verificable por un tercero. Con base en los resultados que brinda el metabarcoding, 
es posible realizar curvas de rarefacción con lo que podemos conocer si el diseño del 
muestreo fue el indicado, en cuanto al esfuerzo realizado. 

Es importante mencionar que el metabarcoding es un método nuevo que se desa-
rrolla rápidamente, e innegablemente está sujeto a errores y pérdida de información. 
Por lo que la mayoría de las investigaciones en torno al metabarcoding han sido para 
comparar la técnica contra censos de biodiversidad estándares, además de desarrollar 
metodologías más eficientes y confiables que aprovechen los avances tecnológicos en 
la extracción y análisis de secuencias de adn (Ji et al., 2013). Otro enfoque de estas 
investigaciones es idear nuevas formas de extraer adn de muestras difíciles de pro-
cesar (agua, suelo, polen, heces, organismos incompletos, parásitos). A la fecha hemos 
revisado cuatro estudios que lo utilizan como estrategia para el monitoreo de la di-
versidad, mientras que tres estudios se enfocan en el desarrollo de nuevas estrategias 
de extracción de adn y análisis estadísticos. 

Finalmente es preciso mencionar que el uso de este método es sumamente flexible 
ante los objetivos de nuestras investigaciones, por ejemplo, conocer los cambios es-
paciotemporales de comunidades (artrópodos, hongos, bacterias, adn ambiental) 
entre diversos sitios y poder contribuir en el desarrollo de técnicas y metodologías 
para la conservación de la biodiversidad y de los suelos en los agroecosistemas.

Conclusión 

Las sopas de la diversidad son un método novedoso del que aún hay pocas investiga-
ciones publicadas, la mayoría de ellas son sobre la técnica. En nuestra experiencia 
ofrece buenos resultados y es una gran alternativa para la rápida generación de infor-
mación de línea base para el monitoreo a largo plazo de los procesos en ambientes 
antropizados y en general para el estudio de la biodiversidad. Sus alcances dependen 
de los diseños experimentales en los que se integre su uso. 
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Resumen

Uno de los principales retos en la teoría ecológica es el entendimiento de los 
factores, mecanismos y procesos que influyen en la estructura de las comuni-
dades naturales y cómo éstos pueden ser modificados por la antropización de 
los ecosistemas. La conceptualización de una especie desde un punto de vista 
funcional está cambiando la visión de los ecólogos al medir la diversidad. La 
diversidad funcional ha surgido como una propuesta para entender las relacio-
nes entre la abundancia de las especies con respecto a los rasgos funcionales 
que éstas poseen. El análisis de grupos funcionales ha sido útil para medir el 
efecto que tiene la pérdida de especies en el funcionamiento de los ecosistemas 
y para identificar equivalencias funcionales entre las mismas. En la actualidad 
se busca que la diversidad funcional pueda ser representada en una escala con-
tinua de variación por medio del análisis de la distribución de las especies y su 
abundancia en un espacio funcional multidimensional. El análisis de la diver-
sidad funcional puede ser utilizado para estudiar los patrones que surgen en las 
comunidades y cómo cambian éstas con respecto a las variaciones ambientales 
antrópicas. Los peces son un modelo adecuado para analizar el cambio en la 
estructura de las comunidades en gradientes de perturbación. Los resultados 
sobre la funcionalidad de las especies en ecosistemas acuáticos muestran que 
aun cuando se presentan cambios significativos en la composición taxonómica, 
la composición funcional puede permanecer estable. La diversidad funcional 
permite, a partir de datos morfológicos y de abundancia, ampliar nuestro en-
tendimiento sobre cómo la antropización puede modificar el funcionamiento 
de los ecosistemas.

Introducción 

Uno de los principales retos en la teoría ecológica es el entendimiento de los 
factores, mecanismos y procesos que influyen en la estructura de las comuni-
dades naturales y cómo éstos pueden ser modificados por la antropización de 
los ecosistemas (Chase, 2007). Las aproximaciones clásicas para entender los 
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cambios de la diversidad en el tiempo y en el espacio se basan en el análisis de abun-
dancia y riqueza de especies e índices de diversidad y equidad. De la misma forma, el 
estudio de las comunidades también suele partir del análisis de la diversidad taxonó-
mica de sus componentes. Sin embargo, estas aproximaciones no toman en cuenta las 
diferentes funciones ecológicas de cada una de las especies dentro de la dinámica de 
los ecosistemas (Villéger et al., 2010). Tanto el concepto de diversidad taxonómica 
como la teoría neutral de Hubbell (2001) suponen una equivalencia ecológica entre 
las especies. Este supuesto implica que todas las especies tienen las mismas probabi-
lidades de supervivencia y reproducción. Sin embargo, cada grupo posee atributos 
específicos que le permiten influir de manera directa o indirecta en el funcionamien-
to de los ecosistemas. En general, éstos no son considerados ni en los procesos neu-
trales ni en el concepto de diversidad taxonómica (Mouchet et al., 2010; Cadotte et 
al., 2011). Desde el punto de vista ecológico, una especie es un conjunto de individuos 
con rasgos fenotípicos y de comportamiento similares que determinan cuándo y dón-
de sobreviven, y cómo interactúan con individuos de otras especies (McGill et al., 
2006). La conceptualización de una especie desde un punto de vista funcional está 
cambiando la visión de los ecólogos al medir la diversidad (Fukami, 2004).

Diversidad funcional

La diversidad funcional ha surgido como una propuesta para entender las relaciones 
entre la abundancia de las especies con respecto a los rasgos funcionales que éstas po
seen (Rosenfeld, 2002). A éstos también se les conoce como atributos funcionales y 
son las características que determinan el desempeño de una especie en sus diferentes 
etapas ontogénicas, y pueden estar relacionados con los procesos ecosistémicos (i.e., 
flujo de materia y energía), la estabilidad ecosistémica (i.e., resistencia y resiliencia), 
las interacciones biológicas (intraespecíficas e interespecíficas) y la contribución de 
la especie a la modificación del hábitat (Villéger et al., 2010; Cadotte et al., 2011). Se 
ha propuesto que la diversidad funcional es clave para entender la relación entre la 
biodiversidad, la estructura de las comunidades y el funcionamiento de los ecosiste-
mas (Díaz y Cabido, 2001; Naeem y Wright, 2003).

Dos de los conceptos centrales de la diversidad funcional son: el nicho y la redun-
dancia funcional. El primero es análogo a un nicho ecológico y representa un hiper-
volumen n-dimensional en un espacio funcional, donde los ejes representan las fun-
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ciones clave asociadas con diferentes rasgos funcionales (Rosenfeld, 2002). Éstos son 
aquellos caracteres biológicos que influyen en el rendimiento de los organismos (Hoo-
per et al., 2005; Villéger et al., 2010) y que pueden estar relacionados con procesos 
de los ecosistemas, interacciones biológicas (intra e interespecíficas) y la modificación 
del hábitat. A su vez, la redundancia funcional se basa en la idea de que algunas es-
pecies biológicas pueden desempeñar papeles similares en comunidades y ecosistemas 
(es decir, tienen nichos funcionales similares). Por lo tanto, es probable que la pér-
dida de una especie redundante en una comunidad local tenga un impacto bajo en los 
procesos de los ecosistemas porque otras especies comparten su nicho funcional y 
podrían suplantarle (Fonseca y Ganade, 2001).

Rasgos funcionales

Para comenzar a analizar la diversidad funcional de una comunidad es necesario 
elegir los rasgos funcionales que serán objeto de estudio. Sin embargo, determinar 
qué rasgos son los más adecuados para describir la función de un organismo dentro de 
un ecosistema puede resultar una tarea compleja. Además, algunos autores consideran 
que es necesario distinguir entre rasgos funcionales duros y rasgos funcionales suaves 
(Hodgson et al., 1999). Los primeros son aquellos que miden directamente la función 
de interés y generalmente están asociados a la fisiología de los organismos; por ejem-
plo, la tasa de asimilación y desecho de los recursos alimenticios (Violle et al., 2007); 
y los segundos evalúan la función de manera indirecta y requieren métodos de me-
dición sencillos y rápidos. Por ejemplo, las características morfológicas representan 
rasgos suaves que pueden utilizarse como indicadores de la función de los organismos 
con respecto al uso de los recursos (Ricklefs y Travis, 1980). Para poder seleccionar 
rasgos suaves efectivos es recomendable utilizar características morfológicas que 
tengan relevancia funcional y sean fáciles de medir (Dumay et al., 2004; Mouillot et 
al., 2007).

Para los peces se han reconocido al menos dos funciones clave: la obtención de 
alimento y la locomoción (Córdova-Tapia y Zambrano, 2016). Cada una de estas 
funciones está descrita por varios rasgos funcionales que a su vez se calculan utili-
zando medidas morfo-anatómicas (figura 1, tabla 1). Para una guía de la implemen-
tación metodológica, se sugiere consultar el estudio de Villéger et al. (2010). Así, al 
clasificar especies de acuerdo con sus rasgos funcionales es posible la recapitulación 
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de algunos patrones que se observan con la diversidad taxonómica porque ciertos 
atributos pueden ser conservados desde el punto de vista filogenético. Sin embargo, 
no todos los rasgos funcionales son dependientes de estas relaciones y nuevos patro-
nes pueden ser observados (Córdova-Tapia y Zambrano, 2015).

Figura 1. Medidas morfo-anatómicas utilizadas para la caracterización funcional 
de los peces. Od: diámetro del ojo; BOa - distancia entre la parte alta de la boca y 
la base de la cabeza; CZa - altura de la cabeza a lo largo del eje vertical del ojo; Oa - 
distancia entre el centro del ojo y la base de la cabeza; CAPa - altura del cuerpo al 
nivel de la inserción de la aleta pectoral; APi - distancia entre la inserción de la 
aleta pectoral y la base del cuerpo; APl - largo de la aleta pectoral; APs - superficie 
de la aleta pectoral; PCa - altura mínima del pedúnculo caudal; Lp - largo patrón; 
ACs - superficie de la aleta caudal; ACa - altura de la aleta caudal; Ca - alto del 
cuerpo; Can - ancho del cuerpo; Ba - altura de la boca; Ban - ancho de la boca. Fi-
gura elaborada a partir de Nelson (2006) utilizando los rasgos propuestos por 

Villéger et al. (2010).
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Tabla 1. Lista de rasgos funcionales para las funciones clave (obtención de alimen-
to y locomoción), cómo calcularlos y su significado ecológico. Para una guía de la 
implementación metodológica, se sugiere consultar el estudio de Villéger et al. 
(2010). Las claves corresponden a las medidas morfo-anatómicas de la figura 1. 

Además, ABl - Largo del arco branquial más grande; Il - Largo del intestino.

Rasgo funcional Cálculo Significado ecológico

Obtención de alimento

Superficie bucal Ban x Ba/Can x Ca Naturaleza / 
Tamaño del alimento

Forma bucal Ba / Ban Método de captura de alimentos

Posición bucal Boa / CZa Método de alimentación 
en la columna de agua

Longitud branquial ABl/CZa
 

Capacidad de filtrado o 
protección de branquias

Largo del intestino Il/Lp
 

Procesamiento de recursos 
con escasa energía

Tamaño del ojo Od/CZa Detección de presas

Locomoción

Posición del ojo OBCZ/ CZa Posición vertical en 
la columna de agua

Forma transversal del cuerpo Ca/Can Posición vertical en la columna 
de agua e hidrodinamismo

Superficie transversal del cuerpo ln((π/4 x Can x 
Ca)+1)

Distribución del peso a lo largo 
del cuerpo para hidrodinamismo

log (Peso+1)

Posición de la aleta pectoral APi/CAPa Aleta pectoral utilizada para la 
maniobrabilidad
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Relación de aspecto de 
la aleta pectoral

APl² / APs Aleta pectoral utilizada 
para la propulsión

Compresión del pedúnculo 
caudal

ACa/ PCa Eficiencia de la propulsión 
caudal con respecto a la 
reducción de resistencia

Relación de aspecto de 
la aleta caudal

ACa² / ACs Aleta caudal utilizada para la 
propulsión y/o la dirección

Índice de la superficie 
de las aletas

2 x APs Principal fuente de propulsión 
entre las aletas pectorales y 

caudales
ACs

Relación entre la superficie de 
las aletas y el tamaño del cuerpo

(2 x APs) + ACs Eficiencia de la aceleración 
y/o maniobrabilidad(π/4) x Can x Ca

Análisis de la diversidad funcional

Grupos funcionales

Una vez caracterizados los distintos rasgos funcionales de una comunidad, es posible 
evaluar la redundancia funcional entre las especies con base en su clasificación en 
grupos (Dumay et al., 2004). Esto consiste en generar conjuntos discretos de acuerdo 
a la similitud de los rasgos encontrados en los miembros de la comunidad mediante 
el uso de métodos de agrupamiento multivariado (Córdova-Tapia y Zambrano, 2016). 
Es importante tener en cuenta que la generación de grupos funcionales tiene algunas 
limitaciones como son: que los resultados de la agrupación varíen de acuerdo con los 
rasgos funcionales elegidos, dificultad para contemplar cambios ontogenéticos y que 
se asume que la variación interespecífica excede la variación intraespecífica. Pero, 
sin embargo, el uso de grupos funcionales también tiene ventajas importantes, como 
son: que representa un método flexible e independiente de la similitud taxonómica 
y que se puede realizar mediante una inversión relativamente pequeña de tiempo 
(Dumay et al., 2004). Con base en lo anterior, se sugiere que la clasificación de espe-
cies, en grupos, se utilice como una primera aproximación a la diversidad funcional 
y que sea también utilizada como un método exploratorio para entender las diferen-
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cias funcionales entre distintos sitios de estudio y en gradientes de antropización 
(Córdova-Tapia y Zambrano, 2016). Estudios previos han demostrado que el efecto 
de los grupos funcionales sobre los procesos de los ecosistemas es mayor que el de la 
riqueza de especies (Tilman et al., 1997; Scherer-Lorenzen, 2005). Además, el análi-
sis de estos grupos ha sido útil para entender el efecto que tiene la pérdida de especies 
en el funcionamiento de los ecosistemas (Naeem, 2002) y para identificar equivalen-
cias funcionales entre especies (Dumay et al., 2004).

Los componentes de la diversidad funcional

La clasificación de especies en grupos funcionales ha sido utilizada comúnmente 
para aproximarse a la diversidad funcional. En la actualidad, se busca que esta diver-
sidad pueda ser representada en una escala continua de variación y no en grupos 
discretos. Se ha observado que la evaluación de la distribución de las especies y su 
abundancia en un espacio funcional multidimensional constituye una aproximación 
robusta para analizar la diversidad funcional (Villéger et al., 2008). Como consecuen-
cia, se ha concluido que esta diversidad no debe ser resumida en un sólo índice, sino 
que se debe estudiar por medio de sus componentes (Mason et al., 2005). Así, en los 
últimos años se han reconocido cinco elementos principales de la diversidad funcio-
nal: la riqueza, la equitatividad, la divergencia, la especialización y la dispersión (Cór-
dova-Tapia y Zambrano 2015; Córdova-Tapia et al., 2018). Al analizar esta diversidad 
por medio de sus componentes se obtiene un alto nivel de detalle sobre los procesos 
ecosistémicos y los estudios pueden ir dirigidos a entender el cambio en alguno de 
estos componentes como consecuencia de actividades antropogénicas (Mouchet et 
al., 2010; Perrone et al., 2017).

La riqueza funcional (índice Fric) es la cantidad de espacio funcional ocupado por 
las especies de una comunidad independientemente de su abundancia. Por tanto, una 
baja riqueza funcional nos indica que algunos de los recursos potencialmente dispo-
nibles no están siendo explotados. La equitatividad funcional (índice FEve) es la ho-
mogeneidad en la distribución de la abundancia de las especies de una comunidad en 
un espacio funcional. Una baja equitatividad implicaría que algunas partes del nicho 
funcional están siendo ocupadas, pero subutilizadas. Esto podría reducir la produc-
tividad e incrementar la oportunidad de que posibles invasores se establezcan. La 
divergencia funcional (índice FDiv) es una medida de similitud funcional entre las 
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especies dominantes de una comunidad. Una alta divergencia refleja, por ende, un 
alto grado de diferenciación de nicho en las especies dominantes, lo que podría re-
ducir la competencia como resultado de un uso más eficiente de los recursos. La di-
vergencia decrece conforme la proporción de biomasa se acerca más al centro de 
gravedad del espacio funcional de la comunidad. La especialización funcional (índice 
FSpe) es una medida de las diferencias generales entre las especies, independiente-
mente de su abundancia. Una especie es funcionalmente más especialista mientras 
más alejada se encuentre del centro de gravedad de la comunidad regional. La disper­
sión funcional (índice FDis) es una medida que combina la equitatividad y la diver-
gencia; es independiente de la riqueza de especies pero dependiente de la abundancia. 
Un aumento en la dispersión funcional indica que las especies más abundantes de 
una comunidad tienen rasgos funcionales distintos entre sí. La información sobre 
cómo calcular estos índices puede ser consultada en Bellwood et al. (2006), Villéger 
et al. (2010) y Córdova-Tapia et al. (2018). 

Aplicaciones en ambientes antropizados

El análisis de la diversidad funcional puede ser utilizado para entender los patrones 
que surgen en las comunidades y cómo cambian éstas con respecto a las variaciones 
ambientales antrópicas. Las actividades humanas son responsables de muchos cam-
bios importantes en los ecosistemas acuáticos. Por ejemplo, de acuerdo con Bunge 
(2010), en México el 72% de las aguas residuales municipales generadas por el uso 
público-urbano se vierten sin ningún tipo de tratamiento en los cuerpos de agua; 
asimismo, se vierten sin tratamiento el 82% de las aguas residuales industriales. El 
aporte de contaminantes puede generar cambios en la cantidad y calidad de los re-
cursos existentes en el medio, lo que a su vez puede llevar a cambios en los atributos 
funcionales de las comunidades que en el habitan (Pool et al., 2010).

En este sentido, los peces han mostrado ser un modelo adecuado para entender el 
cambio en la estructura de las comunidades en gradientes de perturbación (Córdo-
va-Tapia et al., 2018). En la actualidad, el estudio de las comunidades de peces posee 
métodos sólidos, tanto en la teoría como en el análisis, lo que facilita el estudio de los 
rasgos funcionales mediante una aproximación eco-morfológica que toma en cuenta 
la relación entre la forma, el desempeño de los organismos y sus relaciones ecológicas 
(Montaña et al., 2014). Por ejemplo, el largo del intestino y el largo del cuerpo de los 
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peces (rasgos morfológicos) se relacionan para generar un índice ecomorfológico que 
es un indicador del nivel trófico, pues intestinos relativamente más cortos están re-
lacionados con hábitos más carnívoros. Este rasgo funcional es uno de los descripto-
res del mecanismo de obtención de alimento, que es una función clave para los orga-
nismos (figura 1, tabla 1). Otro ejemplo es la relación entre la altura de la boca con 
respecto a la altura de la cabeza (rasgos morfológicos) que se utiliza como indicador 
de la posición bucal (rasgo funcional). En términos ecológicos este atributo es indi-
cador del método que utiliza la especie para alimentarse en la columna de agua, pues 
existe una estrecha relación entre la posición de la boca y el tipo de hábitat en el que 
forrajean las especies (arriba-superficie, centro-columna de agua y bajo-bentos). 

Una de las principales ventajas del estudio de la diversidad funcional por medio 
de estos índices es que pueden ser utilizados homogéneamente en la mayoría de 
las especies de peces (Villéger et al., 2010). El uso de esta técnica ha permitido 
clasificar comunidades de especies en grupos funcionales (Dumay et al., 2004) 
para un mejor entendimiento de las reglas de ensamblaje (Mouillot et al., 2007). 
Además, los resultados sobre la funcionalidad de las especies en ecosistemas acuá-
ticos muestran que aun cuando se presentan cambios significativos en la composi-
ción taxonómica, la composición funcional puede permanecer estable (Villéger et 
al., 2010). Esta información también puede ser aplicada para guiar esfuerzos de 
conservación y para encaminar acciones de restauración ecológica en los que se 
priorice el mantenimiento o restitución de funciones y no únicamente de especies 
(Cadotte et al., 2011).

La diversidad funcional en un ecosistema puede ser afectada de varias formas 
dependiendo de cómo una acción antropogénica altere la estructura funcional de la 
comunidad (Pool et al., 2010). Por ejemplo, la canalización de afluentes naturales 
para la dotación de agua dirigida a poblaciones humanas puede reducir la diversidad 
de hábitats disponibles en un afluente (Sondergaard y Jeppesen, 2007). Pueden, así, 
eliminarse especies de peces bentónicas y ovipositoras en el medio; ambas elimina-
das por la ausencia de diversidad de sustratos en el fondo. También, un incremento 
en la concentración de materia orgánica, debido al aumento en los aportes de aguas 
residuales a los ríos, puede ocasionar la reducción de la abundancia de especies con 
altos requerimientos de oxígeno o que requieren alta transparencia del agua para 
encontrar su alimento (Mercado-Silva et al., 2002). Por lo tanto, el estudio de los 
componentes de la diversidad funcional puede ser utilizado para entender los cam-



120 DIVERSIDAD FUNCIONAL DE PECES 

bios que ocurren en un ecosistema como consecuencia de la antropización. Autores 
como Villéger et al. (2010) estudiaron la comunidad de peces de la Laguna de Tér-
minos y evaluaron los cambios en la diversidad funcional con 18 años de diferencia. 
Encontraron que en algunos sitios, a pesar de tener cambios evidentes en la diver-
sidad taxonómica, éstos no se reflejaban directamente en la diversidad funcional. 
Asimismo, analizando los distintos componentes de la diversidad funcional detec-
taron un declive en la abundancia de las especies especializadas, es decir con rasgos 
funcionales únicos, mientras que las especies de reciente aparición en la laguna eran 
redundantes con las ya existentes. Asimismo, las especies que disminuyeron en 
abundancia tenían rasgos funcionales vinculados con hábitats de pastos marinos, los 
cuales también habían disminuido debido al aumento de la eutrofización. Así, la 
diversidad funcional permite, a partir de datos morfológicos y de abundancia, ampliar 
nuestro entendimiento sobre cómo la antropización puede modificar el funciona-
miento de los ecosistemas.

Conclusiones

La diversidad funcional es una aproximación novedosa que ofrece un alternativa 
robusta para estudiar los cambios en las comunidades en ambientes antropizados. 
Como una primera aproximación es posible clasificar a las especies de una comuni-
dad de acuerdo a sus similitudes funcionales para la  generación de grupos discretos 
(grupos funcionales). Éstos son útiles para entender el efecto que tiene la pérdida o 
adición de especies en una comunidad. Recientemente, se han reconocido cinco 
componentes principales de la diversidad funcional: la riqueza, la equitatividad, la 
divergencia, la especialización y la dispersión. Estudiar estos componentes de ma-
nera independiente permite obtener un alto nivel de detalle sobre como las activi-
dades antropogénicas generan cambios en los procesos ecosistémicos. Así, la diver-
sidad funcional permite, a partir de datos morfológicos y de abundancia, ampliar 
nuestro entendimiento sobre cómo la antropización puede modificar el funciona-
miento de los ecosistemas.
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Resumen 

Esta propuesta surge a partir de la necesidad de evaluar y comparar los daños 
ambientales que los organismos genéticamente modificados pudieran ocasionar. 
Estos cambios ambientales son, a su vez, procesos de atropización complejos, 
que se originan en distintos niveles ecosistémicos, consecuencia de cuatro di-
ferentes tipos de adversidad (el flujo de genes, los cambios ocasionados por los 
organismos genéticamente modificados (ogm) en sí mismos, efectos en orga-
nismos que no son el objetivo de desarrollo de los ogm y la evolución de la 
resistencia de los organismos que se pretende controlar con el ogm). Esto a su 
vez se relaciona con el tiempo que duran los impactos en el ambiente y las 
acciones que se pueden realizar para mitigarlos. Poner en práctica esta meto-
dología debe integrar la mayor cantidad de información disponible sobre los 
organismos que se estén evaluando y a su ves apoyará a identificar la informa-
ción faltante. Con este modelo esperamos contribuir a una mejor aplicación de 
las leyes y proporcionar una herramienta útil para los tomadores de decisiones, 
investigadores y sociedad civil interesada, así como propiciar las discusiones 
científicas sobre el tema. 

Introducción

Las poblaciones humanas manejan, con diferente intensidad, los ecosistemas, 
sus componentes, procesos y funciones, con el propósito de adaptar los am-
bientes para hacerlos más habitables y asegurar la disponibilidad y continuidad 
de los recursos (Morales et al., 2017). La domesticación es un proceso evoluti-
vo continuo derivado de dicha interacción con el ambiente y es quizás la ma-
nifestación humana más importante de la transformación del planeta (Kareiva 
et al., 2007). Generalmente, el proceso de domesticación se estudia a nivel de 
poblaciones, pero también puede ser entendido desde una perspectiva del pai-
saje (Clements et al., 2014) por lo que, como consecuencia de la complejidad 
socioambiental del espacio y el tiempo, se analiza a partir de diversas discipli-
nas; sin embargo, independientemente del enfoque de estudio, sus causas y 
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efectos son componentes de los procesos de antropización (Szujecki, 1987; August 
et al., 2002; Bogaert et al., 2011).

Los procesos de domesticación pueden implicar distintos manejos, prácticas o 
técnicas, que dependen de la especie de interés y su entorno. En Mesoamérica, por 
ejemplo, los paisajes son transformados a causa de prácticas conocidas dentro de los 
procesos in situ de domesticación de plantas, pero que son aplicables a cualquier 
especie: recolección sistemática (los productos o individuos completos son seleccio-
nados, extraídos y transportados) (Casas et al., 2007); individuos tolerados para su 
aprovechamiento en paisajes transformados; estimulación del crecimiento con base 
en estrategias dirigidas a incrementar la densidad de algunas especies útiles; o espe-
cies protegidas mediante la eliminación de competidores y depredadores de la espe-
cie de interés, protección contra adversidades climáticas e incluso adición de insumos 
al sistema (Diamond, 2002; Larson y Fuller, 2014). Estos procesos impactan en cada 
población que conforma la comunidad y en las comunidades que forman el ecosiste-
ma o agroecosistema. 

En la actualidad existe una nueva tecnología directamente relacionada con el ma-
nejo y domesticación de plantas, conocida como ingeniería genética moderna. Esta 
técnica, a partir de un conjunto de métodos biotecnológicos, permite la transferen-
cia de adn entre organismos muy distantes taxonómicamente o su modificación y 
edición de la misma especie. Dichas modificaciones, generalmente motivadas por 
intereses económicos externos a los paisajes transformados, pueden conducir a im-
pactos ambientales muchas veces inesperados, dentro o fuera del área de liberación, 
que adquieren gran relevancia a causa de la creciente demanda mundial de la pro-
ducción de ogm; (Hails, 2000; Hilbeck et al., 2011; Brookes y Barfoot, 2012; Arpaia 
et al., 2017).

La utilización a gran escala de la ingeniería genética moderna ha generado la ne-
cesidad del desarrollo de leyes locales y tratados internacionales para regular su uso 
seguro. Debido a lo anterior y a la naturaleza de las transformaciones genéticas, los 
efectos no esperados más documentados o previstos teóricamente son aquellos que 
afectan directa o indirectamente a la fauna (Tabashnik et al., 2008; Tabashnik et al., 
2013; Zeilinger et al., 2015), sin embargo, a partir de una visión integral del entorno, 
pueden esperarse consecuencias en otros componentes del ecosistema, tales como 
alteraciones en las cadenas tróficas a las que pertenece la fauna afectada, pero también 
otras propiedades emergentes de los niveles ecológicos superiores. Por lo tanto, pro-
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ponemos un método práctico que podría utilizarse cuando exista sospecha de un 
impacto ambiental -en cualquiera de sus niveles- causado por ogm, empleando cual-
quier información disponible o sirviendo de guía para generar una línea de base 
apropiada para estudios adicionales y esfuerzos de monitoreo. Así, pretendemos 
entender a los componentes del ecosistema dentro de una metodología que permita 
cuantificar y comparar los daños ocasionados por los ogm (figura 1).

Figura 1. Representación esquemática de la metodología para la evaluación de 
daño ambiental causado por ogm.

Definición de daño ambiental producido por ogm

Desde 1992, el Convenio sobre la Diversidad Biológica (cdb) y, posteriormente, el 
Protocolo de Cartagena sobre Seguridad de la Biotecnología (2000), mencionaron la 
posibilidad de que se produzcan “efectos secundarios”, “riesgos potenciales” e, inclu-
so, “impactos o daños ambientales” causados por ogm, sin proponer una definición 
formal de dichos conceptos. En México, a raíz de estas y otras preocupaciones regu-
latorias, surge la Ley de Bioseguridad de Organismos Genéticamente Modificados 
(lbogm; 2005) que a su vez menciona de manera recurrente términos como: “posibles 
riesgos”, “efectos adversos”, “daños graves, irreversibles, irreparables, al medio am-
biente y a la diversidad biológica”, sin definirlos, ni mencionar las implicaciones de 
los mismos (dof 08/03/2005). Con el fin de llenar ese vacío conceptual y con la 
creciente necesidad de regular las actividades vinculadas a los ogm en el mundo, el 
Protocolo Suplementario de Nagoya-Kuala Lumpur sobre Responsabilidad y Com-
pensación del Protocolo de Cartagena (2010), definió como daño: un efecto adverso 
en la conservación y el uso sostenible de la diversidad biológica teniendo en cuenta los 
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riesgos para la salud humana. Además, el protocolo establece claramente que el daño 
a la biodiversidad debe ser medible, o por lo menos observable, con base en eviden-
cia científica sólida. En consecuencia, provee elementos a evaluar para determinar si 
el daño es significativo: a) que el cambio sea a largo plazo o permanente (no será 
reparado por recuperación natural en un periodo de tiempo razonable); b) el alcance 
de los cambios cualitativos o cuantitativos que afectan negativamente a los compo-
nentes de la diversidad biológica; c) la reducción de la capacidad de los componentes 
de la diversidad biológica para proporcionar bienes y servicios; y d) la amplitud de 
los efectos adversos sobre la salud humana en el contexto del Protocolo. 

La definición que plantea el Protocolo de Nagoya-Kuala Lumpur, establece el pun-
to de partida hacia la evaluación del daño ambiental, sin embargo, la falta de una 
metodología para cuantificarlo impide la aplicación legal y práctica del documento 
(Bartz et al., 2010; Sanvido et al., 2011; 2012). El cdb, discute que la introducción de 
ogm puede incluir impactos adversos y significativos sobre la diversidad biológica, 
la cual se entiende como: la variabilidad de organismos vivos de cualquier fuente, 
incluyendo ecosistemas terrestres, marinos y otros ecosistemas acuáticos y los com-
plejos ecológicos de los que forman parte. Esto incluye diversidad dentro de especies, 
entre especies y de ecosistemas (cdb, 1993). Por lo tanto, la determinación del daño 
requiere que los recursos naturales sean considerados en su totalidad y en términos 
de sus componentes. Estos componentes van desde los genes hasta los niveles ecoló-
gicos superiores, tomando en cuenta las propiedades emergentes de cada uno (e.g. 
composición, estructura, funciones; Bartz et al., 2010) e incluyendo los factores abió-
ticos. Lo anterior sienta un marco teórico sobre el cual se establecen los elementos y 
parámetros que deben ser considerados en las metodologías que persiguen evaluar 
el daño ambiental.

Tipos de daño ambiental ocasionado por ogm

Para poner en práctica la metodología que plantearemos, primero es necesario de-
finir cuatro categorías de daños ambientales que se han relacionado con los ogm 
(nrc, 2002; Ervin et al., 2003; Ellstrand, 2006; Lu y Yang, 2009). Las evaluaciones 
se deben realizar, cuando exista sospecha de un impacto ambiental causado por 
ogm o simplemente para monitorear su ausencia. Se recomienda conformar un 
Comité Técnico-Científico (ctc) conformado por expertos en áreas teóricas y apli-
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cadas, que pueda delegar a especialistas los estudios necesarios para emitir las re-
soluciones finales.

Tipo 1: Los daños asociados con el movimiento de los genes 
y su subsiguiente expresión en diferentes organismos y especies 

Los daños asociados con el movimiento de genes pueden suceder por varias vías de 
dispersión. Los más estudiados son la transferencia horizontal y el flujo génico, el 
cual puede ocurrir después de la migración de semillas, propágulos gm, cigotos, hue-
vos y larvas, entre otros (Ellstrand, 2003). 

La dispersión de polen o gametas da una oportunidad para la transferencia sexual 
de transgenes a organismos relacionados, incluyendo otras especies, variedades del 
cultivo de la misma o parientes silvestres de la especie y parientes cercanos (Ellstrand, 
1999; 2003). El vector específico depende de las características de cada organismo, 
siendo el viento, agua, insectos y mamíferos, los principales transportes (Lu y Yang, 
2009). El flujo génico además podría ocurrir sistemáticamente con diferente inten-
sidad, por lo que sus características y causas se deben incorporar. Una vez que el 
flujo génico o la introgresión ha ocurrido se desconoce el nuevo contexto genético, 
por lo tanto, es generalmente indeterminado su riesgo por las evaluaciones previas a 
la liberación del ogm. 

El flujo de genes entre los cultivos gm y las poblaciones asilvestradas de los cultivos 
o parientes silvestres, puede generar maleza que contenga adaptaciones derivadas de 
sus progenitores, tales como mayor tiempo de latencia de las semillas o reducción de 
asistencia humana para la reproducción, que son suficientes para incrementar la 
persistencia e invasividad de estas plantas como malezas (Goodman y Newell, 1985; 
Ellstrand, 1988; ncr, 1989; Fitter et al., 1990; Boudry et al., 1993; Keeler et al., 1996; 
Snow y Moran Palma, 1997; Ammann et al., 2000; ncr, 2000; Lu y Yang, 2009). Esto 
tiene un efecto en la composición del paisaje, las comunidades y ecosistemas, además 
de un impacto directo en los agroecosistemas (nrc, 2002).

Otro de los daños asociados a la dispersión de polen y gametas, es la sustitución 
de las especies comunes y locales por las que tienen transgenes, incrementando los 
riesgos de extinción por hibridación (Ellstrand y Elam, 1993; Johnson et al., 2006). 
Los modelos teóricos han demostrado que la extinción por hibridación puede proce-
der rápidamente, resultando en una extinción local de poblaciones. Un ejemplo de 
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esto es la hibridación entre cultivos y parientes silvestres implicados en un incremen-
to de riesgo de extinción, como la desaparición de los cocos silvestres (Harries, 1995), 
el flujo genético de especies cultivadas de nogal hacia las poblaciones silvestres en 
California (Skinner y Pavlik, 1994; Potter et al., 2002), o bien, el impacto en el salmón 
del Atlántico (Salmon salar) por el escape e invasión de salmón cultivado en granjas 
(Fleming et al., 2000). 

Tipo 2: Daños asociados causados directa o indirectamente por los ogm

Este daño se identifica cuando es provocado por el ogm y las subsiguientes generacio
nes, ya sea directamente en los ecosistemas o en los servicios ecosistémicos asociados. 
Los efectos directos pueden llevarse a cabo por derrames accidentales de semillas 
durante el proceso de transporte (Crawley y Brown, 1995; Johnson et al., 2006; Von 
Der Lippe y Kowarik, 2007) o bien, puede ocurrir directamente desde los cultivos 
gm hacia los ambientes que se encuentran en los alrededores (Arnaud et al., 2003; 
Dyer et al., 2009) o incluso dentro del mismo agroecosistema donde fueron legal o 
ilegalmente sembrados. Las consecuencias usualmente asociadas con la dispersión 
de semillas es un incremento de malezas y plantas invasoras, por lo tanto, ocurre un 
cambio de las interacciones dentro de las comunidades, entre otras (Dale et al., 2002; 
Ervin et al., 2003; Gepts y Papa, 2003; Johnson et al., 2006; Lu y Yang, 2009).

Los ogm pueden convertirse en un riesgo ambiental debido a los rasgos que reciben 
para mejorar su aptitud y el rendimiento ecológico. Dependiendo de su ubicación, 
algunos cultivos (por ejemplo, los tomates) evolucionan hacia un fenotipo de tipo 
salvaje muy rápidamente y se podrían convertir en poblaciones asilvestradas viables 
en la generación F2. La existencia de estas poblaciones demuestra que los transgenes que 
confieren adaptación a importantes factores limitantes pueden crear riesgos signifi-
cativos relacionados con la planta completa, especialmente si los efectos ecológicos 
de los cultivos gm son evaluados en forma global (nrc, 2002; Hancock, 2003). La 
frecuencia de las poblaciones asilvestradas de los cultivos también revela la dificultad 
de distinguir entre los daños provocados por el flujo de genes y aquellos provocados 
por toda la planta. Se ha propuesto que este tipo de daño podría, de igual manera, 
ocurrir posterior a la liberación de otros organismos, tal es el caso de los mosquitos 
gm (Anopheles gambiae), siendo los principales riesgos la disminución en la aptitud 
de los organismos gm y la aparición de cepas resistentes (Riehle et al., 2003).
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Los efectos asociados indirectamente a ogm dependen de la expresión de los trans-
genes. Los ogm podrían causar un daño ambiental en los factores abióticos asociados 
a los mismos, como por ejemplo, agua, suelo o aire, reduciendo la calidad del medio 
ambiente y su sustentabilidad (Stotzky, 2000; US Environmental Protection Agency, 
2000; Dale et al., 2002; Dunfield y Germida, 2004), o con repercusiones sobre los 
servicios ecosistémicos. Un ejemplo de efectos sobre el servicio ecosistémico de 
abastecimiento, es el caso de la miel de abeja en la Península de Yucatán, que comen-
zó a ser rechazada por los mercados internacionales en 2014 debido a la presencia de 
polen gm en la misma (Vera, 2012; Villanueva-Gutiérrez et al., 2014). 

Tipo 3: Los daños a los organismos no blanco

Los organismos no blanco son todos aquellos individuos que el diseño y uso del ogm 
no pretende afectar. A la fecha, la gran mayoría de los estudios publicados que exa-
minan esta problemática se han centrado en los transgenes con propiedades insecti-
cidas, fuera y dentro de los agroecosistemas. La lista de las posibles especies no 
blanco es muy extensa, algunos ogm ni siquiera fueron creados con un blanco espe-
cífico, si no que se desarrollan, por ejemplo, para sobre expresar o inhibir alguna 
característica intrínseca, tales como disminución de la oxidación en manzanas (Bulley 
et al., 2007) y maduración tardía en tomates (Wang et al., 2005). Estos organismos 
pueden ser convenientemente agrupados en cinco categorías que no son mutuamen-
te excluyentes: 1) especies benéficas, incluyendo los enemigos naturales de las plagas 
(crisopas, catarinas, avispas parásitas, microbios y parásitos) y los polinizadores (abe-
jas, moscas, escarabajos, mariposas, aves y murciélagos); 2) plagas no blanco; 3) los 
organismos del suelo; 4) las especies que no entraron en las categorías anteriores y 
fueron afectadas por los ogm; y 5) daños en especies presentes en otros sistemas 
productivos (Hilbeck et al., 1998a; Hilbeck et al., 1998b; nrc, 2002). 

Un claro ejemplo es la alteración en la tasa de sobrevivencia y fecundidad de los 
pulgones Aphis gossypii y Myzus persicae cuando son afectados por Cry1A+CpTI y 
nptII  (Alla et al., 2003) respectivamente, que fueron diseñados para controlar plagas 
específicas de lepidópteros (Liu et al., 2005) y aunque aún no está reportado un efec-
to adverso, está demostrado que el transgén puede estar presente en los depredado-
res de los organismos blanco (Harwood et al., 2005; Obrist et al., 2006). Por otro lado, 
a nivel comunidad, se ha observado la modificación de las interacciones y diversidad 
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de la artropofauna debido a la alteración que tienen las poblaciones de organismos 
blanco (Sosa y Almada, 2014 ; Pálinkás et al., 2017). Otro reporte de alteración a 
nivel comunidad en nematodos es el de Liu y colaboradores (2015).

Tipo 4: Evolución en organismos blanco 

Los organismos blanco son las especies que se pretende controlar al diseñar y usar 
un ogm. En muchos de los casos el Tipo 4 no se aplicará porque todas las especies 
relacionadas con el ogm serán analizadas en el Tipo 3, por ejemplo, cuando la evalua-
ción se realice en un ecosistema donde no se pretendía la liberación del ogm. Aunque 
exista el pariente silvestre de la especie plaga, será tomado como organismo no blan-
co, ya que no era el uso previsto de la tecnología. 

La evolución de la resistencia puede ocurrir en los organismos que son objeto de 
control del ogm debido a la presión de selección constante (Gould, 2000; Moyes et 
al., 2002; Senior et al., 2002). Su daño potencial es esperado cuando los controles 
alternativos tienen más riesgos ambientales que el uso del ogm. En insectos, malezas 
y patógenos microbianos, se ha demostrado el potencial para contrarrestar las tácti-
cas de control utilizadas en su contra (Barrett, 1983; Georghiou, 1986; Georghiou y 
Lagunes, 1988; nrc, 2000; Green, 2014). La resistencia de los insectos a los cultivos 
Bt se considera inevitable y se están haciendo esfuerzos por la us Environmental Pro­
tection Agency (epa) para controlar la evolución de resistencia de estos ogm, además 
de generalizar el uso de refugios. ogm resistentes a virus, hongos y bacterias no han 
sido utilizados ampliamente, sin embargo, se han documentado casos de su rápida 
evolución en controles convencionales (menos de 5 años, Delp 1988). La evolución 
de las malezas tolerantes a herbicidas es un riesgo ambiental indirecto (Ramachandran 
et al., 2000; VanGessel, 2001). Los ogms tolerantes a los herbicidas están diseñados 
de tal forma que herbicidas específicos puedan ser utilizados para controlar las ma-
lezas, sin embargo, generalmente después de que el cultivo ha emergido, el riesgo es 
tener que utilizar herbicidas cada vez más dañinos para el ambiente: activos por más 
tiempo, con mayor cantidad de ingredientes activos, mezclados con otros agentes que 
dañen otros recursos naturales y a la salud o que provoquen el cambio en el uso de 
la tierra exclusivamente por cultivos gm, o el abandono total o parcial de tierras (nrc, 
2002; Bejarano et al., 2017). 
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Componentes de la evaluación de daño ambiental causado por ogm

Para establecer ciertos parámetros que formarán parte de nuestra medida compues-
ta de “daño ambiental”, consideramos pertinente definir tres elementos inherentes 
al daño: adversidad, significancia y permanencia. Estos aspectos serán relevantes para: 
1) determinar la magnitud del daño; 2) permitir que los daños sean comparables en 
el tiempo y el espacio; y 3) proporcionar información para realizar una evaluación 
de los costos de remediación. 

Adversidad: Se refiere al tipo de daño relacionado al efecto que el ogm tie-
ne en el medio ambiente (ver sección, Tipos de daño ambiental ocasionado 
por ogm).

Significancia: El nivel ecosistémico donde el daño impacta. La significancia 
se determinará con base en efectos detectados en las propiedades emer-
gentes de cada nivel (e.g. Población: tamaño, densidad, tasas de natalidad, 
mortalidad o crecimiento, diversidad y estructura genética, adecuación, 
etcétera; Comunidad: riqueza, abundancia, composición u otros; Ecosiste-
ma: productividad primaria, estructura trófica, servicios ecosistémicos de 
abastecimiento, regulación, apoyo, culturales y evolutivos, entre otros).

Permanencia: El tiempo en que un efecto puede ser revertido.

Finalmente, la medida de daño ambiental puede agravarse si especies y/o áreas 
legalmente protegidas se ven afectadas.

Propuesta metodológica para la evaluación de daño ambiental causado por ogm

El método puede iniciarse analizando si se observan cambios cualitativos en las dife-
rentes áreas o directamente con el método cuantitativo mostrado abajo (por razones 
de espacio, omitiremos la primera aproximación).
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A. Evaluación de adversidad, significancia y permanencia

Es necesario responder a las preguntas A1, A2 y A3, que se presentan a continuación, 
para evaluar la existencia y magnitud de los efectos ambientales adversos causados 
por ogm. La información colectada se empleará para completar la tabla 1, que se in-
troduce abajo. En ella, los diferentes impactos serán ponderados de acuerdo a su ad-
versidad y significancia en el ambiente. Para llenar esta tabla, el valor numérico aso-
ciado a las categorías de permanencia de la pregunta A3 debe ser reemplazado en las 
funciones T

P
, T

C
 y T

E
, como se explicará con detalle más adelante. Después de realizar 

las operaciones pertinentes, se obtendrá un valor preliminar de daño ambiental (Z).

A1. Adversidad. ¿Cuál de los 4 tipos de impacto se ha identificado?

A2. Significancia. ¿En qué niveles ecosistémicos el impacto ha tenido con-
secuencias y cuántas poblaciones, comunidades y/o ecosistemas han sido 
afectados?

A3. Permanencia. ¿En cuánto tiempo el efecto podría ser revertido? Este 
tiempo se denota por las funciones T

P
, T

C
 y T

E
, que dependen de cada po-

blación, comunidad, ecosistema y su tipo de daño, respectivamente. Deno-
tamos por P al conjunto de poblaciones, C al conjunto de comunidades, E al 
conjunto de ecosistemas y por X= {1,2,3,4} al conjunto de tipos de daño. Los 
elementos de P (las diferentes poblaciones) se describen por la variable 
p, elementos de C (las distintas comunidades) se describen por la variable c, 
elementos de E (los diferentes ecosistemas) se describen por la variable e 
y los elementos de X se denotan por la variable x, de manera que: T

P
(p,x) 

es el tiempo de permanencia del daño x en X correspondiente a la población 
p en P; T

C
(c,x) es el tiempo de permanencia del daño x en X correspon-

diente a la comunidad c en C; y T
E
(e,x) es el tiempo de permanencia del 

daño x en X correspondiente al ecosistema e en E. Dada una población p 
en P y un daño x en X, se asignan los siguientes valores a T

P
(p,x) de acuer-

do al tiempo en que puede revertirse el daño observado: sin efecto 
(T(p,x)=0); antes dos años (T(p,x)=1); entre dos a cinco años (T(p,x)=2); 
entre cinco a ocho años (T(p,x)=3); entre ocho y 10 años (T(p,x)=4); perma­
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necerá más de 10 años o es irreversible (T(p,x)=5). Las mismas categorías 
aplican para T

C
(c,x) y T

E
(e,x).

Tabla 1. Evaluación de adversidad, significancia y permanencia.
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En la tabla 1, la significancia en los niveles de comunidad y ecosistema se ponde-
rarán por el número de especies afectadas, cuyo conjunto se denota por S; los ele-
mentos de S (las diferentes especies) se describen por la variable s, de manera que 
|S|denota el número de elementos de S. La adversidad, por otra parte, se ponderará 
por un factor numérico relacionado a los efectos del daño a largo plazo sobre el uso 
de la diversidad (ver total por tipo de daño en esta tabla).

B. Agravantes

A continuación, se evaluarán dos factores agravantes a la medida de daño de acuerdo 
a especies y áreas identificadas con protección especial. A partir de las preguntas B1 
y B2, mostradas abajo, se obtendrán dos valores que se sumarán al valor de daño 
ambiental (Z) obtenido anteriormente. Este análisis se realizará con base en los acuer-
dos internacionales pertinentes y al marco legal local del lugar donde se esté evaluan-
do el daño.

B1. ¿Las especies analizadas están dentro de una categoría de protección 
especial? Por ejemplo: especies prioritarias, nom-059-semarnat, lista roja 
de especies amenazadas de la Unión Internacional para la Conservación de 
la Naturaleza (iucn) o cualquier otra.

El primer factor agravante se denota por la función S
P
, que depende de cada espe-

cie y su categoría de protección especial. Como mencionamos arriba, S es el conjun-
to de especies afectadas, y denotamos por Y= {1,2,3,…,n} al conjunto de categorías 
de protección especial. Los elementos de S se describen por la variable s y los ele-
mentos de Y se denotan por la variable y, de manera que: S

P
(s,y) es el agravante de y 

en Y correspondiente a la especie s en S. Dada una especie s en S y una categoría de 
protección especial y en Y, se asignan los siguientes valores a S

P
(s,y): sin protección 

especial (S
P
(s,y)=1); dentro de cualquier categoría de protección especial (S

P
(s,y)=2); 

otros criterios relevantes para expertos (S
P
(s,y)=2). Así, el primer factor agravante, 

dependiente de la protección legal con la que cuentan las especies evaluadas, se ob-
tiene de la siguiente manera:
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En la tabla 1, la significancia en los niveles de comunidad y ecosistema se ponde-
rarán por el número de especies afectadas, cuyo conjunto se denota por S; los ele-
mentos de S (las diferentes especies) se describen por la variable s, de manera que 
|S|denota el número de elementos de S. La adversidad, por otra parte, se ponderará 
por un factor numérico relacionado a los efectos del daño a largo plazo sobre el uso 
de la diversidad (ver total por tipo de daño en esta tabla).

B. Agravantes

A continuación, se evaluarán dos factores agravantes a la medida de daño de acuerdo 
a especies y áreas identificadas con protección especial. A partir de las preguntas B1 
y B2, mostradas abajo, se obtendrán dos valores que se sumarán al valor de daño 
ambiental (Z) obtenido anteriormente. Este análisis se realizará con base en los acuer-
dos internacionales pertinentes y al marco legal local del lugar donde se esté evaluan-
do el daño.

B1. ¿Las especies analizadas están dentro de una categoría de protección 
especial? Por ejemplo: especies prioritarias, nom-059-semarnat, lista roja 
de especies amenazadas de la Unión Internacional para la Conservación de 
la Naturaleza (iucn) o cualquier otra.

El primer factor agravante se denota por la función S
P
, que depende de cada espe-

cie y su categoría de protección especial. Como mencionamos arriba, S es el conjun-
to de especies afectadas, y denotamos por Y= {1,2,3,…,n} al conjunto de categorías 
de protección especial. Los elementos de S se describen por la variable s y los ele-
mentos de Y se denotan por la variable y, de manera que: S

P
(s,y) es el agravante de y 

en Y correspondiente a la especie s en S. Dada una especie s en S y una categoría de 
protección especial y en Y, se asignan los siguientes valores a S

P
(s,y): sin protección 

especial (S
P
(s,y)=1); dentro de cualquier categoría de protección especial (S

P
(s,y)=2); 

otros criterios relevantes para expertos (S
P
(s,y)=2). Así, el primer factor agravante, 

dependiente de la protección legal con la que cuentan las especies evaluadas, se ob-
tiene de la siguiente manera:

B2. ¿Las áreas identificadas en el análisis pertenecen a una categoría de 
protección legal? Tales como: categorías de áreas protegidas de la iucn, 
áreas relevantes para el Protocolo de Cartagena sobre bioseguridad (centros 
de origen, y centros de diversidad genética), entre otras.

El segundo factor agravante de denota por la función As, que depende de cada área 
y su categoría de protección especial. Denotamos por A al conjunto de áreas afectadas 
y por Y= {1,2,3,…,n} al conjunto de categorías de proetección especial. Los elementos 
de A (las diferentes áreas) se describen por la variable a y los elementos de Y se deno-
tan por la variable y, de manera que: As(a,y) es el agravante de y en Y correspondiente 
al área a en A. Dada un área a en A y una categoría de protección especial y en Y, se 
asignan los siguientes valores a As(a,y): sin protección especial (As(a,y)=1); áreas prote­
gidas iucn (As(a,y)=2); centros de origen o diversidad (As(a,y)=2); otras áreas relevantes 
para expertos (As(a,y)=2). Así, el segundo factor agravante, dependiente de la protección 
legal con la que cuentan las áreas evaluadas, se obtiene de la siguiente manera:

C. Medida de daño ambiental. Los valores resultantes (Sp) y (As) se sumarán al 
valor de daño ambiental (Z) calculado arriba para obtener una medida compuesta de 
daño ambiental (D):
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D. Interpretación de resultados. Cuando el valor (D) sea igual a cero, la evaluación 
reflejará que no hay información disponible para realizar el análisis o que el daño 
ambiental ocasionado por ogm no fue detectado por esta metodología. Sin embargo, 
cuando (D) sea mayor de cero, se ha detectado daño ambiental y será necesario 
acompañar el resultado con alguna de las siguientes recomendaciones de mitigación, 
dependiendo de la reversibilidad del impacto:

a. Acciones severas para restaurar
b. Acciones intermedias para restaurar
c. Sin procedimientos especiales para restaurar

Consideraciones 

Integrar los componentes que deben ser analizados para la evaluación cuantitativa 
de daños ambientales ocasionados por ogm es el primer paso para lograr tener resul-
tados objetivos en el mediano plazo, a partir de una herramienta metodológica ade-
cuada. La propuesta, después de ser probada y discutida por expertos, seguramente 
será mejorada, sin embargo, en materia de evaluación de daños para proyectos, peri-
tajes y consultorías ya puede ser considerada. Como mencionamos al inicio, la super-
visión de un ctc puede conducir a mejores resultados y recomendamos que exista 
entre ellos un mecanismo establecido previamente para permitir solucionar discre-
pancias por mayoría de votos.

Los daños ambientales ocasionados por procesos de antropización en general, 
pueden cuantificarse con modificaciones a la metodología aquí propuesta. En este 
capítulo nos hemos enfocado a explicarla considerando los efectos adversos ocasio-
nados por ogm, pero su utilización en otros ámbitos dependerá de las aplicaciones 
que se le quiera dar, además de la delimitación y cantidad de los tipos de daño que se 
analicen. Los resultados, en todos los casos, sirven para comprender y comparar la 
magnitud de los daños; para determinar los costos económicos, sociales y culturales 
se requieren evaluaciones paralelas, posteriores y a largo plazo.
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Conclusiones

Con este modelo esperamos contribuir a una mejor aplicación de las leyes y proporcio
nar una herramienta útil para los tomadores de decisiones, investigadores y sociedad 
civil interesada, que pretenda desarrollar una investigación en caso de sospechar 
daños por la presencia de ogm o simplemente querer monitorear su ausencia. También 
esperamos fomentar una discusión científica muy necesaria en torno a este tema. 
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Resumen

La importancia de las cuencas hidrográficas no sólo radica en ser una de las 
fuentes principales de agua para el consumo humano, sino que cumplen una 
función ecológica donde habitan diferentes especies de flora y fauna. Asimismo, 
son consideradas como un espacio territorial donde las comunidades humanas 
comparten identidades, tradiciones y cultura, convirtiéndose en espacios bio-
culturales. Las cuencas hidrográficas se encuentran bajo constante amenaza 
debido a factores antrópicos, como el cambio de uso de suelo, la degradación de 
la vegetación natural, la contaminación por actividades agrícolas y la sedimen-
tación, entre otras. Una disciplina que permite, a través de sus diferentes herra-
mientas de análisis generar monitoreos del estado de conservación de las cuen-
cas, es la geoinformática, que contempla el estudio de los recursos naturales y 
estructura de datos geográficos. Esta disciplina puede ser utilizada para realizar 
evaluaciones de los impactos antrópicos sobre las cuencas hidrográficas, usando 
una plataforma de sistemas de información geográfica (sig). En este capítulo se 
mencionan varios tipos de análisis y programas que pueden ser utilizados para 
estimar y evaluar el estado de conservación de las cuencas hidrográficas.

Introducción 

La geoinformática es una disciplina emergente que contempla el estudio de los 
recursos naturales, estructura de datos, almacenaje, manejo, análisis, integración 
y presentación de información geoespacial (Flores, 2004; Prakash, 2006). Se 
apoya en métodos y técnicas de la geodesia y el insumo de diversos tipos de 
datos (geográficos, espaciales, geológicos, biológicos, geofísicos, etcétera), a 
través de un enfoque integrativo en el análisis, modelado, gestión y almacenaje 
de éstos (Mankari et al., 2010; Sinha et al., 2010). Esta disciplina es ampliamente 
usada para el descubrimiento de nuevos conocimientos a través de un enfoque 
holístico de la información de las ciencias de la tierra, naturales y sociales, 
respectivamente (Prakash, 2006; Sinha et al., 2010). La geoinformática está li
gada a tres herramientas cardinales: los sistemas de información geográficos (sig), 
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la teledetección y el sistema de posicionamiento global (gps). En particular, una de 
las herramientas más utilizadas en esta disciplina son los sig (Buzai, 1992; Flores, 
2004; Prakash, 2006), los cuales trabajan con la sobreposición de información 
geográfica de diferentes tipos y atributos del paisaje, ya sean imágenes de satélite, 
ortofotos, cartografía digital, cartografía análoga e información de campo (Buzai, 
1992). Los sig tienen una amplia variedad de aplicaciones (Pundt y Brinkkötter-
Runde, 2000; Alatorre et al., 2015), desde el análisis de biodiversidad y mapas de 
distribución (Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009; Peterson et al., 2015; Gaughan et al., 
2013), caracterizaciones ambientales (Bryce et al., 1999), análisis de tasas de 
deforestación (Manjula et al., 2011), hasta aplicaciones más complejas, como la 
visualización de gases de efecto invernadero de manera espacial y temporal (Chahine 
et al., 2006), así como el manejo de los recursos acuáticos y las cuencas hidrográficas 
(Lyo, 2003; Javed et al., 2009). 

Las cuencas hidrográficas han surgido como un modelo espacial para el estudio y 
gestión de los recursos hídricos, en particular el análisis de ecosistemas acuáticos, los 
cuales representan un área de gran interés para la evaluación e integración de proce-
sos ecológicos y de la biodiversidad, así como para el manejo y uso sostenible de los 
ecosistemas y los servicios ecosistémicos (Cordero, 2008; Cotler et al., 2010). Los sig 
han jugado un papel esencial en el estudio de las cuencas hidrográficas y en los com-
ponentes intrínsecos de éstas. Esta herramienta ha permitido que se plasme, de ma-
nera espacial, los atributos físicos, biológicos y socioeconómicos que componen a las 
cuencas (Cotler et al., 2010; Barriga et al., 2007). A nivel nacional existen trabajos 
relevantes usando este enfoque teórico-metodológico, dirigidos a la toma de decisio-
nes para el manejo y uso de las cuencas (Cotler, 2007; Cotler et al., 2010; Maass, 2015; 
semarnat, 2015, 2016).

Los ecosistemas acuáticos que conforman las cuencas albergan una alta biodiver-
sidad (Lira et al., 2015). Sin embargo, al ser uno de los recursos naturales con una 
alta demanda por su elevado valor social y económico, tienden a ser más vulnerables. 
En la Actualidad, la mayoría de estos ecosistemas se encuentran en algún estado de 
degradación, siendo uno de los ecosistemas más amenazados en México, por lo que 
las herramientas para su monitoreo y evaluación son de gran importancia. El uso de 
los sig para el estudio de las cuencas hidrográficas contempla una jerarquía en su 
análisis, el cual comienza con la delimitación y caracterización de la cuenca o cuencas 
a estudiar y requiere de datos geomorfológicos, topográficos e hidrológicos (Cotler 
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et al., 2010; Geraldi et al., 2010). Asimismo, el segundo nivel de esta jerarquía con-
templa un análisis más detallado, que incluye variables ambientales, sociales y eco-
nómicas. Ejemplos de esto son la aplicación de métodos eco-hidráulicos y holísticos 
en la determinación del caudal ecológico (Diez y Burbano, 2006; Poff et al., 2010), 
que permiten la evaluación de la biodiversidad acuática y terrestre, y los efectos de 
la antropización y del cambio climático en ésta (Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009; 
Dominguez-Dominguez et al., 2006; Abell et al., 2008; Kolb, 2013). En este capítulo 
se describen algunos análisis que derivan de la interacción entre diferentes compo-
nentes del sig en ecosistemas acuáticos.

Metodologías

Definición de las cuencas hidrográficas

Las cuencas hidrográficas conforman el espacio territorial mínimo que se delimita 
naturalmente por un parteaguas, cuyos escurrimientos confluyen en un río principal 
y desembocan en el mar, en un lago interior (Sánchez et al. 2003; Aguilar, 2007; Cot-
ler et al., 2010). Dentro de la cuenca se encuentra una interrelación entre el compo-
nente hidrológico, clima y terreno, lo que genera una alta diversidad de ecosistemas 
acuáticos, desde pequeños arroyos hasta grandes lagos y lagunas estuarinas, los cuales 
convergen en toda la extensión de la cuenca. El término “cuenca hidrográfica” es de-
finido como la unidad que permite la gestión de la misma, es decir, que involucra la 
dimensión física, ambiental, social y política (Cotler et al., 2010; Aguilar, 2007). La 
delimitación de una cuenca no sólo ayudará al estudio del ciclo hidrológico dentro de 
un espacio geográfico, sino que contribuye al manejo y gestión del recurso hídrico.

Las cuencas se dividen, naturalmente, en tres unidades hidrográficas: cuencas, sub-
cuencas y microcuencas, las cuales varían en área desde unas pocas hasta miles de 
hectáreas de extensión (figura 1) (Vásquez et al., 2016). Una de las características 
principales de las subcuencas es que las conforman un conjunto de microcuencas, las 
cuales drenan en un solo cauce. Esta división se genera a partir del grado de ramifica-
ciones de los cursos de agua de un río (Vásquez et al., 2016). Dependiendo del obje-
tivo y el alcance del análisis, es que se decidirá qué parte de esta subdivisión es la que 
se quiere estudiar (figura 1). De igual manera, en el estudio de las cuencas es impres-
cindible la zonificación de éstas, las cuales están estrechamente relacionadas con la 
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ubicación altitudinal (Faustino y Jiménez, 2000), donde cada zona posee atributos y 
un papel funcional dentro de toda la cuenca. Las subdivisiones de la cuenca están 
dadas por su relación con el cauce principal de la misma y del área que abarcan (Vás-
quez et al., 2016). Esta clasificación es importante, ya que la hidrología de las cuencas 
está influida por diversas características físicas (área, pendiente, elevación, etcétera) 
(Cotler et al. 2010; Vásquez et al., 2016). La complejidad antes descrita genera mi-
cro-hábitats que están disponibles para una gran cantidad de organismos (Poff, 1997). 

Figura 1. Uso de los sig para representar las diferentes subdivisiones                
que presenta una cuenca hidrográfica.
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La geoinformática, como herramienta para el estudio de los ecosistemas acuáticos, 
permite realizar análisis espaciales a nivel de cuencas hidrográficas y a un mayor nivel 
de detalle, como es el caso de los lagos y ríos, con la finalidad de estudiar las interac-
ciones entre el paisaje circundante y el hábitat local (Cotler et al., 2010; Javed et al., 
2009). Asimismo, permite clasificar y monitorear los mecanismos que influyen en las 
distribución y abundancia de las comunidades acuáticas y terrestres (Cirelli y Sán-
chez-Cordero, 2009). También son de gran utilidad en la evaluación del estado am-
biental de estos ecosistemas, ya que los componentes químicos, biológicos y microbio
lógicos pueden ser analizados de manera espacial y ver su comportamiento con relación 
a otros factores ambientales con el potencial para condicionar cambios importantes 
al interior de las cuencas hidrográficas a escala local y regional (Vásquez et al., 2016). 
Las cuencas, si bien en su mayoría se desarrollan en un contexto hídrico, no se pueden 
aislar de los demás componentes, como los suelos, la vegetación y las actividades an-
tropogénicas. Por lo tanto, este escenario complejo tiene que ser abordado, necesaria-
mente, desde un enfoque holístico, para darle un marco de análisis formal. Por ejem-
plo, factores relacionados con la calidad y cantidad de agua, los cambios de uso de 
suelo (espacio-temporal) la cobertura vegetal, la alteración de la zona riparia, la geo-
morfología de la cuenca, la deforestación, las fuentes de contaminación puntual, la 
expansión de zonas urbanas, entre otros (Cotler et al., 2010; Mora et al., 2016). La 
bondad de estas herramientas reside en el poder de análisis de una gran cantidad de 
información de manera espacio-temporal. Esto nos permite visualizar diversas rela-
ciones entre los componentes inmersos de una cuenca como, por ejemplo, observar 
algún tipo de relación entre la deforestación y la pérdida de fauna terrestre, o también 
visualizar atributos del paisaje y su relación con pérdida o conservación de la biodi-
versidad. Si bien estas herramientas nos permiten una visualización de las relaciones 
que ocupen al estudio, siempre deben ser acompañadas de su respectivo análisis es-
tadístico que permita la validez objetiva de dicha relación. Es particular, estas herra-
mientas son de gran ayuda ante los inminentes efectos del cambio climático que ya 
enfrentan los recursos acuáticos (Vörösmarty et al., 2010; Bates et al., 2008).

Caracterización del caudal ecológico

De acuerdo con el “10 Simposio Internacional del Río y Conferencia de Flujos Am-
bientales” realizado en 2007, el Caudal Ecológico (ce) se entiende como la calidad, 
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cantidad y régimen de flujo de agua requerido para mantener las especies, funciones, 
procesos y la resiliencia de los ecosistemas acuáticos que proporcionan bienes y ser-
vicios a la sociedad. Mediante el ce, se pretenden establecer límites de extracción que 
respeten la renovación del recurso, para mantener un ecosistema funcional y sano, o 
que permita mantener un flujo adecuado para la supervivencia de algunas especies 
(García y González, 2004). El ce que se determine debe permitir también el desarro-
llo social de la cuenca (González et al., 2009). En la actualidad existen diferentes 
metodologías para evaluar el ce, estos métodos suelen agruparse en tres tipologías 
básicas: hidrológicos, hidráulicos, eco-hidráulicos (simulación de hábitat) y como un 
complemento, los métodos holísticos (Diez y Burbano, 2006). En este último método 
se identifica un régimen de flujo destinado a alcanzar determinados objetivos ecoló-
gicos, geomorfológicos, de calidad de agua, sociales, entre otros, para establecer es-
cenarios de manejo integrado de las cuencas (Tharme, 2003). Este último método es 
considerado el más complejo, dado que se trabaja desde un enfoque multidisciplina-
rio, en el cual la información espacial del socio-ecosistema es de gran relevancia en 
el estudio del ce. Mediante la aplicación de los sig, se puede emplear una herramien-
ta para delimitar las cuencas y subcuencas, además de realizar correlaciones entre las 
variables del entorno de varios segmentos de un río (ancho del cauce, profundidad, 
etcétera) y la red hidrográfica superficial, obteniendo mapas de asociación entre 
estas variables y los principales escurrimientos de la cuenca (González y Martínez, 
2010). Este proceso dentro de la interfaz de los sig implica las relaciones topológicas 
entre las diferentes variables consideradas, tanto edafológicas (tipos de suelo); fisio-
gráficas (modelo digital de elevación); hidrológicas (caudales mínimos, máximos y 
extraordinarios); climáticas (temperatura, precipitación, humedad, etcétera), así co-
mo también, variables socioeconómicas (uso de suelo, concesiones para extracción 
de agua, etcétera) (González y Martínez, 2010; Rodríguez-Gallego et al., 2011; Wei 
et al., 2018).

Herramienta de evaluación de suelos y agua 

En las últimas décadas las herramientas de modelado hidrológico han avanzado no-
tablemente. Tal es el caso del modelo Soil and Water Assessment Tool (swat), el cual 
es un modelo continuo a escala de cuenca, diseñado para hacer aproximaciones de 
los impactos del manejo del agua, sedimentos, y los rendimientos agroquímicos (pes-



157CUERVO-ROBAYO ET AL.

ticidas o fertilizantes) en grandes cuencas, con diferentes manejos y a lo largo de 
amplios periodos (Dile et al., 2016). Paralelamente al desarrollo de swat, los sig y 
sus herramientas permiten procesar la información necesaria para el modelado hi-
drológico. Algunos de los grandes componentes de esta herramienta son: el modelo 
digital de elevación (dem), uso de suelo, cobertura vegetal, clima, hidrología, propie-
dades del suelo, crecimiento de vegetación, nutrientes, pesticidas, bacterias y pató-
genos, y gestión de tierras (Alatorre et al., 2015; Olaya, 2014). Este modelo ha gana-
do gran aceptación ante la comunidad científica, no sólo por las diversas utilidades 
que se le pueden dar para la evaluación de las cuencas, sino por la creación de herra-
mientas que hacen posible el análisis a través de una integración con los sig. Tal es el 
caso de avswat (ArcView-swat), que es una herramienta de interfaz diseñada para 
generar las entradas del modelo a partir de capas de datos en ArcView, para poste-
riormente trabajar en swat (Gassman et al., 2007; Baker y Miller, 2013). swat es de 
gran ayuda en la evaluación del recurso hídrico y los problemas derivados de la an-
tropización a diferentes escalas, tales como las fuentes de contaminación no puntua-
les, análisis de la efectividad de prácticas de conservación, gestión integral del agua, 
cambio climático, entre otros (Baker y Miller, 2013).

A razón de esto, en las últimas décadas se han desarrollado nuevas herramientas 
para el estudio eco-hidrológico de las cuencas. A continuación, se señalan algunos de 
los análisis más importantes (tabla 1).

Geografía de la biodiversidad acuática continental

Los cuerpos dulceacuícolas del mundo a pesar de ocupar una pequeña porción de la 
superficie terrestre son considerados hotspots de biodiversidad, por lo que el cono-
cimiento de los patrones biogeográficos de las especies que los habitan es clave para 
conservar y manejar de manera sostenible este recurso (Domisch et al., 2015). Los 
modelos de nicho ecológico (mne) son una de las aproximaciones conceptuales más 
utilizadas para estimar y analizar los patrones geográficos de la biodiversidad. Dichos 
modelos se basan en la relación entre registros de ocurrencia de las especies y un 
conjunto de variables ambientales en formato espaciado por cuadrículas o común-
mente conocidos como raster, lo cual ha demostrado ser efectivo para delimitar el 
nicho ecológico y distribución potencial de las especies (Peterson et al., 2011).
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Tabla 1. Tipos de análisis a nivel de cuenca hidrográfica, usando sig

Análisis Objetivo
Fuente de 

información
Herramienta

Resultado 
esperado

Cambios de 
uso del suelo

*Determinar 
los sitios de 
mayor dinámi-
ca de cambio 
positivo/nega-
tivo

*Tasas de cam-
bio (Velocidad 
de pérdida o 
recuperación).

Imágenes 
de satélite, 
ortofotos.

Erdas 
Imagine, 

Envi, Idrisi, 
Multiespec, 

Arcgis. 

*Sitios de cambio de 
vegetación natural por 
algún uso.
*Identificación de 
zonas deforestadas.
*Crecimiento de 
mancha urbana.
*Alteraciones en 
vegetación de galería 
y zonas riparias.

Morfología 
de la cuenca

*El objetivo 
es analizar los 
rasgos geomor-
fológicos de 
la cuenca que 
pueden estar 
asociados al 
funcionamien-
to de la esco-
rrentía dentro 
de la cuenca.

Modelo 
digital de 
elevación, 
curvas de 

nivel.

Arcgis, 
Hidrosheds, 

hec-ras, 
hec-hms 

Idrisi, Grass, 
Qgis, GVsig.

*Determinación de las 
geoformas, longitud 
de cauce, cuantifica-
ción de rasgos de la 
superficie, escurri-
mientos, área, forma, 
pendiente, elevación, 
características de red 
de drenaje y cauce 
principal.

Caudal 
ecológico

Determina-
ción del caudal 
ecológico para 
el buen fun-
cionamiento 
hidrológico de 
la cuenca.

Estaciones 
hidrométri-
cas, Estudio 

holístico. 
Trabajo de 

campo multi-
disciplinario.

Qgis, GVsig, 
Arcgis 

(Hydros­
heets)

*Hábitat único por su 
diversidad y funcio-
namiento, que man-
tienen su estructura 
natural e integridad 
ecológica asociada a 
los servicios ecosis-
témicos aportados y 
que están intactos. La 
zona de captación se 
conserva.
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Potencial de 
pérdida de 
suelos

Modelación de 
áreas de mayor 
pérdida y/o 
acumulación de 
sedimentos.

Modelo digi-
tal de eleva-

ción, Tipo de 
suelos y sus 

características 
(Profundidad, 
textura, poro-
sidad), poten-
cial de lluvia, 
escurrimien-
tos, prácticas 
de protección 

de suelos.
Registro de 

los caudales.

avswat
agwa,
Model 

builder, 
Invest.

*Sitios de mayor 
pérdida de suelo y/o 
acumulación de se-
dimentos que alteran 
el equilibrio ecológi-
co de los ambientes 
acuáticos (Manglar, 
vegetación riparia, 
humedales).

Estudio 
de la biodi-
versidad

Modelar la 
distribución 
potencial de la 
biodiversidad.

Variables 
ambientales.

Sistema 
Nacional de 
información 
sobre Biodi-

versidad de la 
Comisión Na-
cional para el 
conocimiento 

y Uso de la 
Biodiversidad 

(snib).

ModestR.
Maxent.

Zonation.
ConsNet

*Evaluación y priori-
zación del estado de 
conservación de las 
especies.

Los mne han sido utilizados en menor medida en los análisis de la biota acuática, 
donde los datos de ocurrencia de las especies, así como la información espacial de 
parámetros ambientales (e. g. profundidad, pH, nutrientes y oxígeno) de alta calidad 
son escasos (Iguchi et al., 2004; Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009). No obstante, en el 
caso de las variables ambientales, el clima y la topografía han sido utilizadas con 
éxito como subrogados de dimensiones específicas del agua (Domínguez-Domínguez 
et al., 2006). Por lo que existen propuestas globales a resolución de 1 km2 que permi-
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ten realizar evaluaciones de la biodiversidad a un nivel geográfico mayor (e.g. país, 
continente), y por lo tanto generar evaluaciones comparables e incluyentes. Es el 
caso de las superficies raster generadas por Domisch et al. (2015), las cuales repre-
sentan parámetros de clima, topografía, coberturas de suelo y de vegetación. Esta 
información ambiental puede ser consultada y procesada a través de sig. Asimismo, 
existen plataformas informáticas como ModestR (García-Roselló et al., 2014), la cual 
reúne tanto información taxonómica y ambiental de la fauna y flora de agua dulce y 
puede ser una herramienta útil para el estudio de patrones macroecológicos (Pela-
yo-Villamil et al., 2015). 

Recientemente, en el caso de evaluaciones regionales, la estrategia para mejorar o 
fortalecer la información ambiental de la zona requiere de procesos de interpolación 
de datos tomados en campo que describen características fisicoquímicas de ríos u 
otros cuerpos agua (Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009; Domisch et al., 2015; Leathwick 
et al. 2005; Luna-Arangué, 2015). Sin embargo, este tipo de información es costosa, 
ya que requiere de un muestreo sistemático y en algunos casos en zonas de difícil 
acceso. Para el tema de registros de presencia de especies, existen iniciativas globales 
de repositorios que reúnen y albergan localidades de especies que se encuentran 
depositadas en colecciones científicas nacionales e internacionales. La Infraestruc-
tura Mundial de Información en Biodiversidad (gbif, por sus siglas en inglés) es el 
mayor repositorio de registros de ocurrencia, y está conformado por una red de nodos 
nacionales que se encargan de organizar, depurar y validar la información de cada 
país. En el caso de México el nodo de gbif es la Comisión Nacional para el Conoci-
miento y Uso de la Biodiversidad (conabio), quien coordina el Sistema Nacional de 
Información sobre Biodiversidad (snib) http://www.snib.mx/index.html, y que has-
ta la fecha en lo que respecta a los registros existentes y disponibles para peces e 
invertebrados en el caso de peces e invertebrados dulceacuícolas representa tan sólo 
el 0.1% del total de los datos de biodiversidad almacenados en él. Esto denota un 
campo aún inexplorado, pero con mucho potencial para el estudio de la biodiversidad.

Los mne se estiman a través de correlaciones entre localidades de colecta de espe-
cies y variables ambientales, usando algoritmos de cómputo. Existen métodos senci-
llos y complejos, como el caso de Bioclim (Nix y Bussy, 1986) y Maxent (Phillips y 
Dudík, 2008), respectivamente. Ambos han demostrados ser útiles para definir los 
parámetros ambientales que delimitan el nicho de las especies (Peterson et al., 2011) 
y aunque Maxent es uno de los que estadísticamente presenta un mejor desempeño 
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en comparación a Bioclim (Elith et al., 2006), se recomienda utilizar más de un algo-
ritmo de mne bajo todas las consideraciones conceptuales y técnicas que se han de-
sarrollado en los últimos años (Peterson et al., 2011; Qiao et al., 2015).

Las áreas para la conservación y restauración de la biodiversidad acuática se pueden 
definir a través de métodos de priorización que utilizan las distribuciones potenciales 
u observadas de las especies, bajo un enfoque de selección de espacio territorial basa-
do en la complementariedad (Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009; Lethomäki y Moilanen, 
2013). El objetivo es encontrar un grupo óptimo de espacios territoriales que en con-
junto sean tan valiosas como sea posible teniendo en cuenta las diferencias, similitudes 
y conectividad entre los sitios seleccionados; éstas pueden incluir áreas prioritarias de 
conservación y restauración (Moilanen et al., 2008; Cirelli y Sánchez-Cordero, 2009). 
Uno de los algoritmos de priorización actualmente más utilizados es el programa zo-
nation, el cual tiene como objetivo maximizar la retención de la riqueza ponderada 
por el área de distribución de las especies (Lethomäki y Moilanen, 2013). En el caso 
de la planeación sistemática para la conservación de los cuerpos de agua (Moilanen et 
al., 2008) recomiendan los siguientes pasos: 1. Obtener datos de presencias de especies 
y variables ambientales en formato geoespacial que describa la calidad de la zona de 
estudio; 2. Si la información de presencia de las especies es incompleta, estimar la 
distribución potencial de las especies; 3. Definir las cuencas utilizadas como unidades 
de planeación y describir la jerarquía del flujo a través de las cuencas; 4. Asignar pesos 
que representen la importancia de las especies con base en rasgos intrínsecos y fun-
cionales; 5. Realizar escenarios de priorización con las funciones de la herramienta 
zonation y, 6. evaluar las áreas identificadas o aquellas que deban ser eliminadas a 
través de un análisis de costo (Cabeza y Moilanen, 2006).
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Resumen

Entender cómo, cuándo y por qué surge una invasión biológica es importante 
para su prevención y control. En la actualidad las herramientas moleculares y 
bioinformáticas permiten determinar cómo ha sido el proceso de invasión y 
cuáles son los factores que facilitan su establecimiento. Los marcadores molecu
lares evalúan la diversidad y estructura genética infiriendo cual podría ser el 
origen de los individuos introducidos, estas inferencias se pueden realizar me-
diante pruebas de hipótesis. Por otro lado, con análisis de conectividad y mo-
delos de nicho se infieren los posibles factores ambientales que limitan o permi
ten que una especie invasora se expanda a otras zonas. Con base en la integración 
de todas estas herramientas, a continuación, proponemos qué análisis realizar 
para así comprender los procesos de invasión.

Introducción

Las actividades humanas como los viajes, el comercio y la agricultura promue-
ven el movimiento continuo de especies más allá de los límites de su distribu-
ción original (Williamson y Fitter, 1996). Se ha observado que las modificacio-
nes en los ecosistemas se dan como resultado de la expansión de sitios urbanos 
y de zonas de cultivo (Richardson y Pyšek, 2006). Estas acciones no sólo sig-
nifican la facilitación de la migración de las especies a larga distancia, también 
implica cambios en las cadenas tróficas promoviendo el establecimiento de 
especies invasoras, las cuales generalmente se encuentran en condiciones am-
bientales optimas, en muchos casos libres de enemigos, lo que favorece su po-
der competitivo (Chen, 2016). Estas especies no nativas pueden mantenerse 
sin causar ningún efecto negativo. Sin embargo, si se establecen y expanden sus 
poblaciones causando graves daños ecológicos y económicos, entonces sí se les 
considera plagas invasoras (Blackburn et al., 2011). Una forma de inferir indi-
rectamente las fases que componen el proceso de invasión como la introduc-
ción, la dispersión, así como el crecimiento demográfico y la expansión a nue-
vas poblaciones es con ayuda de herramientas moleculares.



170 CACTOBLASTIS CACTORUM COMO PLAGA 

Los marcadores moleculares como secuencias, microsatélites y snp’s permiten 
realizar análisis de la variación genética y así determinar si diferentes poblaciones 
comparten o no variantes (Hamilton, 2009). Es a partir de cuantificar estas similitu-
des o diferencias entre las poblaciones, que se estiman el número de introducciones, 
rutas de dispersión y procesos demográficos (Sakai et al., 2001; Lee, 2002; Allendorf 
y Lundquist 2003). La combinación de estas herramientas y análisis como modelos 
bayesianos (abc) (Cornuet et al., 2014), de conectividad (Taylor et al., 2006) y mo-
delado de nicho (Peterson 2011) han permitido poner a prueba hipótesis sobre rutas de 
invasión, discernir sobre los factores que promueven la expansión de las especies y, 
finalmente, predecir las zonas a las que pueden expandirse las especies invasoras. Por 
ello es importante en estas especies: 1) comparar la variación genética de las pobla-
ciones en el área de distribución invadida y el área nativa; 2) evaluar si las poblacio-
nes se encuentran estructuradas (diferenciadas entre sí); 3) conocer los factores 
ambientales que pueden estar promoviendo o evitando la diferenciación entre las 
poblaciones de ambas regiones.

Cactoblastis cactorum conocida como “la polilla del nopal” (Berg) (Pyralidae: Phy­
citidae) es originaria de Suramérica, se alimenta de un gran número de especies de 
Opuntia durante sus diferentes estadios larvales introduciéndose en las pencas (Ro-
bertson y Hoffmann, 1989; Zimmermann et al., 2007). Se conoce que en 1920 se 
transportaron 2750 larvas desde Entre Ríos, Argentina, hasta Australia para controlar 
especies invasoras de Opuntia, de ahí se llevaron 112 600 puestas a Sudáfrica, poste-
riormente en 1957 a diversas islas del Caribe. En 1980, se detectaron individuos en 
Guantánamo (Cuba), y para 1989 se tuvo el primer reporte en los cabos de la Florida 
por lo que se asume que la introducción podría ser resultado de actividades humanas 
(Simonsen et al., 2008). En general, la fecha exacta de colonización del resto de las 
islas del Caribe se desconoce, sin embargo, Habeck y Bennett (1993) asumen que la 
introducción en Cuba y en otras islas del Caribe se produjo de forma natural. Al lle-
gar al Caribe, y en especial a Estados Unidos, la invasión ha sido muy rápida (disper-
sión de 120 km por año). A partir de entonces, en México se estableció una alerta, ya 
que su entrada representaría un desastre dada la cantidad de especies de cactáceas 
del género Opuntia que hay en el país, se reconocen 85 especies 50 de las cuales son 
consideradas endémicas, sin contar las pérdidas económicas que representaría ya que 
durante años se ha utilizado y han comercializado los cladodios y los frutos para el 
consumo humano (Soberón et al., 2001). 
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En este capítulo describiremos algunos métodos utilizados en el estudio de las 
invasiones biológicas. Dado que para el caso de Cactoblastis cactorum se cuenta con 
fechas de introducción y posibles mecanismos de dispersión dentro de su zona intro-
ducida, constituyendo un buen modelo para ejemplificar algunos métodos utilizados 
para estudiar las especies biológicas invasoras. Es mediante este conocimiento que 
se pueden realizar monitoreos dirigidos a las zonas estimadas con las condiciones 
bióticas y abióticas más probables que una especie introducida se pueda establecer y 
causar daños. 

Método

Muestreo

Cactoblastis cactorum es un organismo gremial y una sola hembra puede poner entre 
70 y 90 huevos en una misma planta, lo ideal cuando se muestrean especies con estas 
características es colectar una sola larva por cladodio, de esta forma se evita un error 
de muestreo y, por lo tanto, una subestimación de la variación genética de las pobla-
ciones. El tejido utilizado para la extracción de adn para lepidópteros es el músculo 
de las larvas o abdomen de los adultos conservados en alcohol al 96% a -20°C.

Análisis de variación genética

La variación genética se evalúa con marcadores neutrales como marcadores mitocon-
driales, microsatélites, secuencias de adn. La primera prueba que se realiza con los 
marcadores moleculares son las pruebas de neutralidad y equilibrio de Hardy Wein-
berg. Para el caso de los marcadores mitrocondriales como la Citocromo oxidasa uno 
(coi) los parámetros de diversidad genética utilizados son; número de sitios segre-
gantes (S), número de haplotipos y diversidad nucleotídica (p) (Rozas et al., 2003). 
Una de las desventajas de los marcadores mitocondriales es que la variación presen-
te no refleja procesos evolutivos recientes, si tomamos en cuenta que los procesos de 
invasión son eventos recientes en términos evolutivos, es conveniente utilizar otro 
tipo de marcadores que presenten una tasa de variación alta como los microsatélites. 
Con este marcador se pueden obtener otros estimadores de variación genética como: 
el número promedio de alelos (na), heterocigocidad observada (Ho), heterocigocidad 
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esperada (He), coeficiente de endogamia (F
IS

) y riqueza alélica (ra) a través de di-
ferentes softwares como Genepop (Rousset 2008) y msa (Dieringer et al., 2003). La 
diferenciación entre poblaciones es estimada generalmente con F

ST
 (Wright, 1922), 

este estimador se basa en identificar la heterocigosidad compartidas entre ellas. Se 
pueden utilizar otros estimadores como basados en alelos compartidos (D

AS
, D

PS
) o 

alelos particulares (Slatkin 1985; Barton y Slatkin 1986) para cada población evitan-
do de esta forma errores de estimación cuando las poblaciones tienen un desbalance 
en la heterocigosis.

Identificación de poblaciones fuente

En especies invasoras es importante determinar las poblaciones fuente, para ello 
suponemos flujo génico sólo de poblaciones con registros más antiguos hacia aquellas 
más recientes. La fuente de procedencia más probable se estima basadonos en: 1) 
valores bajos de F

ST 
y 2) el promedio individual de las probabilidades de asignación 

de cada individuo de una población i al resto de las poblaciones (Li) (Pascual et al., 
2007). La probabilidad Li se calcula en Geneclass 2 (Piry et al., 2004). Con este aná-
lisis se obtiene la probabilidad de asignación de cada individuo a una población, que 
puede ser diferente a aquella en la que fue colectado. Se evalúa la probabilidad de per
tenencia de los individuos a las diferentes poblaciones colectadas, incluyendo la po-
blación en donde fue tomada la muestra; si el análisis le asigna una probabilidad es-
tadísticamente mayor de pertenecer a otra población asume que se trata de un 
migrante de primera generación. Una vez que se tienen los valores de probabilidad 
de cada individuo, se suman todas las probabilidades para estimar entre qué par de 
poblaciones existe mayor probabilidad de intercambio de individuos. 

Otra manera indirecta de estimar el número de poblaciones y su origen es median-
te análisis de agrupación con programas computacionales como structure (Pritchard 
et al., 2000), baps (Corander et al., 2003) o geneland (Guillot et al., 2005). Estos 
programas permiten evaluar si hay estructura poblacional, mediante la asignación de 
individuos de acuerdo con las frecuencias alélicas que permiten inferir a qué población 
nativa se asemejan más los individuos de las poblaciones invadidas. 



173ANDRACA GÓMEZ Y GARRIDO GARDUÑO

Aislamiento por resistencia y conectividad

La evaluación de cómo el ambiente afecta al flujo genético se realiza a través de la 
correlación entre la variación genética y el ambiente, esto mediante un análisis de 
aislamiento por resistencia (McRae y Beier 2007; McRae et al., 2008). Dicho análisis 
permite evaluar si existe algún factor (biótico y abiótico) en la zona invadida que 
promueva la expansión de las poblaciones (en el Caribe los huracanes, por ejemplo). 
En este tipo de análisis se requiere una matriz de resistencia ambiental, primero se 
generan las superficies de resistencia en donde se asigna un valor de costo (valor de 
fricción) a las características del paisaje que se determinen que afectan o facilitan la 
conectividad de la especie de estudio. El valor de fricción se puede asignar de mane-
ra categórica de acuerdo con el conocimiento que se tenga de la especie o bien se 
puede obtener a partir de un modelo de nicho ecológico en el cual se estime dónde 
se puede establecer una especie, dado un conjunto de características bióticas y físicas 
(corrientes de viento, huracanes, temperatura, precipitación, montañas, caminos, 
tipo de hábitat o topografía, entre otras). Por lo tanto, en aquellas áreas donde no se 
reúnen dichas características que conforman el nicho ecológico podrían estar fun-
cionando como barrera al flujo genético. Los modelos de nicho permiten estudiar la 
distribución geográfica de las especies, además, se puede identificar aquellos factores 
ambientales que limitan o permiten invadir nuevos espacios a las poblaciones de las 
especies (Peterson et al., 2011; Cuervo et al., 2017). Los modelos de nicho ecológico 
se generan a partir de capas raster de las variables climáticas, éstas están disponibles 
en la base de WorldClim (Hijmans et al., 2005), o en información ambiental dispo-
nible en otras fuentes, donde se pueden obtener otras variables más específicas para 
cada área de interés como cartas de climas o tipos de suelos. En el caso de C. cactorum 
se utilizó información sólo para Argentina que puede ser consultada en www.geoin-
ta.gov.ar/visor/. Las variables ambientales que se utilizan en los modelos de nicho 
se seleccionan a partir de un análisis de pca (Hirzel et al., 2002) ya que generalmen-
te éstas suelen estar correlacionadas, en general se recomienda utilizar no más de 
diez o más variables que puntos de ocurrencias (Soberón, 2014). La combinación de las 
variables seleccionadas será aquellas que expliquen mejor el espacio ambiental de 
la posible presencia de C. cactorum. Además, para poder generar los modelos predic-
tivos de nicho ecológico se requiere de datos de ocurrencia (coordenadas; longitud-
latitud), en trabajos filogeográficos así como de genética del paisaje se recomiendan 
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utilizar las coordenadas de los individuos que obtuvieron datos genéticos, sin embar-
go, si se quieren generar modelos sin tener datos específicos se pueden emplear 
fuentes de datos como:  gbif, conabio, unibio, etcétera. 

Cactoblastis cactorum es un insecto herbívoro, por lo tanto, tomar en cuenta al 
hospedero es importante. Entonces lo que se realiza es un modelo de nicho ecológico 
de Opuntia ficus-indica y el modelo resultante es incluido como una variable más 
para el modelo de nicho ecológico de C. cactorum. Cabe recordar que al realizar los 
análisis de nicho es importante utilizar puntos de toda la distribución conocida de la 
especie, ya que pueden existir pequeñas variaciones que subestimen nuestro mode-
lo. Los modelos de nicho, generalmente, se generan con el programa MaxEnt (versión 
3.3.3; Elith et al., 2011; Phillips y Dudik, 2008). 

Para Argentina, el archivo obtenido del modelo de nicho ecológico de C. cactorum 
se utilizó como base para construir la matriz de barreras ambientales (la resistencia) 
en Circuitscape (Versión 3.5; McRae y Shah, 2009). Para el Caribe se construyó la 
matriz de resistencias entre pares de poblaciones usando los datos históricos de 
huracanes (Landsea, 1993; Landsea et al., 1996; Lugo et al., 2000). Una vez que se 
obtienen las matrices de resistencia al ambiente, de distancia genética (fst/1-fst) 
y euclidianas (distancia geográfica lineal entre dos puntos (Log B) se evalúa si exis-
te una relación entre las barreras ambientales y la distancia genética, y entre la 
distancia genética y la distancia euclidiana. Los análisis que nos permite evaluar 
esta relación son: la prueba de Mantel (Mantel, 1967) y el correlograma de Mantel 
(Legendre y Legendre, 1998), en el paquete Vegan (Oksanen, 2009) y mpmcorre-
logram en R.

Análisis abc

Si en esta secuencia de análisis encontramos, diferencias en variación, estructura 
poblacional debido a algún factor ambiental, entonces se pueden poner a prueba hi-
pótesis sobre las posibles rutas de invasión que ha tenido nuestra especie. El método 
de Análisis Bayesiano Computacional (abc) permite, mediante datos moleculares, 
inferir escenarios complejos que consideren la historia de la invasión, acumulando 
evidencia demográfica y genética (cuellos de botella, múltiples introducciones o 
eventos de mezcla). Se puede evaluar si el viento ha propiciado la expansión (Lander 
et al., 2015), o si una población ha funcionado como puente para la fundación de otras 
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poblaciones (Lombaert et al., 2010). Una gran ventaja en el uso de esta herramienta 
es que es posible incluir en el análisis poblaciones “fantasma”. Es decir, poblaciones 
que son importantes en la construcción de la hipótesis y de las cuales no contamos 
con individuos colectados. Para analizar posibles rutas de invasión de C. cactorum en 
las islas del Caribe y Estados Unidos se podría evaluar si el principal factor de expan-
sión ha sido la intervención humana (Simonsen et al., 2008) o los huracanes (Andra-
ca-Gómez et al., 2016) este análisis de hipótesis puede realizarse en el programa 
diyabc 1.0 (Cournet et al., 2008). Este programa genera datos basado en diferentes 
hipótesis propuestas y evalúa cuál es el escenario más probable en función de la va-
riación que comparten las poblaciones, la fecha de registro y el tiempo generacional 
de la especie (Estoup y Guillemaud 2010).

Posibles zonas de expansión basadas en transferencia de distribuciones potenciales

Uno de los usos del modelado de nicho es poder establecer las zonas posibles de 
distribución hacia donde las especies invasoras puedan expandirse. Para ello, una 
vez que se estimó la distribución potencial, se extrapola esa distribución a las zonas 
que podrían ser ocupadas por la especie por medio de una transferencia (Escobar 
et al., 2016; Qiao et al., 2017). Si la estructura genética de las poblaciones nativas 
está afectada por el ambiente, es decir, hay distintas combinaciones de condiciones 
óptimas, esto se debe considerar para generar diferentes modelos de transferencia. 
Una forma de ver qué tan predictivo es este modelo es sobreponiendo los datos de 
los registros en la zona invadida. Por ejemplo, en C. cactorum cuando se cotejaron los 
puntos de incidencia en la zona invadida con el modelaje de nicho, considerando 
las condiciones de toda la distribución nativa (Argentina) no existió una concordan-
cia (Brooks et al., 2012). Sin embargo, en el modelo generado por Soberon et al. 
(2001) utilizando sólo las características ambientales Entre Ríos, Argentina, de don-
de fueron tomadas las larvas utilizadas para control biológico para Australia, Sudá-
frica y el Caribe, parece coincidir más con los puntos registrados, por lo tanto, es 
importante realizar diferentes transferencias cuando se tienen distintas combina-
ciones de características ambientales.
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Conclusión

La combinación de análisis de rutas de expansión con modelado de nicho nos ayuda 
a ampliar el conocimiento de los factores que promueven y facilitan el establecimien-
to y expansión de las especies invasoras como consecuencia nos da más elementos 
para proponer de monitoreo y manejo de las es especies plaga invasoras.
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Resumen

La pérdida de cobertura vegetal es un problema grave y, entre otros, tiene efec-
tos sobre la riqueza de especies. La vida de los insectos del orden Odonata la 
cual comprende dos grandes subórdenes, caballitos del diablo (Zygoptera) y 
libélulas (Anisoptera), se asocia estrechamente tanto con ambientes acuáticos 
de agua dulce como aéreos. Por esta razón, este orden ha sido usado frecuen-
temente como indicador en la evaluación de los ecosistemas. En México, las 
Áreas Naturales Protegidas (anps) sirven para albergar altas diversidades de 
especies, así como para la conservación y restauración de los ecosistemas que 
no han sido significativamente alterados. En este capítulo damos a conocer una 
metodología para evaluar el efecto de la deforestación y perturbación (remoción 
parcial del dosel del bosque) en la riqueza de odonatos del país en cuatro anps. 
Proveemos datos del software a utilizar y de la logística necesaria para un me-
jor desempeño del análisis. Esta metodología puede implementarse para otros 
grupos taxonómicos. Contrario a lo esperado, nosotros encontramos que la 
deforestación y la degradación tiene un efecto positivo sobre la diversidad es-
timada de odonatos dentro de las anps.

Introducción

México es un país megadiverso porque junto con otros 11 países albergan entre 
un 65 y 70% de la riqueza mundial de especies (Sarukhan et al., 2009). Sin 
embargo, la deforestación (i.e., conversión del bosque causada por el hombre 
a menos de 10-30% de cobertura de árboles; Asner et al., 2009a) y la perturba-
ción (i.e., la remoción parcial del dosel del bosque, con el dosel restante gene-
ralmente cubriendo más del 30%; Asner et al., 2009a), tienen un efecto negati-
vo sobre la riqueza de especies. Una de las principales estrategias para preservar 
tal diversidad son las Áreas Naturales Protegidas (anps) (Bezaury-Creel y Gu-
tiérrez-Carbonell, 2009). Las anps se definen como “Las zonas del territorio 
nacional y aquellas sobre las que la nación ejerce su soberanía y jurisdicción, 
en donde los ambientes originales no han sido significativamente alterados por 
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la actividad del ser humano o que requieren ser preservadas y restauradas y están 
sujetas al régimen previsto en la presente Ley” (lgeepa, 1998). A pesar de esta fun-
ción, algunos estudios han sugerido que estas anps no necesariamente albergan la 
mayor riqueza de especies o las especies con mayor riesgo (Sánchez-Cordero y Fi-
gueroa, 2008). Sin embargo, estas evaluaciones se han hecho mayormente para ver-
tebrados y plantas, pero raramente para insectos (Myers et al., 2000).

Los insectos del orden Odonata, comúnmente conocidos como caballitos del diablo 
(suborden Zygoptera) y libélulas (suborden Anisoptera), conforman uno de los gru-
pos de invertebrados mejor conocidos respecto a su taxonomía, biogeografía y eco-
logía (Bybee et al., 2016). Además, los odonatos se han usado como indicadores de 
la calidad de los ecosistemas (Oertli, 2008), en el monitoreo del cambio climático 
(Hickling et al., 2005) y la recuperación de hábitats alterados (Sakai et al., 2017).

Un parámetro utilizado para evaluar el estado de conservación de un ambiente 
usando odonatos y otros organismos en general, es la diversidad alfa, entendida como 
la riqueza de especies de una comunidad particular (Moreno et al., 2011). Esta relación 
riqueza-conservación descansa en el hecho de que una mayor riqueza supone un 
mejor funcionamiento de los ecosistemas, a través de procesos tales como la produc-
tividad y la estabilidad (Balvanera et al., 2006). 

En este capítulo, planteamos una metodología para estimar la relación entre la de
forestación y perturbación (a nivel de remoción parcial del dosel del bosque) y la 
riqueza de los odonatos en varias anps. 

Métodos y resultados

Origen de los registros de odonatos

Se utilizaron los registros de colecta de los odonatos de México a partir de una base 
de datos que se construyó tomando en cuenta varias fuentes como son: artículos 
científicos, libros, sitios web, colecciones biológicas, tesis de todos los niveles y co-
municación personal con especialistas de odonatos. Cabe mencionar que los datos 
pasaron por un control de calidad como son la revisión geográfica (localidad, entidad, 
municipio y referencia geográfica) y la biológica (nombre científico, datos de colec-
ta y duplicados). La base de datos consta de 287 especies.
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Riqueza de odonatos en las anps

Una primera aproximación para conocer las zonas con más diversidad en el país es 
emplear mallas de diferente magnitud para dividir el territorio en celdas de área si-
milar. En este caso se utilizaron dos tamaños de malla: 0.5 grados de latitud por lon-
gitud (2,500 km2; fig. 1) y 1 grado de latitud por longitud (5,000 km2; fig. 2) para 
todo el país. Las coordenadas geográficas de cada registro se proyectaron sobre cada 
una de las mallas y posteriormente se cuantificó el número de especies por cada 
celda que conforman las mallas (diversidad alfa; figs. 1, 2).

Figura 1. Riqueza de odonatos en cuadricula de 1° (a) de latitud por longitud 
(2500 km2), y b y 0.5° de latitud por longitud (5000 km2) (b). 

Fuente: elaboración propia de base de datos de odonatos de México.
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Las dos escalas de análisis (0.5 y 1 grados) permitieron analizar diferentes patrones 
de diversidad. Es importante mencionar que de las 287 especies de odonatos existen-
tes en la base de datos que se utilizó, 196 especies (68%), están presentes en las anps 
del país (fig. 2, tabla 1).

Figura 2. Riqueza de odonatos en diferentes Áreas Naturales Protegidas de Méxi-
co. 1. Cañón del Río Blanco; 2. Calakmul; 3. Cerro de la Estrella; 4. Desierto de 

los Leones; 5. El Tepozteco; 6. Laguna de Zempoala; 7. Lomas de Padierna; 8. Los 
Remedios; 9. Sierra de Huautla; 10. Sierra Gorda de Guanajuato; 11. Cuenca Hi-

drográfica del Río Necaxa; 12. Sierra Gorda; 13. El Chico; 14. Los Tuxtlas; 15. 
Barranca de Metztitlán; 16. Zonas protegidas de los ríos Valle de Bravo, Malaca-
tepec, Tilostoc y Temascatepec. Fuente: elaboración propia de base de datos de 

odonatos de México.
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Tabla 1. Áreas Naturales Protegidas de México con registros de Odonatos.

Nombre Especies

Los Tuxtlas 149

Sierra de Huautla 55
Cuenca Hidrográfica del Río Necaxa 37

Calakmul 36
Cañón del Río Blanco 26

Sierra Gorda 23
El Tepozteco 11

Ríos Valle de Bravo, Malacatepec, Tilostoc y Temascaltepec 11
Los Remedios 4

Cerro de La Estrella 3
Desierto de los Leones 3

Lomas de Padierna 3
Lagunas de Zempoala 2

El Chico 1
Barranca de Metztitlán 1

Sierra Gorda de Guanajuato 1
TOTAL 196

Diversidad dentro de las anps

No se incluyeron todas las anps del país ya que, para hacer más robusto el análisis, 
sólo se consideraron las que tuvieron la mayor riqueza de especies y número de re-
gistros: Los Tuxtlas, Sierra de Huautla, Cuenca Hidrográfica del Río Necaxa, y Calak-
mul (tabla 1). Usando el software EstimateS versión 9.1.0 (Colwell, 2013), se obtuvo 
una curva de acumulación del esfuerzo de muestreo en conjunto para las cuatro anps 
seleccionadas, y se generaron cinco periodos en función de los años de colecta dis-
ponibles (tabla 2). Se realizó una selección de imágenes satelitales correspondientes 



190 ODONATOS, PERTURBACIÓN Y DEFORESTACIÓN

a los periodos de análisis. Para relacionar las colectas con las imágenes, se calculó la 
diversidad estimada con los valores promedio de los índices ice y Chao 2 en las cua-
tro anps (tabla 2).

Tabla 2. Especies esperadas de cuatro Áreas Naturales Protegidas (Los Tuxtlas, 
Sierra de Huautla, Cuenca Hidrográfica del Río Necaxa, y Calakmul) con mayor 

diversidad de odonatos de 1984 al 2005.

Año Especies estimadas

ICE Mean Chao 2 Mean

1984-1986 128.57 133.25

1987-1992 67.93 49.78

1995-1996 53 53

1997-1998 54.18 41.33

2002-2005 232 232

Deforestación y perturbación: cálculo y relación con la riqueza de odonatos

El software CLASlite (Carnegie Landsat Analysis System) versión 3.3 (claslite Team, 
2013) se utilizó para identificar la deforestación y nivel de perturbación de los bos-
ques, a través de imágenes satelitales (Asner et al., 2009b). Este análisis de múltiples 
imágenes es el enfoque más preciso para la detección de pérdida de cobertura bos-
cosa (deforestación) e incremento de la degradación (área de perturbación forestal) 
(CLASlite Team, 2013). Para obtener dichos resultados empleamos dos imágenes de 
años próximos para cada uno de los cinco periodos (mencionados anteriormente), 
correspondientes al sensor Landsat 4, 5 y 7. Todas las imágenes fueron en tempora-
da de secas para minimizar la cobertura de nubes y tener una mejor visualización 
del territorio.
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Para mapear el cambio del bosque, CLASlite usa la imagen de reflectancia y cober-
tura fraccional dividida en: vegetación fotosintética (considerada como contenido de 
agua y follaje en el dosel), vegetación no fotosintética (residuos de vegetación por 
tala, pastos, entre otros) y sustrato expuesto (infraestructura humana y rocas), ob-
tenidas por la biblioteca compuesta de caracteres puros espectrales (endmembers) 
de diferentes tipos de bosques, cargadas previamente en el mismo software. Poste-
riormente emplea varios árboles de decisión sobre si sus valores de cobertura frac-
cional cumplen ciertos criterios para separar deforestación y perturbación en cada 
serie de tiempo establecida. El software considera deforestación si entre imágenes 
de un periodo se pierde 25% o más de la vegetación fotosintética, de igual forma si el 
suelo expuesto incrementa un 15%, y si la vegetación no fotosintética incrementa un 
20%. Para la perturbación, se siguen los mismos parámetros, pero con umbrales di-
ferentes que comprenden más píxeles, vegetación fotosintética de 10%, suelo expuesto 
mayor a 10% y vegetación no fotosintética mayor a 10%. Cabe mencionar que los 
valores son los predeterminados por el software, creados a través de observación y 
prueba de muchas imágenes diferentes (CLASlite Team, 2013), en el que se ve que 
el fenómeno de deforestación y perturbación se presentan de manera similar en la 
mayoría de los casos, por lo que se decidió mantenerlos. De cada periodo de análisis 
se obtuvieron dos imágenes resultantes que representan la deforestación y perturbación 
del intervalo examinado. Con el uso de un sig se calculó el área de pérdida de cobertura 
boscosa, se hizo el recorte de las anps sobre los resultados que arroja el software, y 
se obtuvieron dos imágenes correspondientes a deforestación y perturbación para 
cada periodo, finalmente se calculó el área de ambas variables en hectáreas (tabla 3). 
Suponiendo una relación causal entre el grado de cambio de la vegetación y los 
odonatos, se calculó una regresión para conocer la relación de la diversidad estimada 
de estos animales en función de la degradación y perturbación de las anps.

Tanto la deforestación como la degradación de anps en México entre los años 1984 
y 2005 se incrementaron, resultando en la pérdida de 10 400 ha de cobertura forestal 
y 83 600 ha degradadas a través de las cuatro anps. A pesar de esto, el incremento de 
la degradación (figura 3) y perturbación (figura 4) dentro de las anps tuvieron un 
efecto positivo sobre la diversidad estimada de odonatos.
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Tabla 3. Cambios en la cobertura boscosa en cuatro Áreas Naturales Protegidas 
de 1984 al 2005.

Años de 

colecta

Dinámica 

espacial

Los Tuxtlas Sierra 

de Huautla

Calakmul Z.P.F.V. Cuenca 

Hidrográfica 

del Río Necaxa

Superficie (ha) 155,122.46 59,030.94 723,185.12 42,129.35

1984-

1986

Deforestación 1848.96 Sin cambio 16313.85 1548.27

Perturbación 955.98 Sin cambio 23177.52 284.13

1987-

1992

Deforestación 11252.88 47.79 *43279.74 1109.43

Perturbación 4141.62 124.11 *28784.16 696.15

1995-

1996

Deforestación 872.82 85.23 8516.88 781.83

Perturbación 838.08 137.88 6343.74 1469.34

1997-

1998

Deforestación *21967.29 *281.61 20370.69 *2694.96

Perturbación *5415.66 *1692.9 17638.47 1561.5

2002-

2005

Deforestación 786.51 188.91 38391.57 2307.6

Perturbación 329.76 235.35 25731 *2049.75

Total Deforestación 36728.46 696.24 126873 8442.09

Perturbación 11681.1 2190.2 101675 6060.87

Fuente: conanp, 2016.
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Figura 3. Relación entre deforestación y riqueza de especies de odonatos en las 
Áreas Naturales Protegidas de México, usando diferentes estimadores de riqueza. 
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Figura 4. Relación entre deforestación y riqueza de especies de odonatos en las 
Áreas Naturales Protegidas de México, usando diferentes estimadores de riqueza.
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Discusión 

Nuestros resultados indican que la pérdida de vegetación usando dos variables rela-
cionadas conllevan a mayor riqueza de odonatos. Otros estudios con preguntas simi-
lares no muestran patrones consistentes. Por ejemplo, Carvalho et al. (2013) y da 
Silva et al. (2013) no encontraron diferencias entre sitios alterados y conservados 
analizando la riqueza total de especies. Sin embargo, cuando llevaron a cabo la esti-
mación de la riqueza de especies separadas en caballitos del diablo y libélulas, sí 
encontraron diferencias. Carvalho et al. (2013) encontraron que para las libélulas en 
áreas degradadas, el número de especies estimadas fue superior que en las áreas pre-
servadas (con 15 especies de diferencia). Por otro lado, para los caballitos del diablo 
se encontró lo contrario: en sitios preservados, el número estimado de especies fue 
mayor que en los sitios degradados (8 especies de diferencia). Contrario a esto, da 
Silva et al. (2013) encontraron que la riqueza de especies fue mayor para libélulas y 
caballitos del diablo en zonas conservadas y ambientes deforestados, respectivamen-
te. Finalmente, al igual que en nuestro caso, otros autores han observado un incre-
mento en la riqueza de especies de odonatos en áreas deforestadas o en zonas agrí-
colas (Ferreira-Peruquetti y De Marco, 2002; Ferreira-Peruquetti y Fonseca-Gessner, 
2003), probablemente debido a la mayor productividad primaria y la ocurrencia de 
especies generalistas en este tipo de hábitats. Estos resultados muestran que la rique-
za de odonatos no es un parámetro confiable en los estudios ambientales. Sin duda, 
los mecanismos que subyacen a estos cambios deben ser estudiados. El análisis de 
estos mecanismos o la relación del cambio en la vegetación con la riqueza de cada 
suborden no está dentro de los propósitos de este capítulo.

Usar imágenes satelitales para calcular pérdida de vegetación y sus consecuentes 
efectos en la riqueza de especies, puede extrapolarse a todos los grupos taxonómicos 
donde se cree que existe una relación entre ambas variables. Por supuesto, hay grupos 
más idóneos y donde la relación será más clara, como es el caso de las aves por su 
interacción directa con las especies vegetales. De cualquier manera, mientras las 
bases de datos de colectas sean robustas, que cuenten con un nivel de depuración 
aceptable y las imágenes satelitales estén disponibles, el análisis es viable. 
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Resumen 

Los efectos antropogénicos suelen ser evaluados mediante su impacto en la 
biota en un área determinada. Diversos métodos se han propuesto para evaluar 
el impacto del hombre utilizando bacterias, insectos, plantas y vertebrados 
principalmente. Poco se ha abordado en México el uso de los moluscos como 
indicadores de actividad humana, aún cuando se ha reportado la alta suscepti-
bilidad de este grupo ante cualquier perturbación y con la ventaja de ser un 
filo que vive en todos los ambientes. En este trabajo se desglosan algunas de las 
metodologías aplicadas a diversos grupos del filo Mollusca bajo estudio en la 
“Colección Malacológica Dr. Antonio García-Cubas” y en la materia optativa de 
Malacología de la Facultad de Ciencias, unam.

Introducción

El filo Mollusca es el segundo grupo animal más diverso; los moluscos ocupan 
todos los hábitats del planeta y la diversidad de historias de vida, patrones cor-
porales y tolerancia a diferentes ambientes los vuelve un grupo heterogéneo en 
cuanto a las técnicas y métodos utilizados para su estudio. Actualmente se agru-
pan en ocho clases, de las cuales para México básicamente son desconocidas 
Monoplacophora, Solenogastres y Caudofoveata (Burciaga-Cifuentes, 2015) y 
de la clase Scaphopoda existen pocos trabajos (Saldaña-Monroy, 2012). En el 
caso de la clase Cephalopoda, tienen poca relación con el impacto antrópico, 
salvo quizás lo que se puede inferir por la disminución de los volúmenes de 
pesca (Salinas-Zavala et al., 2006).

Los moluscos, particularmente las especies continentales, son considerados 
el grupo de mayor susceptibilidad a la extinción debido a factores antropogé-
nicos como la contaminación y pérdida del hábitat (Ricciardi y Rasmussen, 
1999; Ricciardi et al., 1998; Dudgeon et al., 2006; Ponder y Lindberg, 2008); 
por ello se suelen usar como indicadores de antropización, particularmente a 
partir de la comparación de faunas de zonas urbanas con faunas de zonas pro-
tegidas o de escaso desarrollo urbano o comparar zonas protegidas versus zonas 
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contaminadas, dañadas o modificadas por el hombre. Las comparaciones de biotas 
involucran el uso de estimadores de diversidad biológica y/o la presencia de especies 
introducidas; las técnicas usadas para ese tipo de muestreos incluyen el uso de cua-
dros, cuadrantes y transectos en muestreos con área (útiles cuando las condiciones 
ambientales lo permiten y para obtener densidades poblacionales). En otros muchos 
casos, la distribución, tamaño de los organismos y objetivos del trabajo obligan a 
utilizar muestreos aleatorios estratificados, con o sin área, usando el tiempo como 
unidad de esfuerzo de muestreo. En estos estudios, el trabajo taxonómico al menor 
nivel posible se vuelve esencial para poder tener una buena comparación de las fau-
nas. Para conocer las relaciones ecológicas se recomienda realizar los análisis esta-
dísticos echando mano de la paquetería informática que se considere pertinente 
(statistica, Primer, R, grapher, past, entre otras).

También se suelen comparar algunas especies usando otro tipo de técnicas, como 
la morfometría geométrica o la cromatografía para la búsqueda de metales pesados o 
compuestos químicos, y el análisis de cariotipos. El objetivo de esta sección es expo-
ner un panorama general de las experiencias a las que el grupo de trabajo relaciona-
do con el Laboratorio de Malacología del Instituto de Ciencias del Mar y Limonología, 
unam, se ha enfrentado en el estudio de estos organismos. 

Evaluación del efecto humano sobre las babosas marinas

Las actividades humanas generan una gran cantidad de desechos sólidos y líquidos 
que afectan, de manera directa o indirecta, a la biodiversidad. Muchos tienen como 
destino final el océano; donde, por ejemplo, afectan de manera directa al coral y redu
cen potencialmente la disponibilidad de recursos alimentarios para algunas especies 
de babosas, perturbando la diversidad y abundancia de estos organismos. 

La subclase Heterobranchia está conformada por una gran diversidad de organis-
mos, todos ellos miembros de la Clase Gastropoda, su distribución es amplia, ya que 
se pueden encontrar en ambientes terrestres y los ecosistemas acuáticos y desde los 
polos hasta los trópicos (Thompson, 1979; Behrens, 2004). El grupo es tan variado, 
que sus integrantes se pueden clasificar según el tipo de alimentación que lleven: 
carnívoros, herbívoros, detritívoros. Esta diversidad de formas, modo de vida y am-
bientes son una gran oportunidad para utilizarlos como bioindicadores de contami-
nación, biomagnificación y otros efectos derivados de las actividades humanas. Se 
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han detectado varias afectaciones a este grupo de moluscos por causas antropogéni-
cas. Por ejemplo, estudios existentes documentan casos en los que el aumento en la 
disponibilidad de nutrientes en un sistema acuático, origina el crecimiento desmedi-
do de algas, así como de sus depredadores y un incremento desproporcionado de su 
población en etapas larvales, con una taza alta de mortalidad (Rudman, 2001), asi-
mismo una subsecuente bioacumulación de contaminantes (Jarvis et al., 2015). Al-
gunos organismos pueden ser susceptibles a contaminación por ruido causado por 
actividades humanas, como la liebre de mar (Stylocheilus striatus), en la que se obse-
vó un decremento en el desarrollo de embriones y un aumento en la mortalidad 
(Nedelec et al., 2014). 

Los heterobranquios con concha externa pueden ser recolectados de la misma 
manera que los caracoles con concha. Los métodos que se describen a continuación 
están enfocados en heterobranquios marinos con conchas internas o ausentes, co-
múnmente conocidas como babosas marinas, ya que, si se usan las metodologías 
tradicionales, la ausencia de concha causará que la parte blanda se dañe, haciendo 
muchas veces imposible la identificación. 

El método directo se realiza a través del buceo (libre o con aparatos) o con mues-
treos intermareales, revisando minuciosamente en el sustrato las especies de las 
cuales los heterobranquios se alimentan (e.g. esponjas, algas, pastos marinos, ascidias, 
tunicados). Si se observan puestas de estos organismos, se debe hacer énfasis en la 
zona.

El método indirecto se usa para organismos de tallas pequeñas y consiste en reco-
lectar trozos de los mismos sustratos que el método directo, se realiza el cepillado 
(cepillos de cerdas suaves) de la superficie y tamizar en una red de máximo 1 mm de 
luz de malla. Una vez recolectados, los sustratos se separan en charolas, de preferen-
cia de color blanco y con suficiente agua de mar para cubrir la muestra en donde 
reposarán de 2 a 6 horas. Se recomienda revisar el material bajo un microscopio es-
tereoscópico y realizar el registro fotográfico tanto en el hábitat, como durante la 
revisión de gabinete.

En ambos métodos es menester procesar, de manera rápida, los organismos obte-
nidos, ya que para su identificación es fundamental registrar los colores, la forma y 
disposición de caracteres externos, como los rinóforos o las branquias entre otros, 
pues se sabe que una vez fijados, algunas características se modifican (Carmona et al., 
2013). Ya identificados, los organismos son anestesiados con una solución de 10 g de 
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cloruro de magnesio disuelta en 500 ml de agua de mar, en donde deberán permane-
cer entre 2 y 8 horas, dependiendo del tipo y tamaño de organismo, para fijar poste-
riormente en alcohol etílico (96° G.L.). Se sugiere no usar formol, en caso de que se 
requieran estudios moleculares que puedan ser de ayuda para la corroboración de la 
identificación, así como estudios de determinación y cuantificación de contaminantes.

La composición específica nos brinda pistas sobre el grado de contaminación 
existente, ya que por la ausencia de su alimento podrían ya no habitar dichas zonas 
(e.g. ausencia de corales, esponjas, algas entre otros). Sin embargo, se ha registrado 
la presencia de nudibranquios en zonas contaminadas, excepto cuando son anóxicas 
(Breyer, 1968). El aumento de algas por la disponibilidad de descargas (Hong-Mei et 
al., 2014) hace que la riqueza de especies de los grupos Sacoglossa o Aplysidae aumente, 
o por el contrario, la ausencia de especies de este grupo puede indicar la presencia 
de contaminantes (Suratissa y Rathnayake, 2017). Se ha estudiado el contenido de 
metales pesados en Elysia crispata en Veracruz (Dorantes-Mejía, 2010), aunque se 
puede examinar cualquier especie herbívora. 

Evaluación del efecto humano sobre la fauna malacológica intersticial

Las playas son uno de los ambientes marinos más importantes para las comunidades 
de organismos microbentónicos (Cupul-Magaña y Téllez-Duarte, 1997). Se divide en 
tres secciones: supra, meso e infraplaya (Carranza, Edwards y Caso-Chávez, 1994). En 
el caso de la antropización, la meiofauna ha sido empleada para detectar y monitorear 
el impacto ambiental en sustratos duros y blandos, ya que responde a los cambios y 
perturbaciones naturales o inducidas (Granados-Barba, 2001; Yáñez-Rivera, 2004; 
Schönfeld et al., 2012). En los sustratos blandos la meiofauna se distribuye entre 2 y 10 
cm de profundidad (Danovaro et al., 2004) según factores bióticos y abióticos (Riera 
et al., 2009); en este caso, la estructura comunitaria se ve afectada por la presencia 
anómala de elementos traza y eutrofización (Borja-Pérez, 2000; Acosta et al., 2002). 

Las siguientes recomendaciones buscan estandarizar el muestreo en campo de 
este tipo de organismos. En principio, se debe establecer el plan de trabajo para el 
muestreo, éste debe considerar el área de estudio, tipo de sustrato, condiciones am-
bientales y equipo necesario; así como el número de muestras, sus réplicas y el fijado 
de las mismas en etanol al 70 % v/

v 
(en caso de pertenecer a la parte de infra y meso 

playa), o en seco para muestras de supra playa.
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En el sitio de muestreo se deben registrar: georreferencia de los puntos de muestreo 
y datos fisico-químicos (i.e pH, temperatura, salinidad, velocidad del viento, velocidad 
de corriente, oleaje, mareas, entre otros). Además, se deben tomar muestras de agua 
para determinación de oxígeno disuelto y clorofila-a; datos que permitirán realizar 
inferencias sobre el impacto antrópico en la zona.

Sustrato blando (arenas)
Se recomienda muestrear el primer centímetro del sustrato de toda el área elegida 
con el uso de una espátula para evitar daño en los organismos (Cupul-Magaña y Te-
llez-Duarte, 1997), ya que sus estructuras pueden romperse afectando así su identi-
ficación y estudio en laboratorio. En el caso de análisis de procesos geológicos se 
revisarán los primeros 15 centímetros del sustrato superficial (empleando un nuclea­
dor fabricado de material de pvc o metal, con un radio de 5 cm) ya que de acuerdo 
con la teoría, de esta manera se asume que los datos encontrados correspondan a una 
serie de eventos geológicos (e.g. erosión) y no sólo a lo más reciente (primer cen
tímetro) (Rhoads, 1974). 

Sustrato duro (rocas y ambientes coralinos)
Se realizará la fragmentación del sustrato recolectando la pedacería o se puede reco-
lectar el material biológico adherido a la superficie por barrido (utilizando un cepillo 
metálico) o raspado (con ayuda de una espátula).

Análisis de laboratorio
Implica el lavado de las muestras con agua corriente (siempre y cuando no interfiera 
con tratamientos posteriores, como la elaboración y análisis de láminas delgadas), 
secado, determinación de color de la muestra, separación e identificación del material 
biológico obtenido en campo y almacenamiento del material. Este proceso debe ser 
homogéneo en todas las muestras. Para el caso de la identificación de grupos taxo-
nómicos se recomienda realizar curvas de acumulación de morfotipos, para optimizar 
la cantidad de gramos de sustrato que debe ser revisado, el cual dependerá de cada 
una de las muestras.

En caso de que se encuentren valores bajos de oxígeno disuelto o de clorofila-a y 
éstos coincidan con una baja riqueza específica de moluscos (meiofauna intersticial), 
se asumirá que es a consecuencia de actividades humanas, ya que la fauna intersticial 
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no es resistente a condiciones anóxicas. De igual manera, la ausencia de un sustrato 
adecuado o la alteración de las condiciones físico-químicas del mismo, como cambio 
en el pH, modificación de la temperatura o de la salinidad en el sedimento y una mala 
calidad del agua intersticial por efecto antrópico, se verá reflejado en una baja 
diversidad de la fauna intersticial analizada en las láminas delgadas (porta objetos 
que contiene una cantidad de sustrato inmersa en una resina, dicha preparación es 
pulida para ser observada en un microscopio petrográfico y poder hacer diversas 
cuantificaciones), tanto de sustrato blando como duro, en supra, meso e infraplaya. 

Evaluación del efecto humano sobre epibiontes de moluscos dulceacuícolas

El estudio de los moluscos dulceacuícolas (gasterópodos y bivalvos) se ha centrado 
en conocer las especies que habitan en estos cuerpos de agua continentales, realizan-
do listados taxonómicos (Naranjo-García, 2003). Se sabe que los bivalvos suelen ser 
utilizados para determinar las cantidades de metales pesados u otras sustancias pre-
sentes en el agua y en cuanto a los gasterópodos, existen caracoles que buscan nuevos 
hábitats cuando la calidad del agua ya no es la requerida para su desarrollo (Phillips, 
1977; Bonnail et al., 2016).

Otros trabajos se han realizado sobre las interacciones que presentan estos inver-
tebrados con otras especies, como algas, bacterias, nemátodos y protistas, en particu
lar ciliados (Vega et al., 2006); dichas asociaciones pueden ser de importancia bioló-
gica y ecológica, asimismo se utilizan como indicadores de calidad del agua. En el 
caso de los ciliados se han usado en distintos sistemas acuáticos como bioindicadores 
de mala calidad y sistemas acuáticos contaminados (Sládecek, 1981; Luna-Pabello, 
2006). 

Es por ello que un medio para medir antropización puede ser evaluar a los molus-
cos y sus ciliados asociados en función de la calidad del agua. Los gasterópodos hay 
que buscarlos entre la vegetación aledaña a las orillas del cuerpo de agua o bien su-
mergidos a pocos centímetros (-10 cm a -1 m); una vez localizados se procede a ex-
traerlos con la mano y se colocan en recipientes lo suficientemente grandes para que 
los individuos queden cubiertos con agua del medio, estos recipientes deben tener 
orificios en la tapa para permitir la circulación de aire. Posteriormente, las muestras 
se depositan en acuarios con agua del medio y bombas de aire para mantener las 
condiciones de oxígeno en el agua y que no se estresen los animales ni los ciliados. 
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En el caso de los bivalvos, se realizan tamizados del sustrato aledaño a la orilla o 
cercano a la vegetación, con una red o tamiz de abertura de malla de 0.1 mm y usan-
do el agua circundante con repeticiones de hasta cinco veces, siendo más exitosos en 
suelos limo-arcillosos. Una vez localizados los individuos, se toman las conchas y se 
siguen las mismas indicaciones que para los caracoles. 

Ya en los acuarios, se deja aclimatar a los moluscos por 48 horas, luego se procede 
a localizar los ciliados que se encuentran en la superficie externa de la concha de es
tos animales, observándolos en un microscopio estereoscópico. Localizados los cilia-
dos, se hace un raspado con ayuda de la navaja más fina posible y, con agujas de di-
sección, se elimina la mayor cantidad de materia orgánica. Después se extrae el 
ciliado y se fija, posteriormente se realizan las distintas técnicas de tinción e impreg-
nación para identificar a la especie de ciliado y corroborar si alguna de las especies 
presentes corresponden a bioindicadores de mala calidad del agua (e.g. algunos miem-
bros de la familia Opercularidae como Opercularia coarctata) (Sládecek, 1981). A 
menudo para la identificación de los gasterópodos y bivalvos se requiere sacrificar al 
animal, primero se anestesian con cloruro de magnesio al 3 %, la cantidad se irá agre-
gando de acuerdo con el tiempo que tarden los moluscos en anestesiarse, inicialmen-
te se agregan 10 gotas de la solución de cloruro de magnesio (3 gramos por litro de 
agua); como mínimo el proceso tarda 3 hrs. Una vez anestesiado se retira el cloruro 
de magnesio y se coloca al individuo en etanol al 70 %.

Se sabe que entre mayor sea la contaminación de los cuerpos de agua, hay especies 
de ciliados que se encontrarán en mayor cantidad, indicando que hay procesos de 
contaminación o cambios en la composición del agua, ya sea natural (eutrofización) 
y/o antropogénica.

Evaluación del efecto humano sobre los moluscos terrestres

En el caso de los moluscos terrestres y dulceacuícolas, es necesario tener una idea 
general de los organismos potenciales que se pueden encontrar en el lugar de mues-
treo y del material necesario de acuerdo con el tipo de ambiente (Naranjo, 2000). 
El esfuerzo de muestreo puede ser con cuatro personas durante tres horas en hora-
ríos nocturnos, en el caso de ejemplares noctívagos. Para la recolección de macro-
moluscos la técnica empleada es de búsqueda directa en rocas, oquedades y lugares 
donde exista acumulación de materia orgánica en descomposición; además, es ne-
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cesario tomar en cuenta zonas donde la humedad sea alta y el organismo pueda 
evitar la pérdida de humedad. También se pueden colocar trampas nocturnas hume-
deciendo hojas de papel con agua corriente dentro de botellas de plástico de boca 
ancha colgadas con la boquilla hacia arriba a metro y medio de altura del suelo. Otra 
opción es colocar charolas y trapos humedecidos con cerveza entre la hojarasca. Una 
vez en el laboratorio, las conchas de macromoluscos deben ser lavadas para eliminar 
el exceso de sustrato y facilitar la identificación de los ejemplares utilizando una 
solución de agua desionizada/agua corriente en proporción 1:1, frotando suavemen-
te la superficie de la concha con ayuda de un pincel de cerda suave para evitar mal-
tratar la concha. A continuación se enjuagan con agua corriente para eliminar resi-
duos de la solución.

Para obtener micromoluscos terrestres se debe tamizar el sustrato para su posterior 
revisión. Es importante inspeccionar la vegetación arbórea (Naranjo, 2000). Los 
micromoluscos se obtienen al filtrar los suelos por un tamiz de abertura de malla de 
0.2 mm al chorro de agua. Cuando los suelos están secos y manejables, es recomen-
dable revisarlos con ayuda de un microscopio estereoscópico; el exceso de suelo 
adherido a la concha de micromoluscos se puede remover utilizando un equipo de 
limpieza tal como un limpiador ultrasónico, agregando una solución de detergente 
para películas fotográficas, diluida con agua corriente 1:1, durante 10 segundos. Pos-
teriormente, es necesario enjuagar con agua corriente y dejar secar para evitar la 
proliferación de microorganismos asociados a la humedad. 

Los organismos vivos se colocan en una solución relajante (alcanfor, tabaco, ex-
tracto de clavo) hasta que se extienda el pie y para su conservación se ponen en 
etanol al 70 %. 

Para poder comparar la variedad de especies existentes en diferentes zonas se suelen 
utilizar índices de diversidad aplicados a las comunidades, de esa manera se puede 
relacionar con los parámetros ambientales (Pérez et al., 2005). Así, a partir de los va-
lores de los índices de diversidad en series de tiempo largas puede inferirse alteración 
por influencia antrópica; por ejemplo, al abatirse drásticamente los valores de la rique-
za específica o al cambiar las especies dominantes en un área previamente muestreada.

En el caso de los moluscos terrestres, es importante tomar en cuenta la pérdida del 
hábitat por influencia de actividades humanas, así como el cambio de uso de suelo de 
un ambiente silvestre o con vegetación original a cultivos agrícolas donde la vegeta-
ción se ha modificado (Correa-Sandoval, 2017), en especial aquellos en los que se 
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utilizan fertilizantes químicos o se lleva a cabo una tala inmoderada y aprovechamien-
to no sustentable de los recursos vegetales.

Evaluación del efecto humano sobre moluscos de la Clase Bivalvia

Existen distintas formas en las que los bivalvos responden a los cambios producidos 
por el hombre; puede ser a nivel individual o poblacional, además de que las mani-
festaciones se reflejan en el comportamiento, fisiología y la tolerancia de estas es-
pecies (Baqueiro-Cárdenas et al., 2007). Las formas en que el hombre ha interferi-
do en el ciclo natural de los bivalvos puede resumirse en los siguientes fenómenos: 
a) interacción directa con los organismos en cultivos para consumo y perlicultura; 
b) impactos por introducción de especies exóticas; c) contaminación; d) pérdida 
de diversidad biológica; e) construcción de presas; y f) degradación de vías nave-
gables (Quinoñero y López, 2013). Todas las actividades antes mencionadas afectan 
gravemente el espacio y condiciones óptimas de vida para los bivalvos, ya que, al 
ser animales sedimentarios, no son capaces de alejarse de las perturbaciones; la 
falta de movilidad los hace más vulnerables a cualquier tipo de impacto en su am-
biente, que otros moluscos. Además, al ser organismos filtradores, retienen una 
serie de contaminantes y metales pesados en sus tejidos, principalmente en el man-
to y branquias, como forma de protección a éstos. Así, la bioacumulación es una 
estrategia que puede ayudar a conocer el estado de salud de un cuerpo de agua, 
mediante el análisis de las partes blandas de un bivalvo (Baqueiro-Cárdenas et al., 
2007).

La regulación de entrada de especies ajenas a sitios con alta diversidad debe estar 
supervisada, todas aquellas transferencias potenciales (intencionadas y no intencio-
nadas), deben ser estrictamente controladas, con el fin de eliminar los posibles ries-
gos de introducción a los medios acuáticos. Para iniciar la detección de especies na-
tivas e introducidas (exóticas y oportunistas), es necesario hacer una lista de especies 
de la localidad de interés, pues por el desarrollo de cultivos en los bivalvos y su co-
mercio, se han movido e introducido especies de distintas costas que podrían despla-
zar a las nativas. Una vez que se hayan detectado, se debe hacer un plan de manejo 
para eliminar a las especies foráneas (Mendoza et al., 2014).

La modificación de sistemas acuáticos naturales (como la construcción de presas 
y el dragado) resulta en cambios de la estructura comunitaria de éstos, generalmen-
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te se eliminan las corrientes y flujos naturales, cambiando la riqueza y composición 
de especies. Para saber cómo se han afectado las comunidades, se pueden hacer 
muestreos en cuerpos de agua naturales y modificados, con el fin de comparar las 
diferencias en composición de especies (Pérez et al., 2010).

Evaluación del efecto humano sobre quitones de zonas costeras

Los estudios que utilizan quitones como modelo para medir antropización son esca-
sos, siendo las especies costeras las principales afectadas por el humano. El efecto 
puede ser cuantificable sobre su talla, biodiversidad, distribución y concha. 

En el caso de captura de especies intermareales se ha registrado una disminución 
de tallas en los organismos. En México la especie intermareal comestible Chiton ar­
ticulatus se extrae sin distinción de tallas (García-Ibáñez et al., 2013), incluyendo 
estadios juveniles que no se han reproducido, por lo que se espera que las poblaciones 
disminuyan la talla reproductiva, en lugar de destinar su energía para crecimiento, 
como se ha observado en otros grupos acuáticos.

La extracción de especies de quitones puede modificar la diversidad de una región, 
ya que en vez de una sola especie, se llegan a consumir otras; en Guerrero, cuando 
Chiton articulatus no es suficiente, las personas que recolectan quitones utilizan otras 
especies para vender (García-Ibáñez et al., 2013) y los epibiontes de los quitones, 
como balanos, lapas y algas (Álvarez-Cerrillo et al., 2017) pueden representar una 
pesca incidental (by-catch) que también afectaría la diversidad biológica.

Recientemente los quitones se han propuesto como un indicador de cambio climá-
tico, debido a que sus placas se descalcifican como consecuencia de la acidificación 
del océano, un efecto derivado del cambio climático; sin embargo, para los quitones 
adultos, la acción del oleaje y las partículas en el agua podrían causar mayor efecto 
sobre las placas (Sigwart et al., 2015).

Recolección de quitones

Para recolectar quitones intermareales es recomendable hacerlo durante marea baja. 
Los quitones se adhieren al sustrato, generalmente rocas, por lo que se sugiere usar 
un objeto plano (espátula o cuchillo) que permita hacer una palanca con la mano, 
este objeto se insertará debajo del cinturón (borde) del quitón y con un rápido mo-
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vimiento se desprenderá sin lastimarlo. Para evitar que se enrosque sobre sí mismo 
hay que colocarlo en una superficie plana hasta que se adhiera.

Para sacrificarlos, primero se relajan en agua de mar, añadiendo un poco de agua 
corriente (~1/5 parte), de forma gradual se adicionan gotas de alcohol etílico al 70 o 
96 %, en intervalos de varios minutos, observando que los quitones no se retraigan; 
la relajación puede durar entre 15 y 30 minutos y los ejemplares estarán listos cuan-
do no opongan resistencia al ser manipulados (modificado de Ávila-Poveda, 2013).

Evaluación del efecto humano mediante el análisis de la forma

Una manera de medir el efecto de la antropización sobre los moluscos es mediante 
el estudio de la forma de la concha, ya que ésta se puede ver modificada durante su 
proceso de construcción (Vermeij, 2002; Watson et al., 2012). También hay 
alteraciones en el tamaño de la concha de moluscos asociados a zonas perturbadas 
por factores antropogénicos (Flores y Cáceres, 1973; Kawai, 2003, Roy et al., 2003). 
Los moluscos pertenecientes a la clase Bivalvia se han utilizado de manera exitosa 
como bioindicadores, principalmente por sus hábitos sedentarios, filtradores y por 
la facilidad con la que acumulan lo que filtran (Falfushynska et. al., 2010), así que 
para ambientes marinos o dulceacuícolas se recomienda realizar el estudio en or
ganismos de esta clase, aunque algunos gasterópodos también lo permiten, en especial 
los de hábitos filtradores.

Para visualizar cambios en la forma, de manera cuantitativa, se propone la utilización 
de la morfometría geométrica, ya que la tradicional describe la forma en cifras, con lo 
que pierde relación con la forma biológica, es decir no toma en cuenta las relaciones 
geométricas de las variables (Rohlf y Marcus, 1993). La morfometría geométrica, en 
biología, corresponde al estudio de la variación de las conformaciones biológicas y su 
covariación con otras variables, es una manera indirecta de estudiar los cambios am-
bientales y evolutivos que afectan a los organismos (Jaramillo-O., 2011; Zelditch, 2004).

La morfometría geométrica emplea coordenadas o landmarks que se ubican sobre 
la estructura biológica o su fotografía, los cuales marcan estructuras homólogas (pre-
sentes en todos los organismos a analizar) y que se establecen por su fácil ubicación, 
por ejemplo, aquellos situados en intersecciones de varias estructuras. También se 
pueden usar semilandmarks, que están definidos como curvas homólogas entre es-
tructuras (Bookstein, 1991; Jaramillo-O., 2011; Zelditch, 2004). 
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Esta morfometría es un método que separa la forma del tamaño de los organismos 
(Zelditch, 2014); sin embargo, la variación ontogénica de la concha puede presentar-
se debido al crecimiento modular en algunos grupos de moluscos como los gasteró-
podos (Maynard-Smith et al., 2010; Vermeij, 2015). 

Es importante realizar un análisis lineal discriminante para discernir la cantidad 
de variación en la forma explicada por el tamaño. Aunado a esto, se recomienda ana-
lizar la historia de vida del organismo y también a lo largo del tiempo, comparando 
la población de la misma localidad en diferentes años, complementando esta infor-
mación con material contenido en colecciones, asegurando cobertura temporal ya 
que al ser estructuras duras presentan poca o nula deformación de esta manera se 
pueden observar cambios al momento de presentarse el fenómeno de antropización.

La recolección de los moluscos se hará de manera aleatoria, estratificada por tama-
ño y de preferencia, en diferentes épocas del año para tener indicios acerca de la 
influencia de otros factores ambientales que también afectan la forma, como el olea-
je, la desecación o la temperatura. Después de la obtención de muestras, la ruta entre 
la toma de fotografías y la digitalización debe ser la más corta posible. Es recomen-
dable que las fotografías sean tomadas con escala, a la misma distancia focal y cen-
tradas para evitar deformaciones. Para procesar las imágenes se recomienda utilizar 
el programa Tps Util para la colocación de landmarks y el paquete Morpho J para los 
análisis estadísticos necesarios debido al fácil acceso y la sencillez de la interfaz, sin 
embargo, existen diferentes programas para realizar morfometría geométrica como: 
Morphologik o la paquetería de R, Geomorph.

La morfometría geométrica permite realizar estudios de bajo costo con una mues-
tra pequeña, observar cambios de forma a pequeña escala. 

Evaluación del efecto humano sobre la diversidad genética 
de las poblaciones de moluscos

Tanto en los ambientes marinos como en los terrestres es posible evaluar la estruc-
tura genética de las poblaciones y, de esta manera, determinar una posible disminu-
ción en la diversidad genética relacionada con los efectos que la urbanización haya 
podido causar en tales sitios. Se requiere que los organismos hayan sido conservados 
en etanol para poder llevar a cabo la extracción de dna. Ésta puede realizarse con 
métodos como el de fenol-cloroformo o bien utilizando algún kit de extracción para 
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tejido animal. Se emplea una pequeña muestra de tejido que se obtiene, en la mayoría 
de los moluscos, del pie, salvo en algunos bivalvos donde la muestra se obtiene del 
músculo aductor (Pereira et al., 2011). En la actualidad se han desarrollado nuevos 
métodos menos invasivos para los individuos, en los que no se requiere tejido sino el 
mucus secretado por los moluscos (Palmer et al., 2008).

Una vez que se obtiene el dna se pueden utilizar distintos marcadores: isoenzimas,  
aflps, genes tanto nucleares como mitocondriales, microsatélites o snps. A partir de 
los datos genéticos obtenidos, es posible calcular parámetros tales como: diversidad 
genética a través de la heterocigosidad esperada, índice de fijación (fis, fst) o el ta-
maño efectivo de la población (Toro y Caballero, 2005). Los estudios además deben 
incluir la comparación entre las poblaciones que se encuentran en zonas antropizadas 
con aquellas poblaciones que se encuentran en zonas conservadas, que pueden ser 
Áreas Naturales Protegidas como Reservas Ecológicas, Parque Nacionales o bien 
poblaciones que se encuentren en zonas aisladas de la huella antropogénica. Esta 
comparación puede aplicarse tanto en moluscos marinos como en terrestres.
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Resumen

Se presenta un análisis integrado de dos estudios en los que se propusieron 
índices de integridad biótica (iib) para dos ríos con condiciones contrastantes 
en la región de los Tuxtlas, Veracruz. Se eligieron el río Máquinas, que nace en 
la laguna Escondida dentro de la Estación de Biología Tropical Los Tuxtlas y 
que desemboca en el golfo de México en la playa de Montepío, y el río Las 
Margaritas que nace en las estribaciones de la Sierra de Santa Marta y desem-
boca al lago de Catemaco en su porción sureste. Se identificó un total de 60 
especies de crustáceos, moluscos y peces, que se clasificaron por su tipo de 
alimentación, hábitos y origen. Se construyó un iib para cada río y los cálculos 
resultantes indicaron que ambos ríos tienen una condición “buena”. Se discute 
la importancia de encontrar a las especies endémicas de la región coexistiendo 
con especies introducidas y se concluye que ambos ríos pueden todavía con-
servar una alta riqueza de especies e integridad de sus interacciones. 

Introducción

A principios de la década de los ochenta, ante la falta de una aproximación 
metodológica que complementara las evaluaciones físico-químicas de los cuer-
pos de agua continentales, en especial de ríos, se desarrolló la idea de utilizar 
la integridad de las comunidades bióticas para evaluar su estado de conservación 
(Karr, 1981; Fausch et al., 1984). La idea se basó en la premisa de que sólo la 
cuantificación de contaminantes y la estimación de parámetros de calidad del 
agua no eran suficientes para conocer el estado real de salud de los cuerpos de agua. 
Los contaminantes pueden diluirse a lo largo del curso del río o pueden inte-
ractuar con otros compuestos y volverse difíciles de detectar. Por otra parte, el 
análisis físico-químico del agua no toma en cuenta los efectos de los contami-
nantes sobre los seres vivos, sobre el mantenimiento de las tramas tróficas o el 
funcionamiento ecosistémico. 

Karr (1981) presentó por primera vez un método por medio del cual se po-
dría evaluar y monitorear el estado de salud de un río basado en el análisis de 
la comunidad de peces, a lo que le llamó “Índice de Integridad Biótica” (iib). 
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La elección de los peces se basó en que son un grupo muy diverso que presenta una 
gran variedad de hábitos, de tipos tróficos, y son relativamente fáciles de identificar. 
En ellos se pueden seguir cambios poblacionales, generalmente se encuentran en 
todos los cuerpos de agua y algunas especies pueden tener interés comercial o depor-
tivo. Aquí vale la pena mencionar que en los Estados Unidos se tiene una diversidad 
muy alta de peces dulceacuícolas (> 800 especies; Leveque et al., 2008) que además 
presentan también una diversidad muy alta de hábitos y espectros tróficos. En com-
paración para México se han registrado 505 especies de peces (Espinosa-Pérez, 2014).

La integridad biótica ha sido definida como “la capacidad de un ecosistema para 
soportar y mantener una comunidad adaptada, integrada y balanceada de organismos 
que tienen una composición de especies, diversidad y organización funcional compa-
rable a los hábitats naturales de la región”. La integridad biótica de un sitio es una 
medida de su estado de salud, la cual está asociada con las poblaciones de las especies 
nativas que interactúan y siguen los procesos naturales y funcionales de la comunidad. 
En esencia, el cálculo del iib toma en cuenta la presencia de todos los tipos posibles 
de especies (riqueza) y su abundancia en una localidad del río. El valor obtenido cla-
sifica entonces al río desde un estado “excelente” hasta “muy pobre” o “sin peces”. 
Como cada río o cuerpo de agua tiene una fauna específica, el método es aplicable en 
cada nueva localidad tomando en cuenta las especies particulares y el papel ecológico 
que ahí tienen. Ya que el método es un avance operativo y conceptual importante 
para el monitoreo de cuerpos de agua, se ha adaptado su uso para incluir otros tipos 
de organismos además de peces, como: fitoplancton (Lacouture et al., 2006), perifiton 
(Hill et al., 2000), macroinvertebrados/insectos (Klemm et al., 2003) y vertebrados 
acuáticos (peces y anfibios) (Pont et al., 2011) y aves (O’Connell et al., 1998). Algunas 
variantes que se han desarrollado con la misma metodología, pero para ambientes 
diferentes que incluyen: lagos (Drake y Pereira, 2011) y estuarios (Deegan et al., 1997). 

En la región de Los Tuxtlas, en el sur de Veracruz, se han llevado a cabo grandes 
esfuerzos de conservación del remanente más norteño de la selva alta perennifolia en 
el continente (Dirzo et al., 1997). En 1967 se estableció la “Estación de Biología Tro-
pical Los Tuxtlas”, del Instituto de Biología, unam, para resguardar un fragmento de 
650 ha de selva (Coates, 2017). En 1998 se decretó la Reserva de la Biosfera Los Tu-
xtlas para continuar con la política de conservación de la zona (Reynoso et al., 2017). 
Siendo la selva el principal elemento a conservar, se dejaron de lado los cuerpos de 
agua que también contienen una alta diversidad con un alto número de endemismos 
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y, en particular, las zonas núcleo de la reserva no contemplan cuerpos de agua de 
gran importancia como el lago de Catemaco y varios de sus tributarios en donde se 
hallan especies microendémicas (Álvarez et al., 2017). Como una iniciativa para exa-
minar el estado de conservación de los cuerpos de agua dulce en la región ante el 
avance de la deforestación e impacto por desechos agrícolas se seleccionaron dos ríos 
para elaborar índices de integridad biótica. Los dos ríos se consideraron con un grado 
moderado de perturbación, el río Máquinas, que vierte hacia el golfo de México en 
Montepío y el río Las Margaritas, que desemboca en el lago de Catemaco (figura 1).

Se planteó utilizar en el desarrollo y los cálculos de un iib grupos adicionales a los 
peces, en particular a los crustáceos y moluscos. Las razones son: a) que son organis-
mos grandes y que pueden ser identificados con relativa facilidad; b) hay especies 
endémicas de la región; c) se ha detectado la presencia de especies introducidas; d) 
tienen una amplia variedad de hábitos para caracterizar apropiadamente las comuni-
dades y su integridad funcional; y e) hay especies sensibles a los cambios ambientales. 
De esta manera, se realizaron muestreos y búsquedas de registros históricos de la 
fauna de peces, crustáceos y moluscos de los dos ríos para poder establecer las líneas 
de base de los iib.

Material y método

Los Tuxtlas

La topografía del territorio origina que los ríos de la región desciendan para aportar 
sus aguas a diferentes cuencas, la red de drenaje es básicamente radial, debido a las 
cimas montañosas; así por el este y oeste alimentan al lago de Catemaco; por el su-
roeste al río San Juan, afluente del Papaloapan; por el sur al río Coatzacoalcos; por el 
sureste a la laguna del Ostión; por el lado noreste y noroeste a la laguna de Sonteco-
mapan, y por el norte, noreste y este, existen varias pequeñas cuencas que desaguan 
directamente al golfo de México (Martín-del Pozzo, 1997).

Río Máquinas

El río Máquinas nace en la laguna Escondida y desemboca en la playa de Montepío y 
en todo el trayecto su cauce es principalmente rocoso (figura 1). El cauce es de agua 
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dulce hasta 30 m de su desembocadura al mar; en este punto presenta salinidades 
moderadas de 10 a 22‰ debido a la pendiente del terreno y a la fuerza de las corrien-
tes que producen un área de mezcla durante casi todo el año (Millán-Narváez, Espi-
nosa-Pérez y Ojeda, 2007). La profundidad es variable, en las partes someras varía 
entre 0.30 y 0.50 m, las zonas medias que dominan la mayor parte del río alcanzan 
entre 0.60 y 1.10 m y en los sitios profundos llega a rebasar los 2 m. La vegetación de 
sus orillas está formada de remanentes de selva, vegetación de cercas vivas y cambia 
rápidamente en las proximidades del mar, donde pueden encontrarse manglares y 
vegetación de dunas. Se ubica entre los 18°35’53.32” N, 95°06’01.52” W y 18°38’32.8’’ 
N, 95°05’49.7’’ W, la altitud a la que se origina es de 166 m, con una longitud apro-
ximada de 5 km y una velocidad de corriente que puede llegar a 27 km/h. 

En el río Máquinas se establecieron cuatro sitios de muestreo que se denomina-
ron: laguna Escondida, Puente, Lechería y Montepío. Los muestreos utilizados para 
este estudio se realizaron entre febrero del 2003 y septiembre del 2004 (Millán-Nar-
váez, Espinosa-Pérez y Ojeda, 2007).

Río Las Margaritas

El río Las Margaritas se ubica en el municipio de San Andrés Tuxtla, Veracruz, entre 
las coordenadas 18º 22’ 06.09” N y 95º 01’ 00.89” W, con una longitud aproximada 
de 3 km y nace a una elevación de 345 msnm (figura 1). El río desemboca en el lago 
de Catemaco, por lo que no tiene ninguna influencia de agua salada. Las orillas del 
río están cubiertas por vegetación riparia, remanentes de selva y potreros. Casi todo 
el recorrido tiene una corriente suave y grandes secciones en donde el fondo está 
cubierto de cantos rodados. La profundidad media es de 50 cm y llega a 1.5 m cerca 
de su desembocadura. 

En el río Las Margaritas se establecieron dos sitios de colecta que se denominaron: 
el Puente y la Curva. Los muestreos utilizados para este estudio se realizaron entre 
mayo de 2015 y junio de 2016 (Jiménez, 2017).
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Figura 1. Mapa del área de estudio, la región de Los Tuxtlas con la ubicación de 
los ríos Máquinas y Las Margaritas, los círculos negros marcan la posición de las 

estaciones de muestreo.

Obtención de datos

Tomando en cuenta que para la construcción de los iib es necesario conocer la diver-
sidad total, o lo más aproximado posible, del cuerpo de agua, y por la otra contar con 
los muestreos para realizar la comparación, los datos utilizados se obtuvieron de 
colectas directas en ambos ríos, de la consulta de publicaciones y de los acervos de co
lecciones biológicas. De los muestreos que se realizaron para diferentes estudios se 



228 IIB DE RÍOS EN LOS TUXTLAS

derivaron publicaciones específicas, sobre todo sobre crustáceos (Álvarez et al., 1999, 
2002, 2017; Villalobos y Álvarez, 1999; Rojas et al., 2000), pero también de otros 
grupos como peces y moluscos (Huidobro et al., 2006; Millán, 2012). Con respecto 
a las colecciones consultadas para conocer los registros históricos, éstas fueron: Co-
lección Nacional de Crustáceos (cncr), Colección Nacional de Moluscos (cnmo) y 
Colección Nacional de Peces (cnpe), todas del Instituto de Biología de la unam. 

Desarrollo de los índices de integridad biótica

Frecuentemente se utilizan 13 criterios para el desarrollo del iib, basados en tres 
parámetros, los cuales son: 1) composición y riqueza de especies; 2) composición 
trófica; y 3) abundancia y condición de los organismos (tabla 1). Con respecto al 
primer punto las especies se consideran: a) intolerantes, no se encuentran en sitios 
alterados o degradados; b) sensibles, muestran una disminución en número ante 
cambios ambientales; c) bénticas, que viven sobre el fondo; d) nativas, que se en-
cuentran dentro de su área de distribución original; y e) exóticas, introducidas y 
traslocadas, que se encuentran fuera de su área de distribución original. Para este 
primer bloque es necesario también obtener el índice de diversidad de Shannon-Wie-
ner (Karr, 1981; Fausch et al., 1984).

Para el segundo punto sobre composición trófica se requieren los siguientes datos: 
proporción de omnívoros, detritívoros, filtradores, invertívoros (aquellos organismos 
cuya dieta se basa en el consumo de invertebrados) y finalmente, carnívoros (tabla 
1). En el tercer punto se contabiliza la abundancia de individuos de cada especie y la 
proporción de individuos con anomalías, si los hay. Con anomalías nos referimos a 
lesiones o posibles deformidades morfológicas presentes en los organismos, esto es 
una alteración en el número normal o forma de aletas/ojos/patas, por mencionar 
algunos ejemplos. 
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Tabla 1. Variables que se consideraron en la construcción de índices de integri-
dad biótica para los ríos Máquinas y Las Margaritas en Los Tuxtlas, Veracruz. 

Composición y riqueza de especies

Número de especies

Presencia de especies intolerantes

Número de especies sensitivas

Número de especies bénticas

Número de especies nativas

Número de especies exóticas

Índice de diversidad (Shannon-Wiener)

Composición trófica

Proporción de filtradores

Proporción de detritívoros

Proporción de invertívoros

Proporción de omnívoros

Proporción de carnívoros tope

Abundancia y condición de los organismos

Número de individuos

Proporción de individuos con anomalías

Originalmente (Karr, 1981) se propuso que cada criterio de clasificación se podría 
evaluar con: un signo menos (-), un cero (0), o un signo más (+), para registrar varios 
criterios ecológicos. Sin embargo, para poder evaluar cada criterio de una manera 
más precisa sobre un gradiente de condiciones (e.g. número de especies por tipo 
trófico), se han asignado valores numéricos a cada uno de los grados a partir de la 
propuesta original. Por lo tanto se propone: (-) = 1, (0) = 3, (+) = 5 (tabla 2). Estos 
valores se suman para todos los criterios, así como para cada una de las localidades 
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muestreadas y la suma total nos dará como resultado el valor del índice de calidad de 
la comunidad (tabla 3). 

Tabla 2. Valores y puntuación de tipos de especies para calcular el iib del          
río Máquinas, Los Tuxtlas, Veracruz. 

Clases de 

integridad

Atributos

Excelente

(50-57)

Comparables a las mejores condiciones naturales, sin influencias del 
hombre; todas las especies nativas esperadas para el hábitat o tamaños 
del cuerpo de agua presentes, incluyendo las formas intolerantes, es-

tructura trófica balanceada.

Buena

(42-49)

Riqueza de especies un tanto por debajo de lo esperado, debido         
especialmente a la pérdida de las formas intolerantes; algunas especies 

con distribución de la abundancia o de tamaño inferior al óptimo; la 
estructura trófica muestra algunos signos de estrés.

Regular

(32-41)

Signos de deterioro adicional, incluye pocas especies intolerantes; es-
tructura trófica más alterada (p. ej., aumento en la frecuencia de omní-
voros); las mayores clases de edad de carnívoros tope pueden ser raras.

Pobre

(20-31)

Dominada por omnívoros, especies tolerantes a la contaminación y 
de hábitat generalistas, pocos carnívoros tope; tasas de crecimiento y 
factores de condición comúnmente disminuidos; presencia de formas 

híbridas y peces con enfermedades.

Muy pobre

(<19)

Pocas especies presentes, la mayoría introducidas o en formas muy to-
lerantes; los híbridos son comunes; parásitos y enfermedades frecuen-
tes, los daños en las aletas y otras anomalías (tumores) son comunes.

Ausencia de      
especies (0)

Ausencia de especies en muestreos repetidos.
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Es importante mencionar que el iib, debe calcularse individualmente para cada 
cuerpo de agua analizado. Debido a la variación espacial en las condiciones físico-quí-
micas, fuerza de la corriente, tipo de sustrato y vegetación, es recomendable también 
establecer varios puntos de muestreo dentro del cuerpo de agua, los cuales estarán 
determinados por cada investigador. La variación estacional también puede influir 
de manera determinante en el tipo de especies que se registran en un muestreo. Este 
sesgo se puede corregir realizando muestreos en diferentes temporadas o estable-
ciendo qué especies pueden estar presentes en cada temporada. Otro punto impor-
tante es que el muestreo debe considerar el uso de diferentes artes de pesca y colec-
tores, para tener una mejor representación de la diversidad del cuerpo de agua. 
Mientras más de estos aspectos sean considerados en el análisis, mejores serán los 
resultados, pues lo que se pretende es determinar el total o el mayor número de es-
pecies existentes en el cuerpo de agua. 

Tabla 3. Clases de integridad biótica, atributos y puntuaciones, según la           
propuesta de Karr (1981), modificada para los ríos Máquinas y Las Margaritas, 

Los Tuxtlas, Veracruz.

Atributo Total Rangos

1 3 5

Número de especies 40 1-9 10-22 23-40

Especies intolerantes 3 0-1 2 3

Especies bénticas 37 1-8 9-21 22-37

Especies nativas 36 1-7 8-19 20-36

Especies introducidas 4 4 2-3 0-1

Índice Shannon-Wiener 1.05 0-0.45 0.46-0.9 >0.91

Filtradores 8 1-2 3-5 6-8

Detritívoros 1 0 - 1

Omnívoros 25 0-7 8-16 17-25

Carnívoros 6 0-1 2-3 4-6
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Número de individuos - 1-500 501-2000 >2001

Individuos con anomalías - >31 11-30 0-10

Resultados

Para ambos ríos se definieron los valores de cada categoría de especie basados en 
todos los datos disponibles (tablas 3 y 4). También se determinaron los intervalos de 
los valores para llevar a cabo los cálculos de los iib. Por ejemplo, para el río Máquinas, 
de 36 especies nativas posibles, ¿cuántas se encontraron? Si se encontraron de 1 a 7 
se otorga un punto, de 8 a 19 tres puntos y de 20 a 36 cinco puntos. Los valores para 
cada atributo se obtuvieron a través de varios ensayos, con muestreos de prueba de 
1 hora en cada punto de muestreo, para calibrar la unidad de esfuerzo requerida. 
Después se realizaron muestreos específicos para determinar el iib de cada río (Millán 
y Ojeda, 2007; Jiménez, 2017).

Tabla 4. Valores y puntuación de tipos de especies para calcular el iib del río Las 
Margaritas, Los Tuxtlas, Veracruz.

Atributo Total Puntuación

1 3 5

Número de especies 16 1-5 6-11 12-16

Especies intolerantes 3 0-1 2 3

Especies bénticas 11 0-3 4-7 8-11

Especies nativas 13 1-4 5-9 10-13

Especies endémicas 5 0-1 2-3 3-5

Especies introducidas 3 3 2-1 0

Índice de Shannon-Wiener 2.74 0-1.2 1.3-2.5 >2.6

Filtradores 5 0-1 2-3 4-5

Detritívoros 0
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Omnívoros 10 0-3 4-6 7-10

Carnívoros 3 0-1 2 3

Número de individuos - 0-99 100-199 >200

Individuos con anomalías - >31 11-30 0-10

Río Máquinas

En este río se colectaron 20,237 organismos, de los cuales 12,825 (63%) son crustá-
ceos, 7,194 (36%) moluscos y 308 (1.5%) peces. La diversidad y abundancia fue di-
ferente en cada zona del río muestreada debido a las diferentes condiciones de pro-
fundidad, velocidad de corriente y tipo de sustrato. Los crustáceos estuvieron 
representados por seis familias, siete géneros y 11 especies; los moluscos por cinco 
familias, seis géneros y siete especies; y los peces por siete familias, 10 géneros y 10 
especies (tabla 5). El grupo más numeroso capturado en este río fue el de las larvas 
de langostino (Macrobrachium sp.) con 11,681 individuos. Este número es un buen 
indicador de la intensidad de la reproducción, sin embargo, el estado larval no per-
mite la identificación de las especies. La especie identificada más abundante fue el 
caracol introducido Tarebia granifera (n = 7,034), seguida del cangrejo Armases ame­
ricanum (n = 775) y del pez Gobiomorus dormitor (n = 114). Las especies con menor 
número de individuos fueron el cangrejo Tehuana poglayenorum, el pez Microphis b. 
lineatus y el caracol Pachychilus turatti, todas con dos individuos cada una (Millán y 
Ojeda, 2007).

La localidad con menor riqueza de especies fue la laguna Escondida, donde nace 
el río Máquinas, con sólo cinco especies; mientras que la estación media Lechería y 
la última en la desembocadura tuvieron 21 especies cada una. Dentro de los crustáceos 
predominaron las especies omnívoras (82%) sobre las filtradoras (18%); en los 
moluscos 14% fueron omnívoras y 86% filtradoras; en los peces 50% fueron omnívoras, 
40% carnívoras y 10% detritívoras. Un rasgo relevante de este río es que presentó 
cinco especies de moluscos introducidas: Tarebia granifera, Corbicula fluminea, 
Pachychilus turatti, P. indiorum y Melanoides tuberculata. El índice de diversidad global 
para este río fue de H’ = 1.98. El cálculo del iib con los datos globales arrojó un total 
de 48 puntos, lo cual corresponde a un estado bueno (véase tabla 2).
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Río Las Margaritas

En el río Las Margaritas se colectaron 816 organismos, 352 (43%) crustáceos, 107 
(13%) moluscos y 357 (44%) peces. En este río fue notorio que se registraron más 
especies de peces en la estación El Puente en donde se forman pozas profundas (~2 
m), en contraste con La Curva en donde la profundidad promedio es de 20 cm y 
predominaron numéricamente los moluscos y crustáceos. Los crustáceos estuvieron 
representados por tres familias, tres géneros y tres especies; los moluscos por seis 
géneros y seis especies y los peces por seis géneros con siete especies (tabla 5). La 
especie más abundante durante todo el muestreo fue el langostino M. tuxtlaense (n = 
268), el cual es endémico del río Las Margaritas, seguido de los peces P. tuxtlaensis 
(n = 201) y X. hellerii (n = 123); las especies de peces con menor abundancia fueron 
R. guatemalensis con un individuo, V. fenestrata y O. aenigmaticum con tres individ-
uos cada una, al igual que el molusco P. indiorum. 

Temporalmente, abril de 2016, reporta el mayor número de organismos (270, 33%), 
y diciembre de 2015 el menor número (65, 8%). Se capturaron tres especies intoler-
antes, 11 bénticas, tres introducidas, cinco endémicas y 13 especies nativas, es decir 
predominan las especies nativas (tabla 5). Asimismo, de acuerdo con la estructura 
trófica cinco especies son filtradoras, 10 son omnívoras y tres carnívoras. Por último, 
el índice de diversidad global para este río fue de H’ = 2.74. El cálculo del iib con los 
datos globales arrojó un total de 45 puntos, lo cual corresponde a un estado bueno 
(véase tabla 2). Sin embargo, cabe destacar que esta condición varió a lo largo del 
estudio con una condición regular (34 puntos) en mayo de 2015 y excelente (56 
puntos) en abril de 2016 (Jiménez, 2017).
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Tabla 5. Lista de especies colectadas en los ríos Máquinas y Las Margaritas,     
Los Tuxtlas, Veracruz. Clave de las abreviaturas: B, béntica; E, endémica; I,       

introducida; it, intolerantes; N, nativa; D, detritívora; C, carnívora; F, filtradora; 
O, omnívora.

Río Máquinas Río Las Margaritas

Crustáceos

Atya scabra B, F, N

Avotrichodactylus constrictus B, O, N Avotrichodactylus constrictus B, O, N

Macrobrachium acanthurus B, O, N

Macrobrachium carcinus B, O, N

Macrobrachium heterochirus B, O, N

Macrobrachium hobbsi B, O, N

Macrobrachium olfersii B, O, N

Macrobrachium tuxtlaense B, O, IT, N, E

Macrobrachium spp. B, O, N

Platychirograpsus spectabilis B, O, N, E

Potimirim mexicana B, O, N

Armases americanum B, O, N

Tehuana diabolis B, O, N, E

Tehuana poglayenorum B, O, N, E
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Moluscos

Barynaias (Plagiola) opacata B, F, N

Corbicula fluminea B, F, I Corbicula fluminea B, F, I

Melania indorium B, F, IT, N

Melanoides tuberculata B, F, O, I Melanoides tuberculata B, F, O, I

Neritina reclivata B, F, N

Pachychilus indiorum B, F, I

Pachychilus turatti B, F, I

Pomacea flagellata B, O, N

Pomacea patula catemacensis B, O, IT, N, E

Tarebia granifera B, F, O, I Tarebia granifera B, F, O, I

Peces

Aganostomus monticola O, N

Astyanax aeneus O, N

Cichlasoma fenestratum O, N

Conodon nobilis C, N

Eleotris pisonis C, N

Gobiomorus dormitor C, N

Heterandria bimaculata O, N
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Microphis brachyurus lineatus O, N

Ophisternon aenigmaticum B, C, N

Poecilia mexicana D, N

Rhamdia guatemalensis B, C, N

Synbranchus marmoratus B, C

Pseudoxiphophorus 
tuxtlaensis

C, N, E

Vieja fenestrata O, N

Xiphophorus hellerii O, N, E Xiphophorus hellerii O, N, E

Xiphophorus milleri O, N, E

Discusión

Los elementos que destacan del análisis presentado, es que en Los Tuxtlas se tiene la co
existencia de especies nativas y endémicas de la región con especies introducidas 
con un gran potencial para la reproducción. Destaca también en la comparación, que 
en el río Las Margaritas se presentaron especies estrictamente dulceacuícolas que no 
tienen dependencia alguna con condiciones de agua salobre para completar su ciclo 
de vida, puesto que este río desemboca en el lago de Catemaco (Álvarez et al., 2002). 
En contraste, en el río Máquinas se registraron especies que requieren de condiciones 
salobres para el crecimiento de etapas larvales y juveniles, como los langostinos y 
algunos cangrejos (Mejía-Ortiz et al., 2001), además de que se tienen especies de 
peces primarias, secundarias y vicarias (Castro-Aguirre et al., 1999). Esta diferencia 
entre ríos también explica la mayor riqueza de especies del río Máquinas, en donde 
hay un mayor recambio de especies por su conectividad con el mar en contraste con 
el río Las Margaritas. 
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Es interesante notar que del total de especies registradas, 40 para el río Máquinas 
(incluyendo registros históricos) y 16 para el río Las Margaritas, 56 en total, solamente 
cinco, el cangrejo tricodactílido Avotrichodactylus constrictus, tres especies de 
moluscos introducidas (C. fluminea, M. tuberculata, T. granifera) y una especie de pez, 
Xiphophorus hellerii, son especies compartidas entre ambos ríos. De hecho, si no se 
incluyeran las especies introducidas, la similitud sería menor. Este punto ejemplifica 
la relevancia que representa un iib específico para cada cuerpo de agua, aun cuando 
estén muy cercanos entre sí. 

En cuanto al estado de conservación de ambos ríos, el iib mostró que se encuentran 
en una condición promedio que se considera “buena”. Esto es, que la riqueza de 
especies está por debajo de lo esperado, y no se hallan especies raras, intolerantes o 
todas las especies carnívoras. También sugiere que las abundancias poblacionales no 
son las óptimas y empiezan a faltar algunas de las especies con hábitos tróficos más 
especializados. Sin embargo, al existir una importante y notoria variación espacio-
temporal se debe ponderar en qué época del año se hace el muestreo y si las especies 
esperadas para esa temporada están presentes o no. Debido a esto se pueden obtener 
valores con cierta variación estacional sobre la integridad del sistema. 

En ambos ríos predominaron las especies nativas y en el caso del río Las Margaritas 
inclusive se registraron las especies microendémicas del sitio, el langostino 
Macrobrachium tuxtlaense, el cangrejo Tehuana diabolis, el caracol Pomacea patula 
catemacensis y los peces Pseudoxiphophorus tuxtlaensis y Xiphophorus milleri. En con
traste, en el río Máquinas solamente se encontró como especie endémica al cangrejo 
Tehuana poglayenorum. En ambos ríos se hallaron especies carnívoras, que son un 
buen signo de la integridad del sistema, pues ellas reflejan que los niveles tróficos 
inferiores están presentes. 

Con respecto a las especies introducidas, todas las registradas fueron especies de 
moluscos. Su impacto en el río Las Margaritas es todavía imperceptible o nulo ya que 
aparecieron con abundancias totales muy bajas, lo que no sucede en el río Máquinas, 
en donde tienen un impacto importante. Las abundancias totales fueron en el río Las 
Margaritas y en el río Máquinas, respectivamente: C. fluminea (8, 61), M. tuberculata 
(29, 4) y T. granifera (36, 7,034). Como se apuntó en la sección de resultados el caracol 
T. granifera resultó ser la especie más abundante de todas las especies introducidas 
registradas. T. granifera ya es la especie más abundante en el río Máquinas; sin 
embargo, sus poblaciones podrían todavía aumentar más, si la vegetación riparia y 
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los manchones de selva existentes en la zona se siguen degradando (Moslemi et al., 
2012). La almeja C. fluminea es otra especie introducida que ya tiene una amplia 
distribución en México y que puede aumentar su impacto en la región de Los Tuxtlas 
conforme se deterioren las condiciones de los cuerpos de agua (Barba-Macías y 
Trinidad-Ocaña, 2017).
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Resumen

El movimiento de organismos acuáticos de un sitio a otro puede ser generado 
por diversos intereses, desde la acuacultura que puede ser desarrollada a dife-
rentes escalas, por motivos experimentales o bien, para ser utilizados en la 
acuarofilia como mascotas. Esta transferencia no sólo involucra a los organismos 
de interés, junto con éstos son transportados un conjunto de simbiontes que 
pueden ser vectores patógenos y desarrollar enfermedades; su origen es muy 
diverso: virus, bacterias, algas, hongos y metazoarios. Estos organismos sim-
biontes que acompañan a las poblaciones originales, encuentran un campo fé-
rtil en los nuevos organismos con los cuales se relacionan una vez que llegan a 
un sitio determinado, al no tener depredadores en su nuevo ecosistema o bien, 
al no encontrar una respuesta de minimizar su efecto, son rápidamente dise-
minados hacia los organismos que se encuentran ecológica y filogenéticamente 
relacionados. El desarrollo de nuevas enfermedades en las poblaciones locales 
resultan ser devastadoras, pudiendo observar mortalidades hasta del 100%. La 
industria camaronícola se encuentra desarrollada a nivel global y es un buen 
ejemplo de la translocación de organismos vivos para su posible cultivo en otras 
partes del orbe o los subproductos que se mercadean, están contaminados de 
estos patógenos y una vez que entran en contacto con las poblaciones locales, 
las enfermedades particularmente virales, se diseminan a gran velocidad; como 
ejemplos se tienen el ihhnv, wssv, tsv y yhv. Otro ejemplo de movimientos 
de crustáceos es el de los acociles, organismos que bien pueden ser usados 
para acuacultura o como mascotas. En Europa, por ejemplo, la llegada del hon-
go Aphanomyces astaci hacia el siglo xix, consecuencia de la entrada de especies 
de acociles americanos, produjo una pérdida importante de las especies de ese 
continente. Recientemente, la introducción de acociles australianos en dife-
rentes lugares ha provocado que se vean afectadas especies que en ocasiones 
son de distribución restringida como por ejemplo las especies del norte de 
México y sur de los Estados Unidos. En el caso del acuarismo, se observa el 
movimiento tanto de especies marinas como de agua dulce, que por su aparien-
cia son altamente cotizadas; sin embargo, en esta actividad el manejo de los 
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organismos y el apego a la reglamentación es difícil de observar, motivo por el cual 
se ha registrado contaminación en cuerpos de agua con especies no sólo de crustáceos 
sino también de peces, reptiles y plantas.

Introducción

La acuacultura es en primera instancia una actividad eminentemente antropogénica. 
Posterior a que el hombre recolectó y cazó sus alimentos, desarrolló el cultivo de 
plantas y más adelante la domesticación de animales. El cultivo de organismos acuá-
ticos se presentó primero a pequeña escala, estos orígenes están documentados entre 
el 2,000 y 1,000 a. C. como una forma de producción en China (Cyprinus spp.), Egip-
to (Oreochromis spp.) y Mesopotamia hace unos 3,500 años. Durante la dinastía de 
Han Oriental (25 a 250 d. C.), fue documentada la producción combinada de arroz y 
de peces. En Europa la cría de peces era practicada por los antiguos romanos de los 
Imperios que posteriormente se convertirían en parte del sistema de producción 
alimentaria de los Monasterios Cristianos en Europa Central (fao, 2000). En cuanto 
al cultivo de crustáceos, los primeros registros son los de Fan-Li, un chino que en-
señaba cómo cultivar cangrejos 475 años a. C., dando detalle de las dimensiones de 
las piscinas, aspectos nutricionales y el control de los depredadores de los cangrejos. 

La acuacultura comercial moderna es practicada tanto en agua marina como agua 
dulce, desde los fiordos noruegos al norte del planeta hasta el sur del continente 
asiático. A la fecha, la acuacultura es la actividad de producción de alimento de ma-
yor y más rápido crecimiento en el mundo con un promedio anual de 8.9% desde 
1970 (Murray, 2013). Los beneficios económicos de la introducción de especies 
exóticas o no nativas a un ambiente para su cultivo son indiscutibles y ha ocurrido 
por cientos de años. Las introducciones, accidentales o deliberadas, traen consigo 
una cantidad importante de riesgos ecológicos para la fauna nativa que en muchas 
ocasiones no son considerados, como: depredación, competencia, hibridación y uso 
del hábitat, por mencionar algunos. La tendencia actual en el desarrollo de la acua-
cultura es la intensificación creciente y la comercialización de sus productos. Al igual 
que otros sectores de la agricultura, al cambiar los sistemas de cultivo de menor a 
mayor intensidad, la probabilidad de la llegada de enfermedades se incrementa de-
bido al estrés que sufren los organismos, por lo cual debemos considerar las capaci-
dades que tiene el sistema y así equilibrar la producción con la aparición de enfer-
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medades. Las introducciones para cultivo de peces, crustáceos, moluscos, equinodermos 
y algas, han sufrido reveses por la aparición y propagación de enfermedades (Murray, 
2013). Entre las enfermedades más comunes están las causadas por virus, bacterias, 
hongos y patógenos emergentes como rikettsias y algunos metazoarios, que en mu-
chas ocasiones no han sido diagnosticadas (Hill, 2002; Walker y Winton, 2010). Las 
enfermedades son ahora una de las grandes limitantes para el cultivo de muchas 
especies acuáticas, impidiendo el desarrollo económico y social en muchos países; 
después de la nutrición, el costo para enfrentar los problemas sanitarios ocupan el 
primer lugar. La presencia y establecimiento de los problemas sanitarios en una 
granja pueden ser atribuidos a una serie de factores como: la globalización del co-
mercio de animales vivos y sus productos con poco o nulo control sanitario; la in-
tensificación de los cultivos a través de la translocación de los reproductores, post-lar-
vas y/o alevines, ya sea para consumo u ornamentales; falta de medidas de 
bioseguridad eficaces; una lenta toma de conciencia sobre la emergencia de enfer-
medades; cambio climático y los movimientos mediados por el hombre de los pro-
ductos de la acuacultura. Esta alteración de los ecosistemas reduce en ocasiones y 
de manera dramática su función y posiblemente promueve la emergencia de enfer-
medades (Woolhouse y Gowtage-Sequeira, 2005), sin embargo, los estudios reali-
zados acerca de la alteración de los ecosistemas y la posible emergencia de enferme-
dades a partir de estos cambios han sido pocos (Plowright et al., 2008). Ahora es 
claro que la introducción de patógenos ocasionada por actividades humanas es uno 
de los factores más importantes en la aparición de enfermedades en poblaciones 
silvestres (Daszak et al., 2001a).

Una enfermedad emergente es, de acuerdo con Brown (2000) y Daszak et al. 
(2000), aquella que ha incrementado su incidencia, su rango geográfico o virulencia 
en un sitio determinado, que se ha involucrado con un nuevo huésped o que recien-
temente ha sido descubierta y que bien pudo haber sido causada por una variante de 
un patógeno ya establecido. El movimiento de organismos vivos no sólo corresponde 
al desplazamiento de éste, sino que deben también ser consideradas las enfermedades 
potenciales que dicho organismo lleva consigo. Así, se vuelve necesario un monitoreo 
continuo a las poblaciones introducidas, en especial en sus primeras etapas de cultivo; 
una vez establecidos en el nuevo ambiente, los patógenos y las enfermedades comien-
zan a transmitirse, explotando nuevos entornos o huéspedes y puede ocurrir con o 
sin cambio evolutivo a través de mutaciones (Murray y Peeler, 2005). 
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Cuando un organismo exótico es incluido en una nueva población con individuos 
locales su carga parasitaria disminuye y su impacto sobre las poblaciones locales 
aumenta. Por otro lado, si los individuos recién llegados se encuentran infectados, 
éstos tienen la capacidad de contaminar a organismos relacionados filogenética y/o 
ecológicamente, con consecuencias potencialmente devastadoras (Parrish et al., 2008; 
Sandström et al., 2014). Para que esta contaminación persista, la tasa de organismos 
infectados debe ser igual o superior a la tasa de mortalidad de los organismos en la 
población (Murray, 2013). Un escenario raramente considerado es cuando los pará-
sitos influyen en el impacto de la invasión, esto es, cuando los parásitos nativos son 
extirpados o desplazados de manera local y se producen efectos en cascada en las 
interacciones tróficas de toda la comunidad nativa, especialmente si las interacciones 
depredador-presa están influidas por parásitos o simbiontes. En suma, la ubicuidad 
de los parásitos y la medida de sus exigencias en el sistema influyen de manera de-
terminante en el éxito e impacto de especies exóticas (Torchin et al., 2005). Los 
patógenos, en esta nueva relación, pueden resultar más virulentos debido a la falta de 
inmunidad en el nuevo huésped (Peeler et al., 2011). 

Las especies exóticas son consideradas una amenaza para la biodiversidad nativa, 
pues afectan la estructura de los ecosistemas (Geiger et al., 2005; Rabitish y Essl, 2006), 
y en particular afectan a las especies endémicas siendo unas más susceptibles que 
otras, inclusive llevando a algunas a la extinción (Mrugala et al., 2015; Karatayeb et 
al., 2018). Arthur y Subasinghe (2002), resumieron los impactos de las enfermedades 
de organismos acuáticos sobre las poblaciones y biodiversidad nativa y que pueden 
ser medidos en términos de: 1) impacto sobre la estructura de la comunidad a través 
de las poblaciones de depredadores y presas; 2) cambios en la abundancia del huésped 
(a través de la alteración genética de las poblaciones, se observa un cambio en el 
comportamiento, un incremento de la mortalidad y un decremento de la fecundidad, 
finalmente, un incremento de la susceptibilidad de depredación); 3) reducción de la 
variación genética intra-específica; 4) extinción de especies sensibles; y 5) extinción 
de especies en general.

Camaronicultura

La acuacultura de camarones peneidos tuvo sus inicios como actividad meramente 
experimental, convirtiéndose posteriormente en una actividad industrial. Comenzó 



249BORTOLINI-ROSALES

durante la segunda mitad del siglo xx y está adquiriendo cada día más importancia 
dentro de los programas de acuacultura a nivel mundial (Provenzano, 1985). A par-
tir de la década de los setenta, ha sido la que mayor crecimiento ha presentado, 
proveyendo cientos de miles de empleos y ganancias económicas de en millones de 
dólares (Lightner y Redman, 1998). Todos los esfuerzos realizados con el propósito 
de cultivar especies de camarones peneidos de manera comercial han servido para 
estimular como necesidad prioritaria, estudios sobre aspectos de la patología de 
estas especies. En términos generales, varios organismos patógenos y las enferme-
dades provocadas por los mismos se señalan como una de las causas del fracaso en 
el campo. 

El cultivo de camarones peneidos en la era moderna, comienza a partir de los es-
tudios del doctor Motosaku Fujinaga en 1933, al sur de Hiroshima en Japón, en don-
de logró reproducir a Penaeus japonicus, pero hasta 1955 este cultivo pasó de un 
perfil experimental a uno comercial, generando conocimientos básicos que más tar-
de fueron desarrollados en Asia y en América. Cuatro décadas después, en América, 
incluyendo Hawaii, se habían identificado ocho especies de virus o tipos virales muy 
estrechamente relacionados que producían enfermedades mortales hasta del 100% 
de la población, cuatro de ellos afectando a una o más especies de camarones culti-
vados: Baculovirus penaei (bp), el virus de la necrosis hipodérmica y hematopoyética 
infecciosa (“Infectious hypodermal and haematopoietic necrosis virus”, ihhnv); el 
Parvovirus hepatopancreático (“Hepatopancreatic virus”, hpv); el picornavirus del 
síndrome de Taura (“Taura syndrome virus”, tsv); el virus tipo Reo iii (“Reo-like 
virus iii”, reo-iii); el virus de la vacuolización del órgano linfoide (“Lymphoid organ 
vacuolization virus”, lovv); el rhabdovirus de camarones peneidos (“Rhabdovirus of 
penaeid shrimp”, rps); y, finalmente, el iridovirus de camarones (“Rhabdovirus of 
penaeid shrimp”, irdo) (Lightner et al., 1997) tabla 1. 

Posteriormente, se detectaron, por primera vez en América, el yhv, originario y 
observado ampliamente en stocks de camarones cultivados en el sureste asiático y el 
Indo-Pacífico, y el wssv. Como consecuencia se empiezan a presentar en la literatu-
ra, estudios de infecciones de especies nativas con patógenos exóticos. Las enferme-
dades no se manifiestan de la misma manera en los diferentes estadios de vida de un  
organismo de la misma especie ni entre especies taxonómicamente relacionadas 
dentro de un mismo género, el comportamiento de la infección y desarrollo de la 
enfermedad tampoco se observa de manera similar (tabla 2). 
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La aparición de las enfermedades tampoco está relacionada con su origen, por 
ejemplo, el ihhnv que es un virus de origen dna y el tsv de origen rna, se manifies-
tan fuertemente en estadios juveniles y con menor incidencia en adultos en diferen-
tes especies del género Penaeus, mientras que para los estadios de larvas y post-larvas 
prácticamente son inocuas. Otro caso es el de el desarrollo y manifestación de las 
enfermedades en especies del mismo género, mientras que P. schmitti y P. setiferus 
no se han observado organismos enfermos para bp, pero tsv, yhv y wssv son alta-
mente susceptibles. Se tienen ejemplos como los de Durand et al. (1996), que reali-
zaron infecciones experimentales en L. vannamei y L. stylirostris, especies originarias 
del continente americano con material viral de P. monodon provenientes de Tailandia; 
estudios de las afecciones provocadas con agentes patológicos que en un inicio fueron 
detectados en especies comerciales (P. monodon) y que después se propagaron en 
especies silvestres (Metapenaeus ensis) (Wang et al., 1997); o el de Lu et al. (1997), 
que infectaron camarones también americanos (L. vannamei y L. stylirostris) con 
inóculos de camarones infectados provenientes de China. 

Lightner et al. (1997), reportaron el primer caso de wssv en América a finales de 
1995 en L. setiferus silvestre muestreado en las costas de Texas, apuntando ellos y 
otros autores como Nunan et al. (1998), la importancia del movimiento de los cama-
rones peneidos a nivel internacional a través del comercio. Con la presencia de dife-
rentes especies virales originarias de América y de Asia como el ihhnv, wssv, yhv 
y tsv, el riesgo de contaminación en poblaciones silvestres y de cultivo es manifiesto; 
los mecanismos para la transferencia de estas especies virales a través de canales a 
otras poblaciones cultivadas o silvestres pueden ser comunes en los Estados Unidos. 

wssv es considerado el agente viral más devastador en la industria camaronícola, 
la primera epidemia reportada para esta enfermedad fue en 1993 en granjas del sureste 
asiático y rápidamente se diseminó por medio de la trans-faunación de organismos 
vivos y subproductos de la industria como camarones congelados y comercializados 
en las cadenas de supermercados hacia diferentes partes del mundo, con esto, pron-
to se reportó en distintos sitios de Asia, Centro y Suramérica y en el medio oeste de 
Norteamérica, más tarde en Brasil. Moser et al. (2012), demostraron la presencia de 
wssv en fauna carcinológica silvestre como cangrejos, jaibas, langostinos y camarones 
obtenidos de piscinas de cultivo, canales que alimentan de agua a las granjas de cultivo 
y escolleras en el estado de Sonora, México. Demostraron que el virus puede estar 
presente sin manifestar síntomas a temperaturas promedio de 18°C; a través de téc
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nicas de diagnóstico normal, los análisis pueden resultar en falsos negativos, pero con 
el incremento de la temperatura a 29°C se manifiesta la sintomatología de la enfer-
medad. Durante este “estado latente”, el virus tiene una baja tasa de replicación, lo 
que hace a los organismos ser portadores asintomáticos pues no se presentan altera-
ciones a nivel anatómico ni conductual, perfil que se modifica al incrementarse la 
temperatura del ambiente. Otro ejemplo del transporte ocasionado por el mercadeo 
de especies de acuacultura es el yhv, el segundo virus más virulento y que causa 
mortalidades masivas en P. vannamei en Tailandia. En este caso, el acocil australiano 
C. quadricarinatus es susceptible de estar infectado a través de cohabitar con organis-
mos infectados de P. mondon y P. vannamei o mediante el alimento. Thitamadee et al. 
(2016), mencionan que es debido al descuido en el movimiento entre poblaciones de 
camarones de acuacultura entre Asia y Centroamérica que se produce la transferen-
cia del virus. Un tercer caso es el tsv que surge en Ecuador en 1992 y que para 1999, 
aparecía reportado en la literatura internacional como el causante de enfermedades 
en las grandes regiones de granjas camaronícolas de América y Asia, que fue intro-
ducido a Asia a través de P. vannamei contaminados. Este tipo de estudios demuestra 
que, de manera global, las enfermedades, en particular las virales han sido disemina-
das a través del movimiento de organismos y/o subproductos de la industria mediante 
el comercio internacional. La existencia de organismos portadores, no sólo aquellos 
de interés comercial, resultan ser vectores entre los diferentes sitios en las granjas de 
cultivo y el medio silvestre, afectando a todos aquellos organismos que están asociados 
a piscinas, drenes, cárcamos de re-bombeo, lagunas costeras y la línea de costa misma. 

Los acociles americanos

En otra vertiente, existen diferentes especies de acociles invasores de Norteamérica 
(familia Cambaridae) que son conocidos por su considerable capacidad de migración 
activa y colonización. Se ha documentado la capacidad que tienen ante la desecación 
del medio o de soportar tiempos prolongados sin estar sumergidos (e.g. Procambarus 
clarkii, P. virginalis, Pacifastacus leniusculus, Orconectes limosus) (Gherardi et al., 1988, 
2000). Este fenómeno promueve la dispersión a grandes distancias y la posibilidad 
de colonizar nuevos ambientes. 

Los acociles exhiben una gran plasticidad ante diferentes condiciones ambientales; 
son el grupo de invertebrados de agua dulce más comúnmente introducidos y pueden 
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ocasionar impactos importantes sobre la biota nativa y los ecosistemas (Mrugala et 
al., 2015). Son de hábitos omnívoros o cambian de herbívoros a omnívoros y tienen 
la capacidad de competir con un gran número de especies (Chucholl, 2913). Un im-
portante número de trabajos ha tratado de poner de manifiesto los impactos que se 
observan en otros organismos del medio, particularmente invertebrados. El hongo 
Aphanomyces astaci es un buen ejemplo de la introducción de organismos no nativos 
a un sistema, este pudo haber sido transportado durante periodos prolongados a 
partir de 1860 de manera constante y en diferentes especies de acociles americanos 
como Pacifastacus leniusculus, Orconectes limosus y Procambarus clarkii. En 1907, 
aparece en Suecia, el cual produjo una merma en las poblaciones de Astacus astacus. 
En España en la región del río Duero se reportó en 1958; en 1971 se detectaron los 
primeros casos en Noruega; en 1981 en Gran Bretaña, en 1984 en Turquía y en Irlan-
da en 1987 (Edsman, 2004). Sin embargo, no se sabe cómo fue introducido, al pare-
cer el vector original fue P. leniusculus transportándolo en su exoesqueleto. Para el 
caso de la cuenca del Mediterráneo, los acociles han sido introducidos en muchos 
cuerpos de agua a lo largo del tiempo, ocupando posiciones clave en los sistemas 
naturales y es de esperarse que el impacto a los ecosistemas sea alto. El hombre jue-
ga un papel clave en la translocación de las especies, una vez establecidas son rápi-
damente diseminadas. En el caso de P. clarkii, éste tiene un rápido desarrollo, alta 
fecundidad, hábitos heterótrofos, resistencia a condiciones ambientales extremas y 
resistente a las enfermedades, y contribuye a la dispersión de parásitos helmintos de 
vertebrados así como de plagas de hongos (Barbaresi y Gherardi, 2000). 

Los acociles australianos

Para el caso de los acociles australianos (familia Parastacidae), se reconocen más de 
140 especies, muchas de éstas de importancia comercial y recreacional. Aquí se en-
cuentra Cherax quadricarinatus o acocil de quelas rojas y C. destructor, organismos 
endémicos del norte de Australia y Nueva Guinea. C. quadricarinatus tiene un alto 
potencial para la acuacultura y desafortunadamente muchos autores han promovido 
a este organismo como libre de enfermedades. Ha trasladado de manera amplia al resto 
de Australia y el mundo con fines de acuacultura. Llegó a Ecuador a mediados de la 
década de los ochenta; ahora se tienen reportes de su presencia en el Caribe, Puerto 
Rico, Argentina y México; en el resto del mundo se ha establecido en algunos países 
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de África, y en Italia, Israel, Nueva Caledonia, Taiwán, Japón, Singapur y Malasia. Kane 
(1965) reportó algunos comensales y parásitos ciliados sobre la cutícula de C. quadri­
carinatus pero es hasta finales de la década de los ochenta y principios de los noventa 
que se reportan por primera vez una amplia gama de patógenos de diferentes grupos 
taxonómicos como: Psorospermium sp. y Thelohania sp., este último transferido a 
partir de introducciones ilegales en Cherax destructor; rickettsias; Aeromonas spp., 
Pseudomonas spp., Flavobacterium spp. y Vibrio spp.; dos especies de virus, Cherax 
baculovirus y Cherax giardiavirus, los cuales no son altamente virulentos, pero causan 
mortalidades moderadas en las poblaciones locales; un ciliado endo-parasítico del 
complejo Tetrahymena pyriformis, Epistilis sp., Lagenidium sp. y varias infecciones 
bacterianas (Edgerton y Owens, 1999) y helmintos como Temnocephala spp. y Cras­
pedella spp. Bortolini et al. (2007), hacen el primer reporte de poblaciones silvestres 
en el centro y norte del país. De acuerdo con Masser y Rouse (1992), su introducción 
puede imponer considerable estrés ambiental y una irreparable alteración a la biodi-
versidad, considerando de manera particular a los organismos del género Cambarellus 
y Procambarus en México (Magnuson et al., 1975). El impacto ecológico que causa este 
tipo de organismos ha sido estimado a diferentes niveles en los países en donde ha 
llegado, en algunos otros, recién comienza a reportarse en los ambientes silvestres.

Los langostinos

Los langostinos del género Macrobrachium son importantes desde el punto de vista 
pesquero y de cultivo, son explotados en casi todas las comunidades costeras en 
América Latina, sin embargo, no han sido adecuadamente estudiados y su conserva-
ción está en peligro. La mayoría de los trabajos publicados en Latinoamérica tienen 
como objetivo el estudio de los langostinos con relación a su abundancia, diversidad 
y distribución y los esfuerzos se centran en una sola región, temporada, población o 
tópico. Las características económicas, sociales y culturales en la mayoría de los países 
de la región han promovido la degradación del hábitat y la sobrepesca, por lo tanto, 
las poblaciones de este género se encuentran en peligro de extinción (García-Guer-
rero et al., 2013). Una excepción es el M. amazonicum, el cual resulta ser una de las 
especies más estudiadas y con mayor potencial para realizar acuacultura (Kutty et al., 
2000; New, 2005). El caso más importante de introducción es el de M. rosenbergii que 
tiene su área de distribución natural de Pakistán hasta Borneo y Java, pero ha sido 
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ampliamente cultivado dentro de su gama natural y más allá, en África y América. 
Existen muchos reportes en donde a partir de organismos fugitivos se han estableci-
do poblaciones silvestres, por ejemplo en Pará y São Paulo, Brasil y Martinica. Hasta 
el 2001, estaba diseminado por todo el continente americano a excepción de Nicara-
gua, Belice, Chile, Paraguay y Bolivia (Rodríguez y Suárez, 2001). Este organismo 
lleva consigo y dispersa al Macrobrachium rosenbergii nodavirus (MrNV). A México, 
este langostino, fue introducido en 1973 pero hasta ahora no ha presentado los resul-
tados esperados en cuanto a su cultivo se refiere.

Acuarismo
Otra variante del comercio creciente en animales es el que se refiere a especies orna-
mentales y que ha sido identificado también como una vía importante de introducción 
de especies acuáticas no nativas a los diferentes sistemas del orbe. Quizá esta intro-
ducción no sea tan masiva y tan evidente como la que representa la acuacultura co-
mercial, pero las nuevas tendencias del acuarismo crean nuevas oportunidades para 
la importación y liberación de organismos con sus correspondientes simbiontes y 
enfermedades. Desafortunadamente, el mercado que abastece a los acuaristas de agua 
marina maneja organismos recolectados en su mayoría en arrecifes de coral o zonas 
aledañas, en donde para colectarlos se utilizan técnicas baratas pero destructivas como 
los venenos y explosivos (Martínez-Guerrero y Cid-Rodríguez, 2010). Se debe consi-
derar que no existe un control adecuado de ningún tipo, en particular con la presencia 
de patógenos y/o enfermedades y que son depositados en los acuarios con organismos 
de diferentes sitios. Las especies de crustáceos ornamentales son atractivos principal-
mente por su colorido y es relativamente sencillo su manejo en acuarios en estadios 
adultos. Entre las especies marinas que más son apreciadas se encuentran los cama-
rones de los géneros Lysmata, Hyppolysmata, Stenopus, Periclimenes, Thor y algunas 
más que habitan los arrecifes de coral. Existen 120 especies de diferentes grupos 
taxonómicos, muchas de las cuales están en peligro de extinción o bien son potencial-
mente invasoras (Chucholl, 2015). Varias especies comercializadas son introducidas 
de manera al medio silvestre convirtiéndose eventualmente de forma eventual en 
especies invasoras. Procambarus fallax f. virginalis, en Europa central es un excelente 
ejemplo de lo que es la introducción de una especie con fines ornamentales, ahora es 
reconocida como especie invasora en Europa y Madagascar, debido a su particular 
reproducción a partir de un proceso de partenogénesis, en donde de manera teórica, 
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no se necesitaría más que de un solo organismo para que una población completa se 
establezca.

Consideraciones finales

Las enfermedades infecciosas emergentes en las especies nativas se originan por ac-
tividades del hombre, siendo los mercados internacional y nacional de organismos 
acuáticos vivos y sus productos, los principales factores que afectan la distribución 
geográfica de las enfermedades. Existen enfermedades que se han detectado a partir 
de organismos, pero también de sus subproductos, en particular las enfermedades 
virales, aunque existen otros patógenos tales como bacterias, las cuales suelen ser 
resultado de procesos deficientes de inspección sanitaria, y que afectan a las especies 
nativas. La degradación del hábitat puede a su vez favorecer la susceptibilidad de las 
poblaciones a enfermedades. El manejo de los cultivos a altas densidades y, por lo 
tanto, una alta frecuencia de contacto, a menudo comprometen la salud de los orga-
nismos y permite una acelerada propagación y selección de cepas de patógenos más 
virulentos. El movimiento de animales vivos es la principal vía de propagación de las 
enfermedades. En el caso del acuarismo, la dispersión de organismos de un lugar a 
otro debe observar fuertes medidas de control durante la manipulación, transporte y 
entrada a acuarios nuevos. Para ambos tipos de transferencia, comercial o recreacional, 
es necesario un comercio regulado y la estandarización de técnicas de manejo. Para el 
caso del acuarismo en México, existe la Ley General de Pesca y Acuicultura Susten-
tables (lgpas) y la Ley General de Equilibrio Ecológico y de Protección al Ambiente 
(lgeepa,), esta última habla de este comercio regulado. Por último, conforme la in-
dustria de la acuacultura y el acuarismo se desarrollen, va a ser muy probable ver en 
el futuro enfermedades nuevas de animales acuáticos, lo que sugiere el desarrollo de 
nuevos enfoques para evitar el impacto negativo sobre nuestro medio ambiente.
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Resumen

La perturbación del hábitat, producto de la fragmentación antropogénica, es 
uno de los principales problemas que enfrentan los diferentes ambientes alre-
dedor del mundo. Los sistemas acuáticos representan uno de los ambientes 
sobre el que existe más presión, en particular aquellos donde se han estableci-
do asentamientos humanos. El centro de México es un claro ejemplo de lo an-
terior. El río Teuchitlán, afluente de la cuenca del río Ameca, Jalisco se caracte
riza por presentar una elevada tasa en el cambio de uso de suelo y un fuerte 
impacto antropogénico, tanto por el uso agrícola ganadero como por el creci-
miento de la mancha urbana que ha rodeado por completo el río, de igual forma 
la introducción de especies exóticas, al uso desmedido del agua para irrigación 
y a la contaminación urbana y agropecuaria, han impactado de forma importante 
a la cuenca del Río Teuchitlán. En el presente estudio, se determinaron cinco 
sitios de muestreo a lo largo del río Teuchitlán, para la colecta de peces se utilizó 
una red de arrastre tipo chinchorro, un equipo de electropesca y trampas tipo 
nasas. Con base en los muestreos se encontraron ocho especies de peces, de las 
cuales sólo tres son nativas y las otras cinco son exóticas, siendo Pseudoxhipho­
phorus bimaculatus la especie dominante, y Ameca splendens y Xiphophorus 
maculatus las especies con la menor abundancia. Las trampas tipo nasa y el 
chinchoro presentaron una composición íctica similar en los sitios, mientras 
que la electropesca presentó una mayor homogeneidad en la captura entre sitios 
y un arreglo de la comunidad diferente, siendo más eficiente para la recolecta 
de Zoogoneticus purepechus. Sin embargo, independientemente del arte de pes-
ca empleado, el río Teuchitlán presenta un fuerte impacto de antropización que 
está ocasionando la pérdida de las características propias del río, como son 
alteraciones en el flujo, incremento en la lineariedad y estancamiento del agua, 
lo que ha ocasionado una homogenización de hábitats y por ello una pérdida 
en el número de especies.
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Introducción

México es un país con una alta diversidad biológica y centro de origen de varios gru-
pos de organismos (Domínguez-Domínguez, 2008 y Espinosa-Pérez, 2014). Para la 
ictiofauna no podía ser la excepción, ya que cuenta con un número importante de 
ríos, manantiales y lagos, lo que ha permitido la diversificación y alta riqueza de los 
peces de agua dulce (Domínguez-Domínguez et al., 2006). La mayoría de estos cuer-
pos de agua se encuentran en la zona Centro de México (De la Vega-Salazar, 2003). 
Esta zona cuenta con una diversidad íctica de aproximadamente 100 especies nativas, 
siendo el 70% endémicas de la región (Miller et al., 2009). 

Por otro lado, la región del centro de México también se ha caracterizado por pre-
sentar una alta presión antropogénica, la cual viene desde el periodo precolombino 
(Domínguez-Domínguez et al., 2007a; Corona-Santiago et al., 2014). La destrucción 
de hábitat, el cambio en el uso de suelo, la contaminación de los cuerpos de agua, la 
fragmentación, la explotación y canalización de los mismos, así como la introducción 
de especies exóticas ha puesto en riesgo la diversidad y función de los cuerpos de 
agua, por lo que la conservación de los peces de agua dulce y sus hábitats debe ser un 
tema prioritario para México (Lyons et al.,1998; 2000; Domínguez-Domínguez et al., 
2005; 2007a; b). 

En el caso particular de la cuenca del río Ameca, ubicada en el centro de México, 
la diversidad íctica es de gran importancia, ya que se reportan al menos cuatro espe-
cies endémicas (Miller y Smit, 1986), entre ellas Zoogoneticus tequilia, Notropis ame­
cae, Skiffia francesae y Ameca splendes. Sin embargo, mucha de la ictiofauna nativa se 
ha reducido e incluso desaparecido debido a las actividades humanas (De la Vega-Sa-
lazar et al, 2003; Domínguez-Domínguez et al., 2008). Por lo que es necesario evaluar 
el efecto antrópico sobre las comunidades de peces dulceacuícolas en esta región del 
país, catalogada como una de las más diversas (Groombridge y Jenkins, 1998). La 
pérdida de la biodiversidad y el efecto que esto acarrea en los sistemas naturales es 
uno de los grandes desafíos a resolver para la conservación. 

La conservación de la fauna nativa representa el mantenimiento del patrimonio na
tural del país, siendo uno de los elementos de la calidad biológica, cuyo estudio es re
querido con el fin de proponer una estrategia de conservación de los cuerpos de agua. 
En México, la ictiofauna ha sido utilizada para la vigilancia de la calidad de las aguas de 
forma habitual y se han desarrollado procedimientos estandarizados para el muestreo 
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y su análisis (Índice de Integridad Biótica -ibi-, Lyons et al., 1998; Ramírez-Herrejón 
et al., 2012). Dentro del ibi las comunidades de peces se catalogan en diferentes ni-
veles tróficos: omnívoro, insectívoro, herbívoros, piscívoro y se sitúan en los niveles 
próximos al vértice de la pirámide trófica. De este modo la composición y estructura 
de la comunidad integran la información de los niveles tróficos inferiores 
(especialmente de algas e invertebrados), y reflejan el estado de calidad de todo el 
ecosistema acuático.

Como indicadores, los peces tienen características propias que les diferencian de 
otros elementos biológicos (fitobentos, plancton, macroinvertebrados, macrófitas) y 
les hacen complementarios ineludibles. Su mayor longevidad permite a los peces ser 
indicadores de afectaciones e impactos históricos a las masas de aguas cuyas causas 
ya han desaparecido. Además, su mayor tamaño y movilidad les permite jugar un 
papel preponderante en los ecosistemas, al influir en el flujo de energía y transporte 
de sustancias y elementos. 

La composición de la comunidad de peces propia de cada ecosistema acuático es 
el resultado de la selección sobre un número potencial de especies que derivan de la 
acción de diversos factores ambientales, biogeográfico y evolutivos (Odum, 1980). 
Sin embargo, debido a que todos los métodos de captura tienen sus limitaciones, 
resulta necesario elegir el modelo y diseño óptimo en función de las especies a cap-
turar y el tipo de río, con el fin de optimizar el esfuerzo. El objetivo de este capítulo 
es comparar las comunidades de peces del río Teuchitlán bajo diferentes artes de 
pesca.

Métodos

Descripción del área de estudio

El municipio de Teuchitlán se ubica en el centro del estado de Jalisco, entre los 
20°33’50’’ y 20°47’40’’ de latitud norte y de los 103°47’30’’ a los 103°51’20’’ longitud 
oeste, la altitud promedio es de 1,300 msnm (figura 1). 

Se realizaron muestreos en cinco sitios a lo largo del cuerpo de agua, los cuales 
fueron definidos con la finalidad de representar las diferencias ambientales a lo largo 
del río (tabla 1, figura 2). La recolecta de peces se realizó empleando tres tipos de 
muestreo 1) red de arrastre tipo chinchorro de 4.43 m de largo, con una altura de 



270 ARTES DE PESCA Y DIVERSIDAD ÍCTICA

2.29 m y luz de malla de 1.35 mm, en un muestreo mensual a lo largo de un año; 2) 
electropesca durante un periodo de 30 minutos,y 3) trampas tipo nasas, siendo coloca
das cinco trampas en cada sitio por tres horas. Se emplearon estos tres métodos con 
la finalidad de encontrar todas las especies de peces presentes, inclusive aquéllas de 
difícil captura. Todos los peces fueron medidos, pesados y liberados. 

Tabla 1. Coordenadas geográficas de los sitios de colecta.

Sitios Coordenadas geográficas

Latitud Longitud

Zona de 
manantiales

1. Manantial El Rincón 20º 41.380’ N 103º 50.497’ O

2. Abrevadero 20º 41.398’ N 103º 50.514’ O

Río 3. Meandro 20º 41.307’ N 103º 50.547’O

4. Puente del balneario 20º 41.111’ N 103º 50.581’ O

Porción final 
del río

5. Desembocadura  presa la 
Vega

20º 40.848’ N 103º 50.637’ O

 

Figura 1. Ubicación geográfica del Río Teuchitlán, (Datos no publicados, Mar-Silva, 2016)
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Figura 2. Ubicación de los sitios de muestreo en el cuerpo de agua 
(Datos no publicados Mar-Silva, 2016).

En el presente trabajo se determinaron algunos atributos de la comunidad de peces 
del río Teuchitlán y su manantial, tomando en cuenta su riqueza específica, diversidad 
(e.g. Simpson, 1949; Shannon, 1949), los índices de similitud (e.g. Jaccard, 1996; 
Chao, 1984), equitatividad, dominancia y abundancia relativa. 

Los índices de diversidad se obtuvieron empleando el programa EstimateS v. 9.1.0 
y Past v. 3.14 (Hammer et al., 2001), se construyeron dendrogramas de similitud, con 
el coeficiente de similitud de Jaccard empleando el programa mvsp v. 3.2, las curvas 
de acumulación de especies se realizaron con los datos obtenidos con el programa 
EstimateS v. 9.1.0 (Colwell et al., 2004).

Se realizaron anovas para comparar la abundancia de las diferentes especies colec-
tadas por el arte de pesca. La variable dependiente fue la abundancia que tuvo una 
distribución poisson y se normalizó por medio del logaritmo base 10. Las variables 
independientes fueron la especie de pez, el arte de pesca y la interacción entre ellas.
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Resultados

Se contabilizaron 1,623 peces con las trampas tipo nasa, 315 con el chinchorro y 225 
con la electropesca, pertenecientes a 8 especies que representan a 2 órdenes, 3 fami-
lias y 7 géneros. El orden Cyprinodontiformes fue el mejor representado con 2 fami-
lias, Poeciliidade con 3 géneros y Goodeidae con 3 géneros (tabla 2). Sin embargo, la 
proporción de especies exóticas es alta y representa el 62.5% de las especies.

Tabla 2. Composición taxonómica, origen y categoría de conservación 
de la comunidad íctica del Río Teuchitlán.

Familia Especie Método de colecta Origen Categoría de 

Conservación
Naza Chin    

chorro

Electro-

pesca

Cichlidae Oreochromis sp. x Exótica No presenta

Goodeidae Ameca splendens x x Nativa Peligro de 
extinción

Goodea atripinnis x x x Nativa Preocupación 
menor

Zoogoneticus        
purhepechus

x x x Nativa Peligro de 
extinción

Poeciliidae Poecilia sphenops x x x Exótica No presenta

Pseudoxhiphorus 
bimaculatus

x x x Exótica No presenta

Xiphophorus helleri x x x Exótica No presenta

Xiphophorus          
maculatus

x x Exótica No presenta
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Las curvas de acumulación y rarefacción de especies con los tres artes de pesca, 
nasas, chinchorro y electropesca, alcanzan la asíntota, esto nos demuestran que el 
esfuerzo de muestreo fue suficiente (figura 3).

Figura 3. Curvas de acumulación de especies para cada una de las artes de pesca.

Se obtuvieron diferencias significativas en las abundancias entre los tipos de arte 
de pesca (F

2,1723
=17.65 p=0.01) y especie (F

7,1720
=32.65 p=0.001) (figura 4). Por lo que 

la abundancia por unidad de esfuerzo depende de la técnica de colecta y de la especie 
a colectar. En el caso de las nasas, la abundancia de especies estuvo dominada por P. 
bimaculatus con el 84.78%, siendo Ameca splendens la especie con la menor abundan-
cia 0.06% (con un individuo contabilizado). Utilizando el chinchorro como método 
de colecta la abundancia de especies también estuvo dominada por P. bimaculatus con 
un 54.60% (con 172 individuos), X. maculatus fue la especie con la menor abundan-
cia 0.32% (con un individuo) y Z. purhepechus con 0.63% (con dos individuos). La 



274 ARTES DE PESCA Y DIVERSIDAD ÍCTICA

abundancia de especies utilizando la electropesca como método de colecta estuvo 
dominada por P. bimaculatus con 27.56% (con 62 individuos), con este método no se 
registró ningún individuo de Xiphophorus maculatus, la menor abundancia la presentó 
A. splendens y Oreochromis sp. con un 7.11% y 7.56% (con 16 y 17 individuos respec-
tivamente) y no se colectaron X. maculatus.

Figura 4. Abundancias relativas en porcentajes obtenidas 
para cada técnica de colecta.

Tabla 3. Índices de dominancia, Simpson, Shannon y números efectivos obteni-
dos cada arte de pesca.

Índices Nasas Chinchorro Electropesca

Dominance D 0.73 0.35 0.17

Simpson 1-D 0.27 0.65 0.83

Shannon H 0.65 1.38 1.86
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Figura 5. Dendrogramas de similitud empleando el índice de Jaccard por sitio 
para cada una de las técnicas de muestreo.
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El índice de Simpson nos indica que la equitatividad de especies incrementó cuan-
do se utilizaron como método de muestreo la electropesca y el chinchorro, ésta dis-
minuyo cuando se utilizaron las nasas. La dominancia es alta cuando se utilizaron las 
nasas y baja cuando se utilizó la electropesca y el chinchorro, en la comunidad existe 
una especie claramente dominante, P. bimaculatus, mientras que las especies restantes 
presentan bajas abundancias. El índice de Shannon refleja la heterogeneidad de la 
comunidad con base en el número de especies presentes y a su abundancia relativa, 
lo que nos indica que la riqueza y diversidad es baja (tabla 3).

En cuanto al recambio de especies por sitio y por método de colecta, se presenta-
ron diferencias en las similitudes específicas (figura 5). Con las nasas los sitios S1 y 
S2 presentan 1 como coeficiente de similitud, ya que comparten el total de sus espe-
cies (N=5 especies). Los sitios S4 y S5 presentan 0,8 como coeficiente de similitud, 
comparten 4 especies. En el caso del chinchorro los sitios S1 y S2 presentan 0,8 como 
coeficiente de similitud ya que comparten 5 especies. Los sitios S4 y S5 presentan 
0,5 como coeficiente de similitud, comparten 2 especies. El sitio S3 tiene un valor de 
0,3 de similitud, comparten una especie. Mientras que el arreglo que más difirió fue 
el de la electropesca donde los sitios S1 y S2 presentan 0,8 como coeficiente de simi-
litud, comparten 5 especies. Los sitios S4 y S5 presentan 0,8 como coeficiente de 
similitud, comparten 4 especies. 

Discusión

Con base en los muestreos, se encontraron ocho especies de peces, de los cuales tres 
son nativas y cinco son introducidas. La mayor abundancia, independientemente del 
arte de pesca empleado la obtuvo la especie exótica P. bimaculatus, esta mayor abun-
dancia demuestra el grado de establecimiento que tiene la especie dentro del cuerpo 
de agua. Mientras que las especies que presenta la menor abundancia son nativas del 
lugar. Respecto a los índices de dominancia el mejor método de colecta es la elec-
tropesca, ya que por medio de este método se encontró mayor diversidad y equita-
tividad de especies. Con el arte de pesca “nasas” la especie dominante afectaron 
algunos análisis.  

Las especies nativas del Río Teuchitlán, A. splendens, G. atripinnis y Z. purhepechus 
presentaron bajas abundancias con los tres métodos de colecta, lo cual brinda un 
panorama de su critico estado en este cuerpo de agua. La destrucción de hábitat, el 
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cambio en el uso de suelo, la contaminación de los cuerpos de agua, la explotación y 
canalización de los mismos, así como, la introducción de especies exóticas ha condu-
cido a que las poblaciones de estas especies nativas se mantengan en declive, ponien-
do en serio riesgo la diversidad y función de los cuerpos de agua. En su conjunto es 
necesario evaluar el efecto antrópico sobre las comunidades de peces dulceacuícolas 
en esta región del país, catalogada como una de las más diversas. La pérdida de la 
biodiversidad y el efecto que esto acarrea en los sistemas naturales es uno de los 
grandes desafíos a resolver para la conservación moderna. Donde la conservación de 
la ictiofauna nativa representa el mantenimiento del patrimonio natural, y a la vez 
garantiza un buen funcionamiento de los sistemas acuáticos. 

La manera de generar información de la presencia o ausencia de especies de peces 
en cualquier cuerpo de agua, por grande o pequeño que éste sea, es colectando ejem-
plares de cada una de las especies presentes. Las consideraciones que se deben tener 
presentes antes de seleccionar un arte de pesca son: 1) Los objetivos del muestreo; de 
manera general existen tres objetivos principales: a) caracterizar la estructura, compo-
sición y distribución espacial y temporal de la ictiofauna (densidad y abundancia rela-
tiva); b) colecta de organismos vivos o muertos para estudios de biología o ecología 
básica, y c) estudios taxonómicos. 2) El tipo y dimensiones del hábitat; si es un río, 
presa, un estuario, un lago o laguna costera. 3) Preferencia de los ejemplares en la co-
lumna de agua, si permanece muy cerca del fondo, cerca de la superficie, entre la ve-
getación acuática o entre las rocas.4) Las tallas de ejemplares que se quieran colectar.

La pesca eléctrica puede resultar una técnica muy eficiente en ríos vadeables con 
una conductividad de entre 50 y 2000 μS/cm (Smith-Root, 1995). En zonas profun-
das o poco accesibles su rendimiento disminuye, al igual que en aguas poco conduc-
toras (por ejemplo, zonas de alta montaña) o con alta salinidad (estuarios). El tamaño 
del pez también influye, de manera que a mayor tamaño, mayor sensibilidad a la 
corriente eléctrica. Los juveniles o especies que no superan los 5 cm son difícilmente 
capturables (o con baja eficiencia) aunque es posible modificar el equipo, como usar 
un ánodo (aro) de menor diámetro, con el fin de concentrar la diferencia de potencial 
a su alrededor y facilitar su captura. Les pesca eléctrica también es más eficiente con 
temperaturas de agua más elevadas, especialmente a partir de 15 ºC (Randall, 1990).

Por otro lado, en ríos poco profundos, las trampas tipo nasas y los chinchorros han 
demostrado ser más eficientes y capturar un mayor rango de tallas y especies (Hub-
bert et al., 1996, Clavero et al., 2006), aunque el chinchorro disminuye su eficiencia 
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si el fondo es rocoso o pedregoso. Estas redes permiten la entrada de los peces pero 
no su salida. Suelen usarse en profundidades inferiores a 3 m. Son propias de orilla y 
de fondo. En este caso, el chinchorro y las trampas nasas dieron similitudes en la 
comunidad muy parecidas, mientras que la electropesca produjo arreglos en la co-
munidad diferentes, esto dado a los hábitos de vida de algunas especies que fueron 
capturadas con mayor eficiencia por la electropesca, como fue el caso de Zoogoneticus 
purhepechus. 
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Resumen

La salud ecológica de un río puede evaluarse mediante el análisis de sus com-
ponentes biológicos, fisicoquímicos y de hábitat, así como por la presencia o 
ausencia de especies invasoras. Los arroyos San Carlos y San Antonio, ubicados 
dentro del área de interés binacional río Bravo-Big Bend, están entre los sitios 
que han sido identificados como lugares prioritarios de conservación por la 
Comisión de Cooperación Ambiental. Se evaluó el estado de conservación eco-
lógico de estos cuerpos de agua. Para ello, se modeló y caracterizó la hidrología 
de ambas cuencas, se realizó una evaluación cualitativa de preservación ecoló-
gica, un análisis de calidad de agua, y se asignó un Índice de Integridad Biótica 
(ibi, por sus siglas en inglés) sustentado en sus peces y se determinaron las 
líneas de base para estas métricas y otros parámetros ecológicos. Se tomaron 
muestras de peces y agua de nueve sitios en cada arroyo, y se estableció un 
lugar de referencia adicional, el arroyo “El Chapo”. Para delimitar las cuencas 
hidrográficas San Carlos-San Antonio se utilizó el modelo digital de elevación 
(mde) cem 3.0 (inegi, 2013) y el simulador de flujo de cuenca siatl 2.0 en el 
software ArcHydro®. De forma adicional, se llevaron a cabo análisis de la cali-
dad del agua (wqa) y análisis fisicoquímicos. Los resultados indican que: 1) están 
presentes niveles moderados de contaminación de coliformes fecales (cf) y 
coliformes totales (ct); 2) algunas secciones de los arroyos muestran niveles 
moderados a altos de eutrofización; 3) residuos de metales pesados; 4) sólo 
cuatro especies de peces están presentes en ambos sistemas; y 5) la especie 
exótica Fundulus zebrinus ha invadido el sistema. Las puntuaciones del ibi in-
dican distintos grados de degradación ecológica, promediando una puntuación 
pobre (15 puntos), sin embargo, la puntuación total para los dos arroyos fue 
bueno (56), y el arroyo El Chapo presentó una puntuación de excelente (85), 
obteniendo el valor máximo en el estudio debido a que presenta poca pertur-
bación humana. Entre las recomendaciones generales para la cuenca están: 
establecer un caudal ecológico para la misma; plantas de tratamiento de agua 
en las zonas de mayor densidad urbana; así como la implementación de progra-
mas de restauración de ribera y control de especies exóticas. 
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Introducción

El río Bravo es el más extenso en el norte de México y es muy importante para el 
bienestar económico y social de la frontera entre México y los Estados Unidos (eua). 
Dentro de esta zona se ubica la Región Binacional Río Bravo-Big Bend (rbbbabi), que 
se considera uno de los paisajes desérticos más diversos y mejor conservados en 
América del Norte. Comprende un mosaico de parques y áreas naturales protegidas 
(anp) federales, estatales y privadas en ambos lados de la frontera, incluye el Área 
de Protección de Flora y Fauna (apff) el Cañón de Santa Elena (cse), en el municipio 
de Manuel Benavides, Chihuahua, siendo el área focal de este estudio. El cse se loca-
liza frente al Parque Nacional de Big Bend (figura 1) en los eua.

Los arroyos San Carlos y San Antonio se encuentran dentro del cse y conforman 
la subcuenca hidrológica de San Carlos. Éstos han sido identificados como sitios de 
conservación prioritarios por la Comisión para la Cooperación Ambiental (cca) y 
son de gran valor para las comunidades (~1,600 habitantes) que viven dentro del cse. 

 Figura 1. Estaciones de monitoreo de sitios dentro del Cañón de Santa Elena 
(cse) y arroyo El Chapo, Chihuahua, México.
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Los ibi son herramientas multimétricas que se han utilizado de manera amplia 
para evaluar las condiciones ambientales acuáticas y su funcionalidad, usando típi-
camente peces, macroinvertebrados y/o conjuntos de algas (e.g. diatomeas), como 
indicadores del estado de salud y perturbación ecológica en ríos y lagos, calibrando 
y aplicando una serie de mediciones tales como: la riqueza de especies, variaciones 
en las combinaciones particulares de las especies (i.e. ensambles de peces), bioma-
sa, presencia/ausencia de especies no nativas, y/o abundancia de taxones indicado-
res de contaminación, contra sitios de referencia no perturbados o mínimamente 
perturbados (Contreras-Balderas et al., 2003; Karr y Yoder, 2004; Lozano-Vilano et 
al., 2009).

Se han desarrollado de manera separada ibi para el río Bravo y sus afluentes en 
ambos lados de la frontera México-eua. Por ejemplo, Linam et al. (2002) utilizaron 
cinco sitios poco perturbados como referencia y 11 métricas adaptadas de Karr et al. 
(1986) para evaluar la integridad biótica de los arroyos en Texas Ecoregion 24, Sou-
thern Deserts y Lozano-Vilano et al. (2009) emplearon un enfoque distinto (históri-
co) de la cercana cuenca del río Conchos, que es el principal afluente en México del 
río Bravo, y un conjunto similar de 14 métricas para desarrollar un ibih (ibi histórico). 
Para el suroeste de eua, se ha observado que hay una correlación directa entre la 
extensión de la cuenca, es decir longitud y área de captación, y riqueza de especies 
(Whiteside y McNatt, 1972; Horwitz, 1978; Linam et al., 2002).

La composición y dinámica de las comunidades de peces de los arroyos San Carlos 
y San Antonio no se han estudiado de forma previa, por lo que este estudio tuvo co-
mo objetivo caracterizar la hidrología de estas cuencas y determinar sus bases bioló-
gicas y fisicoquímicas para desarrollar un índice de integridad biótica (ibi). 

Material y métodos

Área de estudio

Los arroyos San Carlos y San Antonio se encuentran ubicados en la cuenca del río 
San Carlos, que tiene un clima de desierto árido (bwh) con lluvias en verano y pro-
penso a temperaturas extremas, en donde, la evapotranspiración se estima en 98%, 
y los escurrimientos representan aproximadamente 1.8% de la precipitación total 
(cec, 2014b). 
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El balance superficial y subterráneo en la cuenca es crítico durante todo el año. La 
zona presenta un déficit hídrico de alrededor de 700 mm en los valles, 600 mm al pie 
de las sierras y 500 mm en elevaciones más altas (inegi, 2005; cec, 2014b). Los flu-
jos superficiales son alimentados principalmente por manantiales que brotan en el 
lecho de los ríos, con zonas de recarga en las montañas circundantes Sierra Rica, 
Pajarito de la Sierra, Sierra La Mina y Sierra Azul. 

El pueblo de Manuel Benavides (916 habitantes) está situado en el borde del arro-
yo San Carlos, mientras que un número de pequeñas poblaciones como Álamos de 
San Antonio (131 habitantes), Paso de San Antonio (81 habitantes), Nuevo Lajitas 
(65 habitantes), y Escobillas de Abajo (46 habitantes) se encuentran situadas a lo 
largo de la orilla del arroyo San Antonio, que es un sitio favorecido por el manto 
freático poco profundo, que proporciona a los habitantes agua de una calidad acep-
table durante todo el año.

Modelo hidrológico

Para caracterizar la cuenca hidrográfica San Carlos-San Antonio, se integraron las 
características hidrológicas de ambos sistemas fluviales para el desarrollo de un mo-
delo hidrológico utilizando la Comisión de Cooperación Ambiental-Comisión Nacio-
nal de Áreas Naturales Protegidas (cec-conanp), Sistema de Información Geográfi-
ca Pronatura Noreste (sig) (cec, 2012), la herramienta de modelado digital de 
elevación (mde) cem 3.0 (inegi 2013) y el software ArcHydro®. 

Con este software se construye una red geométrica que nos permite modelar el 
flujo de agua desde el nacimiento hasta la desembocadura del río, en el canal princi-
pal o desde cualquier punto dentro de la red hidrográfica, utilizando un conjunto de 
líneas interconectadas y puntos que muestran los caminos de los flujos del río (Rive-
ra et al., 2012). Su interfaz completa consta de cinco elementos: drenaje, redes, ca-
nales, hidrografía y series de tiempo. También utilizamos la herramienta cem 3.0 mde 
(inegi, 2013) para el análisis raster donde se delimitaron las cuencas y subcuencas 
y se definieron los parámetros hidrológicos básicos para identificar las características 
hidrológicas de cada arroyo (esri, 2009; Kraemer y Panda, 2009; Abdulla, 2011). 

De acuerdo a Rivera et al. (2012) se definieron las direcciones y la acumulación de 
flujo, la red hidrográfica y las delimitaciones de las cuencas y subcuencas de captación 
(figura 2), y utilizamos estos datos para construir una red geométrica con las líneas 
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A										                 B

  C										                 D

Figura 2. - Proceso ArcHydro® para los arroyos San Carlos y San Antonio: A) 
direcciones de flujo, B) acumulaciones de flujo, C) delimitación semiautomática 

de las zonas de captación, y D) delimitación de cuenca y sub-cuenca.

de drenaje para las dos cuencas hidrográficas, integrando información adicional que 
se produjo utilizando el simulador de flujo de cuenca siatl 2.0 en el modelo (figura 
3). Este simulador proporciona una red hidrográfica con características geométricas 
que facilita el modelado hidrológico derivando los canales del río principal y sus afluen-
tes y trazando el flujo de agua desde cualquier punto de la red hasta la desembocadu-
ra del río de la cuenca (inegi, 2010). También se construyó una red geométrica para 
analizar los flujos de los ríos(figura 3).
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Figura 3 - Red hidrológica de los arroyos San Carlos y San Antonio, 
analizada mediante siatl 2.0.

Selección del sitio

Una serie de visitas exploratorias se realizaron de marzo a abril de 2014, a fin de 
seleccionar los sitios de muestreo. Usando el sig (ver “modelado hidrológico” arriba), 
caracterizamos ambos arroyos usando los siguientes parámetros morfométricos: área 
de la cuenca (A); perímetro de la cuenca (P); gradiente altitudinal (Ag); pendiente 
media (J); longitud del canal principal del río (Lb); pendiente del canal principal del 
río (j); longitud total del sistema (Lc); densidad de drenaje (Dd); secuencia de órde-
nes de la corriente (Or); factor de forma (Kf); índice de alargamiento (Ia); coeficien-
te de compactación (Kc); coeficiente de masa (Km); y el tiempo de concentración 
(Tc) (tabla 5). Partiendo de este análisis hidrológico, se seleccionaron 14 sitios a 
través de los dos arroyos que fueron representativos de toda la gama de condiciones 
morfológicas presentes (figura 1). Entre los 12 sitios se incluyen: las comunidades de 
peces del cercano río Conchos, que se une al río Bravo (rb) 84 km al no; el arroyo El 
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Chapo, que se une al rb 68 km al no; y el arroyo Terlingua en el Condado de Brewster, 
eua, que se une al rb 9 km al e del Cañón de Santa Elena, estos últimos han sido es-
tudiados previamente. En la selección de estos sitios, se usaron los siguientes criterios, 
siguiendo a Tharme y King (1998): 1) representatividad de cada una de las tres uni-
dades hidrográficas (caudales superiores, medios e inferiores) en cada arroyo; 2) 
diversidad y representatividad del hábitat; 3) inclusión de tramos de arroyos en un 
estado aparentemente bueno, incluyendo la presencia/ausencia y estado de preser-
vación de la vegetación ribereña; 4) existencia de registros y estudios anteriores; 5) 
potencial de recuperación y restauración en tramos que mostraron diferentes niveles 
de deterioro; 6) sensibilidad a los cambios en los parámetros de flujo; 7) adecuación 
para otras simulaciones hidráulicas/modelado; 8) accesibilidad del sitio; y 9) repre-
sentatividad de áreas que muestren signos de actividades humanas pasadas/presentes 
(e.g., extracción de agua, presencia de minas abandonadas y las descargas urbanas).

Además, se evaluó la comunidad de peces del arroyo de El Chapo, que se encuen-
tra fuera del cse y fue utilizado como lugar de referencia, y se realizó una rápida 
inspección en un sitio que es conocido localmente como Las Pilas, que es un afluen-
te del arroyo San Carlos y se encuentra dentro de la anp. Las condiciones de conser-
vación de todos los sitios se determinaron y clasificaron con criterios que se han 
modificados de Tharme y King (1998) (tabla 1). 

Tabla 1. Clasificación de las secciones del arroyo según sus condiciones de con-
servación, modificado de Tharme y King (1998).

Clase Descripción Grado 
(% del total)

A Sin modificaciones, natural. 100

B Pocas modificaciones, mayormente natural. Pudo haber ocurrido un 
pequeño cambio en el hábitat y la biota, pero las funciones del eco-
sistema permanecen sin cambios.

80-99

C Moderadamente modificado. Ha ocurrido la pérdida de hábitat natural 
y biota, pero las funciones básicas del ecosistema siguen predominan-
do sin cambios.

60-79
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D Modificado. Se ha producido una gran pérdida de hábitat natural, bio-
ta y funciones básicas del ecosistema.

40-59

E Se han producido grandes pérdidas de hábitat natural, biota y funciones 
básicas del ecosistema.

20-39

F Las modificaciones han alcanzado un nivel crítico y el sistema lótico 
ha sido completamente cambiado, con una pérdida casi total del hábi-
tat natural y la biota. En el peor de los casos, las funciones básicas del 
sistema han sido destruidas y los cambios son irreversibles.

0-19

Selección de sitios de referencia

La condición de referencia refleja un estado de perturbación mínima de las activida-
des antropogénicas que ejemplifica un sitio o grupo de sitios que es prístino, con 
condiciones fisicoquímicas y biológicas intactas (Qadir y Malik, 2009; Hughes et al., 
2004; Zampella y Bunnell, 1998; Zhu y Chang, 2008). La elección de un sitio de re-
ferencia fue un desafío importante en este estudio, ya que, con la excepción del 
arroyo El Chapo, no pudimos identificar cualquier tramo perenne del arroyo San 
Carlos, donde sólo estuviera presente el rodapiedra mexicano (Campostoma ornatum), 
y cualquier localidad que presentara un buen estado de conservación. 

Muestreo 

La recolecta de peces se llevó a cabo del 25 al 28 de mayo de 2014, durante la estación 
seca, bajo los permisos dgopa 01430/060307-0479, ppf-dgopa-166-14 y sgpa/dg-
vs/13 y 14. Se utilizaron un chinchorro de 3 m, y redes de inmersión. En cada sitio 
de muestreo se hicieron seis barridos en dirección aguas arriba a lo largo de 100 m. 
Todos los especímenes nativos fueron identificados y contados, y el 90% de éstos 
fueron liberados en el mismo punto de colecta. Por el contrario, todos los especíme-
nes no nativos se fijaron en formol al 10% y posteriormente se colocaron en alcohol 
isopropílico al 50%. El material se depositó en la Colección Ictiológica de la Facultad 
de Ciencias Biológicas de la Universidad Autónoma de Nuevo León.

También se colectaron muestras de agua en cada sitio en contenedores de plástico 
nuevos de 4 l, que fueron enjuagados con agua corriente en cada sitio antes de llenar-
se, asegurando que no hubiera burbujas de aire atrapadas. Para el muestreo bacterio-
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lógico, se utilizaron bolsas de muestreo estériles de 100 ml. Las muestras se mantu-
vieron en hielo, fueron transportadas y procesadas dentro en un lapso de 24 h en el 
Laboratorio de Ingeniería Sanitaria de la Ciudad de Chihuahua de la Universidad 
Autónoma de Chihuahua.

Los siguientes parámetros fisicoquímicos se midieron tomaron en cada sitio de 
colecta utilizando un dispositivo de multímetro ysi 9000®: temperatura del agua y del 
aire, pH, conductividad eléctrica (ec), oxígeno disuelto (do), salinidad, sólidos disuel-
tos totales (tds), y potencial de oxidación-reducción (orp). Las temperaturas del aire 
se obtuvieron en la sombra usando un termómetro portátil pce-ir 100 (haccp).

Cálculo y selección de parámetros

La selección de parámetros se basó en Contreras-Balderas et al. (2000, 2003, 2005), 
Karr et al. (1986), Linam et al. (2002) y Lozano-Vilano et al. (2009). Seleccionamos 
sólo aquellos parámetros que eran apropiados para los arroyos estudiados, esto es 
riqueza de especies, número de ciprínidos, número de especies semitolerantes, nú-
mero de especies invertívoras nativas, número de especies omnívoras, porcentaje de 
especies primarias, porcentaje de ejemplares nativos y número de especies nectóni-
cas nativas.

Al establecer grupos de especies con características biológicas comunes, se utili-
zaron los siguientes criterios: 1) profundidad de natación en la columna de agua 
[bentónica o nectónica]; y 2) tipo de alimentación [herbívoro, omnívoro o invertí-
voro]; y 3) tolerancia a cambios en el régimen de flujo y condiciones ambientales 
[intolerantes, semi tolerantes o tolerantes]; clasificación ecológica [primaria o secun-
daria]; y 4) origen [nativo vs no nativos]. 

La riqueza de especies esperada de ambos arroyos se determinó de acuerdo con 
nuestro conocimiento de la ictiofauna regional, incluyendo información histórica y 
los datos obtenidos durante este estudio y considerando: condiciones hidrológicas 
(flujos discontinuos, periodos de alta energía); condiciones geomorfológicas (dimen-
siones de hábitat relativamente pequeño durante la estación seca, ocurrencia de pen-
dientes empinadas y planas con cascaditas en la cabecera, presencia de cañones en 
las nacientes y la confluencia con el río Bravo y planicies aluviales); y condiciones 
ecológicas (aparición de manantiales ribereños, vegetación acuática emergente y 
sumergida, tipo de sustrato y corrientes). 
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Basados en estas consideraciones, se asumió que las principales especies de peces 
que potencialmente se producen en ambos arroyos son Campostoma ornatum, Cypri­
nella lutrensis, Cyprinodon eximius, Dionda cf. episcopa, Notropis chihuahua y Astyanax 
mexicanus, con la presencia ocasional de especies más grandes del río Bravo tales 
como Lepomis spp., catostómidos y bagre. 

Debido a que ambos arroyos tienen un régimen de flujo discontinuo, determinamos 
que al menos cuatro especies debían estar presentes (mínimo esperado) para ser 
considerado en excelente estado, suponiendo que el lugar contenía toda la gama de 
microhábitats (corrientes, aguas lentas y piscinas) requeridos por cada uno. Por ejem-
plo, Campostoma ornatum, Dionda cf. episcopa, Astyanax mexicanus, Cyprinella lutren­
sis y Cyprinodon eximius. Para cada lugarsitio, se calculó la riqueza de especies como: 
(número de especies nativas-número de especies no nativas)/número esperado de 
especies nativas. 

Presencia de especies no nativas

La riqueza de especies puede ser “aumentada” por la invasión de individuos no nati-
vos, particularmente en aguas moderadamente perturbadas donde la riqueza de es-
pecies es baja (Zampella y Bunnell, 1998). Sin embargo, este resultado es ecológica-
mente indeseable. Por lo tanto, se restó la cantidad de grupos no nativos al número 
total de especies nativas para calcular la riqueza total. Además, desde que la única 
especie no nativa que se encontró presente en la zona fue el invertívoro nectónico 
Fundulus zebrinus, que compite fuertemente por los invertebrados contra otros inver-
tívoros nativos, restaron su presencia del número total de especies nectónicas nativas 
y de invertívoros para calcular las métricas (vid. infra). 

También se calcularon las siguientes proporciones utilizando las características 
ecológicas y tróficas en Linam et al. (2002) (“*”) y Lozano-Vilano et al. (2009) (“**”): 
1) número de ciprínidos (Campostoma ornatum, Cyprinella lutrensis, Dionda cf. epis­
copa y Notropis chihuahua)/número esperado de ciprínidos; 2) número de especies 
semi-tolerantes (**Campostoma ornatum, **Notropis chihuahua y Cyprinodon eximius)/
número esperado de especies semi-tolerantes; 3) número de especies invertívoras 
nativas (*Cyprinella lutrensis, *Astyanax mexicanus, y *Notropis chihuahua)−número 
de especies invertívoras no nativas [**Fundulus zebrinus])/número esperado de es-
pecies invertívoras nativas; 4) número de especies omnívoras (*Dionda cf. episcopa 
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y *Cyprinodon eximius)/número esperado de especies omnívoras; y 5) número de 
especies nectónicas nativas (es decir, Cyprinella lutrensis, Dionda cf. episcopa, Notro­
pis chihuahua, y Astyanax mexicanus)−número de especies nectónicas nativas [** 
Fundulus zebrinus])/número esperado de especies nectónicas nativas.

Reducción de medidas

Se analizaron un total de treinta y nueve distintos escenarios, incluyendo 13 reales + 
26 supuestas combinaciones de especies asumiendo 100% de ejemplares nativos y la 
presencia de C. ornatum en cada sitio hipotético utilizando análisis de componentes 
principales (acp). El porcentaje de datos fueron tratados usando una transformación 
arcoseno. Descartamos las métricas con los coeficientes más bajos hasta que la va-
rianza acumulada explicada de los dos primeros componentes se convirtió en >80%. 
El conjunto reducido de métricas, sus valores estimados del coeficiente de determi-
nación (r2) y los valores de p se muestran en la tabla 2. La riqueza de especies, núme-
ro de ciprínidos y el porcentaje de especies nectónicas nativas son las métricas que 
contribuyen mayormente al ibi (tabla 3). 

Los puntajes del ibi también se calcularon para cada sitio utilizando la media arit-
mética de cada métrica, que se categorizaron como se indica en tabla 4.

Tabla 2. Correlación estimada (r2) y matriz de significación de correlación (p) 
para el conjunto de métricas reducidas utilizadas en este estudio.

  RE NC NEST NEIN NEO %EP %N %NN

Riqueza de 
especies 

(RE)

- 0.831 0.725 0.868 0.719 0.910 0.739 0.916

Número de 
ciprínidos 

(NC)

0.000 - 0.580 0.738 0.542 0.898 0.555 0.872
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Número de 
especies 

semi-tole
rantes

(NEST)

0.000 0.000 - 0.574 0.574 0.550 0.523 0.546

Número de 
especies 

invertívo-
ras nativas 

(NEIN)

0.000 0.000 0.000 - 0.332 0.883 0.637 0.899

Número de 
especies 

omnívoras
(NEO)

0.000 0.000 0.000 0.039 - 0.507 0.526 0.532

Porcentaje 
de especies 
primarias

(%EP)

0.000 0.000 0.000 0.000 0.001 - 0.589 0.978

Porcentaje 
de ejem-

plares 
nativos
(%N)

0.000 0.000 0.001 0.000 0.001 0.000 - 0.623

Número de 
especies 

nectónicas 
nativas
(%NN)

0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 -
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Tabla 3. Cargas para los dos primeros vectores propios (PC1 y PC2) 
de la matriz r2 en el Cuadro 2.

Variable PC 1 PC 2

Riqueza de especies

0.406 0.071
Número de ciprínidos

0.368 -0.154
Número de especies semi-tolerantes

0.301 0.423
Número de especies invertívoras nativas

0.365 -0.366
Número de especies omnívoras

0.277 0.676
Porcentaje de especies primarias

0.388 -0.293
Porcentaje de ejemplares nativos

0.310 0.209
Número de especies nectónicas nativas

0.391 -0.268

Tabla 4. Categorización de los arroyos San Carlos y San Antonio de acuerdo con 
los puntajes ibi calculados en el presente estudio.

Puntaje Definición

<0 Colapsado

1-24 Pobre

25-44 Justo

45-64 Bueno

65-90 Excelente

91-100 Excepcional
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Resultados y Discusión

Resultados hidrológicos 

Según nuestro análisis, el arroyo de San Carlos tiene una longitud de 67.2 km (tabla 
5) y puede dividirse en cuatro secciones que son representativos de la morfología del 
su canal de su río (figura 4). Por otra parte, el arroyo San Antonio es mucho más 
largo (110.6 km; tabla 5), pero y también fue subdividido se puede dividir en cuatro 
secciones morfológicas (figura 5).

Figura 4.– Vista tridimensional del arroyo San Carlos desde su nacimiento hasta 
su desembocadura, mostrando sus cuatro secciones morfológicas principales.
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Tabla 5. Parámetros morfométricos de las cuencas del arroyo San Carlos y San Antonio.

Cuenca A P Da J Lb j Lc Dd Or Kf Ia Kc Km Tc(h)

San Carlos 719.7 170.7 1678 10 67.2 1.3 4,034 5.6 8 0.32 1.6 1.78 1.94 22.9

San Antonio 2,233.4 302.2 1291 5.6 110.6 0.8 6,045 2.7 8 0.57 1.07 1.79 0.58 64.2

Área de la cuenca (A); perímetro de la cuenca (P); gradiente altitudinal (Ag); pendiente 
media (J); longitud del canal principal del río (Lb); pendiente del canal principal del río (j); 
longitud total del sistema (Lc); densidad de drenaje (Dd); secuencia de órdenes (Or); factor 
de forma (Kf); índice de alargamiento (Ia); coeficiente de compactación (Kc); coeficiente 

de masa (Km); y el tiempo de concentración (Tc).

Figura 5. - Vista tridimensional del arroyo San Antonio desde su nacimiento has-
ta su desembocadura, mostrando sus cuatro secciones morfológicas principales.
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También se encontró que los perfiles longitudinales de ambos arroyos son irregu-
lares, con una tendencia general hacia una forma parabólica. Como sucede general-
mente en los ríos, las pendientes de ambos arroyos son abruptos en la cabecera y más 
suave hacia la boca, con perfiles longitudinales cóncavos en las secciones más eleva-
das y planas en las secciones inferiores. Por otra parte, como se espera para los arro-
yos en regiones áridas, algunos segmentos tienen perfiles escarpados, convexos y 
aplanados como resultado de la surgencia de rocas duras, actividad tectónica recien-
te o cambios repentinos en la morfología del canal asociados con descensos en el 
flujo superficial debido a la infiltración de agua en el suelo (figuras 6, 7). 

Los perfiles longitudinales de ambos arroyos también revelaron rupturas en dis-
tintas alturas, especialmente en el canal principal del arroyo San Carlos (figura 6), 
que podrían representar barreras para la dispersión de peces aguas arriba (como se 
indica por la ausencia de los no nativos Fundulus zebrinus y otras especies que difie-
ren de Campostoma ornatum en las cabeceras del arroyo San Carlos). Estas rupturas 
podrían ser de origen litológico o pueden ser causados por la superposición de diver-
sas etapas de erosión; sin embargo, la causa específica y datación de éstos requiere 
un análisis geológico que está fuera del alcance de este trabajo.

Figura 6. – Perfil longitudinal del arroyo San Carlos. El eje “x” representa la 
distancia a lo largo del río (metros), mientras que el eje “y” representa 

la altitud (metros sobre el nivel del mar).
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Figura 7 - Perfil longitudinal del arroyo San Antonio. El eje “x” representa la 
distancia a lo largo del río (metros), mientras que el eje “y” representa 

la altitud (metros sobre el nivel del mar).

El arroyo de San Carlos

El arroyo de San Carlos es una cuenca montañosa de tamaño mediano (Km = 1.94, A 
= 719 km2) con una red de alta densidad (Or = 8), que es indicativa de un drenaje 
bien desarrollado (tabla 5). Tiene un canal principal largo (Lb = 67.19 km) y un gra-
diente suave (j = 1.3%). La cuenca es moderadamente alargada (Ia = 1.6), por lo que 
el agua que se recoge por sus afluentes alcanza rápidamente el canal principal a lo 
largo de un tiempo de concentración (Tc) de 22.9 h (el tiempo que toma una gota de 
agua en viajar a través de la cuenca desde el punto de elevación más alta a la desem-
bocadura del río).
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Figura 8. – Confluen-
cia de los arroyos San 
Carlos y San Antonio.

La cuenca también tiene un alto gradiente altitudinal (1,678 m), que comprende 
una variedad de pasajes geomorfológicos que favorecen diferentes tipos de ecosiste-
mas. Puesto que el agua se mueve a través del sistema rápidamente, generalmente por 
lo general no conserva grandes volúmenes. La erosión hídrica ocurre como resultado 
de la red de drenaje bien estructurada. La forma alargada de la cuenca resulta en la 
amplia circulación de agua, favoreciendo su captura e infiltración en áreas con pen-
dientes más planas.
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El arroyo de San Antonio

El arroyo de San Antonio es una cuenca montañosa grande (Km = 0.58, A = 2.233,4 
km2), un poco alargada (Ia = 1.07) (tabla 5). Su canal principal es largo (Lb = 110,6 
km), con una pendiente muy suave (j = 0.8%). Su cuenca está formada por varios 
tributarios cortos (Or = 8), bien ramificados y bien desarrollados. Basado en su factor 
de forma calculada (Kf = 0.57), el agua en este sistema tarda mucho tiempo para llegar 
a la desembocadura del río (Tc = 64.2 h), y sus flujos tienden a difundirse en el punto 
de salida del sistema. Estas características son indicativas de una cuenca que puede 
retener grandes volúmenes de agua durante eventos extraordinarios de precipitación.

Sitios de referencia

Se observaron niveles moderados a altos de eutrofización en cada lugar muestreado, 
con excepción de las partes altas del arroyo San Carlos. En total, se recolectaron sie-
te especies de peces (figura 8), que incluyó el no nativo Fundulus zebrinus, que fue 
observado en todos los sitios excepto en el arroyo El Chapo y en las cabeceras del 
arroyo San Carlos. Como se esperaba, la diversidad de peces fue relativamente pobre 
(n = 4 + 1 especies no nativas), en particular en los arroyos San Carlos y San Antonio.

De los 14 sitios muestreados en este estudio, el sitio 1, que se encuentra en las 
partes altas del arroyo San Carlos, recibió un grado de preservación ecológica (epg) 
de B y se encontró que era naturalmente seco. Por el contrario, el sitio 8, que se lo-
caliza en la parte baja del mismo arroyo, recibió un epg de D y estaba seco por el 
desvío de agua para riego en los campos alrededor de la zona. El sitio 11, que se halla 
en el alcance medio del arroyo San Antonio, recibió un epg de C, pero también se 
encontró que era “naturalmente” seco. De los sitios que conservan agua, el sitio 3, 
que se localiza en las partes altas del arroyo San Carlos, recibió un epg de B, pero 
sólo contenía una especie (Campostoma ornatum), mientras que el sitio 12 recibió un 
epg de C pero sólo contenía la especie no nativa Fundulus zebrinus. 

Puntuaciones del ibi 

Las puntuaciones del ibi y epg para los sitios de estudio se muestran en la tabla 6. 
Basado en nuestro análisis, el arroyo El Chapo recibió un epg de B (es decir, sobre 
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todo natural, con pocas modificaciones y un pequeño cambio en el hábitat y la biota, 
sin cambios funcionales en el ecosistema) y la máxima puntuación de ibi (85%, exce-
lente). El lugar con la segunda puntuación más alta fue Las Pilas. El sitio recibió un 
epg de B y un puntaje de 37 (justo). La ubicación con la tercera puntuación más alta 
fue el sitio 9, que se encuentra en El Bosque, en la parte inferior de ambos arroyos, en 
el punto donde se unen y entra en el cañón de Angulo. Este sitio recibió un epg de B 
y un puntaje de 32 (justo). Por el contrario, la ubicación con la puntuación más baja 
fue el sitio 12, que está ubicado cerca del pueblo de Paso de San Antonio y recibió un 
epg de C (moderadamente modificado con la pérdida de hábitat natural y biota, pero 
las funciones ecosistémicas básicas predominan todavía sin cambio) y una puntuación 
de < 0 (colapsado). Todos los sitios recibieron un epg de B o C, pero las puntuaciones del 
ibi pobres (6-24), y la puntuación media del ibi a través de todas las ubicaciones den-
tro de ambos arroyos fue 15 (pobres). Sin embargo, ambos sistemas combinados re-
cibieron un epg total de B y una puntuación general del ibi de 56 (bueno).

Estos resultados indican que las puntuaciones ibi no siempre fueron comparables 
con los epg otorgados a los sitios, y esto también fue apoyado estadísticamente cuan-
do se evaluó la relación entre las marcas obtenidas usando los dos enfoques (r2 = 0.66, 
p = 0.019). Esta discrepancia existe porque los dos indicadores miden cosas diferen-
tes. El epg refleja el estado del ecosistema a un nivel más general, cualitativo, seña-
lando principalmente modificaciones estructurales visibles y cambios funcionales 
que son conducidos por impactos humanos directos e indirectos (es decir, factores de 
estrés). Éstos incluyen daños visibles a la morfología del cauce, o a algunas de las más 
prominentes características del recurso hídrico, tales como la disponibilidad de há-
bitats acuáticos, la situación estructural de la vegetación riparia, signos visibles de 
contaminación y alteraciones a la fuente de energía (es decir, eutrofización), así como 
modificaciones evidentes en el régimen de flujo, incluyendo desvíos y extracciones 
de agua detectable. El epg no necesariamente captura algunos de los cambios natu-
rales o antropogénicos que se producen en los extremos biológicos en un lugar en 
particular con un alto nivel de precisión, sin embargo. Por el contrario, el ibi se cen-
tra en la cuantificación de la desviación de las condiciones ideales en un sitio en 
particular, en este caso, mediante el uso de agrupaciones de peces como “proxy” [es 
decir, un criterio de evaluación biológica] (Karr, 1991, 2006, 2009; Karr y Yoder, 
2004), pero no considera implícitamente los efectos potenciales del clima, la hidro-
logía y el relieve (e.g. la fragmentación estacional de los dos arroyos de estudio o 
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barreras naturales para la dispersión de los peces de origen geológico), ni los efectos 
naturales de fenómenos extremos como sequías. 

También se realizó un análisis de la calidad del agua (wqa), que nos proporcionó 
una medición directa de una característica crítica que puede tener un impacto direc-
to tanto en los aspectos estructurales del ecosistema, visto como una red funcional 
de interacción de elementos bióticos y abióticos, como en sus conjuntos biológicos, 
que comprenden sus bloques de construcción. En nuestra opinión, a pesar de las 
aparentes discrepancias, los tres enfoques utilizados eran complementarios; y mien-
tras que nuestro enfoque epg tendieron a “sobrevalorar” ligeramente el estado de 
conservación del ecosistema, nuestras puntuaciones del ibi tendían a “infravalorar” 
su salud, particularmente en los alcances más altos del arroyo San Carlos, donde pu-
do haber barreras naturales para la dispersión de los peces (y por lo tanto de coloni-
zación), y en algunas secciones de los tramos medio e inferior, donde los tramos 
húmedos del río estacional alternante que caracterizan ambos arroyos naturalmente 
fragmentan ambos sistemas cada año.

Inicialmente se planteó la hipótesis de que la principal fuente de contaminación 
del agua en los sitios de estudio serían potenciales filtraciones de viejas minas aban-
donadas en la zona, seguido de descargas agrícolas y aguas residuales domésticas 
procedentes de las aldeas a lo largo de los arroyos. Sin embargo, nuestros resultados 
wqa sugieren que la principal fuente de contaminación visible proviene de la com-
binación de salidas de riego y malas prácticas de pastoreo. Se detectaron coliformes 
fecales (fc) y coliformes totales (ct) en casi todos los sitios. 

Algunas secciones de los arroyos San Carlos y San Antonio también contenían 
concentraciones de cationes, aniones y otros compuestos químicos dentro de rangos 
seguros, por lo que no representan ningún riesgo. También hemos detectado rastro 
de arsénico (que ocurre naturalmente en la región), hierro y mercurio (cuyo origen 
podría remontarse décadas), que pudo haber tenido un impacto en la abundancia y 
diversidad de peces en el pasado, como ha sido sugerido por Lyons et al. (2000) para 
los lagos del centro de México. 
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Tabla 6. Parámetros fisicoquímicos del agua (medidos in situ) en cada uno de los 
sitios de muestra que retenían el agua. 

Sitios Hora Temp. 
°C

Cond. μS/
cm

DO 
mg/L

pH Salinidad 
mg/L

TDS 
mg/L

ORP mV

S14 17:15 28.61 263 7.92 8.35 0.12 132 197.9

S13 18:40 25.15 804 8.68 7.96 0.39 402 236.8

S12 17:30 29.76 12.1 7.98 0.38 392 254.9

S10 10:45 27.74 2190 8.7 7.46 1.11 1095 242.9

S9 11:30 27.76 2556 5.44 6.44 1.36 1329 241.7

S7 12:36 29.51 2244 10.29 7.42 1.15 1134 244.4

S6 19:50 23.87 1623 6.86 8.12 0.82 812 220.8

S5 19:00 21.09 1412 5.27 7.75 0.71 706 232.3

S4 10:30 30.27 1109 8.34 7.83 0.54 555 240.3

S3 14:20 27.03 1128 7.98 7.98 0.56 564 239.7

Las Pilas 09:43 28.02 1143 7.77 8.12 0.56 572 241.2

El Chapo 12:00 26.31 914 6.32 8.06 0.45 454 240.9

Temperatura (Temp.), Conductividad (Cond.), oxígeno disuelto (DO), pH,       
salinidad, sólidos disueltos totales (TDS) y potencial de oxidación-reducción 

(ORP). SX= Sitio “X”.

También creemos que la presencia de la especie no nativa Fundulus zebrinus en la 
mayor parte del sistema es probable que haya tenido un impacto adverso sobre la 
diversidad de peces. Esta especie que es nativa de los ríos Brazos, el Colorado y Bra-
vo/Pecos en los eua, está actualmente en la lista de especies exóticas de alto riesgo 
para México (conabio, 2015), aunque no es territorial, pueden ser agresivos con 
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otros peces, especialmente durante la temporada de desove (Lee et al., 1980). El 
impacto de este pez en la fauna de peces nativos es actualmente desconocido (Fuller, 
2015), pero si observamos que en algunos lugares donde había una gran cantidad de 
F. zebrinus (sitios 7, 9, 10 y 13), había de una muy baja, a nula, presencia de especies 
nativas (e.g. sitio 12). 

También se ha sugerido que su especie hermana, Fundulus kansae, es una especie 
tolerante que amplía su rango hacia hábitats salinos o alcalinos con alta conductividad 
y ambientes contaminados (uicn, 2013). Encontramos que los sitios 7, 9 y 10, donde 
F. zebrinus claramente fue la especie dominante, tenían valores de conductividad 
de 2.244, 2.556 y 2.190 μS/cm, respectivamente; sin embargo, el sitio 12, donde era 
la única especie presente, tenía niveles mucho más bajos de conductividad (785 μS/
cm), aunque el nivel del agua en este sitio era extremadamente bajo. Nuestros resul-
tados sugieren que F. zebrinus ha desplazado a Cyprinodon eximius y posiblemente a 
otras especies, de estos sitios, posiblemente debido a la competencia asimétrica por 
el hábitat y alimento de anidación, como fue divulgado por Kodric-Brown y Mazzo-
lini (1992) para F. zebrinus y Cyprinodon pecosensis.

 
Conclusiones
 
Consideramos que éste es el primer estudio ictiológico de los arroyos San Carlos y 
San Antonio en la rbbbabi. Los valores del epc, de moderados a bajos, que se obtu-
vieron, la diversidad de peces relativamente baja y la falta de referencias históricas 
nos obligó a construir sitios referencia de manera arbitraria, que se basan en nuestro 
conocimiento de la ictiofauna de la región, los resultados obtenidos desde el cercano 
arroyo El Chapo y la información existente y datos para otros afluentes cercanos del 
rg con condiciones climáticas, hidrológicas, geomorfológicas y ecológicas compara-
bles (De la Maza-Benignos et al., 2009; Burr y Mayden, 1981; Edwards et al., 2002; 
Linam et al., 2002). El análisis sugiere que la salud ecológica global de los arroyos San 
Carlos y San Antonio presenta condiciones de buena a justo. Sin embargo, teniendo 
en cuenta que un sitio obtuvo que “colapso”, ocho sitios obtuvieron calificaciones 
“pobres”, dos sitios “justos”, y sólo el análisis integrado para todo el sistema de arro-
yos obtuvo “bueno”, preguntamos, ¿cuánto del deterioro percibido en la salud se 
puede atribuir a factores antropogénicos y cuánto es debido a las condiciones “natu-
rales” hidrográficas y climáticas?
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Hay una necesidad urgente para preservar la biodiversidad acuática en el cse, pe-
ro esto es todavía posible, en especial si las políticas de gestión de río enfatizan es-
trategias que pueden lograr un uso sostenible, compartiendo los recursos de tierra y 
agua entre las comunidades humanas y el medio ambiente. Por lo tanto, recomenda-
mos la aplicación de medidas de remediación básicas, incluyendo: 1) establecer un 
caudal ecológico que se ocupe de la calidad del agua, cantidad y preocupaciones 
temporales (es decir, el régimen de flujo natural); 2) restringir el pastoreo de ganado de 
las zonas ribereñas y los lechos de arroyos, cercanos a zonas ribereñas, instalando 
bebederos a distancia de los arroyos y promoviendo mejores prácticas de pastoreo; 
3) restauración de áreas ribereñas en sitios específicos, particularmente en los sitios 
5, 13 y 14; 4) uso de tecnologías sencillas para el tratamiento de residuos domésticos 
de las comunidades, por ejemplo, mediante la construcción de bio-filtros o bio-diges-
tores; 5) detener la descarga directa de riego en los ríos, mediante la implementación 
de tecnologías eficientes en el uso del de agua y / o la construcción de estanques de 
oxidación en fuentes puntuales; 6) establecer un programa de control para la especie 
invasora Fundulus zebrinus, en la estación seca, cuando gran número de éstos se pue-
den eliminar de los tramos de río aislados y piscinas; 7) mejorar el hábitat de los 
peces en áreas que mantienen agua durante todo el año; y 8) desarrollar un programa 
de manejo de peces nativos que aborden la propagación de especies nativas de peces 
mediante el uso de refugios artificiales separados del canal principal y que contienen 
saltos o cascadas para actuar como barreras a la invasora Fundulus zebrinus; y áreas 
de repoblación libres de F. zebrinus, particularmente con Cyprinodon eximius y Dion­
da episcopa. 

Para construir sobre los resultados del presente estudio, los esfuerzos de monitoreo 
deben repetirse al menos cada 5 años (incluyendo el uso de macroinvertebrados) 
durante el pico de la estación seca e inmediatamente después de la temporada de llu-
vias, para corregir, ajustar y/o mejorar nuestra comprensión de la condición ecológi-
ca de este ecosistema. No podemos subestimar la importancia del desarrollo sostenible 
de los ríos del desierto para la seguridad hídrica de esta región, la prestación de servi-
cios ambientales y la mejora de los medios de subsistencia regionales y el desarrollo 
económico para las comunidades humanas (De la Maza-Benignos et al., 2014).
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Resumen

El río Usumacinta, en México y Guatemala, es el séptimo sistema dulceacuíco-
la más extenso del mundo y el más grande en Mesoamérica. Este sistema pre-
senta altos niveles de diversidad biológica y endemismos, además de ser uno 
de los pocos ríos ininterrumpidos a lo largo de su cauce en México. En este 
capítulo proponemos una metodología para evaluar la diversidad de linajes 
considerando el posible efecto de la antropización, a través de un análisis que 
utiliza la calidad del agua y la diversidad de linajes genéticos y presencia de 
especies exóticas como criterios para priorizar las estrategias de conservación. 
La caracterización integral del sistema en términos de su diversidad permite 
además la identificación de regiones de alta diversidad (mayor diversidad de 
linajes), así como zonas de vulnerabilidad (peor calidad del hábitat) que podrían 
afectar la diversidad. Considerando éste como un estudio de caso, en términos 
geográficos, la metodología propuesta puede ser aplicada a escalas local y re-
gional como un criterio para establecer zonas prioritarias para la conservación 
de cuencas hidrológicas.

Introducción

Los ríos tropicales se caracterizan por albergar una alta diversidad biológica, 
además de poseer redes tróficas complejas y una mayor productividad, en com-
paración con los ríos templados (Jepsen y Winemiller, 2002). El río Usumacin-
ta corresponde con el sistema tropical húmedo más caudalóso de México, con 
las mayores reservas de agua del país (Rodiles-Hernández et al., 2018), y es 
considerado como una región hidrológica prioritaria, no sólo por su gran ex-
tensión, sino por su heterogenidad ecológica y alta diversidad biológica, particu
larmente en peces donde se incluyen 50 familias y 172 especies (Soria-Ba
rriento et al., 2018), aunque es igualmente diverso en otros grupos, como 
estudios recientes lo han reportado, registrándose más de 150 especies de anfi
bios y reptiles (Muñoz-Alonso et al. 2018), más de 190 géneros de insectos acuá
ticos (Castillo et al., 2018) y 35 especies de moluscos y 13 de crustáceos acuáti
cos (Trinidad-Ocaña, et al., 2018).
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En México, a pesar de la gran relevancia que tienen los ecosistemas de agua dulce y 
de su alto nivel de vulnerabilidad, se ha puesto poca atención al desarrollo de meto-
dologías que permitan establecer programas de evaluación y monitoreo de la biodi-
versidad acuática, así como los procesos que le dan lugar. Más aún, existe abundante 
evidencia de que la actividad humana corresponde con uno de los principales factores 
que afecta y vulnera a éstos ecosistemas dulceacuícolas de manera importante (Saun-
ders y Vicent, 2002; Bennett et al., 2001; Dodds et al., 2013). Lo que es descrito a 
grandes rasgos como actividad humana corresponde en realidad con distintas altera-
ciones (e.g. cambios de uso de suelo, canalización, fragmentación), cambios en el 
régimen hidrológico (e.g. represamiento, solvatación, aceleración de la tasa de eutro-
fización), compromisos en su uso (e.g. urbano, agrícola), así como la contaminación 
derivada de la actividad humana (e.g. desechos industriales, urbanos, agropecuarios, 
mineros). Aunado a las modificaciones físicas del sistema, podemos incluir también 
algunas modificaciones biológicas, que tienen que ver con la introducción-trasloca-
ción de especies no nativas, que pueden afectar la ictiofauna original tanto funcional-
mente a los ensamblajes de las comunidades ícticas (Tonn y Magnuson, 1982), como 
genéticamente —por hibridación— a las especies nativas, alterando así la historia 
evolutiva de un grupo (Magalhaes et al., 2015).

En este sentido, las estrategias de conservación de los recursos hidrológicos deben 
contemplar  un contexto integral, considerando tanto la diversidad (neutral y adap-
tativa) (Morizt, 2002), como los procesos que permitan su continuidad, esto es, deben 
preservar la variabilidad en las historias de vida y la conectividad a través de corre-
dores, a fin de reducir su vulnerabilidad (Cotler and Priego, 2004; Hand et al. 2015). 
Para México, se han planteado algunas estrategias de priorización que usan como base 
el mantenimiento de la diversidad funcional (ver NMX-AA-159-SCFI-2010; Ar-
mas-Vargas et al., 2017; Meza-Rodríguez et al., 2017), a través de índices de integridad 
biótica (Lyons et al., 1995; Martínez et al., 2018). Sin embargo, existen pocos ejemplos 
donde se utilice la diversidad de linajes evolutivos y su vulnerabilidad ante condi-
ciones ambientales (e.g. índices de calidad de agua), como criterios para identificar 
áreas de conservación (Domínguez-Domínguez y Vázquez-Domínguez, 2009; Domín-
guez-Domínguez et al., 2007; Ornelas-García et al., 2012).

El estudio de linajes genéticos permite evaluar la diversidad no sólo a nivel de 
especie, sino a niveles tanto de menor como de mayor inclusión a esta categoría (Mo-
ritz, 2002; Faith y Baker, 2006). Esta información es relevante también para la eva-
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luación de su vulnerabilidad a las condiciones ambientales (Hand et al., 2015). Esta 
estrategia incluye la noción de que la susceptibilidad de una especie ante las pertur-
baciones humanas es dependiente de los rasgos biológicos de la misma, lo que incluye 
su historia de vida, estructura genética y función ecologíca, entre otras (Foden, 2009). 
Actualmente, se ha puesto de manifiesto la relevancia que tienen los estudios de 
genómica del paisaje en nuestro entendimiento de los patrones de co-evolución entre 
los organismos y los seres humanos (Beja-Pereira et al., 2003) y muy probablemente 
esta tendencia seguirá adquiriendo relevancia a través de los estudios meta-genómi-
cos que permiten obtener una dimensión integradora de las relaciones multi-especies, 
y que permitan además identificar la importancia de variables ambientales (e.g. oxíge-
no disuelto y diversidad del microbioma, Ornelas-García et al., 2018). En este senti-
do, es deseable proponer estrategias de conservación desde un enfoque multiespe-
cies-ambiente, de forma que se permita la integración de un sistema complejo como 
el que supone la problemática de conservación de la diversidad de fauna dulceacuíco-
la (Saunders et al., 2002). 

La diversidad de linajes ha sido considerada como una herramienta para el estable-
cimiento de Unidades de Manejo – UM– (Moritz, 2002), por lo anterior en el presente 
capítulo se propone una metodología utilizando el análisis multicriterio que incluye 
la diversidad y endemismos de linajes, así como la vulnerabilidad del hábitat, para el 
establecimiento de regiones prioritarias para la conservación, utilizando a la cuenca 
del río Usumacinta como caso de estudio.

Métodos

Especies focales

Las especies focales permiten reducir el esfuerzo de colecta y enfocar el estudio a 
ciertos grupos que pueden considerarse altamente significativos para el análisis, sin 
embargo algunos criterios son relevantes a considerar cuando se eligen dichas espe-
cies, entre ellos los siguientes: es deseable considerar especies nativas, con una amplia 
distribución en el área de estudio, relativamente abundantes y no sujetas a categorías 
de protección, aunque esto no implica que deben ser tolerantes a la perturbación. 
Además la inclusión de una o pocas especies focales permiten llevar a cabo un análi-
sis detallado de la estructura genética de dichas especies, lo que hace posible probar 
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el efecto que producen las pretubaciones, tanto naturales como inducidas por el hom
bre (e.g. fragmentación y reducción del hábitat).

Identificación de linajes 

Una vez identificadas las especies focales es posible llevar a cabo la caracterización 
de linajes genéticos. Lo anterior puede llevarse a cabo tanto a partir de marcadores 
puntuales (como genes  mitocondriales como el citocromo oxidasa subunidad i (mt-
cox1) o el citocromo b, por citar algunos ampliamente utilizados en grupos de fauna 
dulceacuícola), u otro tipo de datos genéticos (polimorfismos de un solo nucleótido 
o SNP’s). A través de la identificación de linajes es posible estudiar eventos que han 
modificado la historia evolutiva de los grupos y sus linajes, además de evaluar el 
efecto de eventos climáticos, genealógicos e incluso aquellos provocados por el hom-
bre (Domínguez-Domínguez et al., 2007; Ornelas-García et al., 2012). Con este fin, 
en este capítulo hemos llevado a cabo una reconstrucción filogenética utilizando al 
género Astyanax, como grupo focal, para el cual fueron secuenciados 77 individuos 
para un fragmento del gen mtcox1 dentro de la cuenca del río Usumacinta y corres-
pondientes a las tres zonas en que se le ha subdividido: Selva (parte alta), Planicie 
(parte media) y Delta (parte baja), entre las cuales hoy en día existe continuidad 
hidrológica. Se ha incluido además individuos de la cuenca del río Grijalva, al ser una 
cuenca asociada al sistema Usumacinta. La primera es una cuenca impactada por la 
construccion de grandes presas y la Cuenca del Usumacinta tiene flujo continuo. Las 
secuencias obtenidas fueron verificadas y alineadas utilizando el programa Genious 
v. 10.2.6, y la reconstrucción fue llevada a cabo utilizando un método de ‘maxima 
verosimilitud (‘maximum likelihhod’; ML) con el programa de RAxML versión 7.0.4 
(Stamatakis et al., 2008).

Resultados

Podemos apreciar en el alineamiento de las secuencias consenso para cada región de 
estudio (figura 1a), que la región Selva presenta polimorfismos únicos que no se 
observan en el resto de las poblaciones del estudio, además presenta polimorfismos 
compartidos con la cuenca del Grijalva, y que no comparte con la zona de la Planicie 
y Delta de la cuenca del Usumacinta.
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En contraste con el patrón antes descrito, pudimos encontrar polimorfismos que 
no son específicos ni de la región, o linajes (datos no mostrados), que podrían corres-
ponder con sitios polimórficos del fragmento génico utilizado (figura 1b). En términos 
de los linajes recuperados para el grupo de estudio pudimos observar un gradiente 
altitudinal dentro de la cuenca, siendo la Planicie una zona de transición entre la Sel-
va y el Delta. En el primer grupo se recuperó un linaje, el cual agrupó mayoritariamente 
a las poblaciones de la Selva, y unos pocos ejemplares de la Planicie. El segundo grupo 
presenta dos linajes, el primero corresponde con las poblaciones de Delta y Grijalva, 
y el tercer linaje correspondió a las poblaciones del Delta y la Planicie. Estos resultados 
fueron similares a los encontrados en la red de haplotipos (figura 2).

Figura 1. a) Alineamiento de las 
secuencias consenso para el gen 
mtcox1 del género Astyanax en las 
regiones de estudio; b) Topología 
de máxima verosimilitud para 77 
terminales correspondientes a las 
poblaciones de estudio. Los valo-
res de boostrap se muestran en 
cada nodo, G = Grijalva, S= Selva, 
P= Planicie y D= Delta. 
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En la red de haplotipos “Median Joining Network”, construida con el fragmento del 
mtcox1, con el programa PopArt v.1.7 (figura 2), encontramos tres grandes haplogru-
pos, el primero correspondiente a la Selva, con un haplotipo central que se comparte 
con la zona de la Planicie, y el resto de haplotipos están a uno o dos pasos mutacionales 
de éste, el segundo haplogrupo incluye individuos exclusivamente del Delta, y un tercer 
haplogrupo muestra una vez más un haplotipo central, que incluye tanto poblaciones 
de la Planicie y del Delta y una distribución en estrella a uno o dos pasos de dicho ha-
plotipo central. En cuanto a la diversidad nucleotídica y haplotípica encontramos que 
la región de la Planicie, donde confluyen los linajes de la Selva y del Delta, muestra los 
valores más altos, en cambio la región de la Selva fue la que presentó el mayor número 
de haplotipos exclusivos, en comparación con el resto de las regiones (tabla 1). 

Figura 2. Red de haplotipos 
del gen mtcox1 utilizando el 
método de “Median Joining 
Network”, en el programa 
PopArt v.1.7, de Astyanax 
dentro de la cuenca del río 
Usumacinta.

10 Inds. 

1 Ind. 

Selva
planicie
delta
Outgroup
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Tabla 1. Diversidad genética por localidad dentro de la cuenca del río Usumacinta 
del gen mtcox1 para la especie Astyanax. 

Población N h Hd % Haplotipos 

únicos

Pi (π)

Selva 28 16 0.905 69 (11) 0.0035

Planicie 14 10 0.962 30 (3) 0.0126

Delta 24 15 0.949 53 (8) 0.0132

N= número de ejemplares analizados, h= haplotipos encontrados, Hd= diversidad 
haplotípica, Pi= diversidad nucleotídica. En paréntesis el número de haplotipos 
únicos.

Por lo anterior, integrando la diversidad de linajes, diversidad haplotípica y nucleotí-
dica, pudimos observar que la región de la Selva presentó comparativamente niveles 
altos de diversidad, particularmente con un número elevado de haplotipos exclusivos, 
correspondientes a un 69%, en comparación con el 53 y 30% de las otras dos regiones. 
Sin embargo, la región de la Planicie corresponde con una zona de transcisión que 
mantiene la conectividad entre la Selva y el Delta, lo cual queda de manifiesto al 
presentarse en esta región los tres linajes presentes en la cuenca (figuras 1, 2). 

Vulnerabilidad

Se han hecho esfuerzos por integrar las principales variables que pueden alterar la 
diversidad biológica en los sistemas de agua dulce (e.g., figura 3), sin embargo se ha 
demostrado que la introducción de especies y la calidad de agua pueden afectar la 
pérdida de diversidad de especies nativas al afectar de forma importante la estocas-
ticidad demográfica  de las poblaciones (De la Vega-Salazar, 2003, 2006; Lyons et. al., 
1995, 2000; Mercado-Silva, 2006; Soto-Galera, 1999; Gesundheit y Macías, 2018). 
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Figura 3. Esquema de variables que podrían alterar la diversidad biológica de los 
peces de agua dulce a una escala global. Los signos (+) y (-), corresponden con las 
correlaciones entre las variables. Modificado de Oberdorff et al. (2011).

En este sentido, se ha reportado que la distancia geográfica y la densidad de una 
mancha urbana se correlaciona negativamente con la diversidad de especies nativas 
y positivamente con la presencia de especies no nativas (traslocadas o/y exóticas) 
(Ordeñana et al., 2010). 

Para la cuenca en estudio, el río Usumacinta, se ha reportado un fuerte impacto 
por la intruducción del pez diablo (Pterygoplichthys sp.), siendo muy abundante en la 
Planicie y en el Delta de la cuenca, adicionalmente de contar con registros de especies 
exóticas como la tilapia (Oreochromis sp.), la carpa común (Cyprinus carpio) y la 
carpa hervívora (Ctenopharyngodon idella), que podrían afectar la conservación de 
las especies nativas. En algunos casos los motivos de la introducción han estado rela
cionados con fines comerciales y programas gubernamentales, y en otros casos, como 
lo es el del pez diablo, podrían ser desconocidos.
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Calidad ambiental

Los sistemas de agua dulce están entre los ecosistemas más amenazados y que pre-
sentan un menor grado de protección (Lira-Noriega et al., 2015), con un franco 
deterioro sostenido en los últimos años (Domínguez-Domínguez et al., 2006; Ge-
sundheit y Macías, 2018). Las grandes amenazas de estos ecosistemas son en su 
mayoría resultado de la actividad humana, como lo es la modificación de los pulsos 
hidrológicos por su represamiento y canalización, la sobreexplotacción, así como 
contaminación urbana, agrícola e industrial. En México, cerca del 45% del territorio 
se encuentra en un estado de estrés hidrológico crítico, y el 30 % en estado muy 
crítico. Donde el 73% de los cuerpos de agua del país presentan algún grado de con-
taminación, siendo los desechos urbanos uno de los principales impactos (Gesund-
heit y Macías, 2018). 

Una forma indirecta de estimar la integridad del hábitat es a través de la evaluación 
de la calidad del agua, la cual puede ser medida por diferentes parámetros físico-quí-
micos, y si bien existen diferentes índices de calidad de agua, en el presente modelo 
consideramos el índice ponderado de calidad de agua (ICA=WQI) propuesto por 
Dinius (1987), cuyo valor se encuentra entre 0 y 100,  siendo más altos los valores 
de mejor calidad de agua:

                           ...........................................................................................Ecuación 1

Ii = subíndice del parámetro cuyo valor se encuentra entre 0 y 100; Wi = unidad 
ponderada del parámetro, de 0 a 1; y n = número de parámetros.

Se contaba con información para cuenca del río Usucimanta de cuatro parámetros 
físico-químicos, los cuales fueron considerados en esta caracterización: oxígeno di-
suelto (% de saturación), temperatura (ºC), conductividad (mS cm-1) y pH. Debido 
a que no se contó con todos los parámetros propuestos orginalmente por Dinius 
(1987), fue necesario reescalarlos (tabla 2).  

 

€ 

WQI = IiWi
i=1

n

∏
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Tabla 2. Índice de Calidad del Agua para tres regiones de estudio dentro de la cuenca del 

río Usumacinta. 

Variables Dimensión Subíndice Dinius, 

1987

Escalado Selva Planicie Delta

OD_% % Saturación I
DO

=
 

0.82(DO)+10.57

0.1090 0.318 16.24 15.15 14.14

Cond mS cm-1 I
Cond

= 

506(Cond)-0.3315

0.0790 0.230 64.54 56.75 100

pH pH < 6.9 I
pH

= 100.6803 - 

0.1856(pH)

0.0770 0.225 44.18 49.68 55.07

pH = 6.9 - 7.1 I
pH

= 100

pH > 7.1 I
pH

= 103.5- 0.2216(pH)

Tm total ºC I
TºC

= 102.004- 

0.0382(Ta-Ts)

0.0770 0.225 100 100 100

WQI ∑= 0.342 ∑= 1 52.44 51.55 62.38

DO= Oxígeno disuelto, Cond.= Conductividad, Tm total= temperatura total            
(Ta= temperatura ambiental y Ts= temperatura del agua). 

Todas las poblaciones muestran valores de ica por encima de 50 en el índice de 
Dinius, y de acuerdo a dicha escala, la calidad de agua es suficiente para especies 
tolerantes a la perturbación (tabla 2). A pesar de que esperabamos tener diferentes 
valores para cada región antes descrita (Selva, Planicie y Delta), es posible que debi-
do al reducido número de variables ambientales consideradas en este ejemplo los 
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valores no difirieron en cuanto a la vulnerabilidad para fauna dulceacuícola (Dinius, 
1987). Por lo tanto se recomienda en estudios exhaustivos incluir el mayor número 
de variables posibles consideradas por el índice: coliformes totales y abundancia de 
Escherichia coli, alcalinidad, dureza, cloro, nitratos y color (Dinius, 1987), que per-
mita mejorar la caracterización de algunos efectos de la actividad humana (e.g. nitra-
tos y fosfatos). Adicionalmente, se recomienda para casos particulares, explorar mé-
todos alternativos para evaluar la calidad del agua (Lumb et al., 2011). 

Discusión y conclusiones

La evaluación de la diversidad de linajes y la presencia de linajes exclusivos nos per-
miten reconocer zonas que requieren especial atención para la conservación de las 
especies. En el presente ejercicio se propone de manera particular la evaluación de 
la diversidad genética de un género ampliamente distribuido en la cuenca del río 
Usumacinta, como fuente de información relevante que permite establecer y priori-
zar regiones para la conservación de las especies, considerando la diversidad de lina-
jes y algunos criterios de vulnerabilidad provocada por las actividades humanas. En 
este sentido, la especie focal utilizada presentó altos niveles de diversidad genética, 
siendo la Selva la que mostró un mayor número de haplotipos exclusivos, mientras 
que la Planicie, contó con los valores de diversidad más altos, siendo esta region crí-
tica en la conectividad de la cuenca, con una representación de linajes de la Selva y 
Delta, y por tanto de gran relevancia en el mantenimiento de la biodiversidad tanto 
biológica y genética. Se pueden reconocer como factores de vulnerabilidad la intro-
ducción de especies exóticas en las zonas Planicie y Delta, como el pez diablo (Pter­
goplichthys sp.), además de contar con registros de especies exóticas como la tilapia 
(Oreochromis sp.). Finalmente, en cuanto a la vulnerabilidad por la calidad de agua, 
aunque los tres sitios presentaron valores similares, éstos corresponden con valores 
aptos para especies tolerantes a la pertubación, lo que llama la atención debido a que 
esto posiblemente podría repercutir de manera negativa en las especies no tolerantes 
que no fueron consideradas en el estudio. Futuros estudios incluyendo una mayor 
caracterización de la calidad ambiental y en concreto de la calidad de agua para un 
mayor número de especies, pueden ayudar a la integración de esta información en 
los programas de manejo en una de las cuencas con mayor número de endemismos 
y la única a la fecha que no presenta embalses de gran magnitud en el país.
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La introducción de especies por el hombre es un problema mundial que se pre-
senta a lo largo de la historia de manera repetida. Esto forma parte de la vida y 
de la evolución de los ecosistemas, ya que es una de las maneras en que de forma 
natural se ha llegado a tener la biodiversidad actual. Este capítulo se enfoca en 
las especies de peces que, de forma accidental o intencionada, se han introduci-
do en tiempos recientes en cuerpos de agua distintos a los que son originarios. 
A esto es a lo que se llama antropización de la fauna íctica y su estudio es im-
portante debido al daño que estas especies causan en los ecosistemas invadidos. 
El objetivo del presente capítulo es presentar los métodos con que se han estu-
diado estas especies invasoras y que deben iniciar con un cambio cultural y de 
educación ambiental de toda la población.

Introducción

Debemos empezar por reconocer que el manejo e introducción de especies 
llevadas a cabo por el hombre es un problema común en el mundo, se ha pre-
sentado en la historia de manera repetida. Sin embargo, sucede de forma es-
pontánea al existir un suceso vicariante, es decir un accidente de la tierra al 
cambiar el cauce de un río por ejemplo y dividir o juntar a diferentes poblacio-
nes de una especie. Esto es parte de la vida y de la evolución de los ecosistemas, 
ya que es una de las maneras en que de forma natural se ha llegado a tener la 
biodiversidad actual. Además de esas maneras, se puede mencionar que se 
conocen casos de peces, tema central de este capítulo, donde la dispersión de 
especies provocada por fenómenos naturales tales como huracanes, ciclones y 
tornados, han llevado no sólo peces de un sistema acuático a otro, sino todo 
tipo de flora y fauna acuática, que al encontrarse en un nuevo ecosistema, logra 
adaptarse a las nuevas condiciones e invadir de forma exitosa su nuevo hábitat.

Aquí nos enfocaremos en las especies de peces que, de forma accidental o 
intencionada, se han introducido en tiempos recientes en cuerpos de agua dis-
tintos a los que son originarios. Tal es el caso de los peces que son considerados 
exóticos, invasores o simplemente introducidos en sistemas acuáticos de los 
cuales no son originarios, ni su intervalo de distribución corresponde a la cuen-
ca histórica donde se distribuyen normalmente. A esto es a lo que se llama 
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antropización de la fauna íctica y su estudio es importante debido al daño que estas 
especies causan en los ecosistemas invadidos. En el caso de México las especies que 
se han incluido en cuerpos de agua marinos y dulceacuícolas ascienden a 104 de 
acuerdo con Espinosa y Ramírez (2015), siendo que de pocas de ellas se conoce el 
impacto o daño causado a los distintos cuerpos de agua donde se han introducido. Un 
inventario reciente basado en ejemplares de colecciones ictiológicas se puede revisar 
en la página: http://unibio.unam.mx/peces_exoticos-war/.

Durante el último siglo la antropización con especies de peces se ha acrecentado 
debido a muchas razones que se presentarán más adelante, pero que principalmente 
viene del fortalecimiento de las economías fuertemente globalizadas, en las que el 
intercambio de tecnologías y bienes ocurre con más frecuencia con recursos vivos, 
como serían los casos de las técnicas, por ejemplo, de acuacultura y maricultivos y, 
por otro lado, la compra-venta de seres vivos para la acuariofilia. 

En México la obtención de algunas técnicas para la acuacultura ha sido producto 
de compromisos financieros con organismos multinacionales que han promovido el de
sarrollo de los países (Contreras-Balderas et al., 2002). Los cambios en la distribución 
espacial y temporal de especies son un hecho en la naturaleza, por lo cual no se deben 
considerar anormales, pero la gran cantidad de introducciones biológicas en mares, 
ríos, lagos y lagunas representan ya una gran amenaza a la biodiversidad y, por lo 
tanto, a los ecosistemas y sus comunidades.

Todas las especies acuáticas exóticas, consideradas invasoras, al establecerse en 
los cuerpos hídricos del país han mostrado un alto poder para inducir problemas a 
los distintos hábitats y ecosistemas. Estos inconvenientes se han detectado desde 
diferentes puntos de vista, que van desde los problemas biológicos con el paso de 
parásitos de especies introducidas a las nativas y ecológicos al verse degradados los 
hábitats por el impacto causado por el uso desmedido de recursos, por parte de la 
especie invasora, hasta los que son de orden económico, social y cultural. Existen 
varios ejemplos con los peces invasores, pero lo que se debe dejar en claro, es que la 
velocidad con la que las especies invasoras exóticas colonizan los ecosistemas rebasa 
a la ciencia en el estudio de los problemas encontrados a todos los niveles menciona-
dos con anterioridad, lo que ha llevado a comunidades a cambiar de hábitos sociales, 
culturales y alimenticios.

En general, las especies invasoras tienen una alta tasa reproductiva, de corto tiem-
po generacional, que al no tener enemigos naturales llegan a ser especies longevas y 
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que les ayuda a buscar una mayor dispersión en el nuevo ecosistema colonizado 
(Williams y Meffe, 2005). Comúnmente tienen una gran plasticidad genética que 
faculta a estas especies para soportar cambios drásticos en el medio ambiente, per-
mitiendo, entre otras cosas, una gran resistencia a intervalos de condiciones ambien-
tales adversas incluido el clima y los parámetros físico químicos del agua, como la 
salinidad, alcalinidad y temperatura (Williams y Meffe, 2005; Fuller et al. 1999). 
También poseen comportamientos generalistas en cuanto a su alimentación, por lo 
mismo pueden ser gregarios formando cardúmenes, que al paso del tiempo terminan 
con los diferentes hábitats del ecosistema y difícilmente se pueden controlar por lo 
mismo (Williams y Meffe. 2005).

Los impactos que causan las especies exóticas en un ecosistema varían según la 
especie y el ecosistema, esto depende de qué tan vulnerable es el ecosistema, cuando 
la invasión es de una mayor o menor magnitud en los hábitats invadidos (Simon y 
Townsend, 2003). Esos impactos se pueden reflejar en los cambios en la composición 
de la biodiversidad, que por lo general se refieren a pérdidas de especies nativas, que 
no tienen cómo resistir el embate de las invasoras.

Las modificaciones que sufren los distintos hábitats del ecosistema alcanzan a ser 
alteraciones hidrológicas en cuanto a cambios en la calidad del agua, alteraciones 
biogeoquímicas y estructurales y en los cambios en la cadena trófica que afectan a las 
especies nativas (Fuller et al. 1999).

El objetivo del presente capítulo es presentar los métodos con los cuales se estudian 
estas especies invasoras, mismos  que deben iniciar con un cambio cultural y de 
educación ambiental en toda la población, ya que al conocer los daños que causan las 
especies invasoras, no se intentará introducir especies extrañas a un medio ambien-
te sano, incluso se evitaría esta práctica. No está de más comentar que muchas inva-
siones se han presentado por la liberación piadosa de mascotas en ríos y lagos, al 
pensar que van a vivir normalmente en un ecosistema extraño, sin advertir que pue-
den causar un daño permanente a los ecosistemas naturales o simplemente morir 
(Fuller et al., 1999; Contreras-Balderas et al., 2002).

También se tiene que tomar en cuenta la experiencia en la acuacultura, y evitar 
hacer siembras sin control en estanques cercanos a cuerpos de agua, ya que ha suce-
dido que las especies introducidas escapan a dichos ambientes naturales dándose 
invasiones masivas que tienen consecuencias desastrosas en el medio ambiente (Con-
treras-Balderas et al., 2002). La acuacultura controlada es una actividad encomiable, 
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que si se desarrolla con todas las precauciones resultan un negocio rentable y prestar 
el servicio alimentario que han perseguido sus desarrolladores desde un principio de 
sustentabilidad. Por último, algo que no se debe impulsar, la siembra directa de es-
pecies exóticas en ambientes naturales, como en sistemas artificiales como presas y 
estanques que drenen a ríos, lagos o lagunas, ya que la invasión causa daños perma-
nentes no cuantificables a las poblaciones de especies nativas a todo lo largo de las 
cuencas hídricas.

Métodos de estudio

Se tiene que evitar toda introducción de organismos exóticos a un medio natural, 
pero si se lleva a cabo, ésta debe ser precedida por un análisis de riesgos. Este tipo de 
diagnóstico consiste en una valoración del impacto que causará la introducción de 
especies exóticas, o como ya ha sucedido en innumerables localidades, sobre aquellas 
especies ya introducidas, que se desconoce el impacto que están causando en el me-
dio ambiente y que se quiere estudiar (CDB, 2002; Ziller et al. 2005). Existen dife-
rentes tipos de análisis de riesgos, desde los muy complejos y sofisticados, hasta los 
más sencillos y específicos para un sistema hidrológico o solamente a una especie. 
Baker et al. (2005, 2008) han desarrollado un protocolo que se perfecciona de tiem-
po en tiempo y resulta recomendable para los sistemas acuáticos, pero se debe tomar 
en cuenta que se ha diseñado para el Reino Unido, siendo las condiciones muy dife-
rentes a las del trópico y zonas templadas mexicanas. Otro protocolo específico para 
especies de peces dulceacuícolas continentales es el de Copp et al. (2005) llamado 
“fisk” disponible en internet y que se basa en un cuestionario de 49 preguntas que 
definirán el riesgo en que se encuentra la zona a estudiar. Los principales puntos que 
trata se pueden resumir en la siguiente tabla 1.
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Tabla 1. Resumen del protocolo de Copp et al. (2005), cuestionario integrativo.

Criterio Definición Descripción

Adaptación Especies domesticadas, naturaliza-
das, razas, variedades.

Información climática, ambiental. 
Intervalo de distribución. Impacto 
en otra región.

Biología Competencia, parasitismo, depre-
dación, talla, tamaño de población.

Congéneres invasivos, venenosos.

Reproducción Madurez sexual, hibridación, her-
mafroditismo, fecundación.

Huevos sésiles, planctónicos, cui-
dado parental. Densidad poblacio-
nal de larvas, alevines juveniles 
tiempo generacional.

Alimentación Omnívora, planctívora, bentívora, 
piscívora.

Tipos de alimento en la zona, cuanti-
ficación de los recursos alimenticios.

Dispersión Dispersión involuntaria, o volunta-
ria por hábitat apropiado, disper-
sión por huevo, larva, alevín.

Migración de adultos, juveniles, 
por densidad poblacional, repro-
ducción, alimentación.

Tolerancia Salinidad, eurihalinidad, deseca-
ción, velocidad del agua, compe-
tencia. Contaminación.

Cambios climáticos, oxígeno, alca-
linidad, altas tasas de fecundidad.

El análisis debe ser muy detallado en lo que respecta al potencial invasor, dispersión 
y capacidades que puedan afectar no sólo la biología de las especies nativas y su me-
dio ambiente, sino también los impactos económicos, sociales, a la salud de la pobla-
ción de especies nativas y humanas. Por lo cual se recomienda que sea efectuado por 
equipos multidisciplinarios y con la participación de la población afectada, ya que los 
problemas que se han detectado por las introducciones no tienen una solución simple 
y muchas veces implican sacrificios de la población aledaña.
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Primero, se debe conjuntar un completo apoyo de un grupo de expertos. Como se 
trata de sistemas acuáticos, una parte fundamental es el agua. Para su análisis se re-
comienda seguir los métodos proporcionados por De la Lanza-Espino (2014) para la 
determinación de caudal ecológico en cuerpos de agua mexicanos o los de Zorrilla et 
al. (2017) en el que se enfoca el caudal ecológico a la conservación en el río Verde 
Atoyac, en Oaxaca. En ambos estudios se revisan diferentes metodologías para cono-
cer la variabilidad hidrológica, iniciando con el análisis de las series históricas de los 
ríos tratados, pasando por la hidrología básica en cuanto a parámetros físicos y quí-
micos, hasta llegar al conocimiento del régimen de escurrimientos, corrientes y mor-
fología del sistema acuático tratado. La metodología se puede resumir en la tabla 2, 
donde se muestran los principales parámetros a considerar para la evaluación de 
cuatro diferentes cuerpos de agua que pueden encontrarse en el país. En la actualidad 
la toma de datos ya no requiere de tardados análisis de laboratorio, ya que se pueden 
usar aparatos multiparamétricos portátiles (Hach, Ysi, Hanna) que ayudan a tener 
resultados inmediatos y nos permiten planear mejor la estacionalidad de los muestreos 
en concordancia con el resto de los aspectos considerados (fig. 1).

Tabla 2. Parámetros básicos comparativos a evaluar en diferentes cuerpos de agua. 
Modificado de De la Lanza (2014).

Parámetro Ríos   Lagos y embalses Aguas subterráneas Zona costera

Temperatura X X X X

pH X X X X

Conductividad               
eléctrica

X X X

Salinidad X

Oxígeno disuelto X X X X

Nitratos X X X X

Nitritos X X
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Amonio X X X X

Calcio X X X

Magnesio X X X

Sodio* X X X

Potasio* X X X

Cloruros* X X X

Sulfatos* X X X

Alcalinidad X X X

dqo X X

Sólidos suspendidos         
totales

X X

Clorofila a X X

Transparencia              
(Disco Secchi)

X X

Ortofosfatos X X X

Fósforo Total                                
(no filtrado)

X X

Esta información está modificada de la Guía Operativa (gems/agua) del Sistema 
Mundial de Vigilancia Ambiental (gems) (pnuma, oms, unesco, omn); 1978.     
*Pueden estar representados por la dureza.
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Figura 1. Toma de datos de calidad de agua con sondas multiparámetro en diferen-
tes localidades.

En el caso del grupo de expertos, en especial sobre biología de peces, se requiere 
tener un conocimiento total sobre la riqueza de especies nativas, primero de forma 
documental en la literatura del sistema y, posteriormente, verificarla por medio de 
muestreos y monitoreos programados durante el análisis de riesgo. Estos muestreos 
deben incluir los diferentes paisajes del ecosistema y sus comunidades, para lo cual 
se puede seguir el protocolo de Espinosa-Pérez (2014), en el que se realizan colectas 
de peces con diferentes artes de pesca, que van desde el muestreo con redes tipo 
chinchorro playero, fijas como redes agalleras y trampas, hasta atarrayas y con equi-
pos de electro pesca (fig. 2). Estos muestreos y después los monitoreos con periodos 
de tiempo definidos de acuerdo con la emergencia del estudio se pueden realizar de 
forma estacional, mensual, bimestral o de acuerdo a las necesidades del estudio. Los 
muestreos se deben realizar buscando cubrir la zona béntica y pelágica, así como las 
zonas donde cambia el tipo de vegetación o la conformación geológica del cuerpo 
de agua.
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Figura 2. Métodos de colecta de peces, chinchorro, electropesca, trampas y charo-
las, atarraya y chinchorro en lagunas costeras.

Una vez realizado el muestreo de peces, la parte fundamental es la precisión de las 
unidades a estudiar, esto es, conocer la especie o especies invasoras exóticas al am-
biente. Para esto es necesario hacer una correcta identificación de los ejemplares 
colectados, esto debe realizarse con claves especializadas, como ejemplo las de Miller 
et al. (2009) para los peces dulceacuícolas mexicanos introducidos en lugares dife-
rentes de donde son nativos; Trewavas (1983) para las tilapias que se encuentran en 
el país o Armbruster y Page (2006) en el caso de algunos de los peces diablos o plecos 
de la familia Loricariidae que se encuentran en las aguas continentales mexicanas. 
Para la confirmación de la determinación de las especies se pueden consultar bases 
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de datos, como fishbase (http://www.fishbase.org/search.php), que es un sitio don-
de se puede obtener información adicional de la especie invasora a estudiar. Se debe 
confirmar la validez del nombre con el catálogo de especies de la Academia de Cien-
cias de California de Eshmeyer et al. (2017), para evitar sinónimos y problemas de 
identidad de la especie, que puede llevar a emplear metodologías equivocadas.

Una vez establecida la unidad o unidades a trabajar, es decir, conocer el nombre 
correcto de la especie o especies invasoras a estudiar, es indispensable que se plantee 
la posibilidad de realizar estudios poblacionales con el fin de conocer la magnitud del 
problema, para lo cual se debe conservar la muestra completa y así poder realizar 
cálculos sobre la abundancia y distribución de la especie en el sistema. Con los mismos 
ejemplares es posible iniciar los estudios de edad y crecimiento de la población, jun-
to con el análisis de los contenidos estomacales, composición por sexos, estados de 
madurez gonádica y fecundidad. Todo lo anterior es posible estudiarlo siguiendo los 
manuales de ciencia pesquera de Holden y Raitt (1975) o Murphy y Willis (1996) 
sobre las técnicas en pesquerías.

A partir de estos conocimientos básicos, se pueden planificar las formas de com-
batir la invasión de la especie o especies. Conocer cuáles son las tallas máximas y 
mínimas es importante para seleccionar los métodos más adecuados de captura. Co-
nocer la composición por sexo, las épocas de madurez y la fecundidad de la especie 
hará que se pueda planear el tiempo más propicio para evitar la captura de los adultos 
en edad reproductiva, también, al saber qué come la especie se podrá pensar en ten-
der trampas para su captura.

Una vez conocidos esos datos para la mejor planeación del exterminio del pez in-
vasor, se pueden programar una serie de acciones, que van desde aprovechar la es-
pecie para consumo y la eliminación se haga por la gran demanda del pez o bien 
tratar de usar las capturas como harina de pescado para diferentes usos. Sobrepescar 
la especie para llegar a eliminarla de forma definitiva es una buena forma de actuar, 
siempre y cuando no se ponga en peligro a las especies nativas en el momento de 
pescar a las especies invasoras. Esto también hay que tomarlo en cuenta para otros 
métodos de eliminación de la invasora.
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Resumen

El proceso de modelado de nichos ecológicos y distribución de especies ha sido 
producto del desarrollo de la teoría de nicho ecológico y algoritmos que han 
tratado de reproducir las complejas relaciones que dan origen y forma a las 
áreas de distribución de las especies. El presente trabajo muestra una estrategia 
metodológica basada en modelos de nicho ecológico para estimar la adecuabi-
lidad –existencia de condiciones ambientales propicias para una especie– en 
ambientes antropizados. Dicha estrategia consiste en la combinación de mode-
los de distribución de especies “tradicionales” con variables climáticas y topo-
gráficas y modelos basados en variables asociadas a la antropización. Para com-
binarlos se generaron reglas de decisión basadas en los atributos funcionales 
de especies de vertebrados asociados a cuerpos de agua, (un ave (Cinclus mexi­
canus), un mamífero (Noctilio leporinus), un reptil (Kinosternon integrum) y un 
anfibio (Hyla eximia)) que indican el grado de tolerancia a los ambientes antro-
pizados. Aunque la combinación de los modelos climático-antropizados re
presenta una simplificación de una realidad, este tipo de aproximaciones pueden 
dar una idea acerca de cómo se representan las condiciones propicias para una 
especie en gradientes antropizados. No obstante, deben ponerse a prueba en 
campo para conocer la precisión de los modelos.

Introducción

La influencia en los paisajes ejercida por los seres humanos, se ha incrementa-
do de manera exponencial después de la Revolución Industrial desde el siglo 
xviii (Sanderson et al., 2002). Estas modificaciones son producto de una vasta 
gama de actividades que van desde la construcción de viviendas y caminos, el 
uso de todo tipo de combustibles fósiles, carbón, petróleo y sus derivados, 
hasta las expansiones de zonas agrícolas y ganaderas, que han transformado los 
ecosistemas del mundo en paisajes fragmentados (Dornelas, 2010; Newbold et 
al., 2015). No obstante, el grado de antropización de los ambientes varía depen-
diendo de la utilización de los recursos, por lo que es necesario establecer 



348 MODELADO DE NICHO EN AMBIENTES ANTROPIZADOS

criterios cuantitativos que permitan conocer y evaluar las prioridades de conservación 
de la biodiversidad (Ochoa-Ochoa et al., 2017).

En general, los estudios de diversidad y esfuerzos de conservación han considera-
do muy poco las zonas en las cuales existe impacto causado por los seres humanos, 
aunque esto ha ido cambiando en los últimos años (e.g. Agnoletti, 2006; Goddard et 
al., 2010). El impacto humano refleja la antropización que existe en los ambientes 
(Sanderson et al., 2002), lo que corresponde a un gradiente de modificaciones ocu-
rridas de forma directa o indirecta, donde aquellos paisajes o ambientes que han te-
nido poca o ninguna influencia del hombre tendrían una antropización nula. Los 
ambientes con diferentes grados de antropización se alejan de las definiciones rural 
y urbano que han sido definidos por Aurousseau (1921) como:

[...] rurales a aquellos sectores de la población que se extienden en la región y se 
dedican a la producción de los artículos primarios que rinde la tierra, mientras que 
los densos grupos de gente, que no tienen un interés inmediato en la producción 
de materiales para su alimentación y vestido o de confort en general, sino que 
están vinculadas a los transportes, a las industrias, a la compra y venta, o a la ins-
trucción de la población, a la administración del Estado o simplemente a vivir en 
la ciudad, conforman el sector urbano. 

La propuesta de utilizar el impacto humano puede ser mucho más incluyente, co-
mo ocurre para los ecosistemas marinos (Halpern et al., 2008), donde las condiciones 
de urbanización no son aplicables. Es por eso que nos referiremos a gradientes de 
antropización que representan cambios asociados al grado de impacto humano (e.g. 
cercanía a carreteras, cambio en la cobertura vegetal) y no de urbanización a lo largo 
de este capítulo.

Sabemos que no todas las especies responden de la misma manera a la influencia 
humana, mientras que algunas otras presentan declives en sus poblaciones o incluso 
se han extinto (e.g. Quiscalus palustris, Haemig, 2010), otras no presentan cambios 
(e.g. Artibeus jamaicensis y A. intermedius, Saldaña-Vázquez et al., 2010), o incluso 
tienden a aumentar sus poblaciones (e.g. Lithobates berlandieri, Sceloporus variabilis 
y Anolis sericeus, Urbina-Cardona et al., 2006). Estas respuestas diferenciales están 
directamente relacionadas con plasticidad o capacidad de adaptación de las especies 
con el grado de modificación ambiental que exista en el ambiente. La plasticidad se 
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puede inferir a partir de los rasgos de historia de vida, que son todas aquellas carac-
terísticas que interactúan con el ambiente y que tienen un efecto, positivo o negativo, 
en la adecuación de los individuos (Pla et al., 2012). En este sentido, dichas caracte-
rísticas se pueden utilizar para estimar la probabilidad de presencia de las especies 
en ambientes antropizados.

En términos de biodiversidad el conocimiento tanto en descripción de especies 
(carencia Linneana) como en aproximación a las áreas de distribución (carencia 
Wallaceana) sigue siendo escaso (Whittaker et al., 2005). Debido a esto, la estima-
ción de áreas de distribución ha sido un recurso fundamental, y dentro de este 
campo, el modelado de la distribución de especies (Species Distribution Mode-
lling-sdm) ha tomado gran auge desde sus inicios en la década de los ochenta. En 
este sentido el proceso completo de generar una distribución modelada se puede 
dividir en dos fases: 1) la creación del modelo de nicho ecológico en un espacio 
multidimensional definido por las variables ambientales utilizadas; y 2) su proyec-
ción en un espacio geográfico.

El proceso de modelado se acompaña del desarrollo de la teoría de nicho ecológico 
y estrategias metodológicas (Peterson et al., 2011) para tratar de reproducir las rela-
ciones complejas (e.g. biológicas, históricas) que dan origen y forma a las áreas de 
distribución. Los algoritmos establecen la relación entre los atributos ambientales y 
las localidades por medio de valores de probabilidad que son interpretados como la 
“adecuabilidad del hábitat” (habitat suitability) e indican la existencia de condiciones 
ambientales propicias o adecuadas para una especie (Elith et al., 2010).

Sin duda, el modelado de distribución de especies es una herramienta importante 
relacionada con la estimación de áreas de distribución y se utiliza en distintos aspec-
tos (biogeográficos, ecológicos, evolutivos). El método se puede relacionar con fac-
tores antropogénicos que estén vinculados con los ambientes urbanos, por lo que el 
objetivo de este capítulo es combinar el marco teórico del modelado de distribución 
de especies, con la ecología funcional y variables que indiquen impacto humano pa-
ra poder estimar gradientes de adecuabilidad de hábitat que permitan establecer 
modelos en ambientes antropizados.
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Métodos

Base teórica de la adecuabilidad del hábitat

La estimación de las áreas de distribución, basadas en modelos de nicho ecológico, 
tiene su fundamento en generar relaciones (de diferentes modos y con distintos al-
goritmos) de los valores de las variables ambientales en las que geográficamente se 
encuentra la localidad de registro. En estas relaciones se generan supuestos (grosso 
modo) de la siguiente forma: si la especie (S) está en un lugar dado (G) con los valo-
res ambientales (X), entonces el proceso de modelado corresponde a una primera 
fase donde la identificación de los valores ambientales (X) es dado por el muestreo 
geográfico (G) de la especie (S) y el cálculo de la adecuabilidad donde se establece 
la pertenencia de la fase anterior a un conjunto de variables ambientales (X) de las 
posiciones geográficas (G) en un área determinada. Esto genera mapas que indican 
el grado en que las condiciones ambientales reflejan las condiciones propicias donde 
se tienen localidades de registro.

Tabla 1. Rasgos funcionales de las especies utilizadas en el análisis para evaluar su               
tolerancia a los ambientes antropizados, los rasgos se obtuvieron de las opiniones de          

expertos, así como de las observaciones personales de los autores.

  Capacidad 

de 

dispersión

Hábitat 

acuático 

asociado

Alimentación Sujeto a 

explotación

Tolerancia

a la 

perturbación

Referencia

Kinoster­

non 

integrum

Media Ríos y 

cuerpos 

de agua

Generalista 

oportunista

Sí Alto Flores-Villela 

(com. pers.)

Hyla eximia Baja Arroyos Carnívora 

generalista

No Medio-alto Ochoa-Ochoa 

(Obs. pers.)
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Cinclus 

mexicanus

Baja Ríos y 

arroyos

Insectívora 

principal-

mente

No Medio-bajo Wilson y 

Kingery 

(2011)

Noctilio 

leporinus

Baja Ríos, 

arroyos, 

lagos, 

lagunas

Piscívora 

principal-

mente

No Bajo Uribe y 

Castro-

Arellano 

(2014)

Para evaluar el método propuesto seleccionamos cuatro especies de distintos gru-
pos taxonómicos que a su vez tienen diferentes tolerancias a la perturbación: un ave 
(Cinclus mexicanus), un mamífero (Noctilio leporinus), un reptil (Kinosternon inte­
grum) y un anfibio (Hyla eximia) todos ellos asociados a cuerpos de agua. Estos ta-
xones fueron evaluados con base en sus características funcionales para determinar 
el nivel de tolerancia a ambientes antropizados (tabla 1).

Base de datos de las especies utilizadas

Los registros de las especies fueron seleccionados a partir del periodo: 1970-2013, 
para que exista congruencia temporal con las variables ambientales (véase más ade-
lante). En el caso del H. eximia y la K. integrum los datos se tomaron de la base más 
completa de Herpetofauna Mexicana que existe, la cual contiene los registros de 
herpetozoos mexicanos que se encuentran en más de 40 colecciones a nivel mundial. 
Por otro lado, los registros del N. leporinus y de C. mexicanus fueron tomados direc-
tamente de sistemas de información de biodiversidad, gbif (http://www.gbif.org) y 
aVerAves (http://ebird.org/content/averaves), sólo en el caso de N. leporinus se 
complementó con registros de literatura publicada (Medellín et al., 1986; Elizalde-Are-
llano et al., 2004; Vargas-Contreras et al., 2008; Santos-Moreno et al., 2010; Avila-To-
rresgatón et al., 2012). En todos los casos se eliminaron los registros duplicados en-
contrados en las distintas fuentes.
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Modelos de nicho tradicionales

De forma tradicional, para generar los modelos, se relacionan los atributos ambien-
tales, generalmente climáticos y topográficos, con las localidades de registro (Peter-
son et al., 2011). Nos permitimos llamarles modelos de nicho tradicionales porque 
utilizamos las mencionadas variables para modelar: 

a) Variables bioclimáticas. Utilizamos 19 coberturas bioclimáticas derivadas de 
temperatura y precipitación (chelsa 1.2, Karger et al., 2017). Éstas incluyen infor-
mación mensual para el periodo de 1979 a 2013 con una resolución de ~1km2.

b) Variables topográficas. Para complementar la información bioclimática, utiliza-
mos dos variables topográficas, la altitud y el índice topográfico. Ambas coberturas 
fueron obtenidas del proyecto (Hydro1k, https://lta.cr.usgs.gov/hydro1k), también 
con una resolución de ~1km2.

Antes de generar el modelo realizamos todas las buenas prácticas que se recomien-
dan en el proceso: 1) checamos visualmente las localidades geográficas eliminando 
todas aquellas que no estuvieran en la zona de la distribución reportada por la litera-
tura; 2) eliminamos los registros duplicados por pixel para evitar el sesgo en los 
modelos; 3) hicimos evaluaciones ambientales a través de un pca con los valores 
ambientales de las localidades de registro inspeccionando los registros alejados de la 
nube de puntos individualmente; 4) evaluamos las variables ambientales a través del 
factor de inflación de varianza (vif) para eliminar las variables colineares. Las varia-
bles utilizadas para cada especie se encuentran en la tabla 2; y, finalmente, 5) defini-
mos el área accesible o “M” para cada especie seleccionando las ecorregiones de 
conabio (inegi et al., 2008) a partir de los registros.
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Tabla 2. Variables climáticas utilizadas para generar los modelos de adecuabilidad 
tradicionales (chelsa 1.2, Karger et al., 2017).

Variables climáticas Cinclus 
mexicanus

Noctilio 
leporinus

Kinosternon 
integrum

Hyla eximia

Bio2. Intervalo diurno de         
temperatura.

X X

Bio3. Isotermalidad. X X X X

Bio4. Estacionalidad de la          
temperatura.

X

Bio5. Temperatura máxima del 
mes más cálido.

X

Bio9. Temperatura media del     
trimestre más seco.

X X

Bio12. Precipitación anual. X

Bio13. Precipitación del mes    
más húmedo.

X X X

Bio14. Precipitación del mes    
más seco.

X

Bio15. Estacionalidad de la       
precipitación.

X X X X

Bio18. Precipitación del trimestre 
más cálido

X X X X

Bio19. Precipitación del trimestre 
más seco.

X X X X

Modelo digital de elevación. X X X
Índice topográfico. X X X X
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Modelo de nicho antropizado

Para generar estos modelos utilizamos las siguientes coberturas que reflejan distintos 
aspectos de antropización:

a) Densidad poblacional. Con base en el sistema de integración territorial (iter; 
http://www.beta.inegi.org.mx/proyectos/ccpv/2010) del Censo de Población y Vi-
vienda 2010, se calculó la cobertura de densidad poblacional, utilizando una función 
de densidad kernel (kernel density) considerando el valor de población total por cada 
localidad para lograr la interpolación de datos.

b) Distancia a caminos. Consideramos la Red Nacional de Caminos 2014 (inegi, 
2014) para tener una estimación lo más aproximada posible de la red carretera na-
cional acorde con el periodo de las coberturas climáticas que se utilizaron en el mo-
delo de nicho tradicional. Esta cobertura fue preparada calculando, para cada celda, 
la distancia euclidiana (en metros) más cercana a una carretera.

c) Cobertura vegetal. Representan el porcentaje de bosque que se tiene en 30m2, 
tiene valores entre 0 y 1 (Hansen et al., 2013). Para uniformizar las variables a ~1km2 
se re-escaló la cobertura utilizando el promedio.

d) Pérdida de cobertura vegetal. Esta cobertura tiene valores de 0-15, en los que 
cada uno de los valores representa un año en el que se ha perdido cobertura vegetal 
(Hansen et al., 2013). Es decir, si todos los años se pierde cobertura en un sitio, el 
pixel tendrá valor de 15. Para poder estimar la tasa de cambio, agrupamos los años 
en 2 periodos, 2000-2005 y 2006-2010, y se calculó la tendencia de cambio con la pen
diente entre ambos periodos. Debido a que el cambio sólo permite el cálculo de 
pérdidas de la cobertura vegetal tomamos el valor absoluto de la pendiente. En este 
sentido, el valor máximo posible es 1 que representa una pérdida total de la cobertu-
ra vegetal y el menor es 0 que representa que no hubo cambios. Si los registros de 
una especie se asocian a valores de cambio altos, entonces se puede suponer que la 
especie está aprovechando estas modificaciones hacia la antropización.

e) Mapa de afectación humana. Es el resultado de una suma aritmética de 10 ele-
mentos que representan impacto humano (uso de suelo y vegetación, población, vías de 
comunicación, presas y cuerpos de agua artificiales, líneas de transmisión, plantas 
generadoras de energía eléctrica, aeropuertos, minas, pozos petroleros, distritos de 
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riego) sobre el territorio mexicano. Tiene valores de 0 a 15, donde 0 representa un 
impacto humano nulo y 15 un alto impacto.

Para estos modelos no se eliminaron las variables colineares con toda la intención 
de que éstos fueran sobre-ajustados bajo el supuesto de que la adecuabilidad de los 
ambientes antropizados se encuentran agrupados, principalmente, en centros urbanos. 

Para la creación de los modelos tradicionales y los antropizados se utilizó R 3.4.2 
(R Core Team, 2017) a través de la plataforma de biomod2 (Thuiller et al., 2016). En 
esta plataforma se pueden ensamblar los modelos generados por diferentes algoritmos 
implementados, en nuestro caso utilizamos ocho algoritmos: red neuronal artificial 
(Artificial Neural Network, ann), análisis de árboles de clasificación (Classification 
Tree Analysis, cta), análisis flexible de discriminantes (Flexible Discriminant Analy-
sis, fda), modelos de incremento generalizado (Generalised Boosting Model, gbm), 
modelos lineares generalizados (Generalised Linear Models, glm), regresiones múl-
tiples adaptativas (Multiple Adaptive Regression Splines, mars), máxima entropía 
(Maximum entropy, MaxEnt) y bosques aleatorios (Random Forest, rf). Para hacer 
el modelo de consenso se utilizó la opción de la mediana debido a que este tipo de 
ensamble es poco sensible a los valores extremos (Thuiller et al., 2016). 

Adecuabilidad en ambientes antropizados

Para obtener el modelo se combinaron el modelo tradicional y el de nicho antropiza-
do con base en los rasgos funcionales de cada especie y a la tolerancia a la perturbación. 
Utilizamos la estimación del nivel de tolerancia para determinar la adecuabilidad en 
ambientes antropizados a través de la combinación de los modelos. Esta combinación 
se da bajo los supuestos de tolerancia a la perturbación de la siguiente forma: toleran-
cia alta, la adecuabilidad de los modelos (ambientales y antropizados) se suman; tole-
rancia media, la adecuabilidad de los modelos se promedian y tolerancia baja, en este 
caso la adecuabilidad los modelos se resta (ambiental menos antropizado).

Resultados 

Obtuvimos un total de 739 registros de presencia para las cuatro especies de verte-
brados; sin embargo, al descartar los registros duplicados y eliminar los registros 
duplicados por pixel únicamente utilizamos 223 registros (H. eximia, 452 registros 
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totales con 107 registros depurados por localidad, K. integrum 82 registros totales con 
33 registros depurados, de N. leporinus 38 con 22 registros depurados y de C. mexi­
canus 67 con 61 registros depurados.

Se obtuvieron modelos de distribución con desempeño bueno o malo para cada 
algoritmo desde el punto de vista tradicional, a diferencia de los modelos únicos de 
variables antropizadas los cuales tuvieron un bajo desempeño. Sin embargo, el des-
empeño de ensambles de modelos, en ambos casos, siempre fue mejor con las medi-
das de evaluación utilizadas (roc, tss y Kappa). Aquí presentamos únicamente los 
valores de la roc debido a que es la medida de evaluación más utilizada en este tipo 
de modelos para predecir áreas de distribución (tabla 3). Los modelos consenso de 
las especies mostraron valores diferenciales de adecuabilidad con los dos juegos de 
variables y su combinación final aplicada para cada especie (figura 1). 

Figura 1. Gradientes de adecuabilidad generados con variables climáticas y topográficas (vct), 
variables antropizadas (va), y la combinación de ambos a partir de los rasgos funcionales. Ki­

nosternon integrum A, B, y C respectivamente, éste último generado con la suma de los modelos. 
Hyla eximia D, E, y F respectivamente, éste último generado con el promedio de los modelos. 

Cinclus mexicanus G, H, y I respectivamente, éste último generado con el promedio de los mo-
delos ponderando el vct. Noctilio leporinus J, K, y L respectivamente, éste último generado con 

la resta de los modelos vct-va . Entre más oscuro el color mejor es la adecuabilidad.
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Tabla 3. Resultados de los modelos individuales utilizados para estimar la adecuabilidad de 
especies en ambientes antropizados.

Variables climáticas Cinclus 
mexicanus

Hyla eximia Kinosternon 
integrum

Noctilio           
leporinus

glm 0.939 0.934 0.912 0.981

gbm 0.952 0.946 0.910 0.997

cta 0.867 0.885 0.731 0.942

ann 0.889 0.847 0.910 0.977

fda 0.922 0.923 0.926 0.999

mars 0.943 0.929 0.866 0.974

rf 0.967 0.948 0.822 0.992

MaxEnt 0.960 0.874 0.938 0.857

ROC consenso 0.987 0.979 0.968 0.999

             Variables antropizadas
glm 0.780 0.833 0.660 0.793

gbm 0.854 0.823 0.590 0.794

cta 0.766 0.719 0.422 0.707

ann 0.798 0.769 0.629 0.722

fda 0.803 0.841 0.808 0.351

mars 0.863 0.824 0.650 0.729

rf 0.837 0.793 0.528 0.753

MaxEnt 0.830 0.846 0.699 0.847

roc consenso 0.916 0.911 0.903 0.908
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Discusión

Los modelos de distribución de especies han sido una herramienta ampliamente uti-
lizada para entender la realidad de las áreas de distribución, al grado de que reciente-
mente se han implementado modelos mecanicistas que tratan de incluir característi-
cas fisiológicas y biofísicas de las especies. Sin embargo, involucrar el gradiente de 
antropización en los modelos no ha sido abordado de forma amplia. Lo que se ha 
hecho de manera tradicional es descartar las áreas antropizadas como no viables (e.g. 
Peterson et al., 2006, Ríos-Muñoz y Navarro-Sigüenza, 2009), bajo el supuesto de 
intolerancia a estos tipos de ambientes, eliminando la posibilidad de plasticidad, adap-
tación y/o tolerancia que pueden presentar las especies a los ambientes antropizados, 
tema que ha sido abordado solo de manera somera (Sierra-Morales et al., 2016).

La combinación de los modelos climático-antropizados representa la simplifica-
ción de una realidad que puede llegar a ser más compleja y que, en algunos casos, 
ha sido abordada sólo utilizando coberturas impacto humano como una variable más 
en los modelos, sin prestar atención a la posible respuesta de las especies (Tytar et 
al., 2015). Aunque la combinación de los modelos no permite representar modifica-
ciones diferenciales a nivel geográfico, en lugares donde los modelos antropizados 
representan una ventaja para las especies y, al mismo tiempo, un detrimento en otras, 
la identificación de características funcionales es un componente importante en la 
determinación de su posible adaptación a los cambios antropogenicos. Un posible 
ejemplo es el de la cotorra argentina (Myiopsitta monachus) que se encuentran en el 
“Central Park” de Nueva York, donde las condiciones microclimáticas y de cobertu-
ra vegetal de la ciudad le permiten sobrevivir, aunque este fenómeno no necesaria-
mente se da en otros centros urbanos. Por otro lado, la simplificación de la realidad 
es la naturaleza misma de todo modelo matemático por lo que es necesario ponerlo 
a prueba. A pesar de lo anterior creemos que este tipo de aproximaciones nos pueden 
dar una idea acerca de cómo se representan las condiciones propicias para la especie 
en gradientes antropizados a diferencia de lo que se ha hecho en otras aproximacio-
nes. Queremos enfatizar que la propuesta metodológica que aquí presentamos debe 
probarse en campo con la finalidad de conocer la precisión de los modelos de dis-
tribución generados.
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Resumen

Existe una necesidad urgente de tener un conocimiento actual y preciso de las 
poblaciones de aves acuáticas y de las presiones que soportan, esto con el fin 
de obtener un buen diagnóstico del estado de conservación de las mismas. Las 
amenazas principales para las aves acuáticas provienen de la degradación de los 
humedales a nivel mundial, principalmente en zonas áridas y semiáridas (Junk, 
2002), las cuales ocupan el 52% de la superficie del país y son predominantes 
en el norte y centro de México (Castelán, 1999).

Para obtener información sólida sobre la biología y estado de conservación 
de las aves acuáticas es necesario definir, con anticipación, los objetivos y mé-
todos que se utilizarán. Existen pocos escritos sobre el muestreo de las aves 
acuáticas (Koskimies y Pöysä, 1989; Delany, 2005; Camp et al., 2014) en com-
paración con los que tratan este tema para las aves terrestres. El muestreo de 
las aves acuáticas presenta características especiales debido a cualidades dife-
rentes de las aves acuáticas con respecto a las terrestres, así como a caracterís-
ticas propias del ambiente acuático de zonas semiáridas y templadas del centro 
de México. En el presente escrito se abordan, de manera sucinta, estos temas y 
se aportan recomendaciones para realizar conteos de aves en zonas y épocas 
de no reproducción, se analizan algunas consideraciones sobre los métodos de 
muestreo posibles de utilizar, y se consideran aspectos importantes para reali-
zar estudios sobre su biología reproductiva.

Cualidades importantes de las aves acuáticas

Las aves acuáticas presentan comportamientos que deben tomarse en cuenta 
en el conteo de sus poblaciones. Entre éstos se encuentran los siguientes: 

Las especies de aves acuáticas tienen diferentes preferencias ambientales, 
relacionadas generalmente con la profundidad, la vegetación, la cantidad de 
nutrientes, el tipo de sustrato presente (e.g. arcilla, arena, rocas) o la presencia 
de peces (Weller, 1999; Pineda-López, 2011); por lo que en cuerpos de agua 
distintos, o en porciones del mismo cuerpo de agua con diferencias en dichas 
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características, habrá comunidades de aves distintas (Pineda-López, 2009). En oca-
siones se presenta alta abundancia de individuos de ciertas especies en algunos am-
bientes, como zonas con poca pendiente y profundidad, o con alta cantidad de nu-
trientes en el agua (eutróficos), o que estén o hayan estado cubiertas por vegetación 
(en especial por plantas comestibles como Polygonum mexicanum), sobre todo si di-
chos sitios son relativamente amplios (desde pocas decenas de hectáreas; Pine-
da-López, 2009). Muchas especies tienden a agregarse en grupos grandes multiespe-
cíficos en zonas de alimentación o descanso.

Dentro de una región, las aves acuáticas utilizan un conjunto de cuerpos de agua 
si es que las condiciones del embalse original cambian y no les favorecen (Weller, 
1999), lo cual es común en embalses temporales como los que se presentan en zonas 
semiáridas con marcada temporada de lluvias (figura 1). Dichos movimientos suceden 
en menor grado en algunas especies cuando se encuentran anidando, lo cual no es 
frecuente en zonas semiáridas del centro de México donde se reproducen sólo algu-
nas aves acuáticas (Pineda-López, 2009; Pérez-Elissetche et al., 2011).

Figura 1. Presa Santa Catarina, Querétaro en época de estiaje (izquierda), y a final de la 
época de lluvias (derecha). Fotografía: R. Pineda.
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Algunos grupos de aves presentan exigencias ambientales que hacen difícil su de-
tección, como es el caso de aquellas que prefieren o se presentan exclusivamente en 
zonas con vegetación densa, como tules (Scirpus, Typha), o diversas plantas herbáceas 
que pueden sobresalir hasta más de un metro del nivel del agua (e.g. Polygonum, 
Echinocloa, figura 2), o restos de cultivos, entre otros. Adicionalmente, algunas espe-
cies como los avetoros (Ardeidae) y los rálidos (Rallidae) tienen hábitos crípticos, 
por lo que su detección es aún más complicada y existen protocolos específicos para 
ellas (Conway, 2014), que no se tratarán en este escrito.

 
Figura 2. Polygonum mexicanum, planta herbácea semiacuática. 

Fotografía: R. Pineda.

Las aves se moverán nadando o volando si perciben la presencia del observador a 
un límite menor a su “distancia de alerta”, empezando generalmente por las de mayor 
tamaño (Fernández-Juricic y Shroeder, 2003). Cuando un ave nada o vuela, otras 
también lo harán, por lo que la perturbación puede ser amplia y las parvadas en vue-
lo numerosas. Las aves que han sido perturbadas pueden moverse a otra zona del 
mismo embalse, o volar a otro si el embalse es pequeño, por lo que estos movimien-
tos pueden provocar que las aves se cuenten dos veces o no se cuenten si abandonan 
el cuerpo de agua. 



368 AVES ACUÁTICAS DEL CENTRO DE MÉXICO

Las aves acuáticas se mueven dentro de un cuerpo de agua de acuerdo a las activi-
dades que llevan a cabo en relación con la hora del día, principalmente descanso o 
alimentación. En las primeras horas de la mañana algunas especies se alimentan en 
lugares expuestos y se encuentran relativamente dispersas, mientras que hacia el 
medio día pueden estar reunidas descansando en las orillas (e.g. patos chapoteadores) 
o hacia el centro del cuerpo de agua (e.g. patos buceadores). Esto hace que su obser-
vación pueda ser en un horario más amplio que en aves terrestres que se ocultan al 
medio día, si bien hay que tener cuidado con algunas especies de garzas que pernoc-
tan en árboles generalmente dentro o cercanos a embalses, por lo que hay que bus-
carlas en estos sitios si es temprano (posiblemente la primer hora de la mañana).

En el centro de México, más del 50% de las especies de aves acuáticas son migran-
tes neotropicales (que atraviesan el trópico de cáncer en su migración), por lo que 
su presencia se restringe hacia la época de invierno, aunque en algunos casos pueden 
permanecer casi todo el año (e.g. Actitis macularius; Pineda-López, 2011). También 
las aves residentes pueden ser menos abundantes en parte de la primavera y el vera-
no (Pineda-López, 2011; Berumen-Solórzano et al., 2017), debido a que en estas 
épocas los cuerpos de agua se reducen y las aves migran a zonas de reproducción. 
Todo lo anterior hace que existan cambios considerables entre las comunidades de 
verano y las de invierno. 

Por otro lado, las especies migratorias en tránsito pueden estar presentes sólo al-
gunos días del año (e.g. Pluvialis dominica y Limosa haemastica) ya que utilizan cuer-
pos de agua para descanso y alimentación en su ruta migratoria, especialmente en 
primavera (Pineda-López y Arellano-Sanaphre, 2010). Algunas otras especies pre-
sentan comportamiento nómada (e.g. Dendrocygna autumnalis y Mycteria americana) 
o su presencia es ocasional en zonas alejadas de las costas (e.g. Thalasseus maximus 
y Pelecanus occidentalis; Pineda-López y Arellano-Sanaphre, 2010; Pineda-López et 
al., 2013).

Algunas aves se encuentran en el embalse sólo por horas durante el día, como es 
el caso de Bubulcus ibis, que puede pernoctar posada en árboles dentro del cuerpo 
de agua y sale a las primeras horas del día para alimentarse. Esto hace que los con-
teos de esta especie sean muy variados a distintas horas del día y debe decidirse si 
puede ser considerada para análisis que involucren su abundancia.
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Características de los hábitats lénticos de zonas semiáridas

Los cuerpos de agua continentales pueden presentar características que dificultan la 
observación de las aves acuáticas.

El tamaño de los cuerpos de agua suelen ser muy variable. Los embalses chicos, de 
menos de 5 ha, poseen una relativa alta riqueza y abundancia de aves acuáticas si 
cuentan con vegetación y son poco perturbados (Pineda-López, 2009), ya que per-
turbaciones repetidas son causa de que las especies abandonen temporal o definiti-
vamente el sitio.

En un embalse, el área cubierta por agua y la vegetación varían a través del ciclo 
anual (hidroperiodo, sensu Bolduc y Afton, 2008), dependiendo de las características 
climáticas y físicas de la cuenca o microcuenca en que se sitúe, así como del uso que 
se haga del agua en el caso de las presas (figura 3).

Figura 3. Área cubierta por agua en un hidroperiodo en tres embalses de una zona 
semiárida del centro de México. Elaboración propia.
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El hidroperiodo de muchos de los embalses de zonas tropicales de México, que prin-
cipalmente tienen lluvias en verano, que no son alimentados por una corriente fluvial 
permanente, y que se encuentran en zonas semiáridas, por lo general son así: en pri-
mavera, por la época de estiaje ocurre una concentración de los nutrientes y la menor 
extensión y profundidad del embalse, llegando incluso a secarse. En verano, con las 
lluvias aumenta su extensión y profundidad, y por lo general la vegetación y una mayor 
cobertura de especies estacionales (figura 1). A finales del verano o principios de oto-
ño se alcanza el tamaño máximo y la mayor cobertura vegetal que puede incluir restos 
de cultivo inundados. En invierno la vegetación estacional y el tamaño del cuerpo de 
agua va disminuyendo, si bien las semillas y restos vegetales permanecen y siguen 
siendo un alimento importante para las aves acuáticas. En presas, este hidroperiodo 
puede ser alterado de acuerdo a los propósitos para las que fueron creadas, por ejemplo, 
si se utiliza para riego en invierno-primavera se reduce aún más el embalse. En cuerpos 
de agua de climas subhúmedos la variación del hidroperiodo puede ser menor.

En algunos embalses la vegetación suele ser abundante en las orillas, lo que oculta 
a muchas especies dentro de ella y puede impedir que desde la orilla se observen 
individuos que se encuentren en aguas abiertas detrás de la vegetación. Dependiendo 
de la pendiente del terreno, la vegetación puede extenderse hacia el interior del em-
balse (figura 1). Por otro lado, orillas con vegetación muy abierta o escasa ocasionan 
que el observador sea fácilmente detectado por las aves y la distancia de alerta de las 
aves sea más amplia, por lo que no es posible que el observador se acerque sin que 
las aves vuelen. En otros casos, la topografía accidentada del terreno no permite ca-
minar por la orilla de algunos cuerpos de agua.

Recomendaciones generales para el muestreo de aves acuáticas

Con base en lo anterior, se puntualizan las siguientes recomendaciones, las cuales son 
modificaciones de acuerdo a la experiencia de los autores a partir de lo expuesto por 
Koskimies y Pöysä (1989) y Delany (2005):

1.	 Evitar muestrear en condiciones de neblina, lluvia o viento fuerte. Tratar de 
realizar todo el muestreo en las mismas condiciones climáticas.

2.	 El muestreo debe hacerse lo más rápido posible para no caer en dobles conteos 
por el movimiento de las aves. Si se definen dos o más puntos de observación, 
hay que moverse rápidamente entre ellos.
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3.	 Es importante perturbar lo menos posible a las aves, para que no se alejen na-
dando o volando. Esto hace necesario el planear la ruta del muestreo, ya que 
muchas veces los recorridos o los puntos de observación no se encuentran a 
corta distancia de la orilla. En este caso, es necesario un telescopio para iden-
tificar a las especies pequeñas. A los individuos que vuelan hay que seguirles 
la pista y tratar de no contarlos nuevamente. Si el muestreo se realiza por varios 
observadores en recorridos diferentes, es recomendable tener comunicación 
para tratar de evitar dobles conteos. En muchas ocasiones el inicio del vuelo y 
el alejamiento de las aves ocurre rápidamente, por lo que es útil tomar fotogra-
fías de la parvada (figura 4).

Figura 4. Parvada de Spatula discors saliendo un manchón 
de Polygonum mexicanum. Fotografía: R. Pineda.

4.	 Realizar el muestreo con el sol a espaldas del observador, lo cual permite una 
buena iluminación de las características de las aves. Entonces, es recomendable 
realizar los conteos desde que sale el sol y hasta antes de que se encuentre en 
el cenit, cuando la sombra de las mismas aves oculta detalles importantes como 
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el color de las patas de playeros pequeños (figura 5). Además, tener el sol a 
espaldas disminuye el riesgo de perturbar a las aves, con lo que la distancia a 
la cual vuelan es menor (posiblemente las aves no distinguen adecuadamente 
al observador). Por todo lo anterior, el horario de muestreo puede ser aproxi-
madamente de 7 a 12 h. Posterior a este horario, muchas aves están menos 
activas y se ocultan o agregan, con lo que se complica su observación y su 
conteo. También se dificulta la observación a distancia cuando el sol “cae a 
plomo” y las corrientes de aire ascendente distorsionan las imágenes.

Figura 5. Calidris minutilla, el color de sus patas es importante 
en su identificación. Fotografía: R. Pineda.

5.	 En ambientes con muchas aves, el método más adecuado para censar toda la 
comunidad es realizar conteos de los individuos que se encuentren en orillas 
con poca vegetación y en aguas abiertas, para luego explorar las zonas con 
vegetación. 

6.	 Contar un sitio relativamente pequeño que albergue hasta dos o tres mil aves 
de 10 o 20 especies está dentro de las capacidades de un observador de aves 



373PINEDA-LÓPEZ Y ZURIA

experimentado, pero censar sitios grandes que contienen miles de aves de 
muchas especies (figura 6) por lo general necesita más personal, experiencia, 
organización y uso de lanchas para transportarse.

Figura 6. Presa La Llave, Querétaro, con gran cantidad de aves y ambientes.          
Fotografía: R. Pineda.

7.	 Si existen muchas aves aglomeradas, debe hacerse una exploración preliminar 
con binoculares y el número total de aves y la proporción de cada especie debe 
ser evaluada rápidamente, previendo que pueden alejarse antes de que se ter-
mine el conteo detallado. Posteriormente, la bandada puede ser explorada va-
rias veces para realizar el conteo de una o dos especies a la vez y, si el tiempo 
lo permite, es posible realizar conteos repetidos para obtener una estimación 
consistente. El escaneo repetido tiene la ventaja adicional de maximizar las 
posibilidades de encontrar especies pequeñas, poco visibles o raras. Un conta-
dor mecánico manual es útil para acelerar este proceso y minimizar errores. 
También puede dividirse el trabajo entre varios observadores.

Dependiendo del número de aves, los conteos se pueden llevar a cabo por 
“bloques” de 10 a 50 individuos. Para practicar esta estimación, es recomenda-
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ble utilizar el programa Wildlife Counts. Otra ayuda es la obtención de fotogra-
fías de alta resolución que permitan hacer el conteo de forma más detenida, 
para lo cual hay que fotografiar sucesivamente diferentes porciones de la ban-
dada, con lo cual se reduce considerablemente el problema de contar individuos 
que se encuentran en movimiento. Una gran densidad de aves en las bandadas 
puede ocasionar otras dificultades, ya que las aves en la parte posterior del 
grupo son particularmente difíciles de separar e identificar, especialmente 
cuando se encuentran descansando y están muy juntas. En este caso, también 
se puede realizar el conteo con ayuda de fotografías.

8.	 En sitios grandes, o si hay porciones de la orilla inaccesibles, es recomendable 
hacer uso de telescopios, con los que algunas aves grandes pueden identificar-
se hasta a 700 m de distancia, con buenas condiciones de observación. Para 
aves pequeñas que no sean difíciles de identificar, como Actitis macularius, la 
distancia a que pueden ser observadas se reduce a menos de 150 m en orillas 
sin vegetación. En otras especies más pequeñas como Calidris minutilla la dis-
tancia se reduce aún más.

9.	 Si es posible, se deben contar las aves en el área total de cada sitio. Si se nece-
sitan varios observadores, el área contada, la ruta seguida por cada contador y 
los puntos de observación especiales deben marcarse en copias de un mapa 
para evitar errores.

10.	En sitios grandes o poco accesibles o con zonas donde la vegetación no permi-
te la visibilidad desde tierra firme, los muestreos en lancha pueden ser la mejor 
manera de registrar y contar las aves acuáticas (figura 7). Lanchas con motor 
fuera de borda pueden cubrir grandes distancias, si bien el grado de disturbio 
es mayor y pueden provocar el vuelo de las aves a mayores distancias. Algunas 
de las dificultades en los muestreos en pequeñas embarcaciones incluyen el 
punto de vista bajo ofrecido por ellas, pues son plataformas de observación 
inestables que generalmente impiden el uso de telescopios y la mayor distancia 
a la cual deben de realizarse las observaciones.
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Figura 7. Gavia immer, especie que sólo se registró mediante recorridos en lan-
cha. Fotografía: R. Pineda.

11.	Para contar las aves que se ocultan en la vegetación, anátidos por ejemplo, es 
necesario causar alguna perturbación menor para que las aves vuelen. Esto 
debe evitarse en época de reproducción, pues se puede causar el abandono del 
nido, sobre todo si se observa la presencia de depredadores y oportunistas, 
como los cuervos. Para censar las aves de grandes grupos de múltiples especies 
en vuelo generalmente se cuenta con poco tiempo, y es necesario hacer una 
exploración rápida del número total y de la proporción en que se encuentran 
las especies, lo cual puede tener una alta dificultad. Sin embargo, en estos casos 
ayudan mucho fotografías panorámicas de la parvada para estimar el número 
total de aves, y otras parciales con mayor acercamiento para estimar la propor-
ción en que se encuentran las especies (figura 8).
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Figura 8. Fotografía que permite estimar la proporción de aves en un segmento 
de la parvada. Fotografía: R. Pineda.

12.	El cambio de las poblaciones debido a migraciones y la variación ambiental en 
los embalses temporales, provocan grandes alteraciones en la comunidad de 
aves acuáticas en un cuerpo de agua, por lo que es necesario planear adecua-
damente los muestreos si el estudio abarca diferentes periodos del año.

13.	Las especies con hábitos secretivos pueden detectarse mejor mediante la re-
producción de sus cantos y el registro de sus respuestas, para lo cual hay pro-
tocolos establecidos (Johnson et al., 2009; Conway, 2014).

Métodos a utilizar en el muestreo de aves acuáticas

No hay un método que sea adecuado en toda situación. Diferentes métodos pueden ser 
aplicados para diferentes especies, ambientes o propósitos (Koskimies y Pöysä, 1989). 

Es posible utilizar transectos paralelos a la orilla o conteo por puntos. La distancia 
de observación dependerá de los grupos de aves acuáticas involucrados en el estudio 
y del tamaño y características del cuerpo de agua, en algunos de ellos la parte central 
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quedará demasiado lejos para detectar las especies ahí presentes. La distancia reco-
mendada entre puntos para asegurar la independencia en el conteo de aves en am-
bientes terrestres (250 m; Ralph et al., 1996), no es válida aquí debido a la amplia 
movilidad de muchas especies. Ambos métodos describieron de manera equivalente 
a la comunidad en un estudio dirigido a anátidos, si bien las abundancias de las espe-
cies no estuvieron representadas de igual manera (Koskimies y Pöysä, 1989). Esto 
mismo se observó en una comparación de la comunidad completa de aves acuáticas 
de la laguna de Zumpango, Estado de México, donde las curvas de rango abundancia 
para puntos y transectos fueron muy similares; pero las aves vadeadoras o relaciona-
das con las orillas y su vegetación estuvieron mejor representadas en los transectos, 
si bien los puntos acumularon más especies raras, probablemente por azar en el mues-
treo (Rodríguez-Casanova y Pineda-López, comp. pers.)

Si bien algunos estudios muestran que dichos métodos son inadecuados para un 
alto número de especies (Koskimies y Pöysä, 1989), ambos ofrecen algunas ventajas: 
los puntos pueden ser más fáciles y rápidos, si es que el traslado es rápido de uno a 
otro, y en ellos se puede utilizar un telescopio si las orillas son abiertas; mientras que 
en los transectos algunas aves saldrán de su escondite si nos acercamos lo suficiente, en 
ocasiones a 1-3 m, y se contarán de mejor manera a las especies vadeadoras y otras 
ligadas a las orillas (Koskimies y Pöysä, 1989; Rodríguez-Casanova y Pineda-López, 
comp. pers.)

En caso de utilizar transectos es preferible utilizar varios pequeños en vez de uno 
grande, lo cual permite utilizar de mejor manera los estimadores de riqueza, asociar 
los transectos a diferentes condiciones del embalse (orillas sin vegetación, o con 
vegetación, entre otras), y utilizar la misma unidad de muestreo en embalses de di-
ferente tamaño. Un método recomendado es recorrer la misma ruta en cada visita y 
parar cada pocos cientos de metros para escanear con binoculares y un telescopio, y 
contar así las aves (Delany, 2005).

Camp et al. (2014) analizaron la abundancia obtenida con métodos de muestreo 
por recuento directo y por estimaciones de densidad basadas en la distancia a la que 
se observan los individuos. Concluyeron que la variación que usualmente se presen-
ta entre múltiples conteos significa que el recuento directo incorpora muchas fuentes 
de incertidumbre que no se tienen en cuenta, incluso si se interpreta como un índice 
proporcional de abundancia y no como la abundancia absoluta; mientras que las es-
timaciones basadas en distancia fueron descartadas como una técnica de estimación 
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viable debido a violación de los supuestos del modelo. Entre los métodos probados 
por dichos autores, los recuentos en puntos por observadores apareados produjeron 
las estimaciones más precisas y cumplían con los supuestos del modelo, por lo que 
sugieren dicho método.

Si el objetivo del estudio hace necesario un seguimiento de las poblaciones de aves 
acuáticas en el tiempo, una prioridad de los observadores debe ser contar los mismos 
sitios de igual manera en cada visita. El conteo en humedales de zonas áridas no se 
puede realizar de esta forma debido a la variación temporal que presentan (estacional 
e interanual), por lo que en ellos la máxima prioridad de cada temporada debe ser 
contar la mayor cantidad de aves presentes como sea posible (Delany, 2005), si bien 
hay que utilizar la misma unidad de muestreo (puntos, transectos, o ambos) aunque 
en diferente número y posición.

Si en un estudio estacional se tienen repeticiones de los muestreos (e.g. tres repe-
ticiones mensuales en verano), la opción para definir un valor para la abundancia de 
la estación no es sumar las abundancias de las repeticiones, debido a que pudiéramos 
estar contando repetidas veces a un mismo individuo. Ante esto, una primera alter-
nativa es considerar para cada especie el número máximo observado en alguna de las 
repeticiones (estimador máximo), que representa el número mínimo de individuos 
que hay en el punto (Johnson, 2008). Una segunda opción es utilizar el Estimador de 
Conteo Limitado (Camp et al., 2014): N = 2Xm - Xm-1, donde Xm es el conteo máxi-
mo en las repeticiones, y Xm-1 es el segundo conteo mayor obtenido (Johnson et al., 
2007). Aunque este estimador está lejos de ser perfecto, tiende a reducir el sesgo 
asociado con el estimador máximo (Johnson et al., 2007).

Recomendaciones para estudios de biología reproductiva

Existen pocos trabajos dedicados al estudio de la biología reproductiva de aves acuá-
ticas, principalmente para cuerpos de agua en zonas áridas y semiáridas del centro 
de México (e.g. De Sucre et al., 2011; Rodríguez-Casanova, 2017; Rodríguez-Casa-
nova y Zuria, 2016, 2017, 2018), a pesar de que hay un gran número de aves resi-
dentes que se reproducen en estos humedales. Por ejemplo, Rodríguez-Casanova 
(2017) registró 20 especies de aves acuáticas que se reproducen en la Laguna de 
Zumpango, Estado de México, entre las que destacan Podiceps nigricollis, Aechmo­
phorus clarkii, Bubulcus ibis, Egretta thula, Nycticorax nycticorax, Plegadis chihi y Fu­
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lica americana. Los datos sobre temporadas reproductivas, sitios de anidación y fac-
tores que afectan el éxito reproductivo son fundamentales para poder proponer 
estrategias de manejo y conservación, tanto de las poblaciones de aves, como de sus 
hábitats (Green, 2004).

Muchas especies de aves acuáticas son sociales durante la reproducción y estable-
cen colonias reproductivas (de una o más especies), mientras que otras anidan de 
manera solitaria. Algunas establecen y defienden territorios, y existe una gran diver-
sidad de tamaños de territorio y de comportamientos entre las distintas especies. Por 
ejemplo, especies coloniales como las garzas, comúnmente defienden sólo una pe-
queña área de un árbol o arbusto donde anidan, pero se alimentan en zonas lejanas 
al nido; otras especies, como algunos colimbos, llegan a defender sitios que incluyen 
las áreas de reproducción y de alimentación (Weller, 1999). Una de las características 
del hábitat que es primordial para la reproducción de aves acuáticas es que exista un 
sustrato apropiado para la anidación. La vegetación acuática es necesaria en la mayo-
ría de los casos, aunque algunas aves playeras pueden no requerirla y anidar en una 
pequeña oquedad en el suelo. Durante el periodo reproductivo las colonias de algunas 
garzas pueden contener miles de nidos con poca separación entre ellos, lo que de-
pende de la disponibilidad de vegetación apropiada.

Antes de iniciar un estudio sobre biología reproductiva es conveniente definir las 
preguntas que quieren contestarse y tener un plan adecuado para realizar los mues-
treos (Green, 2004). Los estudios de biología reproductiva pueden enfocarse en di-
versos aspectos entre los que destacan el conocer las temporadas reproductivas, los 
sitios de anidación, el tamaño de nidada, el éxito reproductivo y las causas de fracaso. 
Los métodos para cada uno de estos aspectos se describen a continuación.

Temporada reproductiva

Las temporadas de anidación en aves acuáticas dependen principalmente de las ca-
racterísticas ambientales e hidrológicas del cuerpo de agua, así como de la temporali
dad en la disponibilidad de alimento (Weller, 1999; Zuria y Mellink, 2005), aunque 
la temporada reproductiva puede extenderse durante casi todo el año en embalses 
del centro de México. Por ejemplo, en la Laguna de Zumpango la temporada reproduc
tiva de las aves acuáticas en general se extendió entre febrero y noviembre (Rodrí-
guez-Casanova, 2017). La temporada reproductiva de cada especie se determina 
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realizando observaciones de conducta de los individuos. Entre los aspectos más im-
portantes que indican que las aves inician la reproducción están el cortejo, la cópula, 
incremento de las vocalizaciones de los machos, la formación de parejas, el estable-
cimiento de territorios, la búsqueda y acarreo de material para la construcción del 
nido, entre otros (Martin y Geupel, 1993; Sutherland et al., 2004). Otros indicios de 
reproducción son la presencia de plumaje reproductivo en los adultos, y la presencia 
de nidos activos y de crías. Todas estas observaciones permiten construir el calendario 
reproductivo de cada especie, ubicando temporalmente las etapas de cortejo, cons-
trucción del nido, periodo de incubación, periodo de eclosión, presencia de juveniles 
y etapa de volantones, además puede conocerse si hay más de una puesta por tem
porada. Es importante registrar las fechas de inicio de cada comportamiento para 
conocer si la temporada reproductiva ha cambiado en el tiempo a causa del cambio 
climático u otros factores (Visser y Both, 2005).

La determinación de la temporada reproductiva y la construcción del calendario 
reproductivo dependen de la observación constante de los individuos. Las observa-
ciones deben realizarse desde una distancia que no perturbe a las aves, utilizando 
binoculares o telescopio. Se debe tomar nota de las características del plumaje y de las 
conductas que realicen los adultos, haciendo énfasis en las interacciones entre indi
viduos. Además, una vez que se detecten señales de que inició la construcción del 
nido, debe realizarse una búsqueda exhaustiva de nidos en las zonas con vegetación o 
donde se haya observado a los individuos acarreando material para el nido. General-
mente estas observaciones se llevan a cabo desde el agua, en lanchas o canoas pertur-
bando los nidos lo menos posible. Para identificar la especie a la que pertenece cada 
nido, en caso de que no se observe a los adultos, deben utilizarse guías especializadas 
(e.g. Baicich y Harrison, 2005; Goodfellow, 2011; Hauber, 2014). El periodo de incu-
bación corresponde al número de días transcurridos a partir de la puesta del primer 
huevo y hasta el día de la eclosión de la última cría (Martin et al., 1997).

Sitio y sustrato de anidación

El sitio seleccionado para anidar es un factor determinante en el éxito reproductivo 
de las aves (Martin, 1993). Los adultos deben considerar una serie de variables bió-
ticas y abióticas cuando eligen el sitio para anidar, ya que de ello depende la sobrevi-
vencia de los pollos y de ellos mismos. El proceso de selección del sitio de anidación 
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en aves acuáticas está relacionado con el hidroperiodo del embalse, ya que una vez 
iniciada la temporada de lluvias, los nidos pueden inundarse si la construcción del 
nido inicia muy temprano en la temporada. Sin embargo, algunas aves acuáticas fa-
brican nidos flotantes. En aves acuáticas territoriales, la selección del sitio de anida-
ción debe realizase dentro del territorio, tratando de maximizar la cobertura del nido 
y la protección contra factores abióticos como viento, sol, inundaciones, y factores 
bióticos como depredadores (Burger, 1985). Existe una gran diversidad de sitios 
donde anidan las aves acuáticas, lo que varía entre especies, y puede cambiar entre 
individuos de la misma especie y entre años. En general, debe tomarse nota de los 
siguientes datos: 1) ubicación del nido, por ejemplo si está entre la vegetación o sobre 
el suelo, distancia al cuerpo de agua o al borde del humedal, altura del nido sobre el 
nivel del agua; 2) el tipo de vegetación donde está colocado y sus características: 
sobre el pasto, en un árbol o arbusto, altura del sustrato sobre el nivel del agua; 3) 
cobertura de vegetación alrededor del nido, la cual se reporta comúnmente como 
porcentaje, y 4) otros datos que se consideren relevantes según la especie que se 
está estudiando. Por ejemplo, entre los anátidos que anidan en la Laguna de Zumpan-
go, Spatula cyanoptera anidó sobre el pasto, mientras que Anas platyrhynchos diazi 
anidó sobre un nido abandonado de Fulica americana en el tule, y Oxyura jamaicensis 
construyó sus nidos también sobre tule (figura 9; Rodríguez-Casanova y Zuria, 2018). 
Otros sustratos de anidación utilizados por las aves acuáticas en la Laguna de Zum-
pango fueron algunos árboles (e.g. Ardea alba, Bubulcus ibis, Egretta thula, Phalacro­
corax brassilianus; figura 10), hierbas (e.g. Fulica americana) y directamente sobre el 
suelo desnudo (e.g. Recurvirostra americana, Himantopus mexicanus, Charadrius voci­
ferus), aunque el tule (Scirpus validus) fue el sustrato más común que fue utilizado 
por 13 de las 20 especies (Rodríguez-Casanova, 2017).
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Figura 9. Nido de Oxyura jamaicensis entre el tule. Fotografía: I. Zuria.

Figura 10. Nido de Phalacrocorax brassilianus sobre un árbol. Fotografía: I. Zuria.
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Además de describir el sitio y el sustrato de anidación es importante tomar datos 
sobre el tamaño del nido (diámetro, profundidad), altura sobre el nivel del agua, así 
como registrar el material utilizado para la construcción del nido. Generalmente las 
aves acuáticas utilizan la misma vegetación que sirve como sustrato para la construc-
ción del nido y puede incluir trozos y tallos de tule, ramas y hojas de árboles, etcéte-
ra. Se ha visto que algunas especies como Podilymbus podiceps, Aechmophorus clarkii 
y Fulica americana pueden incorporar material de origen antropógenico (bolsas plás-
ticas, unicel, ligas, globos, etcétera) en el nido (Rodríguez-Casanova, 2017; Rodrí-
guez-Casanova y Zuria, 2017). Esto puede llegar a tener repercusiones en la salud y 
sobrevivencia de los polluelos como se ha visto para otras aves terrestres (Carbó-Ra-
mírez et al., 2015).

Tamaño de nidada y éxito reproductivo

Para cada nido estudiado es importante registrar el tamaño de nidada, es decir, el 
número de huevos en el nido una vez que la puesta ha sido completada. La inspección 
a los nidos debe hacerse lo más rápido posible para no provocar el abandono del nido 
o afectar el éxito reproductivo. Los nidos deben revisarse preferentemente cada ter-
cer día para poder registrar la eclosión de los polluelos, eventos de depredación o 
pérdida de huevos. En caso de contar con los permisos requeridos, pueden tomarse 
mediciones de los huevos utilizando calibradores (largo, ancho) y pesolas (peso), así 
como de los polluelos (peso, presencia de diente de eclosión para determinar edad 
en los polluelos, etcétera). Estas actividades deben hacerse rápidamente siempre y 
cuando haya justificación suficiente para hacerlo.

El éxito de eclosión se calcula como el número de polluelos que eclosionaron di-
vidido entre el tamaño de nidada. Posteriormente se puede intentar calcular cuántos 
de esos polluelos llegan a la etapa de volantones y abandonan el nido, sin embargo 
en especies nidífugas y en especies coloniales esta labor puede ser muy complicada. 

Cuando se observa que se han perdido nidos o polluelos, se debe intentar identi-
ficar cuál fue la causa. Es importante notar si hay huellas o señales de depredadores, 
disturbio por parte de embarcaciones, o si el nido fue abandonado por los adultos, en 
cuyo caso los huevos estarían intactos en el nido. Otras causas de fracaso reproduc-
tivo incluyen inundaciones, robo de huevos para consumo humano, destrucción de 
la vegetación por actividades de pesca, entre otras.
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Resumen

La adaptación de los ecosistemas a los intereses humanos implica frecuente-
mente su modificación. En muchos casos esta última repercute en cambios 
drásticos en los paisajes naturales, provocando la degradación de su capacidad 
de funcionamiento respecto de su condición natural y un incremento en el 
riesgo de extinción local de la fauna nativa. La sensibilidad de las especies es 
diferencial y no todas son afectadas de la misma manera. Este estudio compara 
la prevalencia de grupos funcionales de los mamíferos de México en sitios con 
diferente grado de conservación considerando el Índice de Integridad Ecosis-
témica derivado del modelo de tres capas. Este índice todavía no incluye en sus 
parámetros a la fauna. En la actualidad algunas instancias gubernamentales 
mexicanas lo empiezan a usar en la toma de decisiones para conservación y 
servicios ecosistémicos por ser una referencia sobre la condición de los ecosis-
temas. Dado este interés consideramos importante explorar los patrones de 
concordancia entre el índice y la fauna. En particular, aquí se comparan los 
grupos funcionales sensibles a la degradación de los ecosistemas en los mamí-
feros reconocidos previamente y su vínculo con la integridad ecosistémica. Se 
explora además la relación entre el número de grupos funcionales (tróficos, 
masa corporal y locomoción) con la integridad ecosistémica. Los resultados 
muestran que sitios menos impactados por el ser humano tienen una alta re-
presentación de carnívoros, registrados entre 0.58 a 0.95 de integridad ecosis-
témica, seguido de los frugívoro-herbívoros, dominantes en sitios entre 0.62 a 
0.86 y de los arborícolas, entre 0.5 a 0.86 de integridad ecosistémica. Los demás 
grupos muestran mayor tolerancia, por ejemplo, los herbívoros-pastoreadores 
que pueden encontrarse en sitios entre 0 a 0.97 de integridad ecosistémica. Al 
explorar los patrones de correlación con la integridad ecosistémica se halló una 
relación positiva con el número de grupos tróficos (r2= 0.67). También se en-
contró una relación positiva con el número de clases de masa corporal (r2= 0.5) 
y con los tipos de locomoción (r2= 0.53). Estos resultados nos permiten concluir 
que la integridad ecosistémica es congruente con la condición funcional de la 
fauna, aunque estimamos necesario todavía profundizar en la evaluación de 
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atributos funcionales, la extinción local por reducción del tamaño de los parches y 
fragmentación e incluirlos en su caso como parámetros para el cálculo del índice de 
la Integridad Ecosistémica. 

Introducción

Las actividades humanas han transformado ampliamente los paisajes naturales, a tal 
grado que han provocado incrementos en las tasas de extinción en las especies, supe-
rando inclusive las tasas registradas en cualquiera de las cinco extinciones masivas que 
se tienen documentadas en el planeta (Barnosky et al., 2011; Steffen et al., 2011). 
Esta crisis actual de la biodiversidad imputable a la acción humana representa graves 
amenazas a la viabilidad de los ecosistemas por el cambio de su composición y los 
efectos en cascada que acompañan la desaparición de especies sensibles y en ocasiones 
clave para el funcionamiento de los ecosistemas (Estes et al., 2001; Ripple et al., 2013).

Se entiende por sensibilidad de las especies, al grado en que éstas responden ante 
agentes de estrés (Keinath et al., 2017). Las especies más sensibles responden con 
mayor medida y son a su vez más vulnerables. Es por lo tanto prioritario valorar 
medios de detección de los grupos de especies más sensibles a nuestro alcance. Como 
este tipo de especies no toleran cambios importantes en la condición de los ecosis-
temas provocados por los impactos humanos resulta además necesario identificar los 
grupos funcionales a los que pertenecen, para formular estrategias de gestión que 
aseguren la viabilidad de los ecosistemas a largo plazo. Una vía para evaluarlo es 
considerar aquellas características que las especies presentan por sus adaptaciones a 
condiciones naturales. Dichas características han respondido a presiones abióticas y 
bióticas, lo que modula sus diferentes umbrales de tolerancia (Woodward y Diament, 
1991; Keddy, 1992). En estos términos, proponemos que las actividades humanas que 
modifican el hábitat natural constituyen un “filtro” que actúa sobre los caracteres de 
las especies y, por tanto, debe afectar de forma diferencial la presencia de grupos 
funcionales (Towsend y Hildrew, 1994; Díaz et al., 1998). 

La asociación entre los caracteres de las especies y los atributos ambientales está 
demostrando ser esencial para predecir la respuesta de los ensambles de especies al 
impacto humano, debido a que una gran cantidad de funciones están asociadas a 
caracteres particulares que poseen las especies (Sekercioglu et al., 2004; González-Ma-
ya et al., 2017). Por ejemplo, el papel que tienen los carnívoros como depredadores 
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o los nectarívoros como polinizadores, depende de caracteres que están asociados 
con su grupo trófico (Duffy, 2002; Casula et al., 2006; Farias y Jaksic 2009, 2011). 
Aunque existe una compleja interacción entre los caracteres y los patrones de fluc-
tuaciones ambientales bajo condiciones naturales a los cuales los organismos están 
adaptados. Por la naturaleza de los procesos de selección, las regularidades ambien-
tales episódicas o catastróficas que inducen una alta mortalidad son parte del filtro 
ecológico que en ocasiones puede resultar en la extinción local de las especies. Se 
constituyen así en moduladores del ensamblaje del ecosistema (Cooper y Ellis, 1999; 
Lugo, 2008). Los impactos humanos agregan una capa adicional de factores de selec-
ción, que pueden inducir cambios drásticos en la conformación original del hábitat, 
éstos pueden incluir fuertes impactos por contaminación, química, acústica o lumí-
nica, así como erosión por uso inadecuado del suelo, por lo que generalmente se 
deteriora la capacidad de recuperación del ecosistema (Connell, 1978). 

Particularmente en los mamíferos existen análisis dónde se han identificado carac-
teres asociados con su condición de vulnerabilidad y que son congruentes con las 
categorías de riesgo definidas a escala global (González-Suárez et al., 2013) o conti-
nental (Goncalves et al., 2017; González-Maya et al., 2017). Al respecto, en el neo-
trópico americano se ha encontrado una relación negativa entre la diversidad funcio-
nal y el monto de área intervenida por el hombre (González-Maya et al., 2017). En 
México confluyen componentes Neotropicales y del Neártico, y se ha evaluado cómo 
es que los diferentes tipos de caracteres se asocian diferencialmente con un gradien-
te de degradación (Munguía et al., 2016). Los grupos tróficos, en particular los car-
nívoros estrictos, frugívoro-herbívoros, así como los arborícolas y las especies de 
mayor tamaño corporal están asociados en mayor grado a sitios conservados que el 
resto de los grupos funcionales analizados (Munguía et al., 2016). Sin embargo, a 
nivel nacional no se han explorado la relación entre la diversidad de los grupos fun-
cionales y un gradiente de degradación, representado aquí por el índice de Integri
dad Ecosistémica. Proponemos, como hipótesis, que debido a que existe más sen
sibilidad en algunos grupos funcionales con respecto a otros, subsiste una relación 
inversa entre el número de grupos funcionales y la degradación de los ecosistemas, 
de tal forma que todos los grupos funcionales deberían estar representados en los 
sitios conservados. Para poner a prueba esta hipótesis comparamos la consistencia 
de los caracteres resultantes obtenidos con el análisis basado en Dolédec et al. (1996) 
y Dray y Legendre (2008) del gradiente de degradación de mamíferos en México 



392 CARACTERES FUNCIONALES SENSIBLES A LA DEGRADACIÓN

(Munguía et al., 2016), con el índice de Integridad Ecosistémica (figura 1), el cual 
actualmente está fundamentado principalmente en variables de la condición de la 
vegetación (Equihua Zamora et al., 2015). Este índice presenta valores que van de 0 
a 1, donde 0 es la condición con mayor grado de degradación y 1 es el valor que in-
dica una condición equivalente a la que alcanza naturalmente un ecosistema, es decir 
sin alteración antrópica aparente. A partir de estos datos se estimó la asociación entre 
el número de grupos funcionales y el índice de integridad ecosistémica. Por tanto, los 
objetivos principales son: 1) valorar la sensibilidad de los grupos funcionales a la 
degradación, con base en un conjunto de caracteres funcionales determinados para 
los mamíferos en México y la integridad ecosistémica; y 2) evaluar al índice de inte-
gridad ecosistémica como un indicador del estado de la fauna con base en el estado 
de degradación funcional en México.

Figura 1. Mapa del índice de Integridad Ecosistémica para México 2014, escala 1:250,000 
(Equihua-Zamora et al., 2015).
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Métodos

El listado de caracteres asociados a un gradiente de degradación se obtuvo a partir 
del estudio de Munguía et al. (2016) el cual vincula los caracteres de las especies de 
mamíferos en México con características del paisaje y permitió identificar a los grupos 
más sensibles por estar asociados al extremo del gradiente menos intervenido por el 
hombre. Ese análisis llamado rlq por los 3 tipos de matrices que se analizan, R: es-
pecies x sitios, L: variables ambientales x sitios y Q: caracteres x especies, incluyó 68 
sitios de 50 km de radio los cuales presentan un esfuerzo alto de colecta con una 
completitud de arriba del 80%, estos sitios representaron cerca del 27% de la super-
ficie de México, donde se incluyeron 211 especies de mamíferos terrestres con 85,087 
localidades y nueve variables ambientales biofísicas, geofísicas y de impacto humano 
las cuales ayudaron a definir un gradiente específico para mamíferos. En este análisis 
se incluyeron tres diferentes tipos de grupos funcionales que representaron a 16 
grupos tróficos, siete diferentes hábitos de locomoción y cinco categorías de tamaño 
corporal (figura 2).

Por otro lado, existe actualmente el índice de Integridad Ecosistémica (Equihua 
Zamora et al., 2015) el cual mediante una red bayesiana incorpora parámetros sate-
litales (LandSat) de cobertura de vegetación y datos de campo de la estructura de la 
vegetación (infys, 2004-2010, conafor), así como medidas de cambio de cobertura 
del suelo (madmex). El resultado fue modelado anualmente entre los años 2004 al 
2014, por lo que se cuenta con una serie de tiempo en el que se tiene el índice esti-
mado espacialmente en pixeles de 1km2 (figura 1). El valor de esta cobertura radica 
en la posibilidad de usarla como un proxy del estado de conservación de la biodiver-
sidad. Sin embargo, el índice de integridad ecosistémica no tiene parámetros que 
incluyan a la fauna, por tal motivo resulta importante explorar la congruencia de la 
valoración del estado de la fauna con este índice.

Para evaluar el índice de integridad ecosistémica, se obtuvieron los registros geo-
referidos y datados del snib (conabio, 2016) en el rango de años que va del 2004 al 
2014 de los mamíferos de México. Así, se incluyeron para este estudio 160 especies 
pertenecientes a 14 grupos tróficos de los 16 utilizados en el rlq. Por otro lado, se 
obtuvo el monto total de grupos tróficos por cada unidad del índice nacional de In-
tegridad Ecosistémica, para explorar la correlación entre ambos parámetros. Es de 
esperarse, por un lado, que los mismos grupos que resultan sensibles en el estudio 
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de Munguía et al. (2016) estén distribuidos en sitios con alta integridad ecosistémica 
y ausentes en baja integridad ecosistémica. Para esto se realizó la prueba de Krus-
kal-Wallis para contrastar la diferencia de los valores de integridad ecosistémica 
asociados con los grupos funcionales tróficos, locomoción y de masa corporal; asi-
mismo, se hizo una prueba no paramétrica de comparación de promedios (Mann- 
Whitney) sobre cada par de grupos. Debido a que esto aumenta el error de tipo i, se 
hizo la corrección de Bonferroni (R package, R3.4.1). Evaluamos además los valores 
mínimos de integridad ecosistémica que cada grupo funcional presentó, como un 
proxy del grado de tolerancia a la degradación de los ecosistemas.

Figura 2. Distribución de grupos funcionales. A, representa a los 7 diferentes tipos de locomo-

ción muestreados (Loc). B, representa las 5 diferentes clases de tamaño corporal (BM) mues-

treados y C, representa los 14 grupos tróficos (GrT) considerados en el estudio. Los caracteres 

con asterisco, indican caracteres con alta sensibilidad en estudios anteriores (Munguía et al., 

2016). Cada punto en el eje de Integridad Ecosistémica representa un registro reciente (entre 

2004 a 2014) de una especie, agregado a su vez por grupos funcionales en México (eje Y).
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Por otro lado, nuestra hipótesis implica que si el índice de integridad ecosistémica 
refleja la condición actual de conservación de la superficie del país entonces estará 
asociada positivamente con el número de grupos funcionales presentes. Para valorar 
esta implicación ajustamos una regresión entre el número de grupos funcionales de 
los 3 tipos (locomoción, tamaño corporal y trófico) y el índice de integridad ecosis-
témica. En particular y dada la diversidad trófica dentro de los murciélagos (hema-
tófagos, nectarívoros, insectívoros aéreos, insectívoros bajo dosel y frugívoros) se 
contrastó por separado la relación con la integridad ecosistémica en los mamíferos 
no voladores y voladores. 

Resultados

Los resultados principales muestran que hay diferencia entre los grupos con diferen-
te tipo de locomoción (χ2=141.64, gl = 6, p<0.001), entre las clases de peso corporal 
(χ2 =206.72, gl = 4, p<0.001) y entre los grupos tróficos (χ2 = 387.03, gl=13, p<0.001). 
Estos resultados sugieren que el tipo de locomoción asociado con sitios menos im-
pactados por las actividades humanas fue el de los semifosoriales. De hecho fue el 
único grupo que estuvo significativamente presente en los sitios mejor conservados, 
al menos 66.6% más que los demás tipos de locomoción (arborícolas, semiacuáticos, 
terrestres y voladores). Aunque cabe destacar que los arborícolas no presentaron 
ningún registro con integridad ecosistémica menor a 0.5 (figura 3-A). Entre los gru-
pos de diferente tamaño corporal los mamíferos más grandes (>17.8 kg), se asociaron 
significativamente con integridad ecosistémica mayores que el resto de los 4 grupos 
más pequeños (p<0.001). Finalmente, los carnívoros, los herbívoro-ramoneadores y 
los insectívoros bajo dosel resultaron ser los únicos grupos tróficos presentes en la 
condición alta del índice de integridad ecosistémica, hasta un 69% más que los demás 
grupos. En particular, vale la pena destacar que los carnívoros y los frugívoro-herbí-
voros no fueron registrados en sitios que presentan valores de integridad ecosistémi-
ca por debajo de 0.6 (figura 3-C).

La riqueza funcional está relacionada de manera positiva con el grado de conser-
vación de los sitios, cuya pendiente es mayor en los grupos tróficos (figura 3-A). Al 
igual que en el análisis rlq, existió un mejor ajuste al gradiente de degradación que 
los grupos asociados a locomoción o tamaño corporal, (figura 3-B y 3-C) por lo que 
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probablemente las interacciones bióticas que representan los gremios tróficos sean 
clave para determinar el estado funcional de los ecosistemas y por lo tanto su inte-
gridad. La relación entre número de grupos funcionales tróficos e integridad ecosis-
témica mostró que en los mamíferos no voladores la r2 alcanza hasta un 0.69 de va-
rianza explicada, mientras que en los mamíferos voladores esta relación explica un 
0.42 de la varianza.

Figura 3. Relación entre el número de grupos funcionales y la Integridad Ecosistémica en   
México. A. Grupos tróficos, B. Tamaño corporal y C. Tipo de Locomoción.
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Discusión

De manera consistente los carnívoros y los frugívoro-herbívoros prevalecen mayori-
tariamente en lugares altamente conservados, similar a lo que sucedió en el gradien-
te de ordenación del análisis de rlq. Los arborícolas también resultan ser grupos más 
sensibles a la degradación y el tamaño corporal más grande en ambos estudios. Aun-
que estos últimos presentan pocos registros en sitios con un alto grado de degradación 
(Integridad Ecosistémica

min
= 0.3). Esto puede ser debido a que las especies de mayor 

tamaño corporal tiendan a moverse más y es posible que lleguen a salir de los parches 
con hábitat natural (conservado) para alcanzar los demás parches aún cuando estén 
medianamente alterados, de tal manera que pudieron haber sido registrados en sitios 
degradados. Desafortunadamente, la pérdida de los niveles tróficos más altos tiene 
mayor impacto en las funciones de los ecosistemas que la pérdida de los productores 
(Cardinale et al., 2006; Reiss et al., 2009), por lo que resulta clave prestar particular 
atención a estas especies junto con sus interacciones.

Es interesante, además, que los frugívoros aparentemente presentan un grado de 
tolerancia mayor al juzgar por los resultados del análisis rlq. Sin embargo, al analizar 
los datos en este estudio separando a los frugívoros voladores de los no voladores, 
resalta que el único representante de los frugívoros no voladores en el análisis es 
Potos flavus o mico de noche, especie asociada a sitios densamente arbolados del 
neotrópico mexicano, el cual tiene un valor mínimo de integridad ecosistémica muy 
alto de 0.8. En contraste, los frugívoros voladores tuvieron un valor mínimo muy ba
jo (0.03). Al respecto, en zonas urbanas del neotrópico se ha encontrado alta toleran-
cia de las especies de mayor tamaño pertenecientes a Artibeus, murciélagos frugívoros 
(Saldaña-Vázquez y Shondube, 2016) lo que nos muestra una combinación de carac-
teres que valdría la pena analizar en trabajos futuros. Además, la aparente mayor 
tolerancia de frugívoros voladores puede resultar de la alta movilidad de los murcié-
lagos que con ello son capaces de transitar sobre sitios que no necesariamente están 
usando; sin embargo, se requiere mayor exploración y estimar si este método es 
adecuado para valorar la sensibilidad a la degradación en los murciélagos. 

Estudios recientes sobre murciélagos del neotrópico en América han permitido 
conocer que los omnívoros, frugívoros con alta capacidad de dispersión y los insec-
tívoros aéreos, parecen no ser sensibles al cambio de uso de suelo por ganadería. En 
contraste, los murciélagos que encontramos preferentemente en bosques no alterados 
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son los carnívoros, insectívoros bajo dosel, nectarívoros, hematófagos y frugívoros 
(Gonçalves et al., 2017). Esto coincide de forma parcial con los resultados obtenidos en 
este estudio, donde los insectívoros de sustrato se asociaron con un alto valor del 
índice de integridad ecosistémica y presentan menor tolerancia al disturbio que los 
insectívoros aéreos (Integridad Ecosistémica

mín
=0.03). También coincide con los mur-

ciélagos carnívoros que aunque no fueron muestreados en este estudio, sí se evalua-
ron en el estudio de rlq, en particular Trachops cirrosis (mamífero volador carnívo-
ro con alimentación principalmente compuesta de ranas y asociado a cuerpos de 
agua), se identificó como parte de los grupos más vulnerables a la perturbación. 
Además, sorprende que Gonçalves et al. (2017) encuentren a murciélagos hematófa-
gos asociados a bosques maduros, pues en nuestros resultados los hematófagos pre-
sentan asociación con los valores más bajos del índice de integridad ecosistémica 
entre los grupos tróficos evaluados en este estudio (Integridad Ecosistémica=0.55). 
Se sabe que este grupo es favorecido por la presencia del ganado, lo que permite que, 
aunque haga uso de ambientes perturbados, pueda ser más frecuente en los no alte-
rados, pues la disponibilidad de alimentación de mamíferos en sitios conservados 
podría ser alta por la prevalencia de especies de tamaño mediano y grande.

A pesar de que el índice de integridad ecosistémica parece ser consistente como 
estimador de la preservación de la condición funcional natural de la fauna, en sopor-
te de nuestra hipótesis original, se recomienda integrar parámetros funcionales en el 
índice y considerar otros parámetros importantes para la fauna terrestre, como la 
viabilidad por tamaño de fragmentos y el estado de las poblaciones y así, el índice 
pueda ayudar a formular estrategias apropiadas de manejo basadas en la gestión de 
ecosistemas.
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Resumen

En México habitan 138 especies de murciélagos, de las cuales tres (2.1%) se 
alimentan exclusivamente de sangre de vertebrados: Diphylla ecaudata, Diaemus 
youngi y Desmodus rotundus. De estas tres especies la última es la menos espe-
cializada en su alimentación, debido a que se alimenta de sangre de cualquier 
vertebrado terrestre. Las poblaciones de esta especie se ven beneficiadas por 
las actividades ganaderas. Esto provoca un conflicto entre vampiros y ganaderos, 
debido al contagio del virus de la rabia al ganado, el cual puede provocar la 
muerte de éste. Para solucionar esta problemática en México, la Secretaría de 
Agricultura, Ganadería, Desarrollo Rural, Pesca y Alimentación (sagarpa) 
implementa campañas zoosanitarias para el control de la rabia bovina. Dicha 
campaña incluye: 1) la vacunación antirrábica del ganado y otros animales 
domésticos vectores, 2) el control de las poblaciones de murciélago vampiro y 
3) la vigilancia activa y atención de los casos diagnosticados por laboratorio. 
Esta campaña no ha disminuido significativamente los casos de rabia bovina en 
México, pues se han incrementado cuatro veces más el número de casos repor-
tados de 1982 a 2002. Debido a esto, concluimos que los esfuerzos de prevención 
de la rabia en ganado deben concentrarse en la primera parte de las campañas 
(vacunación preventiva del ganado), por ser económica y efectiva. Además de 
implementar jornadas de educación ambiental para los ganaderos sobre los 
servicios ecosistémicos que proveen los murciélagos.

Introducción

¿Quiénes son los murciélagos y cuántos son vampiros?

Los murciélagos son los únicos mamíferos que tiene la capacidad de volar, y 
debido a su gran radiación adaptativa, ocupan casi todos los ecosistemas del 
planeta (Arroyo-Cabrales et al., 2011; Ballesteros y Racero-Casarrubia, 2012). 
Sólo están ausentes en las regiones polares y en algunas islas remotas de los 
océanos (Vaughan, 1988). En el mundo existen más de 1,116 especies de mur-
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ciélagos (Simmons, 2005), de las 138 especies de murciélagos registrados para Mé-
xico (Medellín et al., 2008), solo tres (Desmodus rotundus, Diaemus youngi, Diphylla 
ecaudata) se alimentan de sangre. La distribución de estas especies limita al norte 
con México y al sur con el noreste de Argentina.

Los vampiros se caracterizan por presentar orejas pequeñas, hoja nasal rudimen-
taria, sin cola, con dientes incisivos centrales en forma de navaja y más grandes que 
los colmillos (Nowak y Paradiso, 1983). El vampiro D. rotundus es la especie más 
común en México. Es de tamaño mediano, presenta ojos grandes, orejas pequeñas y 
puntiagudas, labio inferior en forma de V, hoja nasal rudimentaria, incisivos grandes 
en forma de navaja, pulgar desarrollado y con cojinetes evidentes y carece de cola 
(figura 1.; Greenhall et al., 1983; Villa, 1967). Otra característica de esta especie es 
la versatilidad de refugios (naturales y artificiales) que utiliza durante el día. Como 
podemos ver, sólo el 2.1% de las especies de murciélagos que habitan en México son 
vampiros y debido a sus características morfológicas particulares, se pueden diferen-
ciar fácilmente de otras especies de murciélagos.

Figura 1. Características morfológicas externas del murciélago vampiro           
Desmodus rotundus. Nótese el pulgar bien desarrollado (derecha), el labio          
inferior en forma de “v” (izquierda) y los incisivos centrales muy afilados     

(centro). Dibujo realizado por Daniel Ferreyra-García. 
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Los murciélagos vampiros como vectores del virus de la rabia

La rabia es ocasionada por un virus neurotrópico, es decir, que tiene una gran afinidad 
por células nerviosas (McColl et al., 2000). Dicho virus tiene forma de bala de 75*180 
nanómetros, con estriaciones transversales que corresponden a partículas que están 
englobadas por una cubierta membranosa con espículas que sobresalen de 10 nanó-
metros de longitud, constituidas por una sola glicoproteína (Atanasiu, 1974; Wunner, 
2007; Johnson et al., 2014). Este virus pertenece a la familia Rhabdoviridae género 
Lyssavirus, el cual se manifiesta en dos formas clínicas, furiosa y muda o paralítica. 
La primera es la que le ha dado su nombre, ésta se caracteriza por la agresividad que 
presentan los infectados. La segunda, se presenta con la pérdida de coordinación, que 
concluye en una parálisis total y la muerte por paro respiratorio (Bonavitta, 2007; 
Llamas-López y Orozco-Plascencia, 2009). Es importante resaltar que existen dife-
rentes virus rábicos, de los cuales algunos presentan una distribución restringida y 
otros presentan una distribución cosmopolita, donde el derriengue pertenece al ge-
notipo i (Vargas y Cárdenas, 1996; Romero-Almaraz et al., 2006).

Los vectores de esta enfermedad se pueden dividir en domésticos como ratas, 
gatos y perros; y silvestres como murciélagos, zorras, mapaches, etcétera (Flores-Cres-
po, 1992, 1998; Schneider y Santos, 1995). Los perros callejeros son considerados 
como el principal vector del virus a nivel mundial, se estima que el 95% de casos de 
rabia en humanos se deben a sus mordeduras (oms, 2018). Mientras que no es claro 
el rol que desempeñan las ratas como vector de esta enfermedad, ya que se han re-
portado valores bajos (3.1%) de infección (Wang et al., 2014). Dentro de los vectores 
silvestres, se estima que el 57% de los casos de rabia bovina fue por alguna especie 
de murciélago (oms, 2018). El principal mecanismo de infección en murciélagos es 
a través de la mordida de un animal infectado, lo cual ocurre en los refugios, donde 
se puede presentar peleas por sitios de percha o en la cópula (Flores-Crespo, 1978). 
Otro mecanismo de infección es por medio de aerosoles en cuevas, minas, troncos 
huecos y laboratorio  (Constantine, 1967; Flores-Crespo, 1978; Baer, 1982; Plotkin, 
2000). Donde este puede ser suspendido en partículas sólidas o líquidas muy finas, 
y ser transportado en el aire.

El murciélago vampiro común D. rotundus, el cual tiene preferencia por la sangre 
del ganado (Anderson et al., 2012; Johnson et al., 2014), es considerado como el 
principal vector de la rabia. La cual es conocida entre los ganaderos mexicanos como: 
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derriengue, huila, tronchado, renguera y mal de cadera (Flores-Crespo, 1992). El 
virus de la rabia se encuentra en la saliva del vampiro, el cual al morder y lamer la 
sangre del ganado inocula el virus (Flores-Crespo, 1998). Es importante mencionar 
que la prevalencia del virus de la rabia en vampiros es baja (0-20%; de Toyse et al., 
2016). En México, de acuerdo con reportes mensuales de tres años (2014-2016) del 
Comité de Fomento y Protección Pecuaria del estado de Guerrero, de los 352 espe-
címenes enviados a laboratorio para el análisis rábico, sólo cuatro (1.2%) fueron 
positivos (Dirección de Campañas Zoosanitarias, senasica). Aunado a esto la Cam-
paña Nacional para la Prevención y control de la rabia, a cargo de la Dirección Gene-
ral de Salud Animal Dirección de Campañas Zoosanitarias, en sus actividades de vi-
gilancia de enero a septiembre 2017 reportan que de 705 individuos analizados sólo 
13 (1.8 %) resultaron positivos para rabia en México (Comités Estatales para el Fo-
mento y Protección Pecuaria). Mientras que Sheeler-Gordon y Smith (2001) reportan 
que de 937 murciélagos colectados en México y Paraguay únicamente 1 individuo de 
la especie Lasiurus ega (0.1%) resultó positivo para el virus de la rabia. 

Métodos de control de vampiros en México

El murciélago vampiro común se ve beneficiado por la introducción del ganado en 
los ecosistemas naturales (Cavallotti y Hernández, 2006; Voigt y Kelm, 2006; Ander-
son et al., 2012; Kraker-Castañeda y Echeverría-Tello, 2012; Johnson et al., 2014). 
Esto crea un conflicto con los ganaderos debido a las pérdidas económicas y enfer-
medades generadas por la rabia en sus animales (Flores-Crespo, 1978; Gómez-Carro 
et al., 2006). Como medida de mitigación a esta problemática socioeconómica en 
México se realiza una campaña de vigilancia epidemiológica, control de poblaciones 
del vampiro y la vacunación del ganado. Éstas son efectuadas por la Secretaría de 
Agricultura, Ganadería, Desarrollo Rural, Pesca y Alimentación (sagarpa) y Orga-
nismos Auxiliares de Salud Animal. La técnica más común que utilizan dichas orga-
nizaciones, para el control de las poblaciones de vampiro, consiste en la captura de 
individuos y la aplicación de un ungüento, este último tiene como componente prin-
cipal warfarina (anticoagulante sistémico), un producto tóxico para los vampiros. 
Esta sustancia es colocada en el dorso y pecho con la ayuda de un abatelenguas. 
Posteriormente los animales se liberan con el fin de que estos propaguen la sustancia 
con sus conespecíficos, esto por medio de  la práctica de limpieza corporal (acicala-
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miento) y del compartimento de sangre entre individuos (Schmidt y Manske, 1973; 
Wilkinson, 1985). Los vampiros no ocupan el mismo sitio de percha de otras especies, 
por lo tanto, este método no ocasiona daños a otras especies de murciélagos en los 
refugios. Sin embargo, no existe un estudio actual que lo sustente.

En México este método es considerado el más efectivo para controlar las poblacio-
nes de vampiros. Se supone que reduce en un 95% las poblaciones de vampiros des-
pués de una campaña (Flores-Crespo, 2003). Sin embargo, no se cuenta con medi-
ciones y publicaciones que convaliden dichos porcentajes. Aunado a la escasez de 
esta información existen otros factores que podrían disminuir el número de bajas en 
las poblaciones de vampiro como: cambios en la frecuencia de acicalamiento debido 
al microclima de la cueva, tamaño del grupo en la percha, fidelidad de grupo, etcéte-
ra. Otros autores han advertido del peligro de este método para otros animales silves-
tres, los cuales pueden consumir el ungüento al encontrar a los vampiros muertos en 
el suelo (Flores-Crespo et al., 1979; Johnson et al., 2014). Por otro lado, existen otros 
métodos de prevención del ataque de los vampiros al ganado. Éstos son el uso de luz 
artificial nocturna y de mallas protectoras en los corrales (Flores-Crespo, 1978), así 
como el control reproductivo utilizando fitoestrógenos (Pérez-Rivero et al., 2005).

¿El método actual de control de vampiros está reduciendo los casos de rabia bovina?

Según Johnson et al. (2014) la presencia de esta enfermedad en México ha aumenta-
do principalmente en el ganado bovino, pasando de 35 casos en 1982 a 154 en 2002. 
Esto quiere decir que las campañas de control no han reducido el número de eventos 
de bovinos con rabia. Estudios recientes demuestran que concentrar los esfuerzos de 
prevención de esta enfermedad en el control de las poblaciones de vampiros no es la 
estrategia más eficiente (Anderson et al., 2012, Johnson et al., 2014, Thoisy et al., 
2016). Debido a la baja prevalencia del virus en los individuos. Por lo tanto, se reco-
mienda concentrar los esfuerzos de prevención en campañas de vacunación del ga-
nado y de otros animales domésticos vectores con los que conviven.

Por otro lado, el método de control de vampiros a través de warfarina tiene dos 
desventajas importantes. La primera es el costo y la accesibilidad del material para 
realizar las capturas. Las redes de niebla tienen un costo aproximado de 2000 pesos 
mexicanos (107 dólares americanos) y se tienen que importar. Esto hace poco acce-
sible este material para ganaderos de baja escala (< de 10 cabezas de ganado). La 
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segunda es que las empresas sólo venden este material cuando se tienen un permiso 
de colecta autorizado por la Secretaría de Medio Ambiente y Recursos Naturales de 
México (semarnat). Lo cual reduce la posibilidad de que los ganaderos puedan rea-
lizar dicho control sin la ayuda de personas expertas.

Recomendaciones para mejorar el método de control de vampiros

Con base en lo anterior, consideramos que las siguientes pautas ayudarían a tener un 
mayor éxito en el control de murciélagos vampiros en ambientes pecuarios:

1.	 Supervisar al personal que desarrolla lo establecido en la nom-067-ZOO-2007 
“Campaña Nacional para la Prevención y Control de la Rabia en bovinos y es-
pecies ganaderas”, para que apliquen los procesos de la manera correcta si-
guiendo las indicaciones de la normatividad.

2.	 Considerar en hacer una revisión en la norma nom-067-ZOO-2007 “Campaña 
Nacional para la Prevención y Control de la Rabia en bovinos y especies gana-
deras” con base en la información científica más actual sobre el control de virus 
de la rabia en ganado bovino. Para ello es necesario que se involucre personal 
académico experto en el tema, por ejemplo, la Red de Fauna Nativa en Ambien-
tes Antropizados (refama), Rabies in the Americas (rita), y la Red Latinoame-
ricana para la Conservación de Murciélagos (relcom).

3.	 Evaluar la eficiencia del control de vampiros actual (uso de warfarina). Pues al 
momento no existe un estudio científico que demuestre el grado de eficiencia 
en el control de vampiros y la no afectación de otras especies de murciélagos 
o de fauna.

4.	 Concentrar los esfuerzos en el monitoreo de casos de rabia no solo en murcié-
lagos hematófagos, si no en otras especies de vectores (i.e. roedores, carnívoros 
medianos).

5.	 Realizar campañas de concientización para los ganaderos, con el fin de que 
tengan vacunado a su ganado. 
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