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RESUMEN 

El aprovechamiento forestal es una de las principales causas de perturbación que 

modifican de manera constante a bosques y selvas a nivel mundial. Las constantes 

preguntas sobre la compatibilidad de las prácticas forestales y la conservación de la 

diversidad biológica son impulsadas en gran parte por la preocupación por saber si la 

calidad del hábitat para muchas especies puede ser degradada en los paisajes forestales de 

manejo intensivo. Sin embargo, a pesar de aumentar las investigaciones en este tema, sigue 

existiendo poco consenso acerca de los efectos de dichas perturbaciones sobre la 

biodiversidad. La comprensión de las consecuencias ecológicas de estas alteraciones de su 

hábitat es fundamental para proponer alternativas de conservación.  

La presente tesis tiene como objetivo conocer el efecto de las intervenciones 

forestales sobre la diversidad de anfibios y reptiles bajo la aplicación de tratamientos 

silvícolas de diferente magnitud, así como identificar los cambios en la organización de 

especies a diferentes edades de regeneración del bosque. Para tal efecto se desarrollaron 

tres capítulos en el presente manuscrito.  

En el primer capítulo se realiza una revisión de los aspectos que enmarcan el 

manejo forestal, así como sus implicaciones sobre la diversidad biológica, con particular 

interés en ensambles herpetofaunisticos. En el segundo capítulo se presentan los resultados 

de una investigación con duración de dos años en áreas forestales de la comunidad San 

Pedro el Alto, Zimatlán, Oaxaca. En dicho apartado se muestran los cambios de riqueza y 

abundancia, así como de diversidad de anfibios y reptiles asociados a áreas forestales bajo 

la aplicación de un tratamiento silvícola intensivo (Arboles padre; AP) y uno de baja 

intensidad (Selección en grupo; SG) con diferentes edades de regeneración (1, 5 y 10 años) 

bajo cada tratamiento. En el tercer capítulo se realiza una exploración del efecto del manejo 

forestal sobre la dinámica poblacional de las dos especies de saurios más abundantes y con 

requerimientos ecológicos contrastantes.  

Se obtuvo un total de 21 especies de herpetofauna, de las cuales 6 pertenecen al 

grupo de los anfibios y el resto (15) son reptiles. Considerando los registros en conjunto de 

los tres sitos de cada tratamiento, se obtuvo un total de 15 especies (6 anfibios y 9 reptiles) 
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en los sitios bajo el tratamiento intensivo, mientras que 9 (4 anfibios y 5 reptiles) fueron 

registrados bajo el tratamiento de baja intensidad, sin embargo al comprar individualmente 

se observa que la riqueza es similar pero la composición varía entre tratamientos y edades 

de regeneración. La mayor abundancia de anfibios se registró en los sitios intervenidos con 

el tratamiento de menor intensidad y estos fueron incrementando su número conforme más 

maduro fue el bosque. Por su parte los reptiles fueron más abundantes en los sitios 

manejados con el tratamiento intensivo, sin embargo los sitios con el menor tiempo de 

regeneración de ambos tratamientos fueron los que mostraron la mayor  abundancia.  

Los valores de diversidad verdadera de anfibios no muestran gran variación entre 

edades de regeneración y tratamiento empleado, mientras que los reptiles presentan una 

pérdida de diversidad cercana al 33% en los sitios bajo el tratamiento intensivo y un 28% 

en los sitios con baja intensidad en comparación con áreas sin intervenciones forestales. 

Mediante un análisis de complementariedad se observa que existe un mayor contraste en 

composición de especies en los sitios intervenidos con el tratamiento intensivo conforme se 

avanza en los estados sucesionales, presentando hasta un 86% de diferencia.  

Adicionalmente fueron capturados, marcados y liberados un total de 367 individuos 

de saurios, de los cuales 315 fueron Sceloporus formosus quienes estuvieron repartidos en 

solo dos sitios (AP 1 año y Control), mientras que el resto de individuos (52) fueron 

representantes de la especie Mesaspis gadovii los cuales en su mayoría estuvieron en AP 10 

años. El porcentaje de individuos recapturados fue bajo en ambas especies, siendo menor 

en S. formosus (15%) que M gadovii (20%). Las estimaciones en las probabilidades de 

supervivencia y captura obtenidas varían dependiendo de la especie y de las edades de 

regeneración, sin embargo la estimación del tamaño poblacional se vio fuertemente 

influenciados por la baja tasa de recaptura de ambas especies. El mayor número de capturas 

de S. formosus se presentó en la temporada seca, al contrario de M gadovii de la cual se 

obtuvo un mayor porcentaje de capturas durante la temporada húmeda. En términos 

generales hubo una mayor proporción de hembras de ambas especies, sin embargo no 

difirieron significativamente de los machos entre edades de regeneración. Los adultos 

fueron la categoría de edad más representativa en cada sitio a lo largo del estudio y en 

menor proporción los jóvenes, registrándose solo en ciertos periodos del año. Las señales 
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de depredación como cicatrices y colas mutiladas fueron mayores en hembras de ambas 

especies aunque sin mostrar diferencias significativas respecto a los machos. El decremento 

paulatino hasta la desaparición de la población de S. formosus en sitios de bosque maduro 

pone en evidencia la importancia que juegan los claros naturales en la dinámica 

poblacional, ya que estos proveen sitios de alimentación y termorregulación para diversas 

especies de saurios heliotérmicos permitiendo que abunden en número. 
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ABSTRACT 

A total of 21 species of herpetofauna were recorded in logging areas of which 6 was 

amphibians and 15 reptiles. Considering the overall records of the three different 

regeneration sites (1, 5 and 10 years) of each treatment (intensive and low intensity), a total 

of 15 species (6 amphibians and 9 reptiles) were obtained at sites under intensive treatment 

(AP), while 9 (4 amphibians and 5 reptiles) were recorded under low intensity treatment 

(SG), however when comparing the sites individually it is observed that the species 

richness is similar but the composition varies between treatments and successional stages. 

The greatest abundance of amphibians was recorded in SG sites, while reptiles were more 

abundant in AP. 

The true diversity values of amphibians do not show great variation between 

treatment and successional stages, but reptiles present a loss of diversity close to 33% in 

sites under AP and 28% in SG in comparison with Control. A complementarity analysis 

showed that there is a greater contrast in species composition in AP sites as it progresses in 

the successional states, showing differences in 86%. 

In addition, a total of 367 individuals of lizards were captured, marked and released, 

of which 315 belong to Sceloporus formosus, which were distributed in only two sites (AP 

1 year and Control), while the remaining individuals (52) belong to Mesaspis gadovii 

which were present mostly in AP 10 years. The percentage of recaptured individuals was 

low in both species, being lower in S. formosus (15%) than M. gadovii (20%). Survival and 

capture probability estimates vary depending on species and forest regeneration stages, 

however population size estimation was strongly influenced by the low recapture rate of 

both species. The highest number of catches of S. formosus ocurred in the dry season, 

unlike M. gadovii, which had higher recapture rates during the wet season. In general terms 

there was a higher proportion of females of both species, however this was not significantly 

different from males between tratments and regeneration stages. Adults were the most 

represented age category at each site throughout the study, followed by young lizards, 

caught only at certain times of the year. Signs of predation such as mutilated tails and scars 

were higher in females of both species, althougth this was not significantly differences from 
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males. The gradual decrease until the disappearance of the S. formosus population in 

mature forest sites suggests the importance of the natural clearings in the population 

dynamics, since they provide feeding and thermoregulation sites for different heliothermic 

lizards species, allowing them to reach high levels of abundance 
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INTRODUCCÍON GENERAL 

Evaluar la diversidad de especies en zonas de aprovechamiento forestal cada vez ha 

ido adquiriendo mayor importancia en los últimos años y en parte se debe a la imperante 

necesidad de conocer cuánto cambia la diversidad después de una intervención al bosque.  

La mayoría de los estudios que involucran los efectos del aprovechamiento forestal 

sobre la diversidad biológica se han realizado principalmente en países de zonas tropicales, 

particularmente en aquellos que albergan una elevada diversidad biológica (megadiversos), 

por la constante preocupación de la perdida acelerada de cobertura vegetal (Lozada y 

Arends, 1998, Fredericksen et al., 1999).  

México al ser el quinto país con mayor diversidad biológica mundial (entre 10 y 

12%; Llorente-Bousquets y Ocegueda, 2008), además de contar con una elevada 

productividad forestal (6 millones de m
3
 en rollo al año; SEMARNAT, 2014) se esperaría 

que existiera un mayor conocimiento sobre los cambios en la biodiversidad producidos por 

las intervenciones a los bosques, sin embargo esto no es así. A pesar de las constantes 

presiones a las que están sometidos los bosques por las actividades de manejo, los estudios 

del impacto sobre estos ecosistemas siguen siendo escasos. La mayoría de las 

investigaciones han tenido su foco de interés en selvas y muy escasamente en bosques 

templados, a pesar de que la mayor producción forestal maderable se realiza en este tipo de 

vegetación (CONAFOR-PNUD, 2012). 

Por si fuera poco, la intensidad, frecuencia y tiempo de aplicación de las 

intervenciones forestales son variables que tienen una influencia de gran magnitud sobre las 

comunidades vegetales y faunísticas, así como en su organización a diferentes edades de 

regeneración, ya que pueden incurrir directamente en el desplazamiento, establecimiento 

y/o permanencia de un gran número de especies. La naturaleza y velocidad de los cambios 

en las comunidades dependen en gran medida de las características propias de la 

perturbación, así como de la capacidad de adaptación de las especies a los cambios de 

hábitat (Urbina-Cardona y Londoño-Murcia, 2003). 
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El evaluar todos los componentes que conforman un hábitat para conocer su estado 

de conservación o de perturbación sería lo ideal, sin embargo desempeñar esta labor en la 

práctica es muy difícil, o casi imposible. No obstante existen algunos atributos que podrían 

indicarnos el estado del mismo. Desde hace varias décadas el uso de especies indicadoras 

ha sido empleado en diversas investigaciones (Patton, 1987; Vitt et al., 1998; Canterbury et 

al., 2000; Urbina-Cardona y Londoño-Murcia, 2003; Calderón-Mandujano et al., 2008; 

Isasi-Catalá, 2011), ya que por las características y particularidades que cada especie posee, 

algunas de ellas pueden mostrar mayor sensibilidad a las modificaciones de hábitat y fungir 

como indicadores de alguna perturbación del ecosistema. Si bien, la mayoría de las especies 

muestran alguna respuesta ante estos cambios, las especies poiquilotermas (incapaces de 

regular su temperatura interna) podrían mostrar mayor sensibilidad a las perturbaciones 

debido a que son menos tolerantes a los cambios de clima locales, reflejándose en cambios 

de sus abundancias. Ejemplo de ello son los anfibios y los reptiles quienes al ser 

organismos que dependen en gran medida de las condiciones climáticas, podrían verse 

seriamente afectados como consecuencia de cambios de clima local por las intervenciones 

forestales. 

A continuación se realiza una exploración de los aspectos que engloban al manejo 

de los bosques y cuáles son los efectos de dichos cambios sobre la fauna con especial 

atención en el grupo de los anfibios y reptiles. 
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CAPITULO I 

EL MANEJO FORESTAL Y SUS IMPLICACIONES EN LA DIVERSIDAD 

HERPETOFAUNISTICA 

La creciente literatura acerca de los impactos ecológicos generados por el manejo 

forestal coincide en que las prácticas forestales afectan de manera significativa el 

funcionamiento y estructura de las comunidades (Smith et al., 1997; Lozada y Arends, 

1998). 

De manera frecuente el foco de atención recae en los efectos producidos por la 

extracción selectiva de árboles, debido a que genera una fuerte influencia en la estructura 

vertical (cambios en la estructura y composición de los diversos estratos vegetales), así 

como en la estructura horizontal (creada por los fragmentos de bosque que presentan 

diferentes edades de regeneración) provocando cambios de las variables climáticas locales 

anteriores al disturbio (Corvalán y Hernández, 2006).  

La creación de claros genera impactos notables en el bosque y puede considerarse 

como una expresión de destrucción local, sin embargo puede ser asimilado por el entorno 

permitiendo que se detonen los procesos naturales de regeneración (sucesión ecológica). 

Durante este proceso la vegetación (principalmente el estrato herbáceo) muestra una 

respuesta inmediata debido al incremento de la cantidad de luz solar y aumento de la 

temperatura del suelo, permitiendo una germinación más acelerada, además del 

establecimiento y desarrollo de especies suprimidas hasta antes de la apertura del dosel, así 

como de aquellas que sean capaces de tolerar las nuevas condiciones climáticas, 

promoviendo de esta manera un crecimiento acelerado del sotobosque (Canham y Marks, 

1985; Hobbs y Huenneke, 1992). Si bien, la remoción de un árbol pudiera parecer no tener 

un cambio significativo en las variables microclimáticas, la extracción de un conjunto de 

ellos podrá tener efectos más severos, siendo que en algunos casos el incremento en el 

ingreso de radiación solar aumenta la temperatura y evapora la humedad del suelo hasta en 

un 30% (Canham et al., 1990), aunque esto dependera en gran medida del tamaño del claro 

generado.  
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Posterior a una intervención al bosque por extracción selectiva, se inicia el proceso 

de regeneración, el cual puede partir de un medio de formación completamente nuevo 

(sucesión primaria) o de un estado avanzado de regeneración (sucesión secundaria) (Walker 

y Del Moral, 2003; Walker et al., 2007). Los bosques que se encuentran bajo manejo 

forestal presentan un ejemplo de sucesión secundaria, por lo que el tiempo que le toma al 

bosque llegar a la madurez es menor (Hawley y Smith, 1972). Una vez que cesan las 

actividades de aprovechamiento, se da un reemplazo sistemático de los estadios primarios e 

intermedios llegando a la etapa sucesional más avanzada, la cual no necesariamente llega a 

ser igual al ecosistema original (Uhl y Kauffmam, 1990). Después de la creación de claros 

en el dosel por la remoción de árboles, las especies pioneras se establecen en los sitios 

recién intervenidos y el crecimiento de los estados juveniles de diversas especies vegetales 

que estaban presenten en el sitio se ven favorecidas por las nuevas condiciones, 

continuando de este modo el proceso de regeneración de la vegetación hacia etapas 

sucesionales más avanzadas (Didham y Lawton, 1999).  

La importancia de este proceso de regeneración se puede apreciar por los cambios 

que se generan a medida que se desarrolla y madura el ecosistema, además de la formación 

de un mosaico integrado por fragmentos de bosque con vegetación densa y etapas de 

regeneración diferentes, así como una compleja heterogeneidad espacial constituida por 

individuos de diferentes tamaños y edades (Radosevich y Holt, 1984; Prach et al., 2007). 

Los efectos de las intervenciones forestales y las modificaciones ambientales 

generados durante el proceso de sucesión, no se restringen únicamente  a la modificación 

de la estructura vegetal y cambios climáticos locales, sino que también repercute en la 

fauna (relaciones inter e intraespecíficas) así como aquellas relaciones que existen con su 

medio (Smith et al., 1997) por lo que los sus efectos estarán en función de la intensidad y 

frecuencia de las intervenciones efectuadas al bosque.  

En el campo de la silvicultura se creé que una buena gestión de los bosques se 

traduce en un beneficio al ecosistema y a la diversidad biológica que alberga, porque se 

piensa que la extracción de árboles imita los efectos de las perturbaciones naturales, como 

por ejemplo las causadas por el viento, incendios forestales o como los brotes de plagas y 
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enfermedades (Franklin et al. 2007). Lo anterior ha sido sustentado por una cantidad 

considerable de trabajos que demuestran que diversas especies de flora y fauna silvestres 

pueden verse beneficiadas a partir de las prácticas forestales  (Thomas, 1979; Fonseca y 

Robinson, 1990; Davies, 1998; Coro, 1999; Lencinas, 2005; Gallo et al., 2005; 1968; 

Emmons, 1982; Schupp, 1988; Musanga, 1989; Flores et al., 2001; Johns 1997; Frumhoff, 

1995; Harrington et al., 2007; MacNeil et al., 2013).  

Los resultados de estudios sobre el efecto de las perturbaciones por actividades 

forestales sobre la diversidad de ecosistemas naturales son contradictorios e indican que la 

respuesta a las alteraciones ambientales depende del tipo de intensidad así como de las 

características intrínsecas de cada grupo taxonómico. Comúnmente se argumenta que las 

prácticas forestales tienden a reducir la riqueza y abundancia de diversas especies de 

vertebrados (Thiollay, 1992; Frumhoff, 1995). Por el contrario, algunas investigaciones 

sustentan que la riqueza faunística en zonas bajo aprovechamiento forestal se mantiene 

(Lawton, et al., 1998; Lozada y Arends, 1998; Fredericksen et al., 1999; Gallo et al., 2005), 

e incluso puede aumentar si el nivel de perturbación es bajo (Johns, 1992), pero dichas 

especies presentan cambios en sus abundancias, porque la disponibilidad de alimento y de 

hábitat puede ser mayor en las áreas alteradas, aunque estos sitios lleguen a presentar hasta 

24% menos de cobertura arbórea en comparación con las áreas no alteradas.  

No obstante, la respuesta al impacto del disturbio depende en gran medida del grupo 

taxonómico que se desee evaluar, ya que algunas especies, como las poiquilotermas pueden 

presentar mayor sensibilidad a las presiones derivadas de las actividades humanas por los 

cambios de clima (Demaynadier y Hunter, 1998; Krishnamurthy, 2003, Currylow, et al., 

2012). Ejemplo de ello son los anfibios y reptiles, quienes al ser los únicos vertebrados 

terrestres incapaces de regular su temperatura corporal pueden verse seriamente 

perjudicados después de una intervención forestal, ya que la mayoría de las especies son 

sensibles a las perturbaciones y cambios de clima, además de presentar una movilidad 

limitada (Conant y Collins 1998; Renken et al., 2004).  

Tanto anfibios como reptiles son de gran importancia en los ecosistemas porque 

desempeñan papeles importantes como formar parte de las redes tróficas fungiendo como 
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depredadores y/o presas, son controladores de plagas e incluso son capaces de generar 

impactos indirectos sobre los procesos en los ecosistemas forestales como influir en las 

tasas de descomposición de la materia orgánica debido a la depredación de la fauna edáfica 

por parte de diversas especies de salamandras (Hairston, 1987; Wyman, 1998). Además, 

debido a su condición ectotérmica son más susceptibles a cambios en la temperatura, 

humedad, incidencia de luz y radiación solar, así como a la fuerza y dirección del viento 

mostrando poca tolerancia a perturbaciones del hábitat, por lo que han sido foco de interés 

y considerados grupos indicadores en la evaluación de impactos sobres diversas 

comunidades ecológicas (Urbina-Cardona y Londoño-Murcia, 2003; Calderón-Mandujano 

et al., 2008; Vitt y Caldwell, 2008).   

La mayoría de los estudios relacionados con la diversidad de herpetofauna en áreas 

con manejo forestal se han efectuado principalmente en zonas tropicales (Brown y Nelson, 

1993; Goldingay et al., 1996; Pearman, 1997; Lozada y Arends, 1998; Vitt et al., 1998; 

Fredericksen et al., 2000; Fredericksen y Fredericksen, 2001; Lima et al., 2001). Dichos 

trabajos coinciden en que posterior a la intervención hay un aumento en la riqueza y 

abundancia de especies en etapas tempranas de regeneración (entre 1 y 3 años), 

particularmente de las generalistas, ya que éstas no se restringen a un solo tipo de alimento 

ni de hábitat, además de adecuarse rápidamente a las nuevas condiciones. Después de este 

periodo de tiempo la riqueza de especies puede mantenerse, pero la abundancia comienza a 

disminuir (Lunney et al., 1991; Webb, 1991; Vonesh, 2001; Vallan, 2002; Krishnamurthy, 

2003), e incluso en algunos casos hasta la desaparición local (Pechmann et al., 1991). La 

explicación de lo anterior es que la mayoría de las especies locales se ven desplazadas por 

las especies invasoras, teniendo menor oportunidad de ocupar los limitados recursos y 

nichos disponibles, además de que las especies locales al parecer presentan mayor 

susceptibilidad a la depredación por la pérdida de la cobertura vegetal (Kutt, 1993; 

Demaynadier y Hunter, 1998).  

Si bien, algunos trabajos documentan que la diversidad de anfibios y reptiles puede 

mantenerse sin cambiar de manera significativa o incluso aumentar, esto no puede 

considerarse como una tendencia general para todos los taxones. De acuerdo a las 

características ecológicas particulares de cada especie se pueden diferenciar grupos de 
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especies que pueden o no mostrar una mayor tolerancia a las perturbaciones de hábitat, 

dejando en claro que las prácticas forestales tienen el potencial de afectar la estructura de la 

comunidad herpetofaunística y la forma en que utilizan el hábitat disponible. 

(Krishnamurthy, 2003) 

Algunos estudios (Pough et al., 1987; Bury y Corn, 1988; Petranka et al., 1994; 

Dupuis et al., 1995; DeMaynadier y Hunter, 1995; Pearman 1997, Smith y Sutherland, 

2014) han demostrado que ciertas especies de anfibios, particularmente salamandras y 

anuros de la familia Hylidae, tienden a ser más sensibles a los cambios de hábitat 

mostrando  abundancias bajas en áreas recién intervenidas (incluso en algunas etapas de 

regeneración temprana) a diferencia de etapas sucesionales avanzadas, precisamente por el 

cambio de las condiciones climáticas originadas a partir de la modificación de la 

vegetación, ya que estos grupos tienden a estar relacionados con sitios con alta humedad 

relativa y una estructura vegetal más compleja similares a las de bosques maduros . Por el 

contario, existen grupos de especies que muestran mayor tolerancia a dichos cambios. 

Trabajos como el de Pearman (1997) demuestran que ciertas especies de anfibios, 

principalmente las pertenecientes a la familia Eleuterodactylidae pueden mantenerse 

estables sin mostrar diferencias en riqueza y abundancias sin importar la edad de 

recuperación del bosque, ya que por características como el no pasar por una fase larvaria 

(desarrollo directo) además de ser más tolerantes a la desecación por la capacidad 

reabsorber el agua de sus vejigas, pueden mostrar mayor tolerancia a las perturbaciones del 

hábitat. 

En lo que respecta a los reptiles, un considerable número de investigaciones 

coinciden  en que diversas especies (particularmente saurios) muestran mayor afinidad por 

áreas desprovistas de cobertura de dosel (Bury y Pearl, 1999; Vitt et al., 1998; Altman, 

2001; Bury, 2004; Suazo, 2009), permitiendo un aumento en el número de especies con alta 

tolerancia a la radiación solar (heliotérmicas), a la vez que aumenta su abundancia en la 

mayoría de las ocasiones. 

La vegetación es un componente determinante en los ensambles faunísticos, por lo 

que la modificación del mismo se verá reflejado en la composición de las comunidades. 
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Algunos estudios como los de Goldingay et al. (1996), Lima et al. (2001) Fredericksen y 

Frederiksen, (2002) demuestran que las especies heliotérmicas pueden ser muy abundantes 

en áreas recientemente intervenidas, porque las utilizan como sitios de alimentación y 

termorregulación, promoviendo una mayor inmigración desde áreas aledañas e 

incrementando su densidad poblacional, al grado de que en algunos casos las lagartijas de 

mayor tamaño puedan ejercer una gran presión sobre lagartijas de talla más pequeña por 

competencia por el alimento o depredación, provocando un efecto de cascada sobre 

diferentes especies de saurios (Vitt et al., 1998).  

Al igual que la vegetación, la presencia de residuos orgánicos es una variable 

importante para la creación de sitios de resguardo. La investigación realizada por Biek et al. 

(2002) documenta que la presencia de restos de madera y ramas resultado de las actividades 

forestales en sitios recién aprovechados, determina la permanencia de un elevado número 

de especies de salamandras. Los autores no encontraron diferencias en riqueza y 

abundancia entre sitios aprovechados y bosques maduros de las montañas de Oregon, USA, 

sin embargo explican que el aumento de la temperatura y descenso de la humedad en sitios 

donde se generaron claros en el bosque puede reducir la abundancia de individuos que no 

sufren metamorfosis. 

Por su parte, la reducción de la acumulación de hojarasca en sitios con etapas de 

regeneración temprana puede reducir drásticamente las poblaciones de diversas especies de 

anfibios y reptiles, principalmente las de hábitos fosoriales. Algunas investigaciones 

(Visbal et al., 1992; Pearman, 1997; Maldonado, 2007) demuestran que los cambios en el 

régimen de acumulación de hojarasca en el suelo generan una reducción en las poblaciones 

de anfibios, particularmente de salamandras, mientras que los microhábitat generados por 

rocas, raíces, troncos y otras estructuras juegan un papel fundamental porque proveen 

nichos que a menudo determinan la presencia de diversas especies de anfibios y reptiles en 

un área específica (Lima et al., 2001).  

 

Sucesión ecológica y ensambles herpetofaunísticos 
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Las características estructurales de la vegetación que dan lugar a los bosques 

maduros son fundamentales para las especies residentes. Sin embargo, después de una 

intervención al bosque, estos elementos pueden variar considerablemente para las 

diferentes especies que conforman una comunidad, dependiendo en gran medida de la edad 

de regeneración en la que se encuentren. 

De acuerdo con Oliver y Larson (1990) se pueden reconocer de manera general 

cuatro etapas sucesionales después de una perturbación al bosque: 

1) Iniciación. Durante esta etapa la vegetación sobreviviente después del disturbio, gana 

territorio ante la apertura o espacio recién creado ocupando el sitio por un periodo 

aproximado entre uno y tres años. Durante esta etapa es común que haya una alta 

diversidad de herbáceas además nuevos nichos disponibles que pueden ser ocupados por 

diversas especies de flora y fauna que puedan soportar las nuevas condiciones, por lo que se 

da reorganización en la estructura de la comunidad. Los saurios heliotérmicos son los 

primeros en ocupar estos sitios debido a las condiciones climáticas, por lo que la 

competencia por los recursos disponibles es poca y la tasa de supervivencia es mayor para 

las especies recién llegadas, siempre y cuando el sitio cuente con las condiciones físicas 

adecuadas y la comunidad biológica ofrezca los requerimientos ecológicos necesarios 

(Renken et al. 2004). Las especies recién incorporadas no enfrentan una competencia 

intensa por parte de las residentes, por lo que la mayoría de las especies sobrevive al 

proceso de ensamble y el número de especies aumenta significativamente en un lapso corto 

de tiempo (1-3 años). Por su parte, la sombra proyectada por las hierbas y arbustos es muy 

limitada por lo que se generan condiciones de temperatura extremas y niveles de humedad 

bajos, lo cual afecta la permanencia de diversas especies de anfibios principalmente.   

2) Exclusión. Durante esta etapa la vegetación compite por los recursos (luz, agua y 

nutrientes) y se caracteriza por el desarrollo de las primeras especies leñosas, las cuales 

brindan un mayor porcentaje de sombra en comparación con la etapa anterior. En esta 

etapa, hay una reducción de la temperatura y un incrementando de la humedad relativa del 

sitio. El ingreso de luz suele ser muy bajo por lo que el desarrollo del sotobosque suele 

inhibirse conllevando a la eliminación casi en su totalidad de las especies colonizadoras. 
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Por lo general se presenta a partir de los 5 años después de la perturbación y continua 

aproximadamente hasta los 10 años posteriores al disturbio, por lo que la fauna 

(principalmente consumidores primarios) pueden verse afectados seriamente debido al 

decremento de recursos alimenticios (Johns, 1988). Respecto a la herpetofauna las especies 

heliotérmicas migran y hay una recolonización de anfibios por el aumento de la humedad, 

que en parte se ve incrementado por la acumulación de hojarasca en el suelo proveniente de 

la alta densidad de árboles jóvenes. Así mismo, la creación de nichos por la acumulación de 

hojarasca permite nuevamente el establecimiento de diferentes especies de salamandras, 

aunque este proceso puede llevarles hasta 30 años antes de volver a incrementar sus 

abundancias (MacNeil y Williams, 2014). 

3) Recolonización del sotobosque. Esta etapa puede tener una duración entre 10 y 30 años y 

se pueden diferenciar dos estratos vegetales: sotobosque y dosel. Los árboles sobrevivientes 

que no utilizan completamente los espacios generados por los árboles extraídos, permiten 

que los individuos de crecimiento lento y con alta tolerancia a la sombra se establezcan y se 

desarrollen en el sotobosque. La cobertura de dosel se incrementa durante esta etapa y se 

refleja en el decremento de luz y radiación solar que llega hasta los estratos bajos 

(sotobosque), permitiendo mantener niveles altos de humedad y menor variación de la 

temperatura, además de que hay un incremento de la deposición de hojarasca en el suelo. El 

aumento de la heterogeneidad del bosque generan diversos nichos que pueden ser ocupados 

por diferentes especies de anfibios y reptiles de bosques maduros. Los anfibios son más 

abundantes durante esta etapa por las condiciones climáticas locales predominantes. La 

acumulación de hojarasca durante este periodo de regeneración permite el establecimiento 

de un mayor número de especies fosoriales (principalmente de salamandras) así como el 

aumento de sus abundancias (Abarca, 2012). Por su parte, las especies de reptiles con 

preferencia de hábitats similares a bosques maduros aumentan tanto en riqueza como en 

abundancia, aprovechando el poco ingreso de luz solar que llega a los estratos más bajos 

(ei. sotobosque) y que no necesariamente son especies heliotérmicas. 
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4) Crecimiento y maduración. Durante esta última etapa, gran parte de la cohorte inicial de 

árboles se pierde y se sustituye por una cohorte secundaria, resultando en un bosque 

maduro (mayor de 30 años) con individuos de diferentes edades y una estructura vertical 

compleja. Conforme se presentan etapas sucesionales más avanzadas, a las especies de 

anfibios y reptiles recién llegadas les resulta más difícil incorporarse al ecosistema, debido 

a que un gran número de especies ocupan la mayoría de los nichos ecológicos potenciales, 

por lo que solamente pueden sobrevivir en un ecosistema maduro sí logran superar la 

competencia y desplazar a las especies que ya se encuentran establecidas (Marten, 2001). 

En esta etapa la comunidad biológica cambia muy poco, porque el número de especies es 

elevado y la mayoría son competidoras eficientes, lo que las conlleva a sobrevivir con 

recursos limitados en comparación con las especies de etapas tempranas. Durante esta etapa 

la heterogeneidad del bosque creada por los diferentes estratos vegetales, así como los 

claros generados por la caída de algún árbol, permite que el ingreso de luz sea aprovechado 

por diferentes especies de reptiles, incluso de algunas especies de anfibios como sitios de 

alimentación, ya que en estos pequeños espacios generados por la apertura del dosel, se 

detonan procesos de sucesión a menores escalas, permitiendo el establecimiento de 

herbáceas, las cuales atraen una gran diversidad de insectos, los cuales a su vez son fuente 

de alimento tanto para anfibios como reptiles. Además las condiciones climáticas son muy 

similares a las de un bosque maduro, por lo que no existirán variaciones significativas que 

comprometan la permanencia de la herpetofauna.  

Se ha discutido que la temperatura y humedad son probablemente los parámetros 

que dan cabida a la asociación que existe entre la herpetofauna y la edad de regeneración 

del bosque. Los registros de un mayor número de especies, tanto de anfibios como reptiles 

en sitios con etapas de sucesión temprana sugieren que la mayoría de ellas no demandan las 

condiciones estructurales de bosques maduros, pero probablemente algunas de ellas 

requieran las condiciones de temperatura y la humedad que generalmente sólo existen en 

etapas sucesionales avanzadas. Algunas investigaciones como las de Welsh (1990) y 

Petranka et al, (1994) documentan que existe una estrecha relación entre el aumento en 

abundancia y el número de especies de anfibios conforme más maduro es el bosque, 

explicando que la baja diversidad o incluso la ausencia de especies de anfibios en etapas 

tempranas de regeneración se debe a que las condiciones microclimáticas y de microhábitat 
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que requieren para permanecer existen solamente en bosques maduros, además de que a las 

poblaciones locales tanto de anfibios como de reptiles les toma cerca de 60 años 

recuperarse. Estas estimaciones concuerdan con la escasa  información presentada por otros 

autores (Pough et al 1987; Bonin 1991, DeGraaf y Yamasaki, 1992), donde el periodo de 

recuperación de las poblaciones puede variar entre 30 y 60 años, además de poner de 

manifiesto que los residuos orgánicos tales como la acumulación de hojarasca y desechos 

de árboles por la tala, son un factor fundamental para la recuperación de los sitios 

perturbados. 

Parte de la explicación de porqué la edad del bosque no es un fuerte predictor de la 

abundancia de anfibios y reptiles es porque la edad no es la que determina la distribución de 

las especies, sino más bien los microhábitats asociados que varían en relación con la edad 

del bosque durante la sucesión (Welsh 1990; Martín et al., 1993). Por lo tanto, la etapa 

sucesional en la que se encuentre el bosque es solamente una medida indirecta de los 

elementos de microhábitats reales (por ejemplo desechos forestales, altura de la vegetación, 

dosel y condiciones de suelo) que determinan si un sitio es un hábitat adecuado para una 

especie determinada. 

Se podría suponer que, si bien los sitios recién aprovechados pueden proveer los 

requerimientos necesarios para que coexista una gran cantidad de especies que explotarían 

los diferentes recursos de hábitat o alimentarios, no todas podrían satisfacer sus necesidades 

debido a que no encontrarían las condiciones para hacerlo. De acuerdo con Gascon et al. 

(1999) los hábitats perturbados actúan como un filtro que permite el paso selectivo de 

especies desde un hábitat original y no perturbado, actuando como una red por la cual 

pueden pasar o no algunas especies según el hábitat e intensidad de uso que presente. Un 

mosaico de hábitats modificados puede generar un impacto en la composición de especies 

dependiendo del grado de contraste estructural que presenten los sitios perturbados frente al 

hábitat original.  

En síntesis, la respuesta de anfibios y reptiles ante los disturbios al hábitat 

generados por las actividades forestales puede expresarse de manera diferencial 

dependiendo del grupo taxonómico que se vea afectado, incluso actuando de manera 
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particular sobre cada especie ya sea facilitando o condicionando el desarrollo de su 

población. La velocidad de dichos cambios en la estructura de la comunidad estará en 

función de las características de la perturbación, es decir la duración e intensidad de las 

intervenciones. Los cambios en la diversidad de anfibios y reptiles dependerán en gran 

medida de ciertas características como el tamaño de población, proporción de sexos, estado 

reproductivo, así como su habilidad para adaptarse a las nuevas condiciones de hábitat, 

además de que los tiempos de regeneración juegan un papel fundamental para la 

recuperación de las comunidades. 
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CAPITULO III 

DINAMICA POBLACIONAL DE DOS ESPECIES DE SAURIOS EN AREAS DE 

MANEJO FORESTAL 

 

INTRODUCCIÓN 

Un aspecto importante a considerar para la conservación de cualquier especie es el 

conocimiento de su estructura poblacional, es decir la proporción de sexos, categorías de 

edades, así como el estatus reproductivo de los individuos de una población. A la par, la 

dinámica poblacional juega un papel fundamental en el estudio de la fauna silvestre, la cual 

se encarga de conocer los cambios que sufren los individuos que conforman una población 

y entenderlos a lo largo del tiempo, así como los factores que causan dichos cambios 

(Lemos-Espinal y Amaya-Elias, 1986). Por lo tanto, conocer la estructura y dinámica 

poblacional de las especies es base primordial para determinar el estado de conservación de 

las mismas.  

Se sabe que las poblaciones fluctúan naturalmente de manera cíclica aumentando o 

decreciendo en número y éstas pueden verse afectadas por diversos factores  como el 

número de crías que puede tener una hembra, el promedio de vida, la competencia y 

depredación, además de la influencia de variaciones climáticas y/o eventos estocásticos que 

afectan directamente a la poblaciones (Lemos et al., 2005). Tales cambios son el resultado 

del uso y aprovechamiento de los recursos por parte de los individuos que conforman una 

población, ya que los requerimientos y habilidades para obtener recursos difieren entre 

sexos, edad y estados reproductivos (Gilliam y Fraser, 1988). Más aún, cuando un 

ecosistema es perturbado la disposición de recursos podría modificarse ejerciendo una 

fuerte influencia en la dinámica de una población. 

Como se ha descrito, las intervenciones forestales representan una presión constante 

a los bosques, porque propician cambios en la estructura de la vegetación y condiciones 

climáticas, convirtiéndolos en un mosaico con fragmentos de bosque con diferentes edades 

de regeneración. Como se sabe, la vegetación juega un papel determinante en las 

comunidades y poblaciones faunísticas y su modificación puede propiciar oscilaciones en la 
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dinámica y estructura poblacional de diversas especies (Suazo-Ortuño et al., 2007). Sin 

embargo la respuesta a estas oscilaciones depende de los atributos de cada especie, siendo 

que en algunos casos podrían verse beneficiadas incrementando su tamaño poblacional 

(Lantschner y Rusch, 2007), pero en el peor de los casos la consecuencia es la pérdida de 

todos los individuos de una población (extinción local) (Primack et al., 2001). 

Métodos de captura-recaptura 

La estimación de la abundancia de los individuos de una población en un área y 

periodo de tiempo determinado es esencial para estudiar su dinámica poblacional, sin 

embargo resulta muy complicado realizar conteos completos (censo) de todos los 

individuos que componen una población (Cooch y Dhondt, 2004). Para tal efecto se han 

desarrollado diversas técnicas y métodos para la estimación de la abundancia con un 

margen de error aceptable. Si bien, existen diferentes maneras de estimar la abundancia 

como calcular el número de individuos por unidad de área (densidad absoluta) o calcular el 

número de individuos en una población en relación a otra (densidad relativa; Gonzáles-

Romero, 2014), existen otros métodos basados en modelos de probabilidad, cuya estructura 

obedece a los supuestos biológicos en que estos modelos se fundamentan (Alpizar-Jara, 

2000).  

El método de captura-recaptura es el método mayormente empleado para estimar el 

tamaño de poblaciones faunísticas y está basado en la captura, marcaje, liberación y 

recaptura de un número conocido de individuos. Existen variantes de esta técnica, las 

cuales van desde el marcaje y recapturas únicas, hasta la captura y recaptura múltiple 

(Sánchez-Cordero et al., 1997; Gonzáles-Romero, 2014). Estos modelos matemáticos se 

dividen en dos grupos de acuerdo con los supuestos que contienen (Begon, 1979): 

1) Modelos matemáticos para poblaciones demográficamente cerradas, los cuales  no 

consideran variación en ganancia y pérdida de individuos, es decir, asumen que durante las 

sesiones de trampeo no se presentan muertes, nacimientos ni migración de individuos. 

Estos modelos se enfocan en dar una estimación instantánea del tamaño de la población en 

tiempo y espacio determinado (White et al., 1982). 
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2) Modelos matemáticos para poblaciones demográficamente abiertas, los cuales si 

consideran cambios en la población por nacimientos, muertes y migración. Estos modelos 

son más complejos pero realistas, ya que incorporan variaciones en la probabilidad de 

captura de individuos durante las sesiones de trampeo (Pollock et al., 1989; Santos-Moreno 

et al., 2007). 

En términos generales, el método de captura-recaptura involucra la colecta de dos o 

más muestras de la población de interés. Durante una primera campaña de captura (S1) 

todos los individuos capturados son marcados con algún dispositivo o método adecuado 

para identificarlos en campañas posteriores y son liberados en el mismo sitio, permitiendo 

que se mezclen con el resto de la población. Después de cierto periodo de tiempo, los 

individuos son capturados nuevamente. Durante este segundo periodo de captura (S2) 

algunos individuos presentarán las marcas realizadas en el periodo anterior de captura, 

mientras que el resto serán capturas nuevas. A partir de la proporción de individuos 

marcados y no marcados se elabora un historial de capturas y se puede realizar una 

estimación de la población, siempre y cuando se cuente con un número suficiente de 

individuos marcados y recapturados (Smith y Smith, 2001).  

Algunas de las ventajas que proporciona el método de captura-recaptura son las de 

estimar la abundancia absoluta de individuos de una población, además de ser útil para 

evaluar diferentes parámetros demográficos de especies que se encuentren en condiciones 

naturales como son la natalidad, mortalidad e incluso patrones de movimiento (Lande et al., 

2002). Sin embargo también tiene sus limitantes, siendo las de mayor peso el tiempo y 

esfuerzo de colecta, además de los supuestos que suelen ser muy estrictos (Badii et al., 

2012). Los parámetros a estimar pueden ser combinados en modelos poblaciones que 

simulan y evalúan la viabilidad y dinámica poblacional de una especie a lo largo del 

tiempo, así como las presiones a las que pueden estar sometidas (Akçakaya y Sjörn-Gulve, 

2000).  

La supervivencia es otro parámetro demográfico fundamental para describir los 

cambios en la población de una especie en particular (Cooch y Dhondt, 2004). Para tal 

efecto, el modelo Cormack-Jolly-Seber (CJS) es el modelo básico para estudios donde se 
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pretende estimar las probabilidades de supervivencia y captura en poblaciones con varios 

periodos de capturas de animales vivos (Cormack, 1964; Jolly, 1965; Seber, 1965).  

El modelo CJS es de uso frecuente en los trabajos de ecología de campo, en los 

cuales los individuos de una población presentan una detectabilidad imperfecta (Munguía-

Steyer, 2010). Dicho modelo permite disociar la probabilidad de supervivencia (ϕ) de la de 

captura (p) a partir del historial de capturas, el cual es construido a partir de las sesiones de 

captura-recaptura y consiste básicamente en una matriz constituida de ceros (0´s; no captura 

del individuo en un periodo de tiempo determinado) y unos (1´s; captura del individuo) 

(Lebreton et al., 1992, Amstrup 2005). El parámetro de recaptura (p) comienza a 

contabilizarse a partir de la segunda visita, ya que el modelo CJS trata con los individuos 

capturados que han sido marcados previamente. La probabilidad de supervivencia está 

condicionado al estado previo de la captura, mientras que la probabilidad de captura no lo 

es a no ser que existan efectos de comportamiento (Munguía-Steyer, 2010). Cuando se 

incrementan los periodos de captura es posible replantear la relación entre las 

probabilidades de supervivencia y recaptura (Cuadro 5). 

Cuadro 5. Ejemplo de historial de capturas y notación de las probabilidades de 

supervivencia (ϕ) y captura (p) con tres periodos de captura.  

Historias de encuentro Probabilidades 

111 ϕ1p2ϕ2p3 

110 ϕ1p2[ϕ2(1-p3)+(1-ϕ2)] = ϕ1p2(1-ϕ2p3) 

101 ϕ1(1-p2)ϕ2p3 

100 (1-ϕ1)+ϕ1(1-p2)(1-ϕ2)+ϕ1(1-p2)ϕ2(1-ϕ3) = 1-ϕ1p2-ϕ1(1-p2)ϕ2p3 

011 ϕ2p3 

Los supuestos del modelo CJS son: 

1. Cada animal marcado en el tiempo (i) tiene la misma probabilidad de ser recapturado 

(pi). 

2. Cada animal marcado en la población en el tiempo (i) tiene la misma probabilidad de 

sobrevivir al tiempo (i+1). 

3. Las marcas no se caen o borran, son detectables. 
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4. El proceso de colecta de la información durante las visitas es instantáneo, relativo al 

intervalo de tiempo transcurrido entre el tiempo (i) y el tiempo (i+1). 

Existen otros métodos para evaluar el tamaño poblacional, los cuales están basados 

en métodos numéricos. Los métodos de enumeración consisten en un conteo progresivo del 

número de individuos capturados y recapturados en las sesiones de trampeo. El método 

numérico mayormente empleado es el método del Número Mínimo Vivo (NMIV) 

propuesto por Krebs (1966). Este método ha sido ampliamente usado en estudios 

poblacionales de pequeños mamíferos (Nichols y Pollock, 1983) por ser más confiable que 

otros métodos de uso común, tales como el  modelo de enumeración directa, el cual tiende a 

subestimar la densidad de la población (Smith 1968; Cameron 1977), además de que los 

cálculos son más sencillos en comparación con los métodos probabilísticos y sus 

estimaciones son proporcionales a las obtenidas por los mismos métodos (Slade y Blair 

2000; Santos-Moreno, 2008). 

ANTECEDENTES 

En un intento por entender los efectos de las perturbaciones en los cambios 

poblacionales, se han realizado estudios demográficos con diferentes grupos de fauna en 

áreas y tiempos determinados. La mayoría de los estudios demográficos se han enfocado en  

aves (Mardsen, 1998, Zulema-Quinteros et al., 2001) y mamíferos (Boyce, 1981), con 

especial interés en el grupo de los roedores  (Fleming, 1975; Eisenberg, 1981; Martínez-

Gallardo, 1995; Nupp y Swihart 1996; García-Estrada et al., 2002). En relación a la 

herpetofauna la mayoría de los estudios demográficos han sido dirigidos a anfibios debido a 

la crisis mundial actual sobre la pérdida de especies y poblaciones que ha ocurrido en las 

últimas décadas (Lips et al, 2004, 2005; Muñoz-Alonso, 2010) y en menor proporción en 

reptiles (Gadsden-Esparza, 2008; Rose et al., 2013, Greenberg et al., 2016). 

Entre los reptiles, los saurios han sido utilizados con mayor frecuencia para 

desarrollar trabajos sobre su dinámica poblacional, con algunos estudios del género 

Sceloporus (Dunham, 1981; Parker, 1994; Lemos-Espinal et al., 1998; Ortega-Rubio et al., 

2000; Hokit y Branch, 2003; Gadsden y Estrada-Rodríguez, 2008; Rodríguez-Romero et 

al., 2011; Torres-Barragán, 2015) con la finalidad de evaluar el tamaño poblacional, la 
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supervivencia, proporción de sexos, la estructura de edades e incluso la tasa de crecimiento 

(Dunham, 1981). 

Una de las interrogantes más importantes en estudios de poblaciones con saurios es 

conocer los factores que regulan los tamaños poblacionales. Los efectos de la 

fragmentación y pérdida del hábitat a menudo son citados como las principales causas del 

declive de las poblaciones de lacertilios y estos han sido evidenciados mediante estudios 

demográficos (en particular de lagartijas del género Sceloporus), en donde señalan que 

algunas poblaciones se ven afectadas manera negativa por el decremento del tamaño del 

parche de vegetación (Shine y Charnov, 1992). Autores como Shaffer (1981) y Gilpin y 

Soualé (1986) afirman que el tamaño del fragmento afecta directamente las poblaciones de 

saurios, al grado de determinar su supervivencia, debido al riesgo de extinción latente a 

causa de procesos estocásticos. Poblaciones de tamaño pequeño presentan tasas de 

extinción mayor en comparación con poblaciones grandes, debido a las fluctuaciones en los 

procesos ambientales y demográficos.  

Algunos datos sugieren que existe una asociación positiva entre la abundancia, 

supervivencia y reclutamiento con el tamaño del fragmento de vegetación para los 

individuos de lagartijas de ambos sexos (Hokit y Branch, 2003). En ambientes 

fragmentados, el resultado de la transición entre hábitats adyacentes (efecto de borde) 

favorece la invasión de especies generalistas propias de la matriz (Murcia, 1995; Santos y 

Tellería, 2006) y perjudica la permanencia de las especies que habitan en los fragmentos 

(Haila, 2002). En general, los diferentes agentes de perturbación actúan de manera 

sinérgica y sus efectos combinados pueden ser bastante perjudiciales (Martorell y Peters, 

2005).   

Por otro lado, las modificaciones del hábitat propician cambios de clima locales  

que determinan las fluctuaciones de la población. Investigaciones como la de Vitt et al., 

(1998) indican que existe una relación positiva en el aumento de la temperatura y radiación 

solar con el incremento de especies heliotérmicas, ya que en sitios de dosel abierto 

encuentran las condiciones de hábitat ideales para prosperar. Sin embargo también se da el 

caso de especies no heliotérmicas que pueden verse seriamente afectadas por la apertura de 
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dosel promoviendo su desplazamiento a áreas con mayor cobertura de vegetación 

(Goldingay et al., 1996). 

 

Considerando el alto número de saurios observados en los sitios con intervenciones 

recientes bajo cada tratamiento presentado en el capítulo anterior, se optó por realizar un 

estudio sobre la dinámica poblacional de las dos especies más abundantes presentes en 

áreas de manejo forestal de San pedro el Alto. Las especies elejidas para el estudio fueron 

Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii por ser las más abundantes, además de presentan 

características ecológicas contrastantes.  

A pesar de contar con información sobre las tendencias poblacionales de diferentes 

especies de lacertilios ante las perturbaciones de hábitat, los estudios realizados con el 

género Sceloporus son limitados, mientras que no existe información al respecto de 

especies pertenecientes al género Mesaspis. Para el caso en cuestión, la información sobre 

la dinámica poblacional de ambas especies es nula por lo que en este estudio es de gran 

interés conocer los cambios demográficos por el manejo forestal. 

Descripción de las especies de estudio. 

Sceloporus formosus (Weigmann, 1834) es un saurio de talla media que en 

promedio presenta una longitud hocico-cloaca (LHC) máxima de 88mm y se caracteriza 

por tener un par de manchas negras en los hombros, 34 escamas dorsales en promedio, 46 

ventrales y 39 filas de escamas alrededor del cuerpo; 16 poros femorales; en la cabeza 

presenta el área  internasal cubierta por escamas relativamente grandes generalmente 

dispuestas en uno, dos o tres pares, las supraoculares son pequeñas (Smith, 1939). La 

coloración en machos es iridiscente en tonalidades verdes y azul olivo en la superficie 

dorsal, con la prominente mancha negra en cada uno de los hombros, en la región ventral 

presenta una banda azul cobalto a cada uno de los lados bordeada por una banda negra. Las 

hembras presentan en la región dorsal una coloración parda con las manchas de los 

hombros más angostas que en los machos. La región ventral es inmaculada, salvo algunas 
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excepciones en las que algunos organismos presentan una coloración azul bastante tenue 

(Figura 6). 

 
Figura 6. Dimorfismo sexual de Sceloporus formosus. Ejemplares macho (izquierda) y 

hembra (derecha). 

La distribución de S. formosus se restringe al territorio nacional, abarcando 

principalmente las zonas montañosas de la región sur de México. Se encuentra en los 

estados de Guerrero, Oaxaca, Puebla, y Veracruz a altitudes que van de los 1500 hasta los 

3000 metros en bosques templados de pino, pino-encino y bosque mesófilo de montaña 

(Smith y Taylor, 1996). Esta especie presenta amplia tolerancia a la luz y radiación solar 

(heliotérmica) por lo que es común encontrarla en áreas abiertas (Ramírez-Bautista y 

Pavón, 2009). 

Mesaspis gadovii es el único miembro de mayor talla de su género. El patrón de 

coloración consiste de pardo a pardo-rojizo en la parte dorsal, presentando barras verticales 

en los flancos, que en ocasiones llega a tener tonalidades amarillentas. Las barras de los 

costados en ocasiones se extienden en el dorso en forma de bandas cruzadas en. La parte 

superior de la cabeza es similar al dorso, pero los labios son muy coloridos con líneas 

blancas o amarillas bordeadas por líneas negras. El vientre está fuertemente manchado en 

machos y en menos proporción e hembras. La cola es similar al patrón de coloración del 

dorso. Las extremidades son moteadas (Figura 7) (Good, 1988). 
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Figura 7. Individuo de Mesapis gadovii. 

 

Mesaspis gadovii presenta una distribución limitada, restringida a las montañas de 

la Sierra Madre del Sur, en los estado de Oaxaca y Guerrero (Figura 8) en bosques de pino 

y pino-encino (Canseco-Márquez et al., 2007). Esta especie tiene preferencia por áreas con 

una densa capa de hojarasca por lo que es común encontrarla en fragmentos de bosque con 

etapas avanzadas de regeneración (García-Rosales y Martínez-Coronel, 2016). 

 
Figura 8. Distribución de Sceloporus formosus (sombreado) y Mesaspis gadovii (puntos) en 

México. 

OBJETIVOS  

Objetivo general 
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 Evaluar los cambios poblacionales de Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii en 

sitios bajo la influencia de tratamientos silvícolas de diferente intensidad en la 

comunidad de San Pedro el Alto, Zimatlán, Oaxaca. 

Objetivos particulares 

 Estimar el tamaño poblacional, la probabilidad de captura y supervivencia de dos 

especies de saurios a diferentes edades de regeneración en bosques intervenidos 

bajo el tratamiento arbole padre (intensivo) y selección en grupo (baja intensidad). 

 Conocer la proporción de sexos de cada especie bajo cada tratamiento en cada 

estado sucesional  

 Conocer la estructura de edades de cada especie en cada estado susecional 

HIPOTESIS 

Debido a que las especies de estudio difieren en características biológicas y 

ecologías, se espera encontrar diferencias en probabilidades de supervivencia, captura y 

tamaño poblacional entre tratamientos y etapas sucesionales. S. formosus al ser una especie 

heliotérmica con preferencia por áreas abiertas, mostrará mayores probabilidades de 

captura, supervivencia y tamaño de la población en los sitios recién aprovechados y 

mientras se avance en las etapas sucesionales su representatividad será menor, caso 

contrario a Mesaspis gadovii, de la cual al no ser una especie heliotérmica y con preferencia 

con sitios que presenten gran acumulación de hojarasca se espera un incremento en tamaño 

poblacional y probabilidades de captura y supervivencia conforme más maduro sea el 

bosque.  

METODOS  

Área de estudio 

La investigación se realizó en los mismos sitios de estudios utilizados en el apartado 

anterior, a  excepción del sitio control, el cual tuvo que ser cambiado por problemas 

agrarios (Figura 9).  



 

51 
 

El sitio AP 1 año se localiza en las coordenadas UTM zona 14 x=696455; 

y=1850497. Presenta condiciones de dosel abierto con escasos árboles (17 por hectárea) 

que fungen como árboles padres (de ahí el nombre del tratamiento) o semilleros. El estrato 

predominante es el herbáceo y arbustivo. El sitio AP 5 años, (x=701185; y=1852413) está 

dominado por árboles de pino que miden entre 4 y 5 m de altura. La cobertura del dosel es 

cerrada y hay u escaso ingreso de luz solar por lo que la vegetación del sotobosque esta 

suprimida y es escasa, además de presentar gran acumulación de hojarasca. El sitio AP 10 

años (701176; y=1853187) está conformado por arboles de 10 y 15 metros de altura, el 

dosel es cerrado, sin embargo la entrada de luz llega hasta el suelo, permitiendo el 

restablecimiento de la vegetación herbácea. El sitio SG 1 año (x=700805; y=1853007) está 

conformado por árboles de que miden entre 10 y 15 metros que permite. Presenta claros en 

el dosel lo que permite la entrada de luz hasta el suelo favoreciendo el desarrollo del 

sotobosque. El sitio SG 5 años (x=700849, y=1853270) está conformado en su mayoría por 

árboles que alcanzan hasta los 15 metros. Hay presencia de claros en el dosel, sin embargo 

el desarrollo de los árboles jóvenes ocupa los sitios disponibles por lo que hay una mayor 

proyección de sombra en el suelo y un menor desarrollo del sotobosque. El sitios SG 10 

años (x=697733; y=1850062) se caracteriza por presentar un dosel cerrado, pero por las 

características verticales que presenta permite el ingreso de luz hasta el suelo, favoreciendo 

el desarrollo del sotobosque. El sitio control (x=701245; y=1853372) se caracteriza por 

presentar una estructura vegetal compleja con diversos estratos vegetales y representantes 

de pino (y en menor proporción encinos) con tallas de 15 a 20 metros. El dosel es cerrado, 

pero la presencia de claros por la caída natural de árboles y ramas permite el ingreso de luz 

favoreciendo el desarrollo de sotobosque por manchones. 
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Figura 9. Localización de sitios de estudio en San pedro el Alto, Zimatlán, Oaxaca. ■ 

Tratamiento AP, ▲ Tratamiento SG y ● Sitio Control 

 

Toma de datos demográficos 

El estudio se realizó de enero de 2014 a diciente de 2015 abarcando salidas 

mensuales con duración de cuatro días. Cada rodal fue recorrido casi en su totalidad 

abarcando una hectárea (ha) para la búsqueda y captura de individuos. Adicionalmente 

fueron utilizadas las mismas trampas de caída (pitfall traps) que sirvieron para el registro 

de diversas especies de herpetofauna descritas en el apartado anterior. Las trampas 

estuvieron activas las 24 horas de cada campaña de muestreo (4 días) dando un total de 96  

horas/mes.  

Los ejemplares capturados en cada periodo fueron marcados mediante la 

ectomización de falanges en combinaciones específicas de 1-2 dedos por extremidad 

siguiendo un código predefinido (Huey et al., 1990) para identificarlos en capturas 

subsecuentes. Se optó por este método porque las marcas no se pierden con el tiempo, 

además de proporcionar ciertas ventajas como minimizar el tiempo de manipulación de los 
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animales, así como el de no tener un efecto negativo significativo en la capacidad 

locomotriz y la supervivencia de los lacertilios (Borges-Landaez y Shine, 2003; Hudson, 

1996). 

En cada encuentro de captura se registró fecha, hora de captura, localización, 

condiciones climáticas y se tomaron medidas de la longitud hocico-cloaca (HCL), longitud 

de cola (LC), línea de ruptura de la cola (LR) solo en caso de que la presentara, sexo y clase 

de edad en función de la longitud HCL. Posteriormente fueron marcados y liberados 

inmediatamente en el mismo lugar de captura. 

Cobertura vegetal 

En cada sitio de estudio se establecieron 10 parcelas circulares de 5.7 m de radio 

(0.1 has) sobre un transecto lineal separadas 10 m entre parcelas, con la finalidad de 

realizar una descripción de la estructura vegetal (Elzinga et al., 2001). En cada parcela se 

contabilizó el número de árboles y se midió el porcentaje de cobertura del dosel mediante 

fotografías hemisféricas (Promis et al., 2012). Respecto a la vegetación arbustiva se 

tomaron datos de densidad y cobertura. Se obtuvieron imágenes de la vegetación herbácea 

desde una perspectiva vertical (1.3 m de altura) y se midió el espesor de hojarasca en cada 

estado sucesional. Las imágenes de la cobertura de dosel así como de la vegetación 

herbácea fueron analizadas mediante el programa ColCab 2. 

Análisis de datos 

Estructura de la vegetación 

Con los datos obtenidos de cada sitio de estudio, se realizó un análisis de varianza 

(ANOVA) con la finalidad de conocer la diferencia de las medias de cada factor de 

variación entre sitios mediante la prueba de comparación múltiple de Tukey-Kramer. Los 

análisis se realizaron con el paquete estadístico NCSS versión 11. 

Probabilidades de captura y supervivencia (Cormack–Jolly–Seber) 

Con la información recabada se construyeron historiales de captura de los 

individuos capturados y marcados en cada sitio de estudio. Los historiales fueron 
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analizados y modelados con el software Mark 8.0 (White y Burnham, 1999), recapturas 

vivas con el fin de estimar las probabilidades de supervivencia (ϕ) y captura (p) mediante el 

modelo de Cormack–Jolly–Seber (Lebreton et al, 1992). 

Para la estimación de las probabilidades de captura y supervivencia se generaron 

modelos considerando el tiempo como factor de cambio. En el Cuadro 6 se describen los 

modelos generados. Los modelos seleccionados fueron aquellos que se ajustaron mejor a la 

distribución de las frecuencias observadas de las capturas y recapturas con la menor 

cantidad de parámetros. La selección se basó en el valor más pequeño del Criterio de 

Información de Akaike (Akaike’s Information Criterion, AIC; Burnham y Anderson, 2004) 

el cual está definido como la probabilidad de obtener los datos observados si el modelo es 

correcto, (Corrected AIC; AICc). Este método determina qué modelo tiene la probabilidad 

más alta de ser correcto y la magnitud de esta probabilidad.  

Cuadro 6. Descripción y notación de los modelos estimados y comparados para cada 

sitio de estudio. 

M

odelo Descripción 

 (ϕ. p.) Probabilidades de supervivencia y captura constantes 

 (ϕt – p.) 

Supervivencia variable entre temporadas-captura 

constante 

 (ϕt – pt) Supervivencia y captura variables entre temporadas 

 (ϕ. – pt) 

Supervivencia constante y captura variable entre 

temporadas 

 
Tamaño poblacional 

La obtención del tamaño poblacional se calculó con el método de Lindenmayer et al 

(1998) mediante la fórmula N=n/p, donde N es el tamaño poblacional estimado, n es el 

número de individuos capturados en la ocasión i y p es la probabilidad de captura estimada 

en la ocasión i.  

Estructura de la población. 

La proporción de sexos se determinó mediante la captura de hembras con respecto 

al número de machos (H:M) por periodo de captura y para el total de la población. Para 

conocer si existieron diferencias significativos se realizó una prueba de Xi
2
 (p≤0.05). 
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Para cada población se establecieron tres categorías de edades: adulto mayor a 

47mm, juvenil entre 46-35mm, y cría cuando era menor a 34mm para S. formosus 

(Ramírez-Bautista y Pavón, 2009) y Adulto mayor de 71mm, Juvenil 35-70mm y cría 28-

34 para M. gadovii (Ramírez-Pinilla et al., 2009). 

 

RESULTADOS  

Caracterización de los sitios de estudio. 

Los sitios bajo AP mostraron diferencias significativas en los valores de las variables 

medidas en cada estado sucesional (anexo). El sitio con la mayor densidad de árboles fue el 

sitio AP 5años, mientras que el sitio AP 1 año presento el menor número de árboles. Caso 

contrario, la mayor densidad de arbustos estuvo presente en el sitio AP 1 año, mientras que 

el sitio AP 10 años tuvo la menor densidad de arbustos. Por su parte, los sitios bajo SG 

presentaron menor variación en las variables de hábitat en comparación con los sitios bajo 

AP. El control fue el sitio con la estructura vertical más compleja (Cuadro 7).  

 

Cuadro 7. Características físicas de la vegetación en cada sitio de estudio. AP= arboles 

padre (tratamiento intensivo), SG= Selección en grupo (tratamiento baja intensidad). 

 
AP SG CONTROL 

Variables 1 año 5 años 10 años 1 año 5 años 10 años >35 años 

Densidad de árboles (ind/ha) 28 1680 680 440 520 500 645.5 

Densidad de arbustos (ind/ha) 1420 40 20 260 160 140 205.5 

Cobertura dosel (%) 1.09 80.88 73.89 68.5 78.37 76.91 73.7 

Cobertura arbustiva (m
2
) 1755.69 20.98 11.22 310.65 254.26 333.83 411.28 

Cobertura herbácea (%) 94.42 17.5 49.8 56.06 50.98 52.16 52.64 

Hojarasca (cm) S/H 5.6 7 6.4 6.6 7 6.65 

 

Capturas-recapturas 

Se capturó, marcó y liberó un total de 367 ejemplares, de los cuales 315 

corresponden a S. formosus y 52 a M. gadovii. (Cuadro 8). A continuación se describen las 



 

56 
 

probabilidades de supervivencia, captura, proporción de sexos y estructura de edades por 

especie. 

Cuadro 8. Resumen del número de individuos capturados (n), recapturados (R), proporción 

de sexos y categorías de edades de S. formosus y M gadovii en cada sitio de estudio. H= 

hembras, M=machos, C=cría, J=juvenil, A=adulto 

 
S. formosus M. gadovii 

SITIO n R H M Prop. C J A n R H M Prop. C J A 

1 año AP 156 23 90 66 1.36:1 31 41 84 2 - - 2 0:2 - - 2 

5 años AP 2 - 1 1 1:1 - 2 - 2 - 2 - 2:0 - - 2 

10 años AP - - - - - - - - 34 8 20 14 1.42:1 4 3 27 

1 año SG - - - - - - - - 6 - 2 4 1:1.5 - 1 5 

5 años SG - - - - - - - - 1 - - 1 0:1 - - 1 

10 años SG - - - - - - - - 3 - 2 1 2:1 - - 3 

Control 157 25 93 64 1.45:1 38 34 85 4 
 

3 1 3:1 - - 4 

TOTAL 315 48 184 131 1.4:1 69 77 169 52 8 29 23 1.26:1 4 4 44 

 

En total fueron capturados, marcados y liberados 315 individuos de S. formosus en 

tres sitios: dos en AP 5 años, 156 en AP 1 año y 157 en el sitio Control. Del total, se 

recapturaron 48 individuos (14.8%) los cuales estuvieron repartidos en dos sitios (AP 1 año 

y Control; Cuadro 8). Considerando los datos en conjunto el mayor número de individuos 

capturados se obtuvo en el mes marzo de 2014, mientras que los meses con el menor 

número de capturas fueron junio, agosto y septiembre de 2015. En el sitio AP 1 año se 

observaron incrementos en las capturas en los meses de febrero y marzo de 2014 y febrero 

de 2015 (Figura 10). 

 
Figura 10. Número de individuos capturados de Sceloporus formosus de manera mensual.  
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Al analizar los datos por sitio se aprecia que de los 156 individuos capturados y 

marcados en AP 1 año, 23 (14.7%) fueron recapturados una vez, 20 (12.8%) dos veces y 3 

individuos (1.9%) fueron recapturados dos veces. El mayor número de capturas se obtuvo 

en febrero y marzo de 2014 y febrero de 2015, mientras que el mayor número de recapturas 

fue en marzo de 2014 y noviembre de 2015.  

En el sitio control se obtuvo la mayor cantidad de capturas en el 2014, siendo enero 

donde se obtuvo el mayor número (Figura 10). De los 157 individuos marcados, 25 (15.9%) 

se recapturaron una vez, 15 (9.5%) dos veces, 7 (4.5%) tres veces, y solo un ejemplar fue 

capturado en 6 ocasiones. El mayor número de recapturas se obtuvo en mayo y julio de 

2014 (Figura 11).  

  
Figura 11. Número de individuos capturados (azul) y recapturados (rojo) por mes de 

S. formosus en AP 1 año (A) y Control (B).  
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Respecto a M. gadovii se capturaron en total de 52 individuos los cuales estuvieron 

repartidos en todos los sitios de estudio, sin embargo sus abundancias fueron muy bajas (1 

a 6 individuos por sitio) a excepción del sitio AP 10 años donde se obtuvo el mayor número 

de capturas (34) además de ser el único donde se obtuvieron recapturas (Cuadro 8). 

Considerando las capturas en conjunto de M. gadovii, la mayor cantidad se obtuvo en abril 

de 2014 y mayo de 2015, mientras que en el periodo invernal (de diciembre a febrero) de 

ambos años no se obtuvieron capturas (Figura 12). 

 
  Figura 12. Número de individuos de Mesaspis gadovii capturados mensualmente a lo 

largo del estudio  

En el sitio AP 10 años se obtuvo un total de 34 ejemplares de los cuales 8 (23.5%) 

fueron recapturados una sola vez. La mayor cantidad de capturas se obtuvo en septiembre 

de 2015, y las recapturas se obtuvieron únicamente en la segunda mitad del estudio (Figura 

13). 
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Figura 13. Número de individuos capturados (azul) y recapturados (rojo) por mes de 

M. gadovii en el sitio AP 10 años 

 

Ninguno de los individuos que pudieron ser receptados de ambas especies 

mostraron afectaciones en la locomoción o desgaste físico por el tipo de marcaje, por lo que 

es muy probable que no perjudicara la supervivencia delos individuos. 

Los bajos porcentajes de captura sugieren que pudieron verse seriamente afectadas 

por las condiciones ambientales, por lo que se realizó una correlación de Pearson para 

conocer la relación entre la precipitación, temperatura y cantidad lumínica con el numero 

las capturas de los individuos de cada especie. Los resultados muestran que las capturas en 

cada uno de los sitios se vieron fuertemente afectadas por la precipitación más que la 

temperatura y la cantidad de luz solar (Cuadro 9). 

Cuadro 9. Correlación momento de Pearson entre precipitación (mm), temperatura (°C), 

cantidad lumínica y numero de capturas en AP 1 año, Control y AP 10 años. Primera línea 

valor de correlación, segunda línea valor de significancia. 

 
S. formosus M. gadovii 

 AP 1 año Control AP 10 años 

Precipitación(mm) -0.559458 -0.389725 0.931494 

 
0.004477 0.059761 0.000102 

Temperatura (°C) 0.142526 -0.061909 0.062426 

 
0.506459 0.773826 0.771985 

Cantidad lumínica -0.328499 0.124473 0.268308 

 
0.117054 0.562253 0.204918 

 

Modelo Cormack–Jolly–Seber (CJS) 

Debido a que el tamaño de muestra de individuos de las clases crías y juveniles de 

ambas especies fue pequeño, se consideraron a todos en una sola categoría, además de 

asumir que todos eran residentes.  Para el caso de la especie S. formosus, solo fueron 

generados los modelos probabilísticos en los sitios AP 1 año y Control ya que fueron los 
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únicos sitios donde se obtuvieron datos de captura y recapturas, mientras que para M. 

gadovii solo fue posible generar los modelos del sitio AP 10 años. 

El modelo que presento el mejor ajuste a los datos obtenidos de S formosus en el 

sitio AP 1 año fue donde las probabilidades de supervivencia y captura varían entre 

temporadas (ϕt – pt) con un valor calculado de AICc de 258.22 y 5 parámetros, mientras 

que en el sitio Control el mejor modelo fue donde la probabilidad de supervivencia varía 

mientras la tasa de captura es constante (ϕt – p) obteniendo un valor de AICc 340.7 y 5 

parámetros. 

El valor de Delta AICc en cada uno de los modelos seleccionados es de cero (0) y se 

considera que se tiene un gran soporte, ya que las diferencias entre el AICc del modelo 

respectivo y el más parsimonioso con valores menores a dos (2) son considerados 

aceptables por tener soporte comparable con el mejor modelo (Zúñiga-Vega et al., 2008). 

El peso normalizado AICc de cada modelo seleccionado fue de 0.85 y 0.43 en AP 1 año y 

Control respectivamente (Cuadro 10). Los mejores modelos son apoyados en un 567% y 

143% más que el segundo modelo candidato en cada sitio. 

En relación a M gadovii, el modelo que se ajustó mejor a los datos de frecuencia fue 

el que presento probabilidades de supervivencia y captura constantes (ϕ – p) mostrando un 

valor de AICc de 73 y dos parámetros. El peso normalizado AICc del modelo seleccionado 

fue de 0.78 el cual es apoyado en 411% más que el segundo mejor modelo.  

En el cuadro 10 se muestran los modelos generados y en gris los modelos que se 

ajustaron mejor a la distribución de las frecuencias observadas de las capturas y recapturas 

en cada sitio, mientras que en el cuadro 11 se muestran los valores de las estimaciones de 

los parámetros de cada modelo seleccionado. 

De acuerdo al método de estimación poblacional de Lindenmayer (N=n/p) se 

obtuvieron tamaños poblacionales de S formosus en AP 1 año de 794 ind/ha en secas 2014; 

3.78E18 ind/ha en lluvias 2014; 5963 ind/ha en secas de 2015 y 1527 ind/ha en lluvias de 

2015, mientras que en el Control el tamaño poblacional estimado fue de 1415 ind/ha 
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(Cuadro 10). Para el caso de M gadovii en AP 10 años se estimó un tamaño poblacional de 

1654 ind/ha (Cuadro 11) 

 

 

Cuadro 10. Modelos ajustados mediante el modelo de CJS de las probabilidades de 

supervivencia (ϕ) y recaptura (p).  

 

SITIO 

(Especie) 
Modelo AICc 

Delta 

AICc 

Peso 

AICc 
Verosimilitud 

No. de 

Parámetros 
Devianza 

AP 1 año 

(S. formosus)  

ϕ. – pt 258.22 0 0.85 1 5 115.02 

ϕt – pt  261.67 3.45 0.15 0.18 8 111.95 

ϕ. - p. 280.28 22.06 0 0 2 143.38 

ϕt – p. 282.3 24.08 0 0 5 139.11 

Control  

(S. formosus) 

ϕt – p. 340.27 0 0.43 1 5 146.98 

ϕ. – pt 340.98 0.71 0.3 0.7 5 147.69 

ϕ. – p. 341.66 1.39 0.21 0.5 2 154.62 

ϕt – pt 344.4 4.13 0.05 0.13 7 146.84 

AP 10 años 

(M. gadovii) 

ϕ. – p. 73 0 0.78 1 2 44.76 

ϕ. – pt 75.78 2.78 0.19 0.25 5 40.06 

ϕt – p. 80.38 7.38 0.02 0.03 5 44.65 

ϕt – pt 84.63 11.63 0 0 8 39.92 

 

Cuadro 11. Estimaciones de la probabilidad de supervivencia (ϕ), captura (p) y 

tamaño poblacional (N) de Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii obtenidos a partir de 

los modelos ajustados. E.E=Error estándar. 

   

Intervalos de confianza (95%) 

Sitio 

(Modelo) 
Parámetro 

Valor estimado 

(E.E) 
Inferior Superior 

AP 1 año 

(ϕ - pt) 

ϕ 0.976 (0.04) 0.590 0.999 

p1 0.072 (0.022) 0.039 0.128 

p2 5.5E-17 (5.5E-10) -1.09E-09 1.09E-09 

p3 0.009 (0.005) 0.003 0.026 

p4 0.016 (0.009) 0.005 0.047 

n1 57 

  n2 21 

  n3 54 

  n4 24 

  N1 794 

  N2 3.78E+17 

  N3 5963 

  N4 1527 

  Control ϕ1 0.723 (0.069) 0.569 0.837 
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(ϕt - p) ϕ2 0.761 (0.07) 0.599 0.872 

ϕ3 0.469 (0.125) 0.249 0.702 

ϕ4 3.51E-12 (4.8E-6) -9.47E-06 9.47E-06 

p 0.111 (0.026) 0.070 0.172 

n 157 

  N 1415     

AP 10 

años 

(ϕ - p) 

ϕ 1 (0.0000) 1 1 

p 0.020 (0.007) 0.010 0.041 

n 33   

N 1654     

 

 

 

Figura 14. Estimaciones mensuales del tamaño poblacional de Sceloporus formosus (arriba) 

y Mesaspis gadovii (abajo) por CJS. 

Las diferencias en las probabilidades en captura y supervivencia de ambas especies 

entre sitios podría ser efecto de las presiones depredadoras a las que se encuentran 

sometidas, por lo que se realizó una comparación entre sexos de la misma especie para 
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conocer el grado de afectación. Si bien este atributo puede ser difícil de medir en 

condiciones naturales, la presencia de las colas mutiladas y/o líneas de ruptura en la cola de 

los saurios pueden ser un indicativo de las presiones depredadoras a las que están 

sometidos.  

Considerando en su totalidad los datos de ambas especies se puede decir que M. 

gadovii sufre de una presión depredadora alta, ya que el 46% de los individuos marcados 

muestran señales de depredación (líneas de ruptura; LR), a diferencia de S. formosus las 

cuales el 31% del total de ejemplares capturados presentan líneas de ruptura (Cuadro 12).  

Cuadro 12. Número de individuos de Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii que 

mostraron señales de depredación por sexo y categoría de edad en cada sitio de estudio. n= 

número de individuos capturados, LR= línea de ruptura, H= hembras, M= machos, C= 

crías, J= Juveniles, A= Adultos. 

 
S. formosus M. gadovii 

SITIO n LR H M C J A n LR H M C J A 

1 año AP 156 49 27 22 6 14 29 2 - - - - - - 

5 años AP 2 1 1 0 0 1 0 3 3 3 0 0 3 0 

10 años AP - - - - - - - 34 16 8 8 0 2 14 

1 año SG - - - - - - - 6 5 2 3 0 1 4 

5 años SG - - - - - - - 1 - - - - - - 

10 años SG - - - - - - - 3 - - - - - - 

Control 157 48 31 17 7 10 31 4 - - - - - - 

TOTAL 315 98 59 39 13 25 60 52 24 13 11 0 6 18 

% 
 

31 19 12 4.1 7.9 19 
 

46 25 21 0 12 35 

Las diferencias en las frecuencias de colas mutiladas entre sexos de ambas especies 

no fueron significativas (S. formosus, x2=1.577611, g.l.=2, p=0.454387; M. gadovii, 

x2=3.054545, g.l.=2, p=0.217127) sin embargo las hembras fueron las que presentaron el 

mayor porcentaje de colas mutiladas.  

Proporción de sexos 

Se capturaron en total 184 hembras y 131 machos de S. formosus que corresponde a 

una proporción de 1.4:1  la cual no difiere significativamente de la relación 1:1 (X
2
= 1.097; 

g.l.=3; p=0.77772) (Cuadro 8). 
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En el sitio AP 1 año se capturó un total de 90 hembras (57.7%) y 66 machos  

(42.3%) resultando en una proporción de sexos de 1.36:1 la cual no difiere 

significativamente de la proporción 1:1 (X
2
=2.153, g.l.=3, p=0.54112). El mayor número 

de individuos de ambos sexos se presentó en las temporadas de secas con un aumento en la 

proporción de hembras en febrero de los dos periodos anuales, siendo en promedio de 2.5 

hembras por cada macho (Figura 15). Por su parte, en el sitio control se obtuvo un total de 

93 hembras (59.2%) y 64 machos (40.8%) mostrando una proporción de 1.45:1 sin mostrar 

diferencia estadística (X
2
=1.356, g.l.=2, p=0.507)(Cuadro13).  

En lo que corresponde a la especie M. gadovii se capturó un total de 29 hembras y 

23 machos representando una proporción 1.26:1 sin mostrar significancia en su proporción 

de sexos  (X
2
= 0.848; g.l.=3; p=0.8379) (Cuadro 8). El sitio AP 10 años mostro un total de 

20 hembras (58.8%) y 14 machos (41.2%). La proporción de sexos fue de 1.42:1 (hembras 

por cada macho) sin mostrar significancia (X
2
=3.664, g.l.=3, p=0.3001). 

Cuadro 13. Proporción de sexos de Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii por sitio de 

manera mensual y por temporada. H= hembra, M= Macho, Prop. = proporción, n=Número 

de individuos capturados. 

  
AP 1 año (S. formosus) Control (S. formosus) AP 10 años (M. gadovii) 

Temporada Mes H M Prop. n H M Prop. n H M Prop. N 

Secas 

ene-14 0 2 0:2   15 15 1:1   0 0 -   

feb-14 12 5 2.4:1   13 11 1.18:1   0 0 -   

mar-14 12 5 2.4:1   12 8 1.5:1   0 0 -   

abr-14 11 2 5.5:1   14 7 2:1   1 1 1:1   

may-14 2 6 1:3   3 4 1:1.3   1 1 1:1   

Subtotal 37 20 1.85:1 57 57 45 1.26:1 102 2 2 1:1 4 

Lluvias 

jun-14 3 2 1.5:1   1 3 1:3   0 2 0:2   

jul-14 0 2 0:2   4 3 1.3:1   1 2 1:2   

ago-14 0 1 0:1   2 0 2:0   1 3 1:3   

sep-14 3 2 1.5:1   2 0 2:0   2 0 2:0   

oct-14 3 1 3:1   5 2 2.5:1   1 0 1:0   

nov-14 3 1 3:1   7 3 2.3:1   1 0 1:0   

Subtotal 12 9 1.3:1 21 21 11 1.9:1 32 6 7 1:1.2 13 

Secas 

dic-14 1 5 1:5   4 4 1:1   0 0 -   

ene-15 6 5 1.2:5   2 0 2:0   0 0 -   

feb-15 13 5 2.6:1   0 0 -   0 0 -   

mar-15 3 7 1:2.3   4 2 2:1   0 0 -   

abr-15 5 3 1.6:1   3 2 1.5:1   1 0 1:0   

may-15 1 0 1:0   2 0 2:0   1 0 1:0   

Subtotal 29 25 1.16:1 54 15 8 1.8:1 23 2 0 2:0 2 
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Lluvias 

jun-15 1 1 1:1   0 0 -   1 2 1:2   

jul-15 1 5 1:5   0 0 -   2 1 2:1   

ago-15 0 1 0:1   0 0 -   2 0 2:0   

sep-15 0 1 0:1   0 0 -   4 2 2:1   

oct-15 4 2 2:1   0 0 -   1 0 1:0   

nov-15 0 0 -   0 0 -   0 0 -   

Subtotal 6 10 1:1.6 16 0 0 - 0 10 5 2:1 15 

Secas dic-15 6 2 3:1 8 0 0 - 0 0 0 - 0 

  TOTAL 90 66 1.36:1 156 93 64 1.45:1 157 20 14 1.42:1 34 

  % 57.7 42.3     59.2 40.8     58.8 41.2   
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Figura 15. Número total de hembras y machos por mes de Sceloporus formosus en 

AP 1 año (A), Control (B) y Mesaspis gadovii en AP 10 años (C). 

 

Estructura de edades 

En total se capturaron ejemplares de S. formosus pertenecientes a tres categorías de 

edades, de las cuales los adultos representaron la mayor proporción con 169 individuos 

(53.6%), seguida por los juveniles con 77 (24.4%) y 69 crías (21.9%) (Cuadro 8).  

Tanto en los sitios AP 1 año como en el Control, los adultos abundaron en número, 

mientras que las crías mostraron los valores más bajos en AP 1 año y los juveniles fueron 

más escasos en el Control.   

En el sitio AP 1 año se encontraron diferencias estadísticas entre las tres categorías 

de edades de S. formosus (x
2
=32.578934, g.l.=6, p=0.000013), mientras que en control solo 

las crías y juveniles no mostraron diferencias (x
2
=24304, g.l.=2, p=0.00557). En ambos 

sitios las crías mostraron aumentos en la temporada  de transición de invierno a primavera 

(febrero-marzo). Los adultos se encontraron con mayor frecuencia a lo largo del estudio 

(Figura 16).  

Respecto a M gadovii, al considerar los datos en conjunto los adultos fueron los más 

abundantes con 44 individuos (84.6%), y en mucho menor proporción los juveniles y crías 

con 4 individuos cada categoría (7.7% cada uno). Solo los juveniles y adultos mostraron 

diferencias significativas (x
2
=9.6, g.l.=3, p=0.0223).  El sitio AP 10 años fue el único donde 

se registraron las 3 categorías de edades (Cuadro 8). La primera mitad del estudio (2014) 
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estuvo determinada por individuos adultos siendo agosto el periodo con el mayor número 

de capturas. Durante la segunda mitad del estudio los juveniles y las crías fueron más 

abundantes en los meses de julio y septiembre de 2015 respectivamente, sin embargo, los 

adultos fueron más abundantes a lo largo del año (Figura 16). 

 

Cuadro 14. Estructura de edades de Sceloporus formosus y Mesaspis gadovii de manera 

mensual y por temporada. C=cría, J=juvenil, A=adulto, n= número de individuos 

capturados 

 
 

AP 1 año (S. formosus) Control (S. formosus) AP 10 años (M. gadovii) 

Temporada Mes C J A n C J A n C J A n 

Secas 

ene-14 1 0 1   19 0 11   0 0 0   

feb-14 8 4 5   11 9 4   0 0 0   

mar-14 0 10 7   1 10 9   0 0 0   

abr-14 0 8 5   1 11 9   0 0 2   

may-14 0 2 6   0 0 7   0 0 2   

Subtotal 9 24 24 57 32 30 40 102 0 0 4 4 

Lluvias 

jun-14 0 4 1   0 0 4   0 0 2   

jul-14 0 0 2   0 0 7   0 0 3   

ago-14 0 0 1   0 0 2   0 0 4   

sep-14 0 0 5   0 0 2   0 0 2   

oct-14 0 0 4   0 0 7   0 0 1   

nov-14 0 1 3   0 0 10   0 1 0   

Subtotal 0 5 16 21 0 0 32 32 0 1 12 13 

Secas 

dic-14 0 1 5   0 1 7   0 0 0   

ene-15 3 1 7   1 1 0   0 0 0   

feb-15 11 0 7   0 0 0   0 0 0   

mar-15 5 1 4   5 1 0   0 0 0   

abr-15 2 3 3   0 1 4   0 0 1   

may-15 0 1 0   0 0 2   0 0 1   

Subtotal 21 7 26 54 6 4 13 23 0 0 2 2 

Lluvias 

jun-15 0 1 1   0 0 0  0 0 3   

jul-15 1 3 2   0 0 0  0 2 1   

ago-15 0 0 1   0 0 0  0 0 2   

sep-15 0 1 0   0 0 0  3 0 3   

oct-15 0 0 6   0 0 0  1 0 0   

nov-15 0 0 0   0 0 0  0 0 0   

Subtotal 1 5 10 16 0 0 0 0 4 2 9 15 

Secas dic-15 0 0 8 8 0 0 0 0 0 0 0   

  TOTAL 31 41 84 156 38 34 85 157 4 3 27 34 

  % 19.87 26.28 53.85   24.2 21.66 54.14   11.8 8.8 79.4   
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Figura 16. Estructura de edades mensuales de Sceloporus formosus en AP 1 año 

(A), Control (B) y Mesaspis gadovii en AP 10 años (C). 

 

DISCUSIÓN  

Estructura de la vegetación. 
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Las diferencias en la estructura de la vegetación entre los sitios bajo la aplicación de 

AP son contrastantes conforme aumenta el tiempo de regeneración, a diferencia de los 

sitios bajo SG en donde es menor la variación.  

En términos generales, la diferencia de cobertura vegetal es evidente a nivel de 

paisaje y se sustenta al comparar la densidad arbórea en cada sitio de estudio, 

particularmente en los sitios bajo la aplicación de AP, mientras que en los sitios bajo SG las 

diferencias en densidad son menos marcadas. Ciertamente la cobertura del dosel está 

relacionada con la cantidad árboles presentes, por lo que la ausencia de dosel en etapas 

tempranas favorece el establecimiento y desarrollo del estrato arbustivo y herbáceo del sitio 

AP 1 año, mientras que sitios con un alto porcentaje de cobertura de dosel inhibe el 

desarrollo y crecimiento del sotobosque, principalmente del estrato herbáceo como en el 

sitio AP 5 años (Cuadro 7).  

Así mismo, la ausencia de dosel en el sitio AP 1 año permitió un aumento de 

cantidad lumínica siendo de 2.6 veces mayor que el sitio con mayor cobertura de dosel (AP 

5años). En conjunto, las variables antes mencionadas permitieron un mayor desarrollo de la 

vegetación arbustiva y herbácea en AP 1 año. 

Captura recaptura 

Para este trabajo el empleo de trampas de caída tuvo resultados satisfactorios en los 

sitios donde la abundancia de individuos fue alta, siendo particularmente eficaz para la 

captura de S formosus, así como de diferentes especies de vertebrados terrestres de talla 

pequeña (anfibios, serpientes, roedores y musarañas). Sin embargo no ocurrió de la misma 

manera con M. gadovii. Esta especie difícilmente pudo ser capturada por medio de las 

trampas a pesar de ser vista en repetidas ocasiones forrajeando cerca de los botes pero sin 

entrar en ellos. Debido a sus hábitos fosoriales, además de su preferencia por sitios con 

grandes acumulaciones de ramas y hojarasca, la captura por medio de las trampas de caída 

no fue efectiva, por lo que su captura de forma manual se dificulto en gran medida 

reflejándose en la baja proporción de capturas.  
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La presencia de S. formosus en AP 1 año fue un hecho que se esperaba debido a que 

el sitio cuenta con las características propias de las áreas preferidas por esta especie. Está 

documentado que S. formosus presenta alta tolerancia a grandes cantidades de radiación 

solar, además de mostrar elevados números poblacionales en sitios con características 

estructurales similares a las encontradas en AP 1 año (García, 2013). Sin embargo esto no 

sucedió en el sitio SG 1 año a pesar de presentar la misma edad de regeneración. Su 

presencia en este sitio solo pudo ser detectada en algunas ocasiones en las ramas o troncos 

de los árboles a alturas mayores a los 4 metros, pero nunca a nivel de suelo por lo que no 

pudo ser capturada. En los estadios siguientes de ambos tratamientos fue nula su presencia 

en el suelo, registrando esporádicamente de manera visual ejemplares en las ramas de los 

árboles, a excepción del sito AP 5 años donde solo fueron capturados dos individuos justo 

en la periferia del rodal. Un caso excepcional fue el del sitio control en el cual se obtuvo un 

número de capturas muy similar que el sitio AP 1 año y que a pesar de contar un una 

estructura vegetal heterogénea fue muy abundante en el área. Aunque pareciera 

contradictorio este hecho, existen trabajos que presentan la misma tendencia. Ejemplo de 

ello es el estudio de Greenberg (2001) quien encontró que los saurios presentaron 

abundancias similares a los sitios intervenidos recientemente, sugiriendo que los claros 

presentes en estadios avanzados de regeneración permiten el asentamiento de una población 

grande de lagartijas.  

Es importante señalar que a pesar de contar con un porcentaje elevado de cobertura 

de dosel en el sitio control (74%), los individuos estuvieron congregados en grandes 

cantidades en los pequeños claros generados por la caída de árboles o ramas que permitían 

la entrada de luz hasta el suelo. Sin embargo, en los resultados de los conteos directos se 

aprecian claramente un descenso paulatino de la población hasta el grado de no contar con 

capturas los últimos 6 periodos de muestreo (Figura 10). La explicación de lo anterior 

puede ser que los pequeños claros producidos por la caída de ramas y árboles viejos 

generaron las condiciones para que la población de S formosus pudiera aumentar al grado 

de presentar valores similares al del sitio AP 1 año, pero a su vez, dichos claros permitieron 

el desarrollo de la vegetación suprimida proyectando cada vez más sombra y que a lo largo 

de un ciclo anual, el decremento de radiación solar hasta los niveles más bajos (sotobosque) 

pudo promover la migración de los individuos de la población a sitios adyacentes. En este 
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contexto, lo anterior pone de manifiesto el papel tan fundamental que juega la dinámica de 

claros sobre la herpetofauna.  

Autores como Vitt (1998) y Fredericksen et al. (1999) mencionan que la presencia 

de claros en los bosques constituyen una de las principales determinantes en la densidad y 

estructura de una población de saurios. La creación de claros de forma natural (como los 

creados en el sitio control) tienden a ser de menor tamaño en comparación con realizados 

mediante tratamientos extractivos, por lo que la regeneración de los mismos suele tomarles 

menor tiempo. Además, las especies heliotérmicas, como el caso de S. formosus, 

aprovechan al máximo los espacios abiertos mostrando aumentos en la población, porque 

se argumenta que el crecimiento del sotobosque atrae una rica fauna de artrópodos las 

cuales brindan mayor abundancia de alimento para la herpetofauna presente en el área 

(Shemske y Brokay, 1981). Por si fuera poco, la presencia de troncos caídos y ramas 

desprendidas de forma natural generan sitios que proveen resguardo, pero que a su vez 

proporcionan sitios donde pueden asolearse. 

Por otro lado, la mayoría de especies del genero Sceloporus presentan un poder de 

desplazamiento bajo (Lemos-Espinal y Amaya-Elias, 1986) presentando áreas de actividad 

que van de 70 a 150m
2
 (Guitierrez y Ortega, 1985). En esta investigación se pudieron 

detectar tres individuos machos fuera de donde se habían registrado inicialmente (uno a 

500m de AP 1 año y dos a 0.8 y 1.2 km del sitio control). Esta evidencia podría apoyar el 

motivo del decremento del tamaño poblacional en el sitio control, además de poner de 

manifiesto que S. formosus puede ser un saurio que se desplaza más que la mayoría de las 

especies de su género, a pesar de ser considerada una especie altamente territorial (Torres, 

2006).  

 

Probabilidades de captura y supervivencia 

El número de  capturas fue bajo y más aún las recapturas, al grado de no ser posible 

analizar los datos de cada sitio. Los valores de las estimaciones de las probabilidades de 

captura (p) para ambas especies resultaron muy pequeños; en el sitio AP 1 año sufrieron 
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fluctuaciones temporales que van de 5.55E-17 hasta 0.07 con un promedio de 0.024, 

mientras que en el Control se observó una probabilidad mayor (0.111) aunque sigue siendo 

baja (cuadro 11). La mayoría de los individuos recapturados solo fueron capturados una 

sola ocasión (15.3%) y una fracción menor (12.5%) pudo ser capturado 2 o más ocasiones. 

Estos resultados sugieren que existe una gran cantidad de individuos transitorios que 

constantemente se mueven dentro y fuera de los sitios de estudio, lo que induce a la 

obtención de probabilidades de captura bajas (Lebreton et al., 1992). En el caso de S. 

formosus en el sitio AP 1 año el modelo seleccionado mostro variación en las 

probabilidades de captura entre temporadas, estimando el valor más bajo durante la 

temporada de lluvias de 2014 (junio a noviembre). Lo anterior es consecuencia de haber 

obtenido una sola recaptura durante toda la temporada húmeda. Como se mostró, la 

precipitación fue una variable que tuvo una gran influencia en la captura de los individuos 

de ambas especies, sin embargo a diferencia de S. formosus, fue precisamente durante esta 

temporada cuando se obtuvo un mayor porcentaje de capturas de M gadovii aunque los 

valores de las probabilidades de captura fueron bajos.  

En el caso de M. gadovii, se observó que en los sitios con el menor tiempo de 

regeneración donde las condiciones climáticas locales eran extremas, su presencia fue muy 

escasa, mientras que el único sitio donde abundo en número (AP 10 años) se observó un 

incremento de la población durante la temporada de lluvias mostrando los máximos 

tamaños poblaciones entre los meses de agosto y septiembre (Figura 14), coincidiendo  con 

la época de apareamiento (Ramírez-Pinilla, 2009). Desafortunadamente poco es lo que se 

conoce sobre la ecología poblacional de M. gadovii. Estudios realizados con poblaciones de 

especies que presentan similitudes ecológicas a M. gadovii documentan que la densidad 

puede permanecer constante, incrementándose en la temporada de lluvias precisamente 

durante la época reproductiva (Turner, 1977).  

Por su parte, los valores de las tasas de supervivencia estimados son elevados, 

indicando que la mayoría de los individuos sobreviven. Este hecho es poco probable, ya 

que en ambas especies, solo una pequeña proporción de individuos fueron recapturados, 

mientras que el resto solo fue capturado una sola ocasión, por lo que no existe la manera de 

asegurar que esos individuos sobrevivieron en periodos subsecuentes. Si bien los resultados 
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pudieran mostrar un sesgo, es evidente la tendencia en el aumento de la supervivencia de S. 

formosus del estado previo a la intervención (Control) al año inmediato después de la 

intervención al bosque (AP 1 año), sugiriendo que en el área recién intervenida la 

supervivencia no se ve limitada por la disponibilidad de recursos presentes.  

Por otro lado, ambas especies mostraron señales de depredación (autotomía caudal) 

siendo mayor en M. gadovii. Un punto interesante es la relación que existe entre la 

presencia de señales de depredación (líneas de ruptura y colas mutiladas) y su alta 

probabilidad de supervivencia estimada. Parte de la explicación podría ser que especies de 

ánguidos como el caso de M. gadovii, presentan un comportamiento agonístico, y que la 

lucha intensa entre individuos de una misma población, ya sea por recursos alimenticos o 

por hembras (en el caso de machos), sostienen luchas intensas que por lo regular terminan 

en el desprendimiento de la cola. En este contexto, al encontrarse en una situación de 

depredación, muy probablemente su comportamiento o respuesta ante dicha situación debe 

ser similar, por lo que las probabilidades de supervivencia aumentarían en comparación con 

otras especies que no muestren este tipo de comportamiento. 

En la mayoría de las ocasiones que fueron capturados especímenes de esta especie, 

se observó el despliegue de un comportamiento agresivo al sentirse amenazados, intentando 

morder para defenderse y cuya última alternativa para escapar fue el desprendimiento de la 

cola. Por el contrario, S. formosus, aunque oponía resistencia ante la misma situación, esta 

no intentaba morder y muy pocas ocasiones desprendieron la cola. Lo anterior puede ser 

una explicación en las diferencias de supervivencia entre especies, además lo cual se ve 

reflejado en las diferencias de su tamaño poblacional.  

En el caso particular del sitio Control, el decremento de la supervivencia de S. 

formosus entre temporadas pudo ser efecto de la presión depredadora. Autores como 

Wilson (1992) y Martín y López (1996) sostienen que la depredación es la manera más 

común de mortalidad en los reptiles y que en algunos casos puede producir efectos de gran 

magnitud sobre el tamaño y estructura de una población. Cabe señalar que las hembras de 

ambas especies mostraron mayor porcentaje de colas mutiladas (señales de depredación), lo 

que podría ser la causa directa de cambios en la población, ya que las hembras son las 
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responsables directas de la producción de nuevos individuos, por lo que al existir una 

mayor presión depredadora en hembras se traduce en una menor producción de 

descendencia.  

Se ha documentado que la mortalidad de un número considerable de saurios suele 

ser mayor durante la estación reproductora (Ferguson et al., 1980; Shine, 1980; Tinkle y 

Dunham, 1983), en particular las hembras grávidas porque son físicamente más pesadas y 

reducen en un 20-30% su velocidad al correr, además de que la mayoría se exponen al sol 

con mayor frecuencia para un mejor desarrollo de los embriones siendo más vulnerables a 

la depredación. 

La mayoría de las especies de Sceloporus presentan un ciclo de vida corto (entre 13 

y 22 meses) siendo de 15 meses la expectativa de vida (Lemos-Espinal y Amaya-Elias. 

1986, Lemos-Espinal, 1998, Ortega-Rubio et al., 1999; Rodríguez-Romero et al., 2011) 

permitiendo reproducirse 1 o dos veces en su vida. En este contexto, las presiones 

depredadoras a las que están sometidas las hembras de ambas especies, aunado al corto 

ciclo de vida, son factores que podrían tener un poderoso efecto sobre la regulación de las 

poblaciones limitando el crecimiento de la población.  

Estructura Poblacional.  

En cada sitio de estudio se obtuvo un mayor número de adultos de ambas especies 

respecto a las crías y juveniles. Las poblaciones están conformadas básicamente por 

adultos, siendo que los individuos jóvenes se distribuyen de manera estacional, debido a 

que como es de esperarse, su representatividad al transcurso del tiempo va siendo cada vez 

menor conforme los individuos van creciendo. Así mismo, la baja representatividad de 

individuos jóvenes durante los periodos posteriores a los nacimientos puede deberse a una 

baja probabilidad de supervivencia ya que estos son más susceptibles a los cambios 

ambientales y a la depredación.  

Durante la temporada  seca se registraron las tres categorías de edades de S. 

formosus, mientras que en lluvias estuvo representada principalmente por adultos. La 

mayor proporción de crías tanto en AP  1año y Control se registró en los meses de enero a 
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marzo, juveniles de febrero a junio, mientras que los adultos mostraron oscilaciones a lo 

largo del estudio presentando los mayores incrementos de agosto a noviembre. De acuerdo 

con Torres (2006) la época de reproducción de S. formosus  se lleva a cabo  en octubre y 

noviembre y precisamente fue durante estos meses donde se obtuvo el mayor reclutamiento 

de adultos, mientras que los nacimientos ocurrieron entre febrero y marzo, precisamente 

cuando la temperatura empieza a incrementarse y hay mayor disponibilidad de alimento. 

Un gran número de saurios vivíparos de zonas montañosas templadas presentan 

actividad reproductiva otoñal (Ramírez-Bautista et al., 1996, 1998, 2009; Ramírez-Pinilla 

et al., 2009), en los cuales el cortejo y el apareamiento ocurren durante septiembre y 

diciembre (otoño), el desarrollo embrionario durante diciembre y febrero (invierno) y el 

nacimiento a partir de marzo (primavera). Los resultados obtenidos coinciden con este 

patrón de reproducción. En el caso de M. gadovii la mayor densidad se presentó durante las 

temporadas de lluvias, estando en mayor proporción los adultos (particularmente de 

hembras) seguido por las crías y por último los juveniles (al menos en 2015). A diferencia 

de S. foromosus, la información al respecto en historias de vida así como de las 

características reproductivas de M. gadovii es escasa. Ramírez-Pinilla et al. (2009) 

encontraron que las hembras se encuentran preñadas durante el otoño (septiembre a 

diciembre) sugiriendo que el nacimiento se produce a principio de primavera.  

En este estudio, pudieron registrase algunos juveniles durante la temporada de 

lluvias (julio), sugiriendo que los nacimiento ocurren justamente durante la primavera como 

lo reporta Ramirez-Pinilla et al (2009), sin embargo, la mayor proporción de crías se 

registraron durante agosto y octubre, por lo que es probable que el periodo de nacimiento se 

extienda hasta finales de verano y principio de otoño. 

Por su parte, la mayor proporción de adultos se observaron entre abril y mayo, 

siendo en su mayoría hembras, posiblemente porque al encontrarse en las etapas finales de 

la gestación requieren buscar más alimento para el desarrollo de las crías. Sin embargo, 

después de este periodo hay un descenso en el número de adultos para incrementarse 

nuevamente durante julio y septiembre, periodo donde probablemente se realizan los 

apareamientos, razón que puede explicar el reclutamiento de un mayor número de 
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individuos de la clase adulta durante ese periodo. Únicamente durante la temporada de 

lluvias fue posible registrar individuos jóvenes, lo que podría sugerir que esta especie 

aprovecha las condiciones de humedad y alimento para incrementar las probabilidades de 

sobrevivencia de las crías como ocurre en otras especies de la familia ánguidae (Guillette y 

Casas-Andreu, 1987).  

CONCLUSIONES 

Los efectos del manejo forestal realizado en la comunidad de San pedro el Alto 

Zimatlán, tienen un poderoso efecto regulatorio sobre las poblaciones de Sceloporus 

formosus y Mesaspis gadovii al grado de modificar su estructura y dinámica poblacional. 

El tratamiento Árboles Padre genera un incremento en la densidad de especies 

heliotérmicas como el caso de Sceloporus formosus al año inmediato de la intervención al 

bosque, sin embargo este fenómeno no ocurre bajo la aplicación del tratamiento Selección 

de Grupos. Por su parte Mesaspis gadovii a pesar de estar presente en todos los sitios de 

estudio, solo fue abundante en el sitio AP 10 años sugiriendo que el manejo forestal pudiera 

ejercer un efecto de mayor intensidad y que después de un periodo superior a los 10 años 

las poblaciones de M gadovii podrían recuperarse tras una intervención al bosque. 

Las probabilidades de captura son influenciadas por factores ambientales y de 

hábitat. En este estudio, las condiciones de precipitación fueron las causantes de una tasa 

baja de captura, además de que en el caso de M gadovii, debido a sus preferencias 

ecológicas, su captura se dificulto en gran medida.  

 El tratamiento silvícola Arboles Padre (tratamiento intensivo) afecto de manera 

positiva la supervivencia de S. formosus al año siguiente de la intervención al bosque, 

permitiendo que abundaran en número. Las bajas estimaciones de las probabilidades de 

captura sugieren que en las poblaciones existe una alta proporción de individuos 

transitorios. 

En el caso del sitio control, la presencia de claros naturales favoreció el incremento 

de individuos de S formosus. Sin embargo este incremento tuvo una corta duración estando 
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relacionado con la apertura de dosel de manera temporal, reflejando una disminución en la 

supervivencia entre temporadas y evidenciado la importancia de la presencia de claros en el 

bosque sobre las especies heliotérmicas.  

Aunque existió una mayor proporción de hembras, la proporción de sexos no mostro 

diferencias significativas entre sitios. La categoría de edad más abundante fue la de los 

adultos, mientras que las categorías jóvenes de S. formosus estuvieron presentes en la 

temporada seca, mientras que los de M. gadovii en la temporada húmeda.  

La presencia de un mayor número de señales de depredación en adultos sugiere que 

estos presentan mayor probabilidad de escapar a un intento de depredación en comparación 

con individuos jóvenes los cuales podrían presentan la mayor tasa de mortalidad por 

depredación. 

La presencia de un mayor porcentaje de colas mutiladas en hembras adultas podría 

poner de manifiesto que este grupo sufre mayor presión depredadora que puede influir 

directamente en el incremento de la población. 
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CAPITULO IV 

DISCUSIÓN GENERAL 

Los cambios en la composición herpetofaunística como consecuencia de los 

disturbios generados por el manejo forestal han sido analizados tanto en regiones tropicales 

húmedas y secas (Gardner et al., 2007; Fredericksen, 1999) como regiones templadas 

(Moorman et al., 2001; Greenberg et al., 2016). En México estos trabajos han sido muy 

escasos, por lo que la información presentada en esta tesis cobra relevancia en el sentido de 

que aporta información importante sobre las diferencias en diversidad de especies de 

anfibios y reptiles en sitios bajo intervenciones forestales, así como su organización, 

composición y abundancias a diferentes edades de regeneración. 

Como se expuso en el capítulo 1, aún existe discrepancia en cómo afectan las 

prácticas forestales la riqueza y abundancia de especies de anfibios y reptiles. Se ha 

discutido que el manejo forestal tiene la capacidad de potenciar la diversidad de especies, 

sin embargo la respuesta depende en gran medida de las características poblacionales de 

cada especie, así como su habilidad para adecuarse a las nuevas condiciones de hábitat. Las 

variables ambientales y la estructura de la vegetación juegan un papel fundamental que 

determinan la distribución de las especies, sin embargo estos elementos pueden diferir 

considerablemente debido a la intensidad y periodicidad de cada tratamiento empleado.  

Si bien, el proceso de adaptación conlleva periodos de tiempo largo (miles o 

millones de años; Willmer et al, 2000) a los regímenes de perturbación, las presiones 

ejercidas por las practicas forestales no pueden considerase un factor que promueva 

procesos de adaptación, pero sí de adecuación temporal (aclimatación) por parte de las 

especies, siendo diferencial dependiendo del grupo taxonómico.  

Los resultados obtenidos en este estudio (capitulo II) sugieren que tras una 

perturbación al bosque ocurren cambios en el ensamble herpetofaunístico y que 

dependiendo del grado de perturbación (de la intensidad del tratamiento empleado) su 

restructuración presentará cambios en función del tiempo de regeneración. Tratamientos 

intensivos pueden tener efectos de mayor magnitud en comparación con los de menor 

intensidad. Se ha observado que en términos generales hay un incremento casi inmediato en 
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el número de especies, pero a la larga hay un decremento de las abundancias, 

principalmente de aquellas especies con particular preferencia de condiciones de hábitat 

similares a las de bosques maduros (Pough, 1987).  

En la comunidad de San pedro el Alton Zimatlán, los anuros no mostraron cambios 

en la riqueza de especies, mientras que las salamandras aumentaron en número  de especies 

conforme se regeneraba el bosque. Sin embargo las abundancias de ambos presentaron 

diferentes patrones entre tratamientos. Considerando el sitio control como la etapa previa al 

disturbio, la tendencia general fue un decremento de la abundancia de anuros y salamandras 

al año inmediato de la intervención con el tratamiento intensivo (AP), continuando esta 

directriz hasta los 5 años de regeneración para incrementarse nuevamente a partir de los 10 

años. En contraste, el tratamiento menos intensivo, si bien, produjo un decremento en la 

abundancia al año inmediato de la intervención, a partir de los 5 años mostró un incremento 

conforme se avanzaba en las etapas sucesionales. En este caso es evidente que la magnitud 

del tratamiento ejerce una gran influencia en el tiempo de recuperación de la comunidad de 

anfibios. Este mismo fenómeno se ha visto en otras regiones, en donde los tratamientos 

intensivos pueden tener un efecto negativo en la recuperación de las comunidades de 

anfibios tomándoles largos periodos (10 a 30 años) antes de volver a incrementar sus 

abundancias (Petranka et al, 1994; MacNeil y Williams, 2014) 

En contraste, los reptiles no mostraron una tendencia definida entre tratamientos ni 

en las diferentes etapas sucesionales. La estructura del ensamble de saurios fue similar entre 

sitios bajo cada tratamiento, siendo mayor el número de especies en el sitio control. En 

términos generales, las lagartijas mostraron un decremento en abundancia a mayor edad de 

regeneración tras la intervención del tratamiento de baja intensidad, sin embargo, el 

tratamiento intensivo tuvo mayor influencias mostrando altas abundancias de S. formosus 

en el sitio recién perturbado, mientras que el sito con mayor tiempo de regeneración bajo el 

mismo tratamiento (AP 10 años) mostró incremento en abundancia por individuos de M. 

gadovii. En este caso particular es evidente que dependiendo de las características propias 

de cada especies, estas responden de diferente manera a la condiciones de hábitat. Ambas 

especies presentas características biológicas y ecológicas muy diferentes, mientras que la 

primera es altamente tolerante a grandes cantidades de radiación solar, la segunda prefiere 
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sitios con mayor acumulación de hojarasca además de preferir áreas con amplia cobertura 

de dosel y gran acumulación de hojarasca. Las serpientes son más flexibles que los saurios 

en su repuesta a las presiones ejercidas por los tratamientos, sin embrago mostraron 

similitudes en abundancia conforme avanza el tiempo de regeneración. 

Resulta evidente que los tratamientos  silvícolas, sin importar la intensidad, tiene un 

efecto poderoso sobre las comunidades herpetofaunisticas. Los resultados demuestran que 

los tratamientos de baja intensidad puede provocar una disminución más marcada en 

riqueza de especies que el tratamiento intensivo, ya que este último tiene el potencial de 

incorporar un mayor número de especies generalistas aumentando su abundancia, pero los 

cambios en el ensamble de la comunidad pueden ser más drásticos conforme se avanza en 

los estados sucesionales.  

Como se puede apreciar, los efectos de las intervenciones forestales no actúan 

directamente sobre el ensamble completo de especies, sino que más bien actúa de manera 

particular sobre cada especie (específicamente sobre cada población) de una manera 

independiente, como por ejemplo M gadovii quien fue una especie de saurio que mostró 

valores altos en abundancia, solo fue muy abundante en el sitio AP 10 años a pesar de haber 

sido registrada en todos los sitios de estudio demostrando que la selección del hábitat puede 

diferir entre poblaciones de la misma especie. 

Por su parte, S formosus fue la especie que mostro las abundancias más altas 

(capítulo III) estando presente en el sitio mayormente perturbado, pero de manera 

inesperada fue igualmente abundante en el control a pesar de ser considerada una especie 

con afinidad en sitios de dosel abierto. Este hecho sugiere que la especie podría estar 

presente en diferentes etapas sucesionales y que la elección del hábitat depende de diversas 

características como la disponibilidad de alimento y hábitat. En este sentido, la presencia de 

claros en el sitio control fue determinante para el incremento de la abundancia de esta 

especie, incluso al grado de presentar abundancias similares a las del sitio con mayor grado 

de perturbación, sin embargo, la reducción paulatina de la población hasta la desaparición 

en el sitio control sugiere que las presencia de claros en el bosque es una variable de igual o 
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mayor relevancia, permitiendo congregarse en espacios reducidos aprovechando al máximo 

los recursos generados a partir de la apertura del dosel. 

La temporalidad tiene una gran influencia en la abundancia de los reptiles y los 

resultados muestran que los saurios presentan diferencias marcadas entre temporadas. En el 

caso de S formosus, al ser una especie con requerimientos altos de temperatura, la 

temporada seca parece ser la que ofrece las mejores condiciones térmicas, lo cual en teoría 

permite un ambiente adecuado para los organismos heliotérmicos (Rivera-Vélez y Lewis, 

1994). Durante la temporada de secas hay una disminución en la diversidad y 

disponibilidad de presas por lo que las lagartijas tienden a realizar recorridos más largos o 

concentrarse en parches donde exista mayor disponibilidad de presas, lo cual las vuelve 

más conspicuas (Vitt, 1991). En contraparte, las lluvias tuvieron un mayor efecto sobre la 

abundancia de M. gadovii la cual parece desenvolverse mejor en condiciones de alta 

humedad, además de que los individuos jóvenes y adultos aprovechan la abundancia de 

alimento durante esta época.  

Hasta el momento no existen trabajos relacionados con la estimación de parámetros 

poblacionales de S. formosus y M. gadovii, por lo que este estudio da hincapié a realizar 

investigaciones más puntuales sobre su dinámica poblacional. Una línea de investigación 

interesante es conocer la dinámica poblacional de S. formosus en áreas con claros naturales 

y sus cambios durante la regeneración de la cobertura del dosel. 

La comprensión de los efectos de diferentes técnicas de aprovechamiento forestal en 

especies sensibles es un paso importante en la creación y mejora de los planes de manejo y 

conservación, por lo que a continuación se realizan las siguientes recomendaciones: 

1) Posterior al aprovechamiento es recomendable dejar desechos leñosos, ya que son 

utilizados como áreas de alimentación, apareamiento, anidación y resguardo por 

diversas especies tanto de anfibios y reptiles. 

2) La presencia de un mayor número de desechos forestales grandes como árboles y 

troncos en estado de putrefacción son sitios de gran importancia ya que permiten el 

establecimiento de diferentes especies de salamandras 
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3) En sitios donde se emplee el tratamiento árboles padre es importante la presencia de 

un mayor número de desechos forestales. 

4) Debido a que los saurios desempeñan un papel importante como control biológico 

de plagas, se recomienda contar con algún programa de conservación 

(principalmente las que se encuentren a alguna categoría de riesgo) en la zona de 

estudio. 

5) La presencia de especies raras como Pseudoeurycea. conanti y Pseudoeurycea. 

bonetii podrían poner de manifiesto una buena calidad del ambiente por lo que es 

necesario desarrollar planes de conservación para diferentes especies de anfibios, 

además de seguir realizando estudios sobre la condición de sus poblaciones. 

6) Se recomienda realizar monitoreos continuos a fin de conocer los cambios en 

abundancias y diversidad de herpetofauna. 
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ANEXOS 

Estadísticos descriptivos de vegetación. Prom=promedio, DE = Desviación estándar, EE= Error estadar. AP = Arboles padre, SG = 

Selección en grupo. 

  

AP 1 año AP 5 años AP 10 años SG 1 año SG 5 años SG 10 años CONTROL 

  n Prom DE EE prom DE EE prom DE EE prom DE EE prom DE EE Prom DE EE prom DE EE 

Densidad de Arboles 10 0.6 0.516 0.163 16.8 4.871 1.540 6.8 4.022 1.271 4.4 1.264 0.4 5.2 0.788 0.249 5 1.490 0.471 6.4 1.429 0.452 

Densidad de Arbustos 10 14.2 2.936 0.928 0.4 0.843 0.266 0.2 0.421 0.133 2.6 1.075 0.339 1.6 0.843 0.266 1.4 1.429 0.452 2 1.633 0.516 

Dosel (%) 10 1.08 0.967 0.305 80.888 3.291 1.040 73.892 8.545 2.702 68.488 8.594 2.717 78.368 7.21 2.28 76.912 5.024 1.588 73.774 3.266 1.032 

Cobertura Arbustiva (cm2) 10 175569 118335 37421 2098 4423 1398.7 1121.6 2364.5 747.73 31065 27628 8736.8 25426 27002 8538.8 33383 55421 17526 41128 59938 18954 

Cobertura herbácea (%) 10 94.42 5.271 1.666 17.48 13.65 4.316 49.8 13.57 4.291 56.06 7.223 2.284 50.98 11.785 3.726 52.16 15.964 5.048 52.64 16.513 5.221 

Hojarasca (cm2) 10 0 0 0 5.6 1.955 0.618 7 1.154 0.365 6.4 1.429 0.452 6.6 1.577 0.498 7 1.490 0.471 6.8 1.512 0.478 

 

Análisis de varianza calculado mediante la prueba de comparación múltiple de Tukey-Kramer. g.l.=grados de libertad, p=significancia, 

IC=intervalos de confianza. 
Fuente de 

variación 
g.l. 

Suma de 

cuadrados 

Media de 

cuadrados 
F-Ratio p Grupo Diferente a IC Inferior IC Superior p 

Densidad de 

árboles 
6 746.6857 124.4476 16.593 0.00000 AP 1 año AP 5 años -21.70106 -10.69894 0.00000 

       
AP 10 años -11.70106 -0.698939 0.01917 

       
CONTROL -11.30106 -0.298939 0.03352 

      
AP 5 años AP 1 año 10.69894 21.70106 0.00000 

       
AP 10 años 4.498939 15.50106 0.00004 

       
SG 1 año 6.898939 19.90106 0.00000 

       
SG 5 años 6.098939 17.10106 0.00000 

       
SG 10 años 6.298939 17.30106 0.00000 

       
CONTROL 4.898939 15.90106 0.00002 

      
AP 10 años AP 1 año 0.698939 11.70106 0.01917 

       
AP 5 años -15.50106 11.70106 0.00004 

      
SG 1 año AP 5 años -17.90106 -6.898939 0.00000 

      
SG 5 años AP 5 años -17.10106 -6.098939 0.00000 

      
SG 10 años AP 5 años -17.30106 -6.298939 0.00000 

      
CONTROL AP 1 año 0.298939 11.30106 0.03352 

              AP 5 años -15.90106 -4.898939 0.00002 
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Densidad de 

arbustos 
6 727.2 121.2 46.8729 0.00000 AP 1 año AP 5 años 10.56997 17.03003 0.00000 

       
AP 10 años 10.76997 17.23003 0.00000 

       
SG 1 año 8.369973 14.83003 0.00000 

       
SG 5 años 9.369973 15.83003 0.00000 

       
SG 10 años 9.569973 16.03003 0.00000 

       
CONTROL 8.969974 15.43003 0.00000 

      
AP 5 años AP 1 año -17.03003 -10.56997 0.00000 

      
AP 10 años AP 1 año -17.23003 -10.76997 0.00000 

      
SG 1 año AP 1 año -14.83003 -8.369973 0.00000 

      
SG 5 años AP 1 año -15.83003 -9.369973 0.00000 

      
SG 10 años AP 1 año -16.03003 -9.569973 0.00000 

            CONTROL AP 1 año -15.43003 -8.969974 0.00000 

Dosel (%) 6 24133.23 4022.205 101.506 0.00000 AP 1 año AP 5 años -92.45251 -67.16349 0.00000 

       
AP 10 años -85.45651 -60.16749 0.00000 

       
SG 1 año -80.05251 -54.76349 0.00000 

       
SG 5 años -89.93251 -64.64349 0.00000 

       
SG 10 años -88.47651 -63.18749 0.00000 

       
CONTROL -85.33851 -60.04949 0.00000 

      
AP 5 años AP 1 año 67.16349 92.45251 0.00000 

      
AP 10 años AP 1 año 60.16749 85.45651 0.00000 

      
SG 1 año AP 1 año 54.76349 80.05251 0.00000 

      
SG 5 años AP 1 año 64.64349 89.93251 0.00000 

      
SG 10 años AP 1 año 63.18749 88.47651 0.00000 

            CONTROL AP 1 año 60.04949 85.33851 0.00000 

Cobertura 

arbustiva (cm
2
) 

6 107688200000 17948040000 5.0339 0.0013 AP 1 año AP 5 años 53529.57 293413 0.00128 

       
AP 10 años 54505.96 294389.4 0.00119 

       
SG 1 año 24562.72 264446.2 0.01027 

       
SG 5 años 30201.89 270085.3 0.00695 

       
SG 10 años 22244.37 262127.8 0.01202 

       
CONTROL 14500.02 254383.5 0.02012 

      
AP 5 años AP 1 año -293413 -53529.57 0.00128 

      
AP 10 años AP 1 año -294389.4 -54505.96 0.00119 

      
SG 1 año AP 1 año -264446.2 -24562.72 0.01027 

      
SG 5 años AP 1 año -270085.3 -30201.89 0.00695 

      
SG 10 años AP 1 año -262127.8 -22244.37 0.01202 

 
          CONTROL AP 1 año -254383.5 -14500.02 0.02012 
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Cobertura 

herbácea (%) 
6 15004.42 2500.737 13.9323 0.00000 AP 1 año AP 5 años 50.02846 103.8515 0.00000 

       
AP 10 años 17.70846 71.53154 0.00018 

       
SG 1 año 11.44846 65.27154 0.00153 

       
SG 5 años 16.52846 70.35154 0.00027 

       
SG 10 años 15.34846 69.17154 0.00041 

       
CONTROL 14.86846 68.69154 0.00048 

      
AP 5 años AP 1 años -103.8515 -50.02846 0.00000 

       
AP 10 años -59.23154 -5.40846 0.01059 

       
SG 1 año -65.49154 -11.66846 0.00143 

       
SG 5 años -60.41154 -6.58846 0.00737 

       
SG 10 años -61.59154 -7.76846 0.00509 

       
CONTROL -62.07154 -8.24846 0.00437 

      
AP 10 años AP 1 año -71.53154 -17.70846 0.00018 

       
AP 5 años 5.40846 59.23154 0.01059 

      
SG 1 año AP 1 año -65.27154 -11.44846 0.00153 

       
AP 5 años 11.66846 65.49154 0.00143 

      
SG 5 años AP 1 año -70.35154 -16.52846 0.00027 

       
AP 5 años 6.58846 60.41154 0.00737 

      
SG 10 años AP 1 año -69.17154 -15.34846 0.00041 

       
AP 5 años 7.76846 61.59154 0.00509 

      
CONTROL AP 1 año -68.69154 -14.86846 0.00048 

              AP 5 años 8.24846 62.07154 0.00437 

Hojarasca (cm) 6 191.7714 31.9619 14.0052 0.00000 AP 1 año AP 5 años -8.634501 -2.565499 0.00003 

       
AP 10 años -10.0345 -3.965499 0.00000 

       
SG 1 año -9.434501 -3.365499 0.00000 

       
SG 5 años -9.634501 -3.565499 0.00000 

       
SG 10 años -10.0345 -3.965499 0.00000 

       
CONTROL -9.8345 -3.765499 0.00000 

      
AP 5 años AP 1 año 2.565499 8.634501 0.00003 

      
AP 10 años AP 1 año 3.965499 10.0345 0.00000 

      
SG 1 año AP 1 año 3.365499 9.434501 0.00000 

      
SG 5 años AP 1 año 3.565499 9.634501 0.00000 

      
SG 10 años AP 1 año 3.965499 10.0345 0.00000 

            CONTROL AP 1 año 3.765499 9.8345 0.00000 
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Coeficiente de correlación de Pearson entre temperatura (°C), humedad (% hum), cantidad lumínica, 

dosel, abundancia (n) y riqueza (s) de anfibios y reptiles en cada sitio de estudio. 

1 año AP 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.08933 -0.36992 0.020212 0.317235 0.100456 -0.603971 0.179719 

 

0 0.833395 0.367077 0.962114 0.443886 0.812908 0.112813 0.670213 

% hum 

 

1 -0.081029 0.145817 0.564614 0.790525 -0.520339 -0.535373 

  

0 0.848734 0.730444 0.144822 0.01952 0.186164 0.171496 

Luz 

  

1 -0.46255 -0.272289 0.244342 0.198885 0.357736 

   

0 0.248483 0.514132 0.559767 0.636808 0.384275 

Dosel 

   

1 -0.188982 -0.203653 0.134491 -0.142857 

    

0 0.654005 0.628577 0.750854 0.735765 

n_anfibios 

    

1 0.628619 -0.330414 -0.188982 

     

0 0.095037 0.424088 0.654005 

s_anfibios 

     

1 -0.538661 -0.203653 

      

0 0.168374 0.628577 

n_reptiles 

      

1 0.134491 

       

0 0.750854 

s_reptiles 

       

1 

        

0 

 

5 años AP 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.972513 -0.817164 -0.980725 -0.582715 -0.582715 -0.412441 -0.995156 

 

0 0.14961 0.39109 0.125196 0.603981 0.603981 0.729353 0.062686 

% hum 

 

1 0.660486 0.999265 0.755929 0.755929 0.188982 0.944911 

  

0 0.5407 0.024414 0.454371 0.454371 0.878962 0.212296 

Luz 

  

1 0.688787 0.007742 0.007742 0.862128 0.86987 

   

0 0.516287 0.995071 0.995071 0.338262 0.328405 

Dosel 

   

1 0.730274 0.730274 0.226492 0.956766 

    

0 0.478785 0.478785 0.854549 0.187882 

n_anfibios 

    

1 1 -0.5 0.5 

     

0 0 0.666667 0.666667 

s_anfibios 

     

1 -0.5 0.5 

      

0 0.666667 0.666667 

n_reptiles 

      

1 0.5 

       

0 0.666667 

s_reptiles 

       

1 

        

0 
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AP 10 años 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.093606 -0.311947 0.005248 0.534776 0.418286 -0.029946 -0.090611 

 

0 0.860002 0.547258 0.992128 0.274305 0.409163 0.955094 0.864456 

% hum 

 

1 -0.285286 0.115874 0.512781 0.360874 0.283628 0.144725 

  

0 0.58368 0.826967 0.298245 0.482187 0.585966 0.784429 

Luz 

  

1 -0.395671 -0.819944 -0.849971 0.063135 -0.122598 

   

0 0.437465 0.045712 0.032074 0.905423 0.817024 

Dosel 

   

1 0.011178 -0.119805 0.367044 0.851541 

    

0 0.983233 0.821152 0.474158 0.031424 

n_anfibios 

    

1 0.943767 -0.207079 -0.237915 

     

0 0.004654 0.693822 0.64986 

s_anfibios 

     

1 -0.223957 -0.321634 

      

0 0.669681 0.534186 

n_reptiles 

      

1 0.783349 

       

0 0.065322 

s_reptiles 

       

1 

        

0 

 

 

SG 1 año 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.295933 0.305174 0.470478 -0.434022 -0.62025 0.291342 -0.202374 

 

0 0.569059 0.55645 0.346353 0.389846 0.188933 0.575352 0.700583 

% hum 

 

1 0.096546 0.69911 0.191109 -0.06549 -0.388725 -0.441529 

  

0 0.85563 0.122182 0.716827 0.901906 0.446282 0.380744 

Luz 

  

1 0.363599 0.414054 -0.259703 -0.648909 -0.799026 

   

0 0.478636 0.414412 0.619204 0.163259 0.056527 

Dosel 

   

1 -0.142424 -0.571705 -0.216749 -0.626458 

    

0 0.787808 0.235872 0.679969 0.18324 

n_anfibios 

    

1 0.662541 -0.283488 -0.152894 

     

0 0.151603 0.58616 0.772446 

s_anfibios 

     

1 0.311496 0.6 

      

0 0.547868 0.208 

n_reptiles 

      

1 0.845489 

       

0 0.033966 

s_reptiles 

       

1 

        

0 
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SG 5 años 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.975298 -0.616535 0.086528 -0.845612 -0.134856 0.339708 0.165133 

 

0 0.004643 0.268047 0.889967 0.07111 0.828818 0.57594 0.790706 

% hum 

 

1 0.685706 -0.289237 0.893877 0.142414 -0.188788 0.053727 

  

0 0.201243 0.636933 0.040833 0.819287 0.761064 0.931625 

Luz 

  

1 -0.472536 0.899056 0.761393 0.280508 0.22033 

   

0 0.421556 0.037911 0.134794 0.647587 0.721753 

Dosel 

   

1 -0.474535 -0.235068 -0.396258 -0.828274 

    

0 0.419315 0.703481 0.509002 0.08319 

n_anfibios 

    

1 0.542139 -0.07886 0.105802 

     

0 0.345215 0.899696 0.865541 

s_anfibios 

     

1 0.179029 -0.080064 

      

0 0.773277 0.898168 

n_reptiles 

      

1 0.745356 

       

0 0.14822 

s_reptiles 

       

1 

        

0 

 

 

SG 10 años 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.789156 0.922593 0.315276 -0.472996 -0.849036 0.34015 0.34015 

 

0 0.210844 0.077407 0.684724 0.527004 0.150964 0.65985 0.65985 

% hum 

 

1 -0.672504 0.13954 0.657612 0.828636 0.208105 0.208105 

  

0 0.327496 0.86046 0.342388 0.171364 0.791895 0.791895 

Luz 

  

1 0.082678 -0.675624 -0.932803 0.583273 0.583273 

   

0 0.917322 0.324376 0.067197 0.416727 0.416727 

Dosel 

   

1 0.674099 0.221791 0.221791 0.221791 

    

0 0.325901 0.778209 0.778209 0.778209 

n_anfibios 

    

1 0.866667 -0.2 -0.2 

     

0 0.133333 0.8 0.8 

s_anfibios 

     

1 -0.333333 -0.333333 

      

0 0.666667 0.666667 

n_reptiles 

      

1 1 

       

0 0 

s_reptiles 

       

1 
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> 35 años 

 

°C % hum Luz Dosel n_anfibios s_anfibios n_reptiles s_reptiles 

°C 1 -0.721949 -0.423703 -0.10144 -0.486225 -0.486225 0.447199 0.873138 

 

0 0.16847 0.477131 0.871065 0.40626 0.40626 0.450202 0.053197 

% hum 

 

1 0.023737 -0.582409 0.208661 0.208661 -0.089082 -0.523137 

  

0 0.96978 0.30282 0.736265 0.736265 0.886727 0.365691 

Luz 

  

1 0.445015 -0.37543 -0.37543 0.272979 -0.069312 

   

0 0.45269 0.533467 0.533467 0.656798 0.91182 

Dosel 

   

1 0.29222 0.29222 -0.239902 -0.194568 

    

0 0.633299 0.633299 0.697503 0.753841 

n_anfibios 

    

1 1 -0.819782 -0.80403 

     

0 0 0.089316 0.101023 

s_anfibios 

     

1 -0.819782 -0.80403 

      

0 0.089316 0.101023 

n_reptiles 

      

1 0.815673 

       

0 0.092327 

s_reptiles 

       

1 

        

0 

 

 

 
Promedio de temperatura y precipitación pluvial a lo largo del estudio 
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Especies de Herpetofauna registrada en la Comunidad de San Pedro el Alto, Zimatlán, Oaxaca. 

México. 

 

Clase: Amphibia 

Orden: Anura 

Familia: Bufonidae 
Especie: Incilius occidentalis 

Endemismo: Endémica 

NOM-059: Pr 
Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación: Bosque de 

pino 
 

  

 

Clase: Amphibia 

Orden: Caudata 

Familia: Craugastoridae 

Especie: Craugastor mexicanus 

Endemismo:  
NOM-059:  

Hábitos: Terrestre 

Tipo de vegetación:  
 

 

  

 

Clase: Amphibia 
Orden: Caudata 

Familia: Craugastoridae 

Especie: Craugastor mexicanus 
Endemismo:  

NOM-059:  

Hábitos: Terrestre 
Tipo de vegetación:  

 

 

  

 

Clase: Amphibia 

Orden: Caudata 

Familia: Plethodontidae 
Especie: Pseudoeurycea conanti 

Endemismo: Endémica de 

Oaxaca 
NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación:  
 

  

 

Clase: Amphibia 

Orden: Caudata 
Familia: Plethodontidae 

Especie: Pseudoeurycea conanti 

Endemismo: Endémica de 
Oaxaca 

NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Terrestres 
Tipo de vegetación:  

 

  

 

Clase: Amphibia 

Orden: Caudata 

Familia: Plethodontidae 

Especie: Pseudoeurycea conanti 
Endemismo: Endémica de 

Oaxaca 

NOM-059: Amenazada 
Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación: Bosque de 

pino 
 

  

 

Clase: Amphibia 

Orden: Caudata 

Familia: Plethodontidae 
Especie: Thorius minuttissimus 

Endemismo: Endémica de 

Oaxaca 
NOM-059: Protección especial 

Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación:  
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Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 

Familia: Anguidae 
Especie: Abronia mixteca 

Endemismo: Endémica de 

México 
NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Arborícola 

Tipo de vegetación: Bosque 
de Pino 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 
Familia: Anguidae 

Especie: Abronia oaxacae 

Endemismo: Endémica de 
Oaxaca 

NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Arborícola 
Tipo de vegetación: Bosque 

de Pino 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 
Suborden: Lacertilios 

Familia: Anguidae 

Especie: Mesaspis gadovii 
Endemismo: Endémica de 

México 

NOM-059: Protección 
especial 

Hábitos: Terrestre 

Tipo de vegetación: Bosque 
de pino 

 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 
Familia: Prhynosomatidae 

Especie: Sceloporus 

formosus 
Endemismo: Endémica de 

México 

NOM-059: Sin estatus 
Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación: Bosque 

de pino 
 

  

 

Clase: Reptilia 
Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 

Familia: Prhynosomatidae 
Especie: Sceloporus 

grammicus 

Endemismo: No endémica 
NOM-059: Protección 

especial 

Hábitos: Terrestres 
Tipo de vegetación: Bosque 

de pino 

 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 
Familia: Prhynosomatidae 

Especie: Sceloporus aereolus 

Endemismo: No endémica 
NOM-059: Pr 

Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación: Bosque 
de pino 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 
Suborden: Lacertilios 

Familia: Prhynosomatidae 

Especie: Sceloporus spinosus 
Endemismo: No endémica 

NOM-059: Sin estatus 

Hábitos: Terrestres 
Tipo de vegetación:  

  

 

Clase: Reptilia 
Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 

Familia: Dactyloidae  
Especie: Norops quercorum 

Endemismo: Endémica 

NOM-059: Endémico de 
México 

Hábitos: Terrestres 

Tipo de vegetación: Bosque 
de encino y pino 

 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Lacertilios 
Familia: Scincidae   

Especie: Plestiodon 

brevirostri 
Endemismo:  

NOM-059:  

Hábitos: Terrestre 
Tipo de vegetación: Bosque 

de pino 

 

  

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 
Suborden: Serpentes 

Familia: Colubridae 

Especie: Rhadinaea 
fulvivittis  

Endemismo: Endémica de 

México 
NOM-059: Sin estatus 

Hábitos: Terrestre 

Tipo de vegetación: Bosque 
de pino 

 

  



 

101 

 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Serpentes 

Familia: Colubridae 
Especie: Thamnophis 

cyrtopsis 

Endemismo: No endémica 
NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Terrestre 

Tipo de vegetación: Bsoque 
de pino 

 

  
 

Clase: Reptilia 

Orden: Squamata 

Suborden: Serpentes 

Familia:  
Especie: Thamnophis 

chrysocephalus  

Endemismo: Endémica de 
México 

NOM-059: Amenazada 

Hábitos: Terrestre 
Tipo de vegetación: Bosque 

de pino 
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