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RESUMEN 

La biodiversidad existente en un área particular puede llegar a ser tan grande que 

es muy difícil medirla de manera completa. Si a esto le agregamos el problema de 

medición a distintas escalas, su medición se complica aún más y que, existe un alto 

número de factores que inciden en la cantidad de biodiversidad en una región 

determinada. La conservación de la biodiversidad requiere cada de la priorización 

de sitios en base a múltiples criterios. Es por esto que la riqueza de especies es 

utilizada frecuentemente como indicador de la biodiversidad. Dadas las dificultades 

para estimar la biodiversidad total de los sitios, se ha recurrido a considerar especies 

sustitutas para estimar la biodiversidad. La riqueza de especies de taxa 

seleccionados a menudo es utilizada como un sustituto de la riqueza de otros taxa. 

Algunos estudios han demostrado que utilizando especies sustitutas se puede 

representar la diversidad de otros taxa. Sin embargo la efectividad de los taxa 

sustitutos rara vez se ha validado empíricamente. Los modelos basados en las 

distribuciones de especies pueden proporcionar la información para determinar las 

especies sustitutas, los sitios relevantes para la conservación y para guiar planes 

de conservación a las escalas y dentro de regiones. Los hallazgos generalmente 

han sido difíciles de extrapolar a otras regiones o escalas, por lo que es importante 

replicar este tipo de estudios en diferentes regiones. Evidencia previa, sugiere que 

los depredadores tope pueden ser indicadores de alta riqueza, aunque hay una 

controversia porque no siempre se corroboran estas tendencias en distintas áreas. 

Existe evidencia de que los depredadores tope promueven la riqueza de especies 

o que están asociados espacio-temporalmente a dicha riqueza por seis razones 

causales o no causales: facilitación de recursos, cascadas tróficas, dependencia de 

la productividad de los ecosistemas, sensibilidad a la pérdida de funcionamiento, 

selección de sitios heterogéneos y ligados a múltiples componentes de los 

ecosistemas. En esta tesis el análisis se enfocó en un método que utiliza la riqueza 

medida de taxa sustitutos que permita representar la máxima riqueza de otros taxa 

objetivos. El objetivo principal fue el determinar las especies de depredadores tope 

que pueden funcionar como especies sustitutas de alta biodiversidad en el desierto 

de Baja California Sur y se evaluó su factibilidad a usarse en determinación de áreas 

relevantes para la conservación. 

Palabras Clave: especies subrogadas, biodiversidad, depredadores 
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ABSTRACT 
Predators have been considered to be good surrogates for measuring biodiversity, 

and raptors, in particular, have been proposed and used as biodiversity surrogates. 

Based on the general idea of concordance between two taxonomic groups that 

showed a similar spatial/temporal structure. If a surrogate can be identified, then 

inferences can be made and conservation strategies can be established about the 

other. Assemblage concordance measures the degree of relationship between the 

composition patterns shown by two groups of organisms. In this study, we evaluated 

the effect of spatial and environmental variability on the degree of assemblage 

concordance between top-order predators (i.e. raptors), as the surrogate group, and 

vascular plants, reptiles, birds and mammals, as target groups. We also examined 

the potential causes of assemblage concordance and the degree to which the 

surrogate assemblage can predict community structure in the desert of southern 

Baja California Peninsula. Levels of assemblage concordance varied in all cross-

taxon comparisons. We found that the concordance between raptors and birds may 

be due a combination of their similar responses to environmental gradients and 

trophic interactions, whereas other patterns of assemblage concordance are more 

likely derived from interactions between groups. We found low predictability and that 

no particular taxonomic group significantly predicted all the other groups. The low 

and shifting levels of assemblage concordance, in terms of environmental and 

spatial variables, suggest that raptors are poor biodiversity surrogates in this desert 

ecosystem. The use of surrogates provides an appealing shortcut to monitoring 

biodiversity because it can enable efficient use of limited resources. Here we test if 

the surrogacy of a community of raptor species as a functional group is more efficient 

to represent the diffuse complexity of an ecosystem rather than a single species 

approach.  Most comparisons between taxa showed some degree of correlation. 

Even so, most comparisons between individual raptor species against taxonomic 

groups failed to show consistent correlations. As a functional group, raptors cover a 

very large range of prey size they predate on, then of biodiversity, then improving 

the surrogacy complementarity. We did not find any group (taxonomic or functional) 

or single raptor species that can be used as an efficient surrogate to all of the other 

groups. The efficiency in surrogacy must be balanced against the increased 

uncertainty about the underlying process or community. To solve this uncertainty, 

we propose to follow the functional approach, which seems to be a more holistic way 

to represent the diffuse complexity of an ecosystem.  

Keywords: subrogate species, biodiversity, top predators 
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1.  INTRODUCCIÓN 
 

La diversidad biológica o biodiversidad engloba todas las variedades de vida en 

todos sus niveles de organización clasificadas ya sea en criterios evolutivos 

(filogenia) y ecológicos (funcional) (Colwell, 2009). La biodiversidad es importante 

para la humanidad ya que son los recursos de los cuales dependen las familias, 

comunidades, naciones y futuras generaciones. Son las relaciones entre todos los 

organismo del planeta, uniéndolos a todos en un ecosistema interdependiente, en 

el cual cada especie tiene su función. La biodiversidad es el catalizador que captura 

la energía y materiales para producir entre otras cosas, alimento, combustible, fibras 

y medicinas. Las especies que integran la biodiversidad reciclan los desechos, 

crean agua pura, conducen los ciclos biogeoquímicos y crean y mantienen la 

atmosfera aeróbica, regulan el clima global, generan la fertilidad do suelo y proveen 

de otros bienes y servicios ecosistémicos (Daily, 1997). 

Sin embargo, en los últimos tiempos se ha registrado una perdida dramática de la 

biodiversidad en todos los ecosistemas alrededor del mundo (Lawron y May, 1995; 

Eldredge, 1998; McCallum, 2007). Una gran cantidad de especies han sido 

declaradas como amenazadas y han sido registradas altas tasas de extinción en 

todos los grupos animales y vegetales, las cuales se estiman hasta en 10,000 veces 

más altas a las tasas históricas del planeta (Ehrlich y Pringle, 2008; Barnoski et al., 

2011). Las principales causas de esta pérdida de biodiversidad han sido 

principalmente la pérdida y fragmentación del hábitat (Wilcove et al., 1998; Fahrig, 
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2003) como resultado del incremento de la población humana, provocando mayores 

presiones por el cambio del uso del suelo (principalmente para uso urbano y 

agricultura). Actualmente existe evidencia inequívoca de que la pérdida de 

biodiversidad reduce la eficiencia en la cual las comunidades biológicas realizan los 

servicios ecosistémicos (Cardinale et al., 2012).  

 

Uno de los primeros pasos para poder conservar la diversidad biológica de un sitio, 

una región o un ecosistema es el conocer que elementos conforman esta diversidad. 

Estudios anteriores han sugerido que la riqueza total de especies en un área debiera 

de ser la medida más adecuada para acercarse a conocer la biodiversidad (Gotelli 

y Colwell, 2001; Hunter y Gibbs, 2007; Magurran, 2004). Por lo tanto, la riqueza de 

especies es frecuentemente utilizada como un indicador de los niveles de 

biodiversidad (Noss et al., 1996). Sin embargo, en la práctica, el determinar o 

estimar la biodiversidad total en una región es una meta casi imposible de alcanzar 

(Magurran, 2004; Hunter y Gibbs, 2007). Con la excepción de muy pocos grupos 

bien conocidos en lugares muy estudiados, la biodiversidad debe de ser estimada. 

Incluso en grupos muy conocidos no todas las especies son igualmente detectables 

(Colwell, 2008). Entre las estrategias utilizadas para solventar este problema, la 

evaluación de patrones de concordancia entre grupos biológicos parece ser una 

herramienta apropiada en la biología de la conservación. La idea se basa en que si 

varios grupos taxonómicos/tróficos presentan patrones espaciales/temporales 

similares, entonces solo uno de ellos podría ser utilizado como indicador en 

esfuerzos de conservación y evaluaciones ecológicas.  Debido a que la 
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disponibilidad de  inventarios, dinero y tiempo son siempre limitadas, la medición 

directa de la biodiversidad se convierte extremamente difícil, especialmente en 

áreas con alta biodiversidad (Lawton et al., 1998), por esto es especialmente 

importante el desarrollar métodos efectivos para su medición y monitoreo  y de esta 

manera poder evaluar efectivamente los progresos en conservación (The Real 

Society, 2003). 

 

Mientras un grupo determinado presente mayor concordancia con más grupos, éste 

sería un mejor subrogado o indicador de la biodiversidad. Durante los últimos años 

las especies indicadoras o subrogadas han sido utilizadas para estimar la 

biodiversidad en diferentes regiones y escalas, (Shrader-Frechettes y McCoy, 1993; 

Cox et al., 1994; Moore et al., 2003; Fleishman et al., 2005; Sergio et al., 2008; 

Wiens et al., 2008). Sin embargo, aún existe un aireado debate en cuanto a la 

utilidad y eficiencia de esta estrategia de conservación, esto principalmente a la 

escasa validación empírica y poca representación de ecosistemas estudiados 

(Grantham et al., 2010; Kati, 2004; Landeiro et al., 2012). En este sentido, la riqueza 

de especies ha sido comúnmente utilizada como el subrogado de la riqueza de otros 

taxa (Noss, 1990). Recientemente se ha propuesto a la concordancia entre 

ensamblajes como estrategia para evaluar la eficacia de los indicadores de la 

biodiversidad (Padial et al., 2012; Heino et al., 2005, 2009; Heino, 2010). En la 

concordancia de ensamblajes se mide la intensidad en la que diferentes grupos de 

organismos, los cuales generalmente se definen en términos taxonómicos o tróficos, 
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presentan patrones espaciales o temporales similares en la variación de la riqueza 

de especies o en la similitud en composición (Jackson y Harvey, 1993). Uno de los 

mecanismos responsables de la concordancia de ensamblajes es una similar, pero 

independiente respuesta de los diferentes grupos a los gradientes ambientales 

(Allen et al., 1999; Paszkowski y Tonn, 2000; Grenouillet et al., 2008). Por lo que se 

espera niveles altos de concordancia entre especies con requerimientos 

ambientales parecidos (Allen et al., 1999; Grenouillet et al., 2008). Sin embargo, las 

interacciones biológicas fuertes (ej. las relaciones tróficas o estructuración espacial) 

pueden también generar concordancia entre distintos grupos biológicos (Paine, 

1980), y esta es la explicación más plausible cuando los grupos biológicos bajo 

estudio responden de diferente manera a los condicionantes ecológicos (Grenouillet 

et al., 2008). Los niveles altos de concordancia de ensamblajes permitiría entonces 

el utilizar grupos indicadores para la planeación ambiental y el monitoreo ecológico 

(Heino et al., 2005, 2009; Heino 2010). 

 

Los depredadores tope, y entre estos particularmente las aves rapaces, han sido 

considerados como grupos potencialmente confiables como indicadores de la 

biodiversidad (Gregory et al., 2005). Se ha propuesto que la correlación entre 

depredadores y biodiversidad permite que estos sean utilizados en estrategias de 

conservación incluso si estos no son los causantes directos de los altos niveles en 

biodiversidad (Sergio et al., 2008a). Los depredadores tope pueden ser usados 

como indicadores de la biodiversidad debido a que:  
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1) están espacio/temporalmente asociados con altos niveles de biodiversidad. 

Varios estudios han mostrado que las rapaces, carnívoros, y depredadores marinos 

a menudo están correlacionados con indicadores de la productividad del 

ecosistema; 2) generalmente son sensibles a disfunciones mayores en el 

ecosistema (Ward et al., 1999), y 3) seleccionan aéreas con alta complejidad 

geográfica, de habitas y vegetación (ver revisión en Sergio et al., 2008b). Aun así, 

existen pocos casos empíricos donde se haya determinado la asociación positiva 

entre los depredadores tope y la biodiversidad. Similares estudios deben hacerse 

en otras regiones a manera de determinar si las rapaces efectivamente son buenos 

indicadores de la biodiversidad en diferentes ecosistemas.  

 

Para considerar a las especies o grupos de especies como buenos indicadores de 

la biodiversidad se debe de asumir que estos grupos presentan alta concordancia 

con la distribución espacial de los otros grupos. Varios estudios se han enfocado en 

la concordancia de grupos indicadores relacionados con las mismas variables 

ambientales principalmente (Heino et al., 2005; Soininen et al., 2009), pero aún 

existe una completa comprensión del papel de las variables ambientales en los 

patrones de concordancia en los ecosistemas terrestres. Hasta ahora no se ha 

determinado la  relación entre el ambiente y los ensamblajes de especies para todos 

los ecosistemas, siendo principalmente estudiados los ecosistemas de acuáticos y 

los ecosistemas terrestres templados (ej. Worm et al., 2003; Heino 2005, 2009; 

Padial, 2012; Qian, 2007). 
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Es ampliamente aceptado que la riqueza de especies vegetales influencia la riqueza 

de especies (Hutchinson, 1959). De hecho se han observado correlaciones fuerte y 

positivas (Currie 1991; Qian 2007; Qian y Ricklefs 2008; Jetz et al., 2009); aunque 

estas riquezas pueden estar respondiendo similarmente a las mismas condiciones 

ambientales (Hawkins y Porter 2003; Jetz et al., 2009), la congruencia entre los 

ensamblajes puede no estar reflejando la verdadera influencia de las plantas sobre 

la riqueza de los grupos animales debido a que esta congruencia puede estar 

conformada por una combinación de respuestas similares al ambiente e 

interacciones tróficas. Los resultados de estudios previos acerca de la relación entre 

taxa y niveles tróficos han sido muy variables. Hawkins y Porter (2003) encontraron 

que la riqueza de plantas y mariposas estaba positivamente correlacionada, pero 

esta relación desapareció al controlar los factores ambientales derivados de 

temperatura y precipitación. Similarmente Hawkins y Pausas (2004) con mamíferos 

y plantas, y Jetz et al., (2009) con plantas y reptiles consumidores, encontraron que 

la variación era independiente al tomar en cuenta los factores ambientales. En 

contraste, Qian (2007) encontró que la riqueza de plantas explicaba en gran medida 

la variación en riqueza de los vertebrados terrestres en China, aún después de 

controlar los factores ambientales. Kisslin (2008) también encontró esta asociación 

en aves en Kenia. Aunque varios estudios han examinado las relaciones en riqueza 

de especies entre taxa en general, la influencia de las plantas sobre los ensamblajes 

animales aún siguen siendo poco entendidos debido principalmente a que no se 

aíslan los efectos compartidos del ambientales y/o espaciales de las interacciones 

biológicas entre especies. 
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Aumentando esta complejidad, se ha identificado que las actividades humanas 

pueden modificar estas relaciones entre especies y sus ecosistemas. Ya que los 

factores que controlan la biodiversidad (disponibilidad de energía y heterogeneidad 

ambiental) pueden ser modificados por las actividades humanas, estas 

generalmente conducen a fragmentación y pérdida del hábitat, sobre-extracción y 

contaminación (Wilcove et al., 1986).  

 

Las aves rapaces debido a sus características biológicas y facilidad de muestreo 

entre los depredadores tope (Rodríguez-Estrella y Bojórquez-Tapia, 2004;  Sergio 

et al., 2008) y por constituir los depredadores tope en nuestra región de estudio, 

fueron consideradas como los modelos ideales para el estudio de la subrogación en 

comunidades biológicas.   

 

Así entonces, el objetivo de esta investigación fue: el evaluar la eficiencia de las 

aves rapaces diurnas como especies subrogadas de la biodiversidad, y determinar 

cuando este grupo subrogado puede ser considerado como un indicador eficiente 

de la biodiversidad. Esta evaluación se basó en la medición de la concordancia de 

ensamblajes de este grupo con otros grupos biológicos. Para lo cual, en esta tesis, 

1.  Se evaluó el nivel de subrogación entre las rapaces como grupo indicador de 

otros grupos taxonómicos/tróficos.  

2. Se comparó la eficacia de subrogación de dos estrategias: 1. especies 

individuales y 2. grupos funcionales para representar la diversidad total del 
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ecosistema. Tercero, se controlaron explícitamente los efectos de las  variables 

ambientales y espaciales y su correlación simultánea para identificar el origen de la 

concordancia (Genouillet et al., 2008). Cuarto, se evaluaron las concordancias de 

grupos interactivos para los cuales la información ecológica sugiere relaciones 

biológicas fuertes entre grupos. Quinto, se identificaron las contribuciones relativas 

del ambiente, el espacio y las actividades humanas en la variación observada en 

los patrones de riqueza de las comunidades estudiadas.  

 

A través de este análisis se espera contribuir al debate actual acerca de la eficiencia 

de los depredadores tome como indicadores de la biodiversidad, validando 

empíricamente la subrogación en el poco estudiado ecosistema desértico árido y 

como esta eficiencia puede verse modificada por los efectos de las actividades 

humanas. 
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2. ANTECEDENTES 

 

2.1. Conservación y planeación del uso del territorio  

 

En muchas áreas del mundo se carece de información detallada de la 

abundancia y distribución para la mayoría de especies de interés para la 

conservación. Sin embargo, la decisión acerca de donde realizar conservación no 

puede ser pospuesta hasta que más información esté disponible, aunque es cierto 

que con mayor cantidad de datos se puede facilitar la identificación de sistemas de 

reservas más eficientes y complementarias (Balmford y Gaston, 1999; Howard et 

al., 1998; Meir et al., 2004). En las condiciones actuales de tiempo y recursos 

limitados,  la conservación debe de encontrar “atajos” efectivos para conservar la 

biodiversidad. Uno de estos atajos es planear los esfuerzos de conservación en un 

número relativamente bajo de especies focales o subrogadas (Faith y Walker, 1996; 

Simberloff, 1998). Una de las principales premisas de esta estrategia es asumir que 

si protegemos estas especies subrogadas se protegerá de una manera adecuada 

también a mucha de la biota regional.  

 

Tres clases de especies subrogadas son prevalentes: (i) bandera, especies 

carismáticas que atraen el apoyo popular; (ii) sombrilla, especies que requieren 

extensiones de hábitat tan grandes que su protección automáticamente protege a 

otras especies; e (iii) indicadores de la biodiversidad, grupos de especies o taxa que 

su presencia indica áreas de alta riqueza de especies (Simberloff, 1998; Caro y 
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O’Doherty, 1999). Aunque las especies subrogadas son a menudo usadas para 

definir las prioridades de conservación (Shrader-Frechette y McCoy, 1993; Cox et 

al., 1994), la selección de estas especies subrogadas ha sido generalmente ad hoc 

(Landres et al, 1988), teniendo generalmente supuestos implícitos mas no 

explícitos. Pocos de los análisis de patrones de co-ocurrencia y riqueza de especies 

(Schall y Pianka, 1978; Prendergast et al., 1993; Beccaloni y Gaston, 1994; Flather 

et al., 1997; Kerr, 1997; Carroll y Pearson, 1998), de taxa sombrilla (Ryti, 1992) y de 

complementariedad entre taxa (van Jaarsveld et al., 1998; Lund et al., 2002) en una 

variedad de escalas geográficas, han evaluado sistemáticamente la efectividad 

ecológica de estas estrategias de identificar las especies subrogadas (Lewandowski 

et al., 2010). 

 

Tradicionalmente la selección de un tipo de reservas naturales, sobre todo parques, 

ha sido guiada por la estética y la recreación ya que las personas gustan de visitar 

lugares espectaculares. Algunos otros lugares han sido protegidos debido a que 

albergan una diversidad y abundancia inusual de vida silvestre o alguna especie 

que es poco común o espectacular, lo que es el caso de reservas de la Biosfera. 

Algunas reservas incluso están enfocadas a especies poco comunes pero no 

espectaculares. Sin embargo, cada vez más se reconoce que el objetivo primordial 

deberá de ser el proteger los ecosistemas como una estrategia para el 

mantenimiento de múltiples especies; también, poco a poco se está entendiendo 

que es importante el mantener los procesos ecológicos y evolutivos, especialmente 

a largo plazo, es decir mantener sistemas funcionales (Cowling y Pressey, 2001). 
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2.2. Distribución de la biodiversidad 

 

Una de las características más notables de la biodiversidad es que no se 

distribuye de manera homogénea, por lo que los patrones espaciales de la 

diversidad de especies y los procesos asociados a las mismas han sido objeto de 

estudio desde hace mucho tiempo y desde diferentes escalas y enfoques, tales 

como la ecología de comunidades (Krebs, 1978; Begon et al., 2006), la biogeografía 

(Rapoport, 1975; Pielou, 1979; Simberlof, 1983; Murguía, 2005) y más 

recientemente desde la perspectiva de la macroecología (Brown, 1995; Gaston y 

Blackburn, 2000), e integrando varios enfoques (Magurran, 1988; Rosenzweig, 

1995). El denominador común en todos estos estudios finalmente subyace en el 

conocimiento de las áreas de distribución y abundancia de las especies y su arreglo 

espacial, que es tema central en la Ecología.  

Existen algunos lugares obvios de gran acumulación de especies, llamados 

“hotspots”. Otros lugares pueden ser considerados hotspots ya que contienen gran 

riqueza de especies endémicas. Dado esto, muchos grupos dedicados a la 

conservación de la biodiversidad consideran que estos lugares de alta riqueza de 

especies o grandes cantidades de endemismos deberían de ser de la mayor 

prioridad para el establecimiento de reservas (Myers, 1990; Ryti, 1992; Myers et al., 

2000; Moritz et al., 2001; Mittermeier et al., 2004), especialmente en regiones que 

están experimentando pérdidas severas de ecosistemas. Los taxónomos pueden 

proveer de una idea general de dónde pueden existir estos centros de riqueza o 

endemismo, pero el explorar ésto de una manera sistemática requiere 



12 

 

 

indudablemente de un sistema de información geográfica (SIG) en el cual se puedan 

asimilar múltiples capas de información en mapas compuestos de temáticas 

distintas (Groves et al., 2000; Groves, 2002). Los SIG, sensores remotos y 

tecnologías relacionadas han brindado la oportunidad de desarrollar varias técnicas 

cuantitativas para la selección de reservas. Particularmente, para identificar el 

menor traslape de especies con el fin de conservar la mayor cantidad de especies 

al menor costo posible (Williams et al., 2006; Margules y Pressey, 2000). 

 

El uso extensivo de los SIG ha revelado también algunas deficiencias en el concepto 

de hotspots, porque se ha encontrado que existe relativamente poco traslape entre 

hotspots ricos en especies, especies amenazadas y endémicas (ver Orme et al., 

2005 y Stohlgren et al., 2005). Más problemático aún es que se ha observado que 

hotspots en riqueza de especies no coinciden entre diferentes grupos taxonómicos 

(Prendergast et al., 1993; Gaston, 2000; Oertli et al., 2005), lo que sugiere que 

pocos taxa bien conocidos generalmente no son buenos subrogados de la 

biodiversidad en general. Por otra parte, algunos estudios han encontrado patrones 

similares de riqueza de especies para diferentes grupos taxonómicos (Reyers et al., 

2000; Su et al., 2004), lo que alimenta el debate entre si es factible o no el uso de 

subrogados de la biodiversidad. 

 

La modelación en sistemas de información geográfica (SIG) tiene una cualidad 

seductiva con sus resultados en mapas vívidos y apariencia de objetividad, lo cual 

les da un sentido de realidad (Syartinilia y Tsuyuki, 2008). Predecir la ocurrencia de 
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especies y su abundancia a través del modelado en SIG es actualmente una 

herramienta metodológica común y útil. Más recientemente, con la creciente 

disponibilidad de datos de percepción remota, software SIG y los avances en la 

estadística computacional  han permitido el desarrollo  de técnicas más poderosas 

en el modelado (Bailey et al., 2002; Gibson et al., 2004; López-López et al., 2005). 

Entre éstas, hay varias técnicas estadísticas para predecir la distribución, 

abundancia y diversidad potencial de las especies a través de relacionar la 

distribución conocida con la distribución de variables ambientales (Guisan y 

Zimmermann, 2000; Zaniewski et al., 2002). Los modelos estadísticos 

implementados dentro de un SIG pueden ser utilizados para predecir dichas 

preferencias de sitios o variables ambientales por las especies (Guisan y 

Zimmermann, 2000; Zaniewski et al., 2002; Engler et al., 2004). Sin embargo, estos 

modelos pueden incluir variables que tengan poca o ninguna relevancia con las 

variables respuesta (Betts et al., 2006). Este problema puede solucionarse además 

de seleccionando variables que tengan una significancia ecológica, incorporando la 

autocorrelación espacial (autocovariables) dentro de los mismos modelos de 

regresión logística lo cual incrementará su precisión y versatilidad (Legendre, 1993; 

Augustin et al., 1996; Koutsias, 2003;  Betts et al., 2006; Piorecky y Prescott, 2006). 

Los modelos actuales tienen la ventaja de hacer uso de propiedades estadísticas 

conocidas para la selección de funciones enlace y en las distribuciones de error, las 

cuales se pueden incorporar a través de distintas operaciones SIG (Rodríguez-

Estrella y Bojórquez-Tapia, 2004). 
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2.3. Depredadores y  biodiversidad 

Los depredadores tope, entre estos particularmente las aves rapaces, han sido 

considerados como grupos potencialmente confiables como indicadores de la 

biodiversidad. Se ha propuesto que la correlación entre depredadores y 

biodiversidad permite que éstos sean utilizados en estrategias de conservación 

incluso si éstos no son los causantes directos de los diferentes niveles en 

biodiversidad (Sergio et al., 2008). A menudo se han utilizado a los depredadores 

tope como subrogados de la biodiversidad, en donde simplemente se les asume 

como tales, debido principalmente a que los depredadores de este tipo necesitan 

áreas relativamente grandes para mantener sus poblaciones, por lo que en teoría 

puede contener más individuos de las especies con que co-ocurren (Roberbe y 

Angelstam, 2004). En términos de conservación también son importantes porque 

muchas especies son sensibles a actividad humana, aun así otras también se ven 

beneficiadas (Rodríguez-Estrella et al., 1998). La medida en que otros elementos 

de la biodiversidad se benefician de la atención hacia los depredadores tope 

depende de las características biogeográficas de la región y del grado en que el 

hábitat de los depredadores se traslapa con áreas que son ricas en biodiversidad 

(Noss et al., 1996). Hasta hora, se ha acumulado poca evidencia empírica a este 

respecto, por lo que aún existe un debate intenso sobre su utilidad práctica. Varios 

estudios han concluido que la asociación de hábitat de los depredadores tope no es 

particularmente congruente con, áreas de endemismos (Noss et al., 1996), hábitat 

para otros taxa (Kerr, 1997), y o especies de  interés (Andelman y Fagan, 2000). 
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Por otra parte, existe también evidencia que sustenta que sitios ocupados por 

depredadores tope poseen consistentemente niveles de biodiversidad más altos 

(Reyers et al., 2000; Sergio et al., 2004, 2005, 2006; Su et al., 2004). Además, estos 

sitios ocupados por depredadores tope también contienen mayores densidades de 

otros taxa frente a sitios control (Sergio et al., 2008). Sin embargo, el supuesto de 

sustitución requiere de un testeo riguroso antes de su implementación. Para ello hay 

que identificar el grado en que los patrones espaciales de la riqueza de especies 

coinciden entre diferentes taxa (Prendergast et al., 1993; Lombard 1995; Gaston, 

1996; Flather et al., 1997).  También importante y menos estudiado, es el efecto de 

las actividades humanas en distintos niveles de la biodiversidad, más allá de la 

presencia o riqueza de especies. Algunos estudios indican que las actividades 

humanas no siempre afectan negativamente a la riqueza, por lo que estudios donde 

también se evalúe aspectos como la abundancia o equidad son importantes 

(Rodríguez-Estrella et al., 1998; Rodríguez-Estrella, 2007). 

 

A diferencia de otros grupos, donde la sustitución taxonómica carece de un 

fundamento teórico y ecológico claro (ej. pajaros carpinteros) (Drever et al., 2008; 

Sætersdal y Gjerde, 2011), existen numerosas razones ecológicas y metodológicas 

por las cuales los depredadores tope pueden estar asociados a altos valores de 

biodiversidad. Sergio et al. (2008) los resumen de esta manera: 
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1) Los depredadores seleccionan dichas áreas, al ser estos dependientes de la 

productividad del ecosistema en general, por lo que les afecta directamente 

su disponibilidad de alimento (Newton et al., 1977; Carroll et al., 2001; Sergio 

et al., 2003).  

 

2) Los depredadores tope son, a menudo, especies clave ya que su impacto 

desciende a través del ecosistema y al final afecta los niveles de estructura 

y biodiversidad (Terborgh et al., 1999; Schmitz et al., 2000; Berger et al., 

2001; Duffy, 2002).  

 

3) Sus requerimientos de áreas grandes para habitar los hacen especies 

sombrilla (Newton, 1979; Gittleman et al., 2001), ya que las áreas capaces 

de soportar poblaciones viables de depredadores automáticamente serán 

capaces de mantener poblaciones de especies con menores demandas de 

territorio. 

 

4) Los depredadores son a menudo sensibles a las perturbaciones en la función 

del ecosistema, como contaminación química, alteración del hábitat y otros 

disturbios de origen humano (Newton, 1979, 1998; Thiollay, 1993; Sergio et 

al., 2004b). 
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5) Los depredadores, a menudo, seleccionan áreas con una alta complejidad 

topográfica y ambiental (Sergio et al., 2004a, 2004b), lo cual generalmente 

también promueve la alta biodiversidad (Rosenweig, 1995; Gaston, 1996). 

 

6) La mayoría de depredadores tienen dietas dominadas por relativamente 

pocas presas principales, pero a la vez incluyen un gran número de especies 

de presas alternativas; las comunidades de presas más ricas permitirían a 

los depredadores el intercambio de presas en periodos en que las presas 

principales son escasas (Steenhof y Kochert, 1988). 

 

7) Los depredadores tope pueden proveer de refugios espaciales y/o 

temporales a otras especies al atacar selectivamente o asustar a posibles 

depredadores o competidores de dichas especies (Bogliani et al., 1999; 

Quinn y Kokorev, 2002). 

 

8) Los depredadores tope pueden de proveer indirectamente de recursos  a 

otras especies  (Wilmers et al., 2003).  

 

Todas estas relaciones causales o indirectas contribuyen a justificar que los 

depredadores tope representen sintéticamente los ecosistemas que los acogen. 

Específicamente, para nuestra región de estudio, los depredadores tope son las 

aves rapaces e indican ser apropiadas en la planeación para la conservación ya 
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que: 1. Son bien conocidas a nivel mundial, se han hecho diversos estudios sobre 

su dieta y ecología en general; 2. Hay especies que pertenecen a distintos grupos 

funcionales, de diferentes gremios; su rango de dieta los hace complementarios en 

estudios funcionales; 3. Los hay especialistas y generalistas de hábitat y de dieta; 

4. Son sensibles a las actividades humanas; 5. Son relativamente fáciles de 

muestrear con lo que existen metodologías para determinar correctamente su 

presencia y abundancia. Además existe disponibilidad de datos para el modelado 

en SIG y sus respuestas a los cambios ambientales. Estudios de la biología de las 

rapaces han mostrado respuestas numéricas y funcionales respecto a la variabilidad 

espacial y temporal del medio y a la selectividad del hábitat (Rodríguez-Estrella y 

Bojórquez-Tapia, 2004).  

 

2.4. Especies indicadoras o subrogadas de la biodiversidad  

 

Para considerar a especies o grupos de especies como buenos indicadores de la 

biodiversidad se debe de asumir que estos grupos presentan alta concordancia con 

la distribución espacial de los otros grupos. Varios estudios se han enfocado en la 

concordancia de grupos indicadores relacionados con las mismas variables 

ambientales (Heino et al., 2005; Soininen et al., 2009), pero aún existe una falta en 

la comprensión del papel de las variables ambientales en los patrones de 

concordancia en los ecosistemas terrestres. Hasta ahora no se ha determinado 
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la  relación entre el ambiente y los ensamblajes de especies en el ecosistema 

desértico árido de Baja California.  

 

2.5. Subrogadas, de especies individuales a grupos 

 

Las especies indicadoras o subrogadas han sido utilizadas para representar a otras 

especies o determinados aspectos del ecosistema. Han sido utilizadas 

exhaustivamente en planeación para la conservación que permite la inclusión de 

múltiples especies y hábitats dentro de un área o paisaje determinado.  

Las especies subrogadas individuales pueden ser utilizadas para representar 

conjuntos más amplios de especies dentro de estrategias de conservación o manejo 

cuando el objetivo es el proveer las condiciones ecológicas apropiadas para el 

conjunto completo de especies características de un área (Lambeck, 1997). En 

algunas situaciones, es conveniente dividir el grupo total de especies bajo 

consideración en varios grupos de especies, cada uno de los cuales puede ser 

posteriormente representado por especies subrogadas. Alternativamente, los 

grupos de especies mismos pueden ser utilizados para representar todas las 

especies en el conjunto total de especies.   

Las estrategias llamadas de filtro grueso, con tipos de vegetación, comunidades 

ecológicas, o ecosistemas como objetivos de conservación o manejo, son una 

consolidación en el cual los sistemas ecológicos enteros sirven como subrogados 

de los ensamblajes de especies en un área (Groves, 2003). Sin embargo, los 
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fundamentos conceptuales del uso de estas estrategias han generado crítica 

sustancial (e.g. Verner, 1984; Landres et al., 1988; Simberloff, 1998; Andelman y 

Fagan, 2000; Lindenmayer et al., 2002; Roberge y Angelstam, 2004). No obstante 

este criticismo, el uso de subrogados puede ser útil (o una necesidad pragmática) 

para alcanzar los objetivos de situaciones de manejo específicas (Raphael et al., 

2007). 

 

2.6. Efecto de los factores ambientales y espaciales en la composición de 

ensamblajes 

 

Elucidar los procesos que determinan la estructura de las comunidades naturales 

es uno de los objetivos principales en ecología (Chase y Leibold, 2002; Cottenie et 

al., 2003; Cottenie, 2005). Por décadas se ha observado que los patrones en la 

estructura de las comunidades están controlados principalmente por los factores 

ambientales y las diferencias de nicho entre las especies (ver Tokeshi, 1999). Más 

recientemente, la teoría neutral de la biodiversidad (Hubbell, 2001) complementa 

esta visión, al proponer  que las especies que interactúan son equivalentes y que 

las dinámicas poblacionales están dirigidas por la variación aleatoria en 

nacimientos, muertes y dispersión estocástica espacialmente restringida (Nabout et 

al., 2009). Aunque no se discute directamente cada una de las visiones, en este 

estudio el análisis gira más en torno la visión de Tokeshi.   
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3. JUSTIFICACIÓN 
 

Considerando el actual panorama de pérdida de la biodiversidad, la conservación 

requiere urgentemente de estrategias para la determinación de taxa, áreas y 

regiones prioritarias para conservar. Esta priorización debería de realizarse con 

base en múltiples criterios (Brooks et al., 2006). Por otra parte, debido a que la 

biodiversidad en una zona determinada puede ser muy alta y la medición directa de 

ésta puede ser extremadamente difícil y los recursos son generalmente limitados es 

imperativo el desarrollar y validar estrategias eficientes de muestreo de la 

biodiversidad.  Es también urgente el desarrollar métodos de medición efectivos 

para monitorear los cambios en la biodiversidad y medir objetivamente los progresos 

en los objetivos planteados bajo un principio adaptativo (The Royal Society, 2003). 

Para solventar estas necesidades, ha sido sugerido el emplear estrategias que 

involucran indicadores se puede reducir la inversión de tiempo y recursos en el 

estudio de múltiples grupos biológicos (Heino et al., 2005; Moreno et al., 2007; Bini 

et al., 2008). Varios estudios se han enfocado en la concordancia de grupos 

indicadores relacionados con las mismas variables ambientales (Heino et al., 2005; 

Soininen et al., 2009), pero aún existe una falta de comprensión del papel de las 

variables ambientales, espaciales y actividades humanasen los patrones de 

concordancia en los ecosistemas terrestres. Hasta ahora no se ha determinado la  

relación entre el ambiente y los ensamblajes de especies en todos los ecosistemas. 

Se siguen requiriendo análisis que contribuyan al debate actual acerca de la 

eficiencia de los depredadores tome como indicadores de la biodiversidad, 



22 

 

 

especialmente validando empíricamente la subrogación en ecosistemas poco 

estudiados y evaluar como esta eficiencia puede verse modificada por los efectos 

de las actividades humanas. 
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4. HIPOTESIS 

 

 

Dado que: 

1. Los depredadores tope promueven una mayor biodiversidad y 

estabilidad trófica en un área. Las aves rapaces conforman los 

depredadores tope de la región. 

2. Un grupo de especies complementario abarca una amplitud de 

nichos más extensa que una especie individual. 

3. Un grupo funcional se define por el tipo de interacciones con las 

demás especies de su ecosistema. 

4. La diversidad de la vegetación se relaciona la riqueza de especies de 

aves, mamíferos y reptiles. 

Se esperaría, entonces, que en los sitios con mayor diversidad de aves rapaces se 

encuentren las zonas de mayor diversidad biológica de otros taxa.  

 

Esta información proveería evidencia de la relación entre la utilidad estratégica de 

los depredadores tope y la conservación del ecosistema. Por lo que es posible 

utilizar este grupo como especies subrogadas de la biodiversidad a nivel de 

ecosistema. 
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5. OBJETIVOS 

 

 

5.1. General  

 

Generar evidencia empírica de la relación espacial de las especies de 

depredadores tope como subrogada de alta biodiversidad en el desierto del sur 

de la península de Baja California y evaluar su factibilidad a usarse en la 

determinación de áreas relevantes para la conservación. 

Evaluar la relación espacial de las especies de depredadores tope y determinar 

si funcionan como subrogadas de alta biodiversidad en el desierto del sur de la 

península de Baja California. 

 

5.2. Específicos   

 

a. Determinar especies particulares que puedan funcionar mejor como 

especies subrogadas de alta diversidad biológica. 

 

b. Evaluar los efectos de la actividad humana en la determinación de riqueza 

de taxa por especies subrogadas 
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6. MATERIALES Y METODOS 
 

6.1. Área de Estudio 

 

El estado de Baja California Sur (BCS) está localizado en el extremo sur de la 

península de Baja California en México (figura 1). Este estado tiene una longitud 

aproximada de 800 km y un ancho que va de los 30 a los 80 km. Se conforma 

principalmente de planicies costeras, cañones profundos, y montañas escarpadas. 

Cerca del 90% está constituido por vegetación de matorral xerofito, también se 

pueden encontrar áreas pequeñas de bosques de pino-encino y bosque deciduo 

subtropical (ambos en la reserva Sierra de la Laguna), vegetación costera y 

vegetación mésica en los oasis con palmas, carrizales y Typha (Rodríguez-Estrella, 

2007). Las altitudes oscilan entre los 0 y 2080 msnm. Llanuras costeras, profundos 

cañones y montañas rugosas se pueden encontrar en todo el estado. El clima está 

caracterizado por un abaja precipitación (~150 mm), sin embargo la precipitación 

anual varía de 100 mm en el desierto del Vizcaíno a más de 765 mm en la Sierra de 

la Laguna, concentrada principalmente en los meses de verano. La temperatura 

media anual varía entre 22.1 °C y 23.4 °C (INEGI, 1981). 
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Figura 1. Sur de la península de Baja California en donde se muestran la localización de los sitios 
e muestreo. El sombreado en el panel izquierdo muestra la topografía y el derecho la localización 
del área de estudio con respecto a la República mexicana.  
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Actualmente, Baja California Sur presenta la densidad de población humana más 

baja de todo México (INEGI, 2011). La entidad está compuesta principalmente por 

pequeños pueblos y rancherías, dedicados principalmente a la ganadería y a la 

agricultura de irrigación, esparcidos por toda la región. Así, las tierras agrícolas 

representan pequeños claros con distribución de parches en la matriz de vegetación 

de arbustos xerofitos dominante.  

 

6.2. Recolección de datos 

 

Para realizar los análisis de concordancia se muestrearon cinco grupos bilógicos: 

aves rapaces diurnas, reptiles diurnos, aves terrestres diurnas, mamíferos y pantas 

vasculares. Se emplearon metodologías de muestreo estándar para cada uno de 

los grupos como se describen a continuación: Para las aves, se efectuó conteo 

estacionario durante 15 minutos (puntos de conteo) en cada ubicación. Los 

observadores registraron el tiempo (al minuto más cercano) de la primera detección 

visual de cada especie dentro de un radio de 250 m del punto de muestreo 

(Reynolds et al., 1980; Rodríguez-Estrella, 2007). Para los reptiles diurnos dos 

técnicos realizaron una búsqueda intensa durante 45 min a lo largo de transectos 

en las mismas áreas de muestreo (Conroy, 1999; Heyer et al., 1994). Para los 

mamíferos, se emplearon 100 trampas Sherman colocadas en transectos de 2 

kilómetros para capturar especies pequeñas; para las especies medianas y grandes 

también se registraron e identificaron los rastros presentes a lo largo de los mismos 

transectos (Jones et al., 1996; Wilson et al., 1996). Para las de plantas vasculares 
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se registraron las especies leñosas y arbustivas presentes en 500 m2 (dos parcelas 

en cuadrantes 50 x 5 m); sólo las plantas perennes más altas que 0,5 m se 

consideraron dentro del registro; el área de la muestra se determinó utilizando el 

método de área mínima (Mueller-Dombois y Ellenberg, 1974). 

 

Se muestreó en un máximo de 400 localidades repartidas en el área de estudio (fig. 

1) desde el nivel del mar hasta los 900 msnm, en todos los tipos de vegetación 

exceptuando los bosques de pino-encino. Se aplicó un método de muestreo 

estratificado a manera de muestrear proporcionalmente todos los tipos de 

vegetación, todo el rango de elevación y topografía presentes. Se registró la riqueza 

de especies en varios muestreos realizados entre 2008 y 2012, todos durante la 

época de reproducción de las rapaces, aves, reptiles y mamíferos (abril-

junio)(Rivera-Rodríguez y Rodríguez-Estrella, 1998). Debido a que no se contaron 

con registros para algunos de los grupos en algunas localidades de muestreo o 

épocas, no todas las comparaciones entre taxa fueron realizadas con el mismo 

número de localidades. Un máximo de 70 de las localidades muestreadas 

contuvieron información de los cinco grupos de interés.  

 

Se seleccionaron variables ambientales (tabla I) que se esperaban que tuvieran un 

alto potencial predictivo de la distribución de la diversidad según lo reportado por 

Rodríguez-Estrella (1997), debido a sus implicaciones biológicas, y que a la vez 

pudieran ser medidas de una manera sencilla en el campo o ser derivadas de mapas 
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convencionales, imágenes de satélite o mapas digitales con SIG. Para cada sitio de 

muestreo se obtuvieron las siguientes variables ambientales:  

 

Tabla I. Variables ambientales utilizadas en la predicción de la biodiversidad de vertebrados 
terrestres y vegetación en el extremo sur de la península de Baja California.  

Variable Unidad Fuente 
Temperatura máxima C⁰ Isotermas mapa digital, (INEGI, 1981)  

Temperatura mínima C⁰ Isotermas mapa digital, (INEGI, 1981)  

Precipitación anual mm Isoyetas mapa digital, (INEGI, 1981) 

Elevación masl 
Modelo Digital de Elevación (DEM), (INEGI, 
1981) 

Pendiente % Derivado de DEM, (INEGI, 1981) 

Distancia a la costa km Derivado de Hoja cartográfica, (INEGI, 1981) 

Distancia al arroyo más cercano km Derivado de Hoja cartográfica, (INEGI, 1981) 

Distancia al cuerpo de agua 
permanente más cercano 

Km Derivado de Hoja cartográfica, (INEGI, 1981) 

Uso de suelo % Usos de suelo  

Índice de Vegetación  NDVI Landsat MSS, NALC Pathfinder Project 

 

 

6.3. Análisis de datos 

6.3.1. Concordancia de grupos 

 

La concordancia de ensamblajes ha sido utilizada para evaluar la subrogación en 

biodiversidad (Heino et al., 2005, 2009; Heino, 2010; Landeiro et al., 2012; Padial et 

al., 2012). La concordancia es el grado en que don diferentes grupos de organismos 

presentan patrones similares den la variación espacial/temporal en la riqueza o 

composición (Jackson y Harvey, 1993).  Para los datos de presencia/ausencia de 

las especies en cada localidad, primeramente se construyeron matrices de distancia 

utilizando el coeficiente de Sørensen. Estas consisten en una matriz simple que fue 

elaborada para cada grupo, con las localidades (filas) y las especies (columnas) 

(Sørensen, 1948). Para evaluar la concordancia con estas matrices se realizaron 
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pruebas de Mantel con el fin de cuantificar el valor y la significancia de la correlación 

entre las matrices de cada ensamblaje y las matrices (Mantel, 1967) conteniendo 

las distancias (Euclidianas) ambientales y las distancias geográficas (entre 

localidades de muestreo). Se aplicó esta aproximación con base en que si dos 

ensamblajes concordantes estaban simultáneamente relacionados a las distancias 

ambientales o geográficas, entonces esta concordancia debería deberse a la 

respuesta similar de las especies a estos factores (Grenouillet et al., 2008). Cuando 

se encontraron ensamblajes significativamente concordantes con las variables 

ambientales y/o geográficas, utilizamos pruebas parciales de Mantel para evaluar si 

la concordancia permanecía significante aún después de controlar el efecto de estas 

variables (Smouse et al., 1986; Grenouillet et al., 2008). Entonces, si el nivel de 

concordancia dejaba de ser significante, la concordancia entre los ensamblajes 

podía ser explicada como que ambos ensamblajes presentaban una respuesta 

similar a los gradientes ambientales y/o geográficos. Por el contrario, si la 

significancia se mantiene, la concordancia entre los grupos se puede explicar debido 

a interacciones biológicas.   

 

Cuando los grupos presentaban correlación simultánea con las variables espaciales 

y/o ambientales, se controlaron explícitamente estas variables (Genouillet et al., 

2008). Además también se evaluaron las concordancias de los grupos interactivos 

para los cuales la información bilógica conocida sugería que presentaban 

interacciones biológicas fuertes.   
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Para identificar los mecanismos responsables de la concordancia y considerando 

las relaciones entre los diferentes taxa que estructuran los ensamblajes, se 

aplicaron pruebas de Mantel para evaluar la concordancia considerando las 

interacciones biológicas entre los taxa. Se esperaba encontrar altos niveles de 

concordancia entre ensamblajes interactivos (por ejemplo, especies productoras 

deberían de ser más concordantes con consumidores primarios que con 

secundarios o terciarios respectivamente). En nuestro análisis, esperábamos 

encontrar relaciones más fuertes entre la vegetación y aves granívoras o roedores 

herbívoros, que con las aves rapaces.  

 

Finalmente, para evaluar el desempeño de un grupo taxonómico en predecir la 

estructura de otro ensamblaje se utilizó un análisis de co-correspondencia predictiva 

(CO-CA predictivo). Se implementó una validación cruzada “dejando uno fuera” para 

calcular el porcentaje de ajuste predictivo. Para calcular la significancia en el ajuste 

de la validación cruzada se realizaron 1,000 permutaciones aleatorias. Se consideró 

todo poder predictivo (%) mayor que cero como significativo (para más detalles ver 

ter Braak y Schaffers, 2004) (ver esquema de análisis en figura 2). 

 

Para la realización de estos análisis se utilizó el lenguaje de programación R (R 

Development Core Team, 2007), con los paquetes “vegan” (Oksanen et al., 2008) y 

“ecodist” (Goslee y Urban, 2007) para ejecutar las pruebas de  Mantel, y el paquete 

“cocorresp” (Simpson, 2005) para ejecutar los CO-CA. 
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Figura 2. Esquema del análisis aplicado a las bases de datos de presencia/ausencia de los cuatro 
grupos taxonómicos (aves, mamíferos, reptiles y vegetación). 

 

6.4.1. Distribución espacial de la riqueza 

 

Para graficar la distribución espacial sobre el espacio geográfico, se utilizó una 

técnica de interpolación simple con el fin de mostrar los patrones de distribución de 

riqueza de cada uno de los taxa estudiados. Partiendo de la condicional que el valor  

de la riqueza de especies de una celda no es independiente del valor de la riqueza 

de especies de las celdas contiguas y en consecuencia tienen dependencia 

espacial, se utilizó el método Kriging ordinario de estimación de puntos. Este utiliza 

un modelo de variograma para la obtención de datos, donde se calculan los pesos 

que se darán a cada punto de referencia usado en la valoración. Esta técnica 

X X 

 

X Y X A 
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http://es.wikipedia.org/wiki/Variograma
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de interpolación se basa en la premisa de que la variación espacial continúa con el 

mismo patrón en el área estudiada (Isaaks y Srivastava, 1989). 

Los análisis geoestadísticos se realizaron con el software estadístico R (Bivand et 

al., 2008; R Core Team, 2012). Para ello, se emplearon las  librerías rgdal, spdep y 

gstat. La edición de los mapas se  hizo en Quantum GIS 1.7.4 “Wroclaw”. 

 

6.4.2. Efecto de los factores ambientales y espaciales en la composición de 

ensamblajes 

 

Se utilizó una técnica de partición de la varianza para validar la contribución relativa 

de las variables ambientales y espaciales en la estructura de los grupos biológicos; 

en donde el porcentaje total de varianza explicada a través de un análisis de 

redundancia (RDA, Lambert et al., 1988) se dividió en contribuciones compartidas y 

únicas del conjunto de variables ambientales y espaciales (Bocard et al., 1992). Este 

análisis puede entenderse como una regresión múltiple, pero con múltiples variables 

de respuesta (especies que componen un ensamblaje determinado) (Graça y 

Pavanelli, 2007). El análisis utiliza primariamente un R2 ajustado para evaluar las 

particiones explicadas de las cuatro matrices explicativas y sus combinaciones, es 

considerado como un método no sesgado (Perez-Neto et al., 2006). Para este 

análisis se utilizó el paquete de ecología de comunidades “vegan” (Okasen et al., 

2003) en el software R (R Development Core Team, 2014). 

http://es.wikipedia.org/wiki/Interpolaci%C3%B3n
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La matriz de variables ambientales fue compuesta de las siguientes variables: 

Altitud (msnm), pendiente (%), precipitación (mm), Temperatura promedio anual 

(°C), temperatura máxima absoluta, temperatura máxima promedio, temperatura 

mínima absoluta, temperatura mínima promedio, distancia a arroyos (km) y distancia 

a arroyos principales. La matriz de variables geográficas estuvo compuesta por las 

distancias latitudinales y longitudinales en grados decimales entre localidades de 

colecta. La matriz de impacto humano fue compuesta por variables de distancia a 

actividades humanas presentes en la zona de estudio: Distancia a carreteras (km), 

distancia a caminos, distancia a cultivos, distancia a poblados pequeños (100-1000 

habitantes), distancia a poblaciones mayores (<1000 habitantes).   

Al utilizar tres matrices exploratorias (geográfica, ambiental e impacto), se 

generaron ocho componentes de variación (fig. 3) (Anderson y Gribble, 1998) como 

se describen a continuación: 

[a] Geográfico puro; es la variación espacial que es independiente del ambiente o el 

impacto. 

[b] Ambiental puro; es la variación ambiental que no está espacialmente 

estructurada ni relacionada con el impacto. 

[c] Impacto puro; es la variación producida por las actividades humanas no 

espacialmente estructurada e independiente del ambiente. 

[d] Ambiental espacialmente estructurado, como descrito en Borcard et al. (1992), 

la variación en el ambiente ligada a la variación espacial. 
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[e] Componente combinado ambiente/impacto, la variación espacial combinada de 

ambas variables. 

[f] Impacto espacialmente estructurado; fracción de la variación combinada de 

ambas variables. 

[g] Componente combinado espacio/ambiente/impacto; fracción de la variación 

explicada por la combinación de todas las variables analizadas. 

[h] Residuales no explicados; Este componente es el residuo del análisis, es la 

variación que no puede ser atribuida a ninguna de las variables analizadas ni a 

ninguna de sus interacciones. 
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Figura 3.  Diagramas de Venn representando las particiones en la varianza explicada en los modelos 

(Okasen et al., 2003). 

 

Las variaciones explicadas por cada componente descrito arriba fueron basadas en 

fracciones ajustadas. Las fracciones ajustadas son mejores estimadores pues 

toman en consideración el número total de predictores y el tamaño de la muestra 

(Peres-Neto et al., 2006).  La significancia de cada fracción fue evaluada utilizando 

pruebas de permutación con 999 aleatorizaciones. En este caso solamente los 

componentes [a], [b] y [c] son testables (figura 3) (Peres-Neto et al., 2006). 

 

Previamente a los análisis anteriores, los datos fueron sometidos a una 

transformación de Hellinger según lo recomendado por Legendre y Gallagher (2001) 

y Peres-Neto et al. (2006) para una mejor partición de la varianza basada en RDA. 

Los resultados fueron muy similares después de excluir las especies raras (las que 

Humano 

Ambiente Espacial 
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solo aparecieron en una unidad muestral), por lo que en los análisis se continuaron 

utilizando el total de los datos.  

 

Debido a que la autocorrelación espacial incrementa el error estadístico Tipo I, se 

evaluó si los residuales del modelo estaban fuertemente correlacionados calculando 

I de Moran (Diniz-Filho et al., 2003). El I de Moran varía ente -1 (perfecta dispersión) 

y 1 (perfecta correlación), valores de I positivos para una distancia dada indican que 

existe autocorrelación espacial para dicha distancia, valores 0 indican un modelo 

espacial aleatorio. Se calculó el I de Moran utilizando el programa SAM 4.0 (Rangel 

et al., 2006). 

 

6.4.3. Delimitación de identidades naturales (Comunidades) 

 

Se evaluó si existe asociación de las distintas localidades de muestreo con base en 

la ocurrencia de cada una de las especies de todos los taxa. Se utilizó el método de 

Ward (recomendado en Legendre y Legenedre, 1998) como regla de unión para 

obtener grupos jerárquicos. Un número de cuatro grupos fueron escogidos con el 

criterio de Calinski-Harabasz (Calinski y Harabasz, 1974) en el árbol jerárquico 

obtenido con el algoritmo K-means. El método de agrupamiento K -means  es un 

método que tiene como objetivo la partición de un conjunto de n observaciones 

en k grupos en el que cada observación pertenece al grupo más cercano a 

la media. Se utilizó la transformación de Hellinger la cual ha sido sugerida para 

análisis con medidas Euclidianas y datos de comunidades (Okasen et al., 2003).  

http://es.wikipedia.org/wiki/Media
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Para evaluar la heterogeneidad espacial en la relación entre la riqueza de especies 

en cada uno de los ensamblajes y la variabilidad ambiental se utilizaron regresiones 

geográficamente ponderadas (georaphically weighted regression  GWR; 

Fotheringham et al., 2002; ver también Cassemiro et al., 2007; Svenning et al., 

2009). GWR calcula una regresión por cada localidad de colecta (punto focal), 

mientras que todas las localidades en un ancho de banda determinado son 

ponderadas de acuerdo a su distancia geográfica del punto focal, siguiendo una 

función determinada. Se asumió una función Gaussiana (Hortal et al., 2011) para el 

decaimiento del peso por distancia. Para facilitar la  comparación entre las distintas 

matrices de muestreo se utilizó un ancho de banda fijo, determinado utilizando el 

criterio de información de Akaike (AIC) (Burnham y Anderson, 2002) incluido en 

SAM 4.0 (Rangel et al., 2010). Las variaciones en los coeficientes de regresión de 

GWR identifican regiones con diferentes intensidades en la relación entre riqueza y 

variabilidad climática y efecto humano. El límite entre estas regiones fue detectado 

por el cambio en la variación en la pendiente de la relación riqueza-clima/riqueza-

impacto a través de la regresión linear seccionada (Hortal et al., 2011). Los análisis 

GWR fueron realizados en SAM v4.0 (Diniz-Filho et al., 2008; Rangel et al., 2010). 
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7. RESULTADOS 
 

7.1. Especies de rapaces y grupos objetivo 

 

Como grupo subrogado, seleccionamos las siguientes seis especies de rapaces 

diurnas con suficientes registros para los análisis estadísticos, de las diez especies 

registradas en la zona durante el estudio:  

halcón zona de cola (Buteo albonotatus),  

halcón de cola roja (Buteo jamaicensis),  

halcón peregrino (Falco peregrinus),  

cernícalo americano (Falco sparverius),  

caracara crestado norteño (Caracara cheriway) 

halcón de Harris (Parabuteo unicinctus).  

Como grupos objetivo para representar la biodiversidad local, se registró la 

presencia de 45 especies de aves no rapaces, 19 especies de Reptiles, 28 especies 

de mamíferos y 203 especies de Plantas (apéndices). 

 

Tabla II. Coeficientes de correlación de Mantel entre las matrices de distancia 
derivadas de las comunidades biológicas y las variables ambientales (EV) o 
Geográficas (GD)  

     

Comunidad EV P - valor GD P-valor 

Aves 0.1817 0.0002 0.2325 0.0002 

Reptiles 0.2098 0.0008 0.1917 0.0020 

Mamíferos 0.1149 0.0438 0.1842 0.0002 

Plantas 0.1504 0.0016 0.0617 0.0246 

Rapaces presencia 0.1399 0.0002 0.1316 0.0002 
      Valores significativos (p<0.05) presentados en negritas. 
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7.2. Concordancia de grupos 

 

Las presencias de las rapaces estuvieron simultáneamente asociadas a las 

distancias ambientales y geográficas al igual que los otros ensamblajes (tabla II). 

Se identificaron distintos niveles significativos de concordancia para las 

comparaciones entre los taxa Aves, Plantas y Roedores y las rapaces (tabla III). 

 

Tabla III.  Coeficientes de correlación de Mantel entre las matrices de distancia derivadas de las 
comunidades biológicas controlando  las variables ambientales (EV) o Geográficas (GD) 

   EV control GD control  

taxa Mantel r P- valor Mantel r p-valor Mantel-r p-valor N  

Aves-Reptiles 0.0917 0.0582 - - - - 127 

Aves-Plantas 0.4421 0.0002 0.4279 0.0002 0.1508 0.0012 184 

Aves-Mamíferos 0.2614 0.0002 0.2707 0.0002 0.2478 0.0002 81 

Reptiles-Plantas 0.0353 0.1604 - - - - 184 

Reptiles-Mamíferos 0.2065 0.0140 0.1891 0.0166 0.1909 0.0210 28 

Mamíferos-Plantas 0.0687 0.0210 0.0416 0.0814 0.0654 0.0259 65 

Rapaces-Aves 0.3222 0.0002 0.1279 0.0002 0.1297 0.0002 416 

Rapaces-Plantas 0.1918 0.0002 0.1675 0.0002 0.1835 0.0002 184 

Rapaces-Reptiles 0.0075 0.4183 - - - - 127 

Rapaces-Mamíferos 0.0815 0.0981 - - - - 81 

Rapaces-Roedores 0.0935 0.0485 0.0998 0.0449 0.0997 0.0445 81 

Carnívoros-Roedores 0.0017 0.4413 - - - - 82 
Herb Mamíferos-
Plantas 0.1286 0.0178 0.1288 0.0201 0.1283 0.0174 65 

Herb Aves-Plantas 0.3313 0.0002 0.3354 0.0002 0.3786 0.0002 184 

Carnívoros-Reptiles -0.0719 0.8702 - - - - 28 

Rapaces-Reptiles 0.0075 0.4221 - - - - 127 

Valores significativos (p<0.05) presentados en negritas. Cuando las pruebas de Mantel simple no 
fueron significativas no se realizaron pruebas parciales de Mantel. 
 

 

 

Las pruebas de Mantel parciales controlando el efecto de las variables ambientales 

y geográficas se realizaron solo para los pares de ensamblajes que presentaban 
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niveles significativos de concordancia y estaban asociados simultáneamente con 

las distancias ambientales o geográficas. Las diferentes combinaciones de taxa 

respondieron de manera diferencial a la variabilidad ambiental y las relaciones 

biológicas fueron generalmente débiles (0.0687-0.4421) (ver coeficientes de 

correlación en tabla III). 

 

De las seis especies de aves rapaces individuales, las siguientes cuatro especies: 

B. jamaicensis, F. sparverius, P. y C. unicinctus cheriway, presentaron correlaciones 

significativas con toda la comunidad de aves. C. cheriway también fue concordante 

con la comunidad de plantas y B. jamaicensis con la comunidad de roedores. Las 

comparaciones restantes no fueron estadísticamente concordantes (tabla IV). 

 

En general, el análisis CO-CA mostró que la composición de cualquier ensamblaje 

dado tuvo poca o ninguna habilidad para predecir la composición del ensamblaje de 

otro grupo. Como se explicó anteriormente, se consideraba significativo todo valor 

predictivo (%) superior a cero (ter Braak y Schaffers 2004). Las predicciones de la 

vegetación sobre el grupo de aves tuvo el máximo valor predictivo (3.45%) de todas 

las comparaciones (tabla V), valor que es considerado bajo como para ser un 

indicador eficiente. De nuevo, no se encontró ningún ensamblaje particular que 

predijera significativamente todos los otros ensamblajes (tabla V). 
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Tabla IV.  Coeficientes de correlación de Mantel entre las matrices de distancia derivadas de la 
presencia de especies individuales frente a comunidades biológicas. 

Valores significativos (p<0.05) presentados en negritas. Cuando las pruebas de Mantel simple no 
fueron significativas no se realizaron pruebas parciales de Mantel. 
 
 
 

Nuestros resultados muestran que la riqueza relativa de cada grupo taxonómico 

varía dependiendo del sitio de muestreo (figura 4). Por ejemplo, la riqueza relativa 

de especies de Plantas es la más alta en muchas de las localidades, pero también 

Especie Taxon r p 

Buteo albonotatus Aves -0.0013 0.6759 

Buteo jamaicencis Aves 0.0747 0.0002 

Falco peregrinus Aves 0.0014 0.4531 

Falco sparverius Aves 0.1441 0.0002 

Parabuteo unicinctus Aves 0.0652 0.0016 

Caracara cheriway Aves 0.3296 0.0002 

Buteo albonotatus Reptiles ** ** 

Buteo jamaicencis Reptiles -0.0132 0.6935 

Falco peregrinus Reptiles 0.0052 0.3797 

Falco sparverius Reptiles -0.0431 0.8194 

Parabuteo unicinctus Reptiles -0.0107 0.6451 

Caracara cheriway Reptiles 0.0539 0.1494 

Buteo albonotatus Mamíferos ** ** 

Buteo jamaicencis Mamíferos 0.0453 0.0865 

Falco peregrinus Mamíferos ** ** 

Falco sparverius Mamíferos 0.0106 0.3927 

Parabuteo unicinctus Mamíferos 0.0145 0.3023 

Caracara cheriway Mamíferos 0.0559 0.1444 

Buteo albonotatus Vegetación ** ** 

Buteo jamaicencis Vegetación 0.0349 0.0758 

Falco peregrinus Vegetación -0.0059 0.6561 

Falco sparverius Vegetación 0.0219 0.226 

Parabuteo unicinctus Vegetación 0.0086 0.3059 

Caracara cheriway Vegetación 0.2206 0.0002 

Buteo albonotatus Roedores ** ** 

Buteo jamaicencis Roedores 0.0573 0.0407 

Falco peregrinus Roedores ** ** 

Falco sparverius Roedores 0.0092 0.4193 

Parabuteo unicinctus Roedores 0.0104 0.3653 

Caracara cheriway Roedores 0.0648 0.124 
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pueden estar completamente ausentes de otras. La dominancia de ciertos grupos 

en ciertas localidades podría estar más relacionada a la habilidad de dichos grupos 

a adaptarse mejor a las condiciones más duras de las áreas de desierto donde 

habitan que a su interdependencia (interacciones) con otros grupos.  

 

Tabla V.  Ajuste de validación cruzada§ de los ejes significativos del CO-CA predictivo (P < 0.05) 
entre ensamblajes. 

 Predictores Respuesta % de ajuste 

 Aves Reptiles ** 
  Mamíferos ** 
  Plantas 2.05 

  Rapaces 2.21 

 Plantas Aves 3.45 

   Reptiles ** 
   Mamíferos ** 
   Rapaces ** 
   Herbívoros ** 
 Mamíferos Reptiles 0.13 

  Aves 1.20 

  Plantas ** 
  Rapaces ** 
 Herbívoros Plantas 0.18 

 Roedores Rapaces 0.05 

 Rapaces Aves 0.76 

   Reptiles ** 
   Mamíferos 0.22 

   Plantas ** 
   Roedores 3.32 

 Reptiles Aves 1.44 

  Mamíferos ** 
  Rapaces 0.30 

  Plantas 0.92 
 

Este indicador no puede ser comparado con la variación explicada de los métodos exploratorios. 
En este caso cualquier valor predictivo (%) superior a cero es significativo (de acuerdo a ter Braak 
y Schaffers 2004). 
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7.3. Distribucion espacial de la riqueza 

 

  

Figura 4.  Riqueza relativa de los cuatro grupos taxonómicos muestreados más las Rapaces 
diurnas a lo largo del sur de la península de Baja California. Las localidades se muestran 
ordenadas en un gradiente latitudinal (norte a sur).  
 

  

Todos los ensamblajes mostraron un marcado descenso en la riqueza de especies 

hacia el norte (fig. 5) Siguiendo una relación negativa con la altitud y negativa hacia 

las distancias a fuentes de agua (anexo 2). Sin embargo, el poder explicativo en 

todos los casos es relativamente bajo. Las localidades con menores valores de 

riqueza se ubican principalmente en el desierto del Vizcaíno. Las zonas con valores 

de riqueza intermedios se encuentran en las planicies costeras de la bahía 
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Magdalena, mientras que las localidades con mayor riqueza estimada se ubican en 

las sierras y la franja costera colindante con el golfo de California con matorral 

xerófilo o bosque estacionalmente seco.  

 

Aunque de manera general se observa un patrón de riqueza similar para todos los 

taxa, a escalas más locales no se observa coincidencia geográfica de todas las 

áreas de alta riqueza de especies entre los distintos taxa (figura 5). 
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Figura 5. Patrones de distribución de riqueza de especies para cada uno de los taxa estudiados: a) 
aves, b) reptiles, c) vegetación y d) mamíferos. Los colores más cálidos indican una mayor riqueza.  

Nota: Debido al bajo N y bajo número de especies en las muestras de mamíferos, no se pudo realizar una  interpolación 
satisfactoria. Se muestran los puntos focales de muestreo. 

 

a)                                                                        b) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

c)                                                                        d) 
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Las variables ambientales analizadas no presentaron una variabilidad extrema, sin 

embargo se pueden observar claros gradientes. Las más notorias fueron la variación 

latitudinal y longitudinal de la precipitación y la temperatura mínima; siendo las 

regiones más al sureste las más húmedas y más frías hacia el noroeste. Por lo que 

se identifican claramente las regiones del Vizcaíno como la zona más seca y fría, la 

región del Cabo como la más húmeda y cálida, las Sierras como las más húmedas 

y frías, y la región de la franja costera colindante con el golfo de California como la 

más cálida y seca (figura 6).  

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 6.  Variación latitudinal y longitudinal de la precipitación y la temperatura mínima en los 
puntos de muestreo.  
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7.4. Efecto de los factores ambientales y espaciales enla composición  

 

La contribución relativa de los factores ambientales, espaciales y de impacto varió 

para cada grupo biológico considerado (Figura 7). El poder de predicción de las 

matrices explicativas fue siempre bajo y en algunos casos no significativo.  

 

Figura 7. Contribución relativa de los factores ambientales, espaciales y humanos para los grupos 

biológicos considerados. a) Reptiles, b) Mamíferos, c) Aves, d) Vegetación. 
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7.5. Delimitacion de identidades naturales 

 

Para casi todos los casos, las variables ambientales puras siempre fueron las más 

importantes, excepto para los mamíferos, en donde de la variabilidad explicada fue 

mayor para la combinación de las variables geográficas y ambientales. Por el 

contrario, las actividades humanas siempre tuvieron poco poder explicativo en todos 

los ensamblajes. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 8. Representación esquemática de la península de Baja California donde de la localización 
geográfica de las cuatro comunidades distintas resultantes del análisis de clúster por K-means, 
utilizando: a) variables ambientales, b) riqueza de especies. Cada tonalidad indica una comunidad 
(grupo con características compartidas). 
 
 
 
 
 

A través de los análisis de ordenación, se puede observar una fuerte agrupación de 

dos grupos principales y la relación de las 4 subunidades inferiores (figuras 8 y 9). 

Las agrupaciones están asociadas principalmente por la influencia con la 

precipitación y distancia al agua dulce superficial (arroyos), lo cual está influido a su 

vez por la topografía, tal y como se puede observar en la figura 10. Estos resultados 

indican que la interacción entre las agrupaciones de especies y las variables 

ambientales forman cuatro comunidades principales.  

a)                                                                          b) 
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Figura  9.  Relacion ente grupos. Dendrograma (a) y gráfico de puntos (b) mostrando la relación de 
los grupos jerárquicos construidos a través del método de Ward y evaluadas con K-means. Los 
recuadros y elipses rojas indican las cuatro entidades distintivas (comunidades), las líneas 
divergentes en cada grupo en el gráfico (b) indican la relación de cada localidad al centroide de su 
grupo.  

 

 

a) 

b) 
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Figura 10. Distribución geográfica y su relación con la topografía de las agrupaciones jerárquicas 
construidas a través del método de Ward y evaluadas con K-means a partir de la presencia de las 

especies de todos los taxa combinados. 

 

Se encontraron importantes variaciones en los coeficientes de regresión de GWR 

los cuales identifican regiones con diferentes intensidades en la relación entre 

riqueza y variabilidad climática. El límite entre estas regiones fue detectado por el 

cambio en la variación en pendiente de la relación riqueza-clima (R2) (figura 11). 

 

a)                                                                      b) 
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Figura  11. Distribución geográfica del coeficiente de determinación (r2) del modelo WGR de la 
relación entre la riqueza de especies y la variabilidad ambiental para cada localidad de muestreo. a) 
Mamíferos b) aves c) reptiles d) vegetación.  

 

  

7.6. Impacto de actividades humanas 

 

Se observó que las variables de impacto derivadas de las actividades humanas 

tienen efectos variados en las diferentes especies de rapaces analizadas, siendo 
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las especies F. sparverius, P. unincintus y C. cheriway las que se ven favorecidas 

por el efecto de las distancias a caminos y carreteras, mientras que B. 

alboronatus, B. jamaicencis y F. peregrinus muestran efectos negativos, evitando 

áreas más impactadas por las actividades humanas (figura 12).  

Figura 12. Efecto de las variables indicadoras de impacto (origen humano) en la presencia de las especies de 

rapaces estudiadas. BUTAL (B. alboronatus), BUJAM (B. jamaicencis), FALPE (F. peregrino), FALSP (F. 

sparverius), PARUM (P. unincintus) y CARCA (C. cheriway). El efecto se muestra como el valor de la pendiente 

de regresión lineal.  
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8. DISCUSIÓN 

 

El entender los factores que determinan la estructura y composición de las 

comunidades biológicas es un tema esencial en ecología. Aunque muchas hipótesis 

han sido propuestas para explicar los patrones de riqueza de especies y 

comunidades, ahora existe el consenso relativo de que las variables climáticas y la 

heterogeneidad ambiental son los principales controladores de las comunidades 

(Jetz y Rahbek 2002; Hawkins et al., 2003). Sin embargo, todavía es menos claro 

el papel de las interacciones biológicas entre los taxa o niveles tróficos para la 

delimitación de la riqueza de especies (Menéndez et al., 2007; Kissling et al., 2008). 

Finalmente, se ha determinado que las actividades humanas condicionan la 

estructura de las comunidades y pueden modificar las interacciones entre las 

especies (Tilman y Lehman, 2001).  

 

Nuestros resultados muestran que la distribución de la riqueza de vertebrados en el 

sur de la península de Baja California parecen depender de varios factores 

ambientales e interacciones biológicas, las cuales varían independientemente entre 

cada una de las clases taxonómicas y tróficas estudiadas. Estudios similares en 

regiones tropicales y templadas han mostrado un patrón similar al observado por 

nosotros (Rey Benayas y de la Montaña, 2003; Moreno-Rueda y Pizarro, 2009; 

Padial et al., 2012). Nuestro estudio, al igual que los citados, muestra que áreas con 

alto valor para un taxón no siempre corresponden con el de otro taxón, o que la 
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congruencia de esos valores son demasiado bajos para ser de utilidad práctica. Al 

comparar con algunas otras propiedades del ecosistema, como la producción 

primaria, que ha mostrado ser mejor predictor (Gaston, 1996; Rosenzweiz, 1995), 

éstos serían más útiles como indicadores que los resultados de congruencia. La 

concordancia de ensamblajes debería de ser fuerte para ser utilizada como un 

indicador del nivel de biodiversidad (Paavola et al., 2003); en este estudio, los 

valores de concordancia fueron siempre bajos.  La mayoría de las comparaciones 

entre especies individuales (rapaces) frente a de los grupos taxonómicos no 

mostraron ningún patrón de correlaciones consistentes. Nuestros resultados están 

de acuerdo con nuestra predicción inicial y son concordantes con los hallazgos de 

estudios previos con diferentes gremios, en el que al utilizar un conjunto de especies 

funcionales resulta en mejores predicciones de la riqueza de múltiples grupos 

taxonómicos que las predicciones basadas en especies individuales (carpinteros, 

Drever et al., 2008; búhos, Koch et al., 2011). 

 

Las aves presentaron selección de hábitat a escala muy local (Penteriani et al., 

2001; Fuller, 2012), por lo que es a esta escala local donde supondríamos que la 

concordancia fuera más fuerte. Como se esperaba, a la escala de paisaje que se 

usó en este estudio la heterogeneidad de los componentes vegetales del paisaje 

fueron los que posiblemente causaron los efectos difusos en la riqueza de especies, 

como Tews et al. (2004) y Morelli (2013) argumentan, la vegetación es un 

estructurador clave. Sergio et al. (2008) y Burgas et al. (2014) por ejemplo, sugieren 

que es mejor tomar la información de sitios de anidación para tener congruencias 
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más sólidas, lo cual les resultó significativo. Debido a que nuestro principal objetivo 

fue tratar de encontrar indicadores a lo largo de paisajes, nuestro diseño de 

muestreo no estuvo limitado por los sitios de anidamiento de las rapaces. De nuevo, 

nuestro estudio resultó concordante con estudios previos realizados a escalas 

similares a la nuestra (Paavola et al., 2006; Bini et al., 2008; Padial et al., 2012) 

donde tampoco se encontró asociación entre la presencia de rapaces y 

biodiversidad (como en Ozaki et al., 2006; Roth y Weber 2007; Jenkins et al., 2012). 

En nuestro estudio las estructuras y riqueza de los ensamblajes tuvieron baja 

concordancia, lo que supone que los distintos grupos de organismos estuvieron 

respondiendo de manera diferencial e independiente hacia el ambiente (Allen et al., 

1999; Declerck et al., 2005; Heino et al., 2005; Oertli et al., 2005; Bini et al., 2007, 

Davis et al., 2007). 

 

Varias de las comparaciones entre taxa o niveles tróficos fueron explicadas por la 

respuesta similar de los grupos a los gradientes ambientales y geográficos 

analizados en el sur de la península de Baja California (tabla II). Aunque ningún 

grupo presenta correlaciones significativas con todos los demás grupos, las rapaces 

fueron el grupo que tuvo mayor correlación con otros taxa (aves totales, roedores y 

plantas). Sobre esto, es importante enfatizar que las rapaces pueden ser 

indicadores sencillos de la diversidad de toda la comunidad de aves, roedores y 

plantas. Las correlaciones observadas se pueden explicar entonces debido 

principalmente a las respuestas similares de los grupos al ambiente. También 

demuestran que los grupos interactivos, en este caso las aves rapaces con 
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roedores, muestran también los valores de concordancia más altos que con los 

grupos más generales, lo cual está directamente relacionado con las relaciones 

tróficas de dichos grupos. Nuestra comunidad de rapaces depreda principalmente 

roedores y aves pequeñas, por lo que se esperaba que estas concordancias fueran 

fuertes.  

 

El análisis de la ecología de cada especie nos puede guiar para explicar los patrones 

observados; por ejemplo, B. jamaicensis es un generalista de hábitat en la península 

de Baja California, utilizando sobre todo las montañas y cubierta vegetal densa, y 

que depreda principalmente mamíferos (roedores pequeños, ardillas, y lagomorfos) 

y reptiles (serpientes, lagartos) (Preston y Beane, 1993; Rodríguez –Estrella, 1997; 

Gatto et al., 2005). F. sparverius es también un generalista de hábitat, sobre todo 

en hábitats abiertos, pero está presente en todos los hábitats de la península de 

Baja California y depreda principalmente pequeños roedores, aves e invertebrados 

(Brack et al., 1985; Johnsgard 1990; Bird y Negro, 1996; Rodríguez- Estrella, 1997). 

P. unicinctus es relativamente especialista de hábitat en la península de Baja 

California, prefiriendo hábitats naturales para la cría, pero no es exclusivo de estos 

ambientes; depreda principalmente lagomorfos, y algunos otros mamíferos 

(Bednarz y David, 1988; Coulson y Coulson, 1995; Johnsgard, 1990; Rodríguez-

Estrella, 1997; Partida, 2015). C. cheriway es generalista en hábitat y dieta, su dieta 

se compone de carroña y presas vivas. El caracará depreda principalmente pájaros 

pequeños, reptiles, mamíferos e invertebrados (Preston y Beane, 1993; Rodríguez-

Estrella y Rivera, 1997). El patrón que encontramos es que todas estas aves 
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rapaces son especies comunes en nuestra área de estudio, que tienen hábitos 

generalistas. Jonhsgard (1990) ha sugerido que los patrones de caza y las 

diferencias en dieta son las dimensiones de nicho más importantes entre estas 

especies rapaces, que los hábitats y las diferencias temporales. Estas rapaces 

parecen hacer no competir entre sí, mostrando de esta manera baja redundancia 

de funciones. Especies especialistas de hábitat han sido recomendados como 

sustitutos ideales (Pearson, 1994; Cabeza et al., 2008). Cuando se cumplen las 

necesidades de hábitat de especialistas de hábitat se espera que también se llenan 

los requerimientos de hábitat de especies generalistas, a menos que las especies 

especialistas son tan especializados que ocupa un nicho muy estrecho (Martin et 

al., 2014, 2015). Como un grupo funcional, que abarcan una gama muy grande en 

el tamaño de las presas son anteriores, entonces la mejora de la 

complementariedad de subrogación. Estudios similares en otros sistemas terrestres 

han identificado aves subrogadas fiables que incluyen conjuntos de múltiples 

especies. Al igual que en nuestro estudio, la subrogación más confiable se ha 

obtenido a través del enfoque de grupo (carpinteros, Derver et al., 2008; Búhos, 

Koch et al., 2011.). Como se han señalado Drever et al. (2008), el uso de especies 

subrogadas ofrece un atajo atractivo al monitoreo de la biodiversidad porque puede 

permitir el uso eficiente de los recursos limitados. Sin embargo, esta eficiencia debe 

equilibrarse teniendo en cuenta el aumento de la incertidumbre en los procesos 

subyacentes de las comunidades. Como una alternativa para hacer frente a esta 

incertidumbre, se propone seguir el enfoque de grupos funcionales descrito 

anteriormente. 
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Nuestros resultados concuerdan con otros estudios en los que no se han encontrado 

asociaciones significativas entre la presencia de las rapaces y la biodiversidad total 

de un sitio (Ozaki et al., 2006; Roth y Weber, 2007; Jenkins et al., 2012). Pero sí se 

han encontrado asociaciones positivas entre rapaces y algunos grupos específicos 

dentro de la biodiversidad total en regiones templadas (Sergio et al., 2006; Burgas 

et al., 2014). Estas diferencias en los resultados podrían ser explicadas debido a 

que en los estudios con resultados positivos los muestreos han sido realizados muy 

próximos a los postes de anidamiento de las rapaces, mientras que en el nuestro, 

como en los otros estudios sin asociación, el muestreo se efectuó en localidades 

fijas considerando áreas más extensas no necesariamente próximas a los sitios de 

anidamiento. Estudios previos han mostrado que las aves presentan una selección 

de hábitat a escalas muy locales (Penteriani et al., 2001; Fuller, 2012), por lo que 

suponemos que en estas escalas finas la asociación entre rapaces y diversidad total 

podría ser más fuerte que a escalas más amplias. Nuestros resultados apoyan 

parcialmente la justificación conceptual acerca de la utilidad de los depredadores 

tope como indicadores. Para esta investigación nos hemos enfocamos 

principalmente en la identificación de un grupo que pueda servir como un subrogado 

eficaz de la biodiversidad a escala de paisaje y en una región extensa. Por lo tanto, 

nuestro diseño muestral no se vio limitado a la proximidad de los sitios de anidación 

de las rapaces, por lo que abarcó áreas más amplias y las escalas más grandes 

para proporcionar una muestra adecuada de la biodiversidad. A la escala de paisaje 
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donde no se consideran los territorios de anidamiento particulares pueden tener una 

heterogeneidad de hábitats mayor que puede, a la vez, presentar de una manera 

negativa, efectos más difusos y confusos en la riqueza de especies (ver también 

Tews et al., 2004).  

 

Entre los diferentes taxa, encontramos relaciones débiles después de controlar las 

variables ambientales, similar a lo encontrado por Hawkins y Pausas (2004), 

Hawkins y Porter (2003) y Jetz et al. (2009). Todos estos estudios parecen indicar 

que las relaciones entre animales y plantas pueden diferir entre los taxa que tengan 

diferentes tolerancias fisiológicas o ecologías metabólicas, posiblemente debido a 

los efectos climáticos directos (temperatura, humedad) (Qian et al., 2009). Por 

ejemplo, los reptiles son menos dependientes de las fuentes de agua que los 

mamíferos; o las aves tienen mayor capacidad de movilización, lo que les permite 

ocupar zonas más heterogéneas. 

 

La mayoría de los patrones de concordancia que se observaron son probablemente 

generados por interacciones biológicas, lo cual no concuerda con hallazgos de otros 

autores que enfatizan que las respuestas a gradientes ambientales o espaciales son 

las principales causas de la congruencia entre taxa en algunos ambientes 

(ambientes acuáticos: Paszkowski y Tonn, 2000; Paavola et al., 2006, pero también 

ver Grenouillet et al., 2008); de los grupos analizados, los ensamblajes de 

mamíferos con los de la vegetación muestran concordancia determinada 
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principalmente  por la respuesta similar a variables ambientales y no parece ser 

explicada por interrelaciones biológicas o autocorrelación espacial. Sin embargo, 

este efecto desaparece al dividir al grupo de mamíferos por grupos tróficos, en 

donde se observa que las interacciones biológicas sí se presentan con los 

herbívoros (ver tabla III). 

 

La concordancia significativa entre mamíferos-vegetación y aves-vegetación puede 

estar más relacionada a interacciones tróficas, lo cual es especialmente evidente 

cuando el valor r de correlación se ve incrementado al ser seleccionadas 

únicamente las especies que a se alimenta directamente de plantas en cada uno de 

los grupos (ver herbívoros en tabla III). Así, estos grupos animales son 

moderadamente dependientes de las estructuras en los ensamblajes de la 

vegetación (Cueto y López, 1991; Kissling et al., 2008; Qian y Kissling, 2010, Qian, 

et al., 2009). Observamos que la variación en la riqueza de especies de mamíferos 

y aves, aunque débil, está relacionada a la riqueza de plantas en nuestra área de 

estudio, lo cual coincide con otros estudios en distintas partes del mundo en 

ecosistemas desérticos y semidesérticos (Andrews y O’Brien, 2002; Qian 2009). Se 

entiende entonces que una mayor diversidad de plantas provee una mayor variación 

en las fenologías de frutas, remplazo de hojas y ciclos de vida de insectos, factores 

todos que influyen en la diversidad de consumidores vertebrados (Herrera; 2002). 

Así también, las plantas son elementos estructurales de los ecosistemas terrestres 

ya que determinan la configuración del hábitat para muchas especies animales. 

Entonces, el incremento proporcional de la riqueza de especies animales al 
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incremento de especies vegetales, debería de ser resultado del incremento en la 

diversidad y complejidad de la estructura de la vegetación (Wiens y Rotenberry, 

1981; Tews et al., 2004). Los hallazgos que encontramos con respecto a la 

congruencia entre plantas y animales son consistentes con los de Qian (2007) y 

Qian et al. (2009), quienes encontraron que la riqueza de plantas en ecosistemas 

desérticos y semidesérticos en China y África, explicaba cantidades significativas 

de la varianza de mamíferos y otros vertebrados terrestres cuando se controlaban 

los efectos de las variables ambientales. Estos resultados también son coherentes 

con los de Kissling et al. (2008) quienes encontraron que las aves estaban 

significativa y positivamente correlacionadas con las plantas leñosas en 

ecosistemas desérticos en Kenia, manteniéndose aún después de controlar las 

variables ambientales y espaciales. 

Dada la dependencia directa sobre las plantas, era predecible que los consumidores 

primarios (herbívoros) presentaran asociaciones más fuertes con la riqueza de 

plantas que consumidores de niveles más altos (insectívoros o carnívoros). 

Nuestros resultados apoyan esta idea, aunque no se encontraron relaciones 

significativas entre productores y consumidores a todos los niveles tróficos (lo cual 

es un resultado atípico en este tipo de escalas espaciales finas) donde estas 

relaciones tienden a ser fuertes (Chase y Leibold, 2002; pero ver también Qian y 

Kissling, 2010). Los carnívoros al estar en los niveles tróficos superiores presentan 

abundancias intrínsecamente bajas especialmente en sistemas de baja 

productividad como los desiertos (Oksanen et al., 1981; Polis y Strong, 1996; 
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Barbosa y Castellanos, 2005). Las bajas correlaciones observadas pueden 

explicarse por una característica particular de este ecosistema. El desierto de la 

península de Baja California es un ecosistema deprimido en especies en relación a 

su origen en el continente (Grismer, 2002), aquí las cadenas tróficas son complejas 

y compuestas principalmente por especies muy generalistas (Polis, 1991a; Grismer, 

2002; Attum et al., 2006). En este sistema las cadenas tróficas tienden a ser 

extensas, la omnivoría y las interacciones en bucle son comunes, así también la 

conectividad es mayor (las especies interactúan con más depredadores y presas), 

los depredadores son raros y la relación depredador-presa son mayores a 1 (Polis, 

1991b). En esta compleja situación del ecosistema, las especies tienden a 

responder independientemente de las otras en lugar de presentar interacciones 

fuertes, las cuales promoverían concordancias fuertes.  

 

Más allá de solo proveer recursos alimenticios, la diversidad de plantas también 

facilita la alta riqueza de especies animales a través de la estructuración y 

complejidad del hábitat, ya que más especies de plantas proveen una mayor 

complejidad espacial y por ende más disponibilidad de nichos (MacArthur y 

MacArthur, 1961; Andrews y O’Brien, 2000; Kissling et al., 2008). Nuestros 

resultados parecen apoyar esta teoría. Muchas especies fosoriales aprovechan que 

las raíces de algunas plantas suavizan el suelo para cavar sus madrigueras 

(roedores y lagomorfos), también las especies más grandes utilizan las ramas y 

follaje como refugio y sombra para ocultarse o descansar (ungulados y carnívoros). 
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Para las aves, ofrecen también más oportunidades de percha y sitios de 

anidamiento. Para confirmar esto se requieren de más estudios para formular 

conclusiones robustas al respecto de la estructuración espacial. Sin embargo, la 

inferencia indirecta apoya esta idea. 

 

El poder predictivo para todos los ensamblajes fue también muy bajo; especialmente 

para las rapaces fue estadísticamente no significativo. Aun cuando esta idea es 

ecológicamente razonable y está avalada por datos empíricos (Sergio et al., 2006; 

Burgas et al., 2014; Martín y Ferrer, 2014), en este estudio no encontramos ningún 

grupo que pueda ser utilizado como indicador de otros ensamblajes, ni siquiera las 

rapaces que como depredadores tope poseen un fuerte apoyo teórico, siguiendo la 

idea que los depredadores tope dependen de un conjunto de condiciones bióticas y 

abióticas, por lo que su presencia implica la existencia de dicha complejidad difusa 

del ecosistema (Sergio et al., 2006). Es probable que el uso de variables de escala 

local como los sitios de anidación de aves rapaces o la estructura de la vegetación, 

pudiera conducir a relaciones de concordancia más fuertes pero, en la práctica, la 

búsqueda de nidos de todas las especies de rapaces o medir los componentes 

estructurales en regiones tan extensas como nuestra área de estudio es complejo, 

costoso y exige de estudios a largo plazo. En nuestro contexto práctico para la 

planeación ambiental y selección prioritaria de áreas, el uso de depredadores tope 

no mostró tener suficiente apoyo. Enfatizamos que nuestro diseño utilizando la 

presencia de especies en localidades más extensas en lugar de sitios de 
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anidamiento o ámbitos hogareños de los depredadores es más relevante en un 

contexto pragmático, pues nuestro estudio refleja una situación bastante común en 

muchas regiones del mundo, en las cuales grandes áreas del territorio carecen de 

información individual geográficamente detallada de los depredadores (por ejemplo, 

localización de los nidos o ámbitos hogareños); usualmente estas regiones cuentan 

únicamente en sets de datos de presencia y/o ausencia de múltiples taxa y menos 

frecuentemente abundancia de las especies. En esta situación y trabajando a 

escalas de paisaje, nosotros sugerimos continuar también con lo que otros estudios 

han recomendado: las propiedades del ecosistema tal como la productividad 

primaria o variables que representan la energía del sistema, la disponibilidad de 

agua, y la interacción entre éstas, son usualmente predictores más fuertes de la 

biodiversidad que las especies indicadoras (ver Rosenzweiz, 1995, Gaston, 1996).  

 

Los patrones de concordancia entre ensamblajes biológicos son comunes. En los 

casos que éstos se presentan, la evaluación de las respuestas compartidas a 

gradientes ambientales o espaciales así como información sobre la historia natural 

de los grupos son de gran utilidad para identificar las causas de esta concordancia.   

 

Las variables espaciales son más importantes para mamíferos y aves que para 

reptiles o vegetación. Por ejemplo, especies especialistas tienden a estar más 

determinadas por factores locales, mientras que especies generalistas son 



66 

 

 

afectadas principalmente por variables espaciales (McCauley, 2007; Pandit et al., 

2009).  

 

Las posturas actuales reconocen que los factores que afectan la composición de las 

comunidades y la diversidad de especies a menudo están divididos en dos 

categorías generales: procesos locales (ej. heterogeneidad ambiental e 

interacciones entre especies), y procesos regionales (ej. dispersión, conectividad) 

(Ricklefs, 1987; Mouquet y Loreau, 2003; Holyoak et al., 2005). Por ejemplo, los 

lugares ambientalmente similares pero distantes podrían presentar composiciones 

distintas simplemente porque no están próximos geográficamente o porque existen 

barreras que limiten la dispersión. Nuestro objetivo en este caso era aclarar qué 

procesos eran más importantes en la estructuración de las comunidades de 

vertebrados y plantas desérticas en el sur de la península de Baja California. Se 

hipotetiza que  los procesos espaciales juegan un papel menos importante, como 

es predicho en los modelos neutrales con dispersión ilimitada. A más capacidad de 

dispersión se debería de explicar más por el ambiente. Nuestros resultados 

corroboran nuestra expectativa de que los procesos locales tendrían un mayor 

efecto en la estructuración de las comunidades biológicas en el desierto del sur de 

la península. Esta expectativa se basa en que nuestro sistema de estudio no posee 

mayores barreras geográficas o ambientales para la dispersión de especies 

adaptadas a ecosistemas áridos. Sin embargo, fue contra intuitivo encontrar que los 

reptiles con menor capacidad de dispersión fueron los menos afectados por la 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib51
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib43
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib27
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estructura espacial del ambiente, es decir las localidades más cercanas no 

necesariamente comparten más especies. Aun así, los factores ambientales 

siempre explican mejor la estructura de las comunidades para todos los grupos.  

 

Encontramos que ni los factores ambientales, ni los espaciales explican una 

proporción realmente importante de la variación total en la estructura de las 

comunidades de nuestra área de estudio. La falta de evidencia de efectos fuertes 

del ambiente y procesos de dispersión en estas comunidades no era un resultado 

realmente esperado. Aun así, nuestros resultados resaltan la importancia de los 

resultados negativos en la construcción de generalidades de los modelos 

conceptuales de metacomunidades  que se han investigado (ver Young et al., 2008 

para una discusión en la importancia de resultados negativos). En el contexto de 

subrogación es relevante porque la modesta respuesta a los factores ambientales y 

la consiguiente poca estructuración de las comunidades puede conducir a bajas 

concordancias entre los taxa. 

 

Los factores tratados anteriormente podrían explicar por qué no pudimos encontrar 

relaciones más fuertes entre la composición de las comunidades y ambos grupos 

de predictores. Pudimos sin embargo haber dejado por fuera algunas fuentes de 

predictibilidad. Nuestro estudio cubre una extensión de más de 700 km en línea 

recta de norte a sur y nuestras muestras cubren diferentes propiedades físicas y 

ambientales. Por lo que la alta proporción de variación no explicada no puede ser 
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atribuida a la falta de heterogeneidad ambiental. También, las variables ambientales 

utilizadas en este estudio han sido previamente reconocidas como determinantes 

en la distribución de vertebrados y plantas, es decir tienen implicaciones ecológicas 

para las especies (ver Rodríguez-Estrella, 2007). Coincido con otros estudios que 

sugieren que las evaluaciones “instantáneas” (aunque hayan sido realizadas sobre 

grandes extensiones espaciales)  podrían no tomar en cuenta procesos temporales 

importantes que estructuran las comunidades. Preocupaciones acerca de las 

limitaciones de estudios “de una visita” (Beisner et al., 2006) o “estáticos” (Soininen 

et al., 2007) han sido frecuentemente expuestos en literatura que utilizan particiones 

de varianza.  

 

La baja predictibilidad en la composición de comunidades ha estado frecuentemente 

asociada a altos niveles de ruido en los datos (Attayde y Bozelli, 1998), con efectos 

de escala (extensión espacial y temporal) y la ausencia de algunas variables 

explicativas importantes (Beisner et al., 2006; Hessen et al., 2006; Soininen et al., 

2007). En nuestro caso, nos inclinamos hacia la falta de inclusión de los efectos 

temporales, para identificar patrones más fuertes. Sin embargo, otra explicación no 

menos factible es que la baja predictibilidad sea el patrón en este ecosistema. Las 

bajas correlaciones observadas pueden explicarse en parte debido a que ehiiern 

este desierto es un ecosistema depauperado (Grismer, 2002), en donde las 

complejas redes tróficas se componen principalmente especies de muy generalistas 

(Polis, 1991a; Grismer,  2002; Attum et al., 2006). Para este tipo de ecosistemas 

deserticos, las redes tróficas son más extensas, donde la omnivoría y bucles son 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib5
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib24
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib55
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1146609X09000927#bib55
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comunes, la conectividad es mayor (especies interactúan con muchos más 

depredadores y presas), los principales depredadores son raros y las relaciones 

presa-depredador son mayores a uno (Polis, 1991b). En este escenario, las 

especies tienden a responder de forma independiente el uno del otro en lugar de 

mostrar las interacciones fuertes, que promuevan concordancias altas. 

 

 

Cada una de las interacciones entre especies pueden diferir dependiendo del 

contexto de la variación de los gradientes en que se encuentren (Chamberlain et al., 

2014). En escalas temporales ecológicas los resultados de la variación de 

interacciones pueden generar variación en el crecimiento de la población así como 

en las propiedades de las comunidades, como son las estructuras y estabilidad de 

las redes tróficas (Chamberlain et al., 2014). Por ejemplo, al cambiar las condiciones 

ambientales, temperatura, estacionalidad y fenología o la variación en la 

abundancia de una tercera especie (Wootton, 1994; Daskin y Alford, 2012). Bajo 

este contexto, la estructura de las comunidades locales estaría definida por factores 

como productividad, depredación competencia y frecuencia de disturbios, en adición 

a procesos regionales que regulan el flujo de migración de individuos (Beisner et al., 

2006). 

 
 

Cuando la estructura de una comunidad está espacial, ambiental o temporalmente 

organizada, se necesitan tomar en cuenta estos patrones para desarrollar 

estrategias para el manejo sostenible de los recursos naturales con el fin de 
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preservar esta organización de las relaciones entre especies y con su ambiente  y 

mantener así la diversidad β (Legendre et al., 2005). 

 

Nuestros resultados apoyan la evidencia existente de que las variables ambientales 

están correlacionadas con la riqueza y composición de comunidades en diversos 

taxa, enfatizando la importancia del agua y la energía, principalmente por medio de 

la productividad y tolerancia climática (Field et al., 2009; Qian, 2010; Olalla-Tárraga 

et al., 2011; Gouveira et al., 2013).  

 

Los patrones de distribución de especies son factores clave para los análisis 

biogeográficos, incluyendo clasificación y regionalización biogeográfica (Myers y 

Giller, 1988). El concepto de regiones biogeográficas es uno de los más antiguos 

en biogeografía (Nelson y Platnick, 1984), y está basado principalmente en los 

patrones de distribución de las especies. Ahora este concepto ha integrado otros 

conceptos como el considerar que las provincias son respuesta de los procesos 

tanto ecológicos como históricos (Rosen, 1988). Sin embargo, las regionalizaciones 

han sido severamente criticadas. Una de las principales  críticas es la selección de 

taxa, ya que las regionalizaciones pueden diferir entre diferentes grupos 

taxonómicos presentando a veces fuertes incongruencias. Brown y Gibson (1983) 

proponen que existe alta correspondencia a escalas ecológicas. Escalas donde las 

comunidades animales y vegetales están determinadas en gran medida por la 

estructura física del ambiente. Sin embargo, en nuestro estudio, se han identificado 

incongruencias principalmente a escalas intermedias, donde los factores 
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ambientales e históricos están operando simultáneamente (ver Brown y Gibson, 

1983). 

 

El efecto en la riqueza de la variabilidad climática y efecto humano muestra 

claramente un arreglo no estacionario, variando de región en región en ambos, 

importancia y extensión. Nuestros análisis identifican básicamente cuatro regiones 

distintas albergando ensamblajes estructuralmente diferentes, con diferentes 

respuestas al clima actual. Otros estudios también han reportado diferentes 

relaciones entre diversidad y ambiente en regiones templadas, a menudo 

mostrando consistentemente cambios similares entre diferentes grupos (Whittaker 

et al., 2007). Por ejemplo, los cambios en la pendiente (r2) de las relaciones de las 

aves con el ambiente son similares a las encontradas con los reptiles; en ambos 

grupos la relación con las variables ambientales es menos fuerte (menor r2) hacia 

el norte que hacia el sur. Esto podría indicar que algún mecanismo general estaría 

operando a nivel de los ensamblajes, como podría ser la influencia de las 

condiciones más extremas hacia el norte (ver Hawkins et al., 2003), o una 

coexistencia facilitada debido a un pool de especies más diversificado hacia el sur 

(ver Svenning et al., 2009 y referencias). Lo que se observa entonces es una clara 

diferencia en las relaciones diversidad-ambiente correlacionada con la variabilidad 

ambiental de la región, lo cual interactúa con las características propias de cada 

grupo particular.  
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El relativamente amplio rango de variables climáticas y la topografía apoyan 

regiones fitofaunísticas claramente definidas, las cuales han sido notadas desde 

hace bastante tiempo (Shreve y Wiggins, 1964; Wiggins, 1980; Grismer, 1994). 

Estas regiones son buenos indicadores de las provincias bióticas ya que son un 

reflejo de las interacciones del clima y la topografía. Aunque nuestra síntesis es 

interesante, ésta no propone una nueva regionalización basada en la distribución 

de vertebrados o plantas, solamente ajusta las asociaciones a regiones previamente  

propuestas. Nuestros resultados generan mapas concordantes pero con mejor 

resolución de las relaciones entre grupos que las previamente presentadas para 

vegetación por CONABIO (1999), reptiles por Grismer (202), aves por Rojas-Soto 

et al. (2003) y mamíferos por Escalante et al. (2003) (figura 14).  La comparación de 

la distribución y variación geográfica de los cuatro taxa evaluados revela que sus 

patrones coinciden bastante. Estos se diferencian uno de otro, pero aun así se 

mantiene la noción de que  muchos de los taxa comparten algo de su historia 

ecológica y ambiental.  

 

Consideramos que estudios posteriores tendrán mayor poder explicativo si se 

incluyen otras variables relacionadas a las interacciones bióticas y variación 

temporal y ambiental a escala fina (ej. estructura de la vegetación). Así también, dos 

puntos importantes emergen a partir de nuestros análisis: Primero, diferencias 

importantes en la historia de vida entre los diferentes taxa se traducen en efectos 

espaciales diferentes relacionados a las habilidades de dispersión (dispersión 
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diferencial). Segundo, más allá de la naturaleza espacialmente no correlacionada 

de la variación ambiental en nuestra muestra, mucha de la estructura de las 

comunidades puede ser atribuida a los efectos compartidos de las características 

ambientales y espaciales.   

 

A diferencia de la mayoría de estudios en otras regiones, nuestros resultados 

muestran que las actividades humanas no tienen [aun] mayor influencia en la 

riqueza de especies de mamíferos, reptiles y vegetación, siendo la única excepción 

las aves. Actualmente en la región de estudio, el efecto humano negativo sobre la 

composición de las comunidades de vertebrados terrestres parece mantenerse en 

niveles bajos y focalizados. La degradación del hábitat producto principalmente de 

la agricultura y desarrollo urbano aún se limita a las regiones de mayor densidad 

humana (Los Cabos, La Paz, Cd. Constitución-Insurgentes). Aunque los efectos aún 

son bajos, ya se observan leves repercusiones negativas en la composición de las 

comunidades. Siendo el grupo de las aves las que más muestran este efecto 

negativo.   

 

Dado que las actividades humanas todavía se mantienen en niveles de bajos a 

moderados en la mayor parte de la zona de estudio, los ensamblajes de aves 

pueden beneficiarse de los cambios de hábitat a estas pequeñas escalas, debido a 

que claros pequeños en hábitats continuos crean nuevas condiciones ambientales, 

favorecen nuevas fuentes y acceso a alimento (más roedores e insectos para 
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depredadores, o áreas para percha) y no aíslan aún los habitas o poblaciones 

(Rodríguez-Estrella, 2007). Esto desde luego podría afectar a especies sensitivas 

pero puede mantener la riqueza de especies estable (Derleth et al., 1989), lo cual 

desde un punto de vista de conservación no es lo deseable porque aunque la 

riqueza se mantenga, se perderían especies importantes, sobre todo las 

especialistas (Rodríguez-Estrella, 2007). Por otra parte, si grandes aéreas fueran 

perturbadas y los habitas se vuelven extensivamente fragmentados las especies 

especialistas tenderían a desaparecer (Lent y Capen, 1995; Ferraz et al., 2007).  

 

8.1. Implicaciones para la conservación 

 

Este estudio tiene importantes implicaciones ya que muestra que se debe ser cauto 

con el uso de los depredadores tope y en general de especies indicadoras. Aunque 

sí se observaron concordancias, éstas siempre son débiles. Asimismo, la habilidad 

de un grupo para predecir la composición de otro fue también baja o no significativa. 

Se puede concluir entonces que el uso único de los depredadores como 

herramientas para identificar áreas de protección no se justifica, al menos en el 

ambiente árido de este desierto. Aunque las características enumeradas por Sergio 

et al. (2006) harían teóricamente adecuados a los depredadores tope como 

indicadores de la riqueza, nuestros resultados contravienen esto en la práctica. Así 

también, previamente han mostrado ser poco efectivos para la selección de 

sistemas complementarios (Cabeza et al., 2007). Las características propias de los 
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depredadores tope, tales como sus bajas densidades, los hábitos sigilosos, y 

estrategias generalistas, hacen que su estudio y monitoreo resulte en bases de 

datos generalmente pobres en abundancia y ocurrencia, en donde es necesario 

asumir costos extremadamente altos en términos de esfuerzo temporal y 

económico, frente a otras estrategias más eficientes. Todos estos resultados 

sugieren que la mejor alternativa hacia la planeación ambiental y monitoreo 

biológico sigue siendo el muestreo sistemático de los diferentes ensamblajes de 

interés, o de especies endémicas o especialistas. De igual manera, resalta el prestar 

especial atención a los atributos de los paisajes transformados por los humanos y 

los patrones complejos a distintas intensidades de perturbación y la forma en que 

éstos afectan la riqueza y composición de las comunidades, también como en la 

función el ecosistema, tales como las interrelaciones que ocurren entre especies 

Juutine et al., 2004). Y finalmente, de manera individual a especies de particular 

interés. Nosotros apoyamos fuertemente la noción de que la concordancia de 

ensamblajes debe de ser fuerte para ser utilizada como un indicador del nivel de 

biodiversidad (Paavola et al., 2003). Heino (2010) por ejemplo sugiere que estas 

concordancias debieran ser superiores a 0.7 para que sean útiles en planeación 

ambiental. Sin embargo, en este estudio, los valores de concordancia fueron mucho 

más bajos que este valor. Resumiendo, no hemos encontrado ninguna especie de 

ave rapaz individual o de grupo (taxonómico o funcional) que puede ser utilizado 

como un subrogado eficiente para todos los demás grupos en el ecosistema. Aun 

así, si se debe seleccionar una estrategia de subrogación, se sugiere elegir el 

enfoque de grupo funcional, lo que parece ser una manera más holística de 



76 

 

 

representar la complejidad difusa del ecosistema (Estrada y Rodríguez-Estrella, 

2016). 

Así, si los supuestos detrás del uso de especies indicadoras son contradichos por 

la práctica, estos fallarán en alcanzar el objetivo de preservar la biodiversidad de 

una manera efectiva. Por lo que, el costo de generar inventarios de especies 

indicadoras no se justifica. Seleccionar sitios con base en indicadores inapropiados 

podría dar una falsa impresión de fundamento científico. Una carencia de 

fundamentos teóricos en las mediciones de especies indicadoras evidencia que es 

necesario dedicar más tiempo en el estudio de las bases ecológicas para la 

conservación. Un grupo indicador útil debería de funcionar mejor que seleccionando 

un grupo del mismo tamaño o igualmente costoso de muestrear que seleccionando 

áreas o especies al azar (Cabeza et al., 2007). 

 

Por las características propias de la región, las actividades humanas de mayor 

impacto se pueden concentrar en zonas específicas, las cuales si bien deben de 

intentar compatibilizarse al máximo con los objetivos de conservación, pueden hasta 

cierto punto desarrollarse intensivamente sin un impacto realmente extensivo al 

ecosistema regional. Es en este sentido donde recae la importancia de este análisis, 

pues al identificarse y clasificarse las distintas zonas de alta diversidad se puede 

hacer una planificación más compatible entre los objetivos de desarrollo humano y 

conservación. En términos generales, el área de estudio presenta condiciones 
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ecológicas saludables, por lo que existe una gran oportunidad a través del manejo 

de compatibilizar el desarrollo humano y la conservación de la naturaleza.  

La conclusión que es más o menos constante para esta investigación, es que es 

falso que las riquezas de todas las especies en los ensamblajes presentan una 

amplia tolerancia frente a los disturbios humanos. Se ha reconocido que en las 

zonas de margen de hábitat existe un dramático recambio en los grupos de especies 

con diferentes valores de conservación los cuales son afectados diferencialmente. 

Las especies con requerimientos ecológicos más específicos responden 

negativamente a las modificaciones del hábitat (Lindell y Smith, 2003; Lambert y 

Collar, 2002; Walter et al., 2005). La pérdida de este tipo de fauna se ve 

compensada por un incremento extendido de especies más generalistas, las cuales 

obviamente se ven beneficiadas por los cambios de hábitat. Es importante 

mencionar que los efectos negativos del cambio del uso del suelo pueden pasar 

desapercibidos si no se toma en cuenta la identidad de las especies. En general, la 

respuesta de las especies frente a ecosistemas en cambio continuo y los cambios 

relacionados a las interacciones con otras especies son a menudo complejas (Yu et 

al., 2012), no lineares y difíciles de predecir con base en estudios ecológicos 

empíricos de corta duración (Brown et al., 2001). Sin embargo, la distribución y la 

filiación al hábitat pueden ser indicadores confiables para la respuesta de las 

especies al cambio de uso del suelo (Graham y Blake, 2001; Schulze y Riedl, 2008). 
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Para lograr una mejor representación de la diversidad y proponer estrategias de 

conservación más eficaces, será necesario conocer e incluir en los análisis una  

combinación de factores más amplia, en donde se deberían de considerar los 

patrones de: las relaciones ecológicas entre especies y grupos de especies; el 

efecto de los factores ambientales; el efecto de los factores espaciales y efecto de 

las actividades humanas en cada uno de los grupos dentro de las comunidades a 

estudiar. 
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9. CONCLUSIONES 

 
  

- Las aves rapaces no se han encontrado en los sitios de mayor biodiversidad 

para todos los grupos de vertebrados terrestres y de vegetación en nuestra 

zona de estudio. 

 

- Especies individuales son peores indicadores de la diversidad frente a 

ensambles funcionales o grupos taxonómicos.  

 

- Ningún grupo de estudio fue consistentemente un indicador eficiente en 

términos prácticos de la diversidad total de los demás grupos.  

 

- Las relaciones entre rapaces y roedores, rapaces y aves, vegetación y 

rapaces, aves y vegetación, rapaces y roedores denotan interacciones 

importantes en la conformación de las comunidades. 

 

- La composición de la vegetación es el atributo que mejor se ha mostrado 

como indicador de la biodiversidad en nuestra zona de estudio. 

 

- Las variables ambientales parecen ser mejores explicadoras de los patrones 

de diversidad y riqueza observados en nuestra zona de estudio. 
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- Las variables ambientales influyen de manera similar, pero específica e 

independiente para cada uno de los grupos estudiados. 

 

- Los efectos de las variables ambientales actúan de manera no estacionaria 

variando de región en región en ambos, importancia y extensión. 

 

- La combinación de condiciones ambientales y composición de las 

comunidades, presentan patrones espaciales claramente observables. 

 

- Los patrones espaciales, combinados e individuales, de las comunidades de 

vertebrados terrestres y plantas vasculares, observados en este estudio, son 

concordantes con los observados independientemente en otros estudios. 

 

- Los efectos del impacto humano sobre las comunidades de vertebrados 

terrestres y plantas vasculares son aun mínimos y localizados en nuestra 

área de estudio. 

 

- Solo las aves presentan un efecto notable derivado de las actividades 

humanas. Y dentro de dicho grupo es diferencial para los subgrupos de este 

taxón.  
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- La evidencia empírica no justifica la utilización de especies subrogadas para 

representación de la diversidad observada en nuestra zona de estudio. 

 

- Para lograr una mejor representación de la diversidad y proponer estrategias 

de conservación más eficaces, será necesario conocer e incluir en los 

análisis una combinación de factores entre los que se incluyen: Relaciones 

ecológicas entre especies y grupos de especies; efecto de los factores 

ambientales en las comunidades; efecto de los factores espaciales y efecto 

de las actividades humanas en cada uno de los grupos a estudiar. 
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11. ANEXOS 
 

Anexo I. Listado de especies registradas y analizadas en este estudio. 

 

  

Rapaces 

Buteo albonatatus 

Buteo jamaicensis 

Falco peregrinus 

Falco sparverius 

Caracara cheriway 

Parabuteo unicinctus 

 
 

Aves no rapaces 

Aeronautes saxantalis Icterus cucullatus 

Amphispiza bilineata Icterus parisorum 

Aphelocoma californica Lanius ludovicianus 

Archilochus alexandri Melanerpes uropygialis 

Auriparus flaviceps Mimus polyglottos 

Callipepla californica Molothrus ater 

Calypte costae Myiarchus cinerascens 

Campylorhynchus brunneicapillus Passer domesticus 

Cardinalis cardinalis Phainopepla nitens 

Cardinalis sinuatus Picoides scalaris 

Carduelis psaltria Pipilo fuscus 

Carpodacus mexicanus Polioptila caerulea 

Cathartes aura Progne subis 

Catherpes mexicanus Pyrocephalus rubinus 

Charadrius vociferus Salpinctes obsoletus 

Chondestes grammacus Sayornis nigricans 

Colaptes auratus Sturnella neglecta 

Columbina passerina Sturnus vulgaris 

Corvus corax Tachycineta thalassina 

Empidonax difficilis Toxostoma cinereum 

Eremophila alpestris Vireo solitarius 

Geococcyx californicus Zenaida asiatica 

Hylocharis xantusii Zenaida macroura 
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Mamíferos   

Ammosperphilus leucurus Lepus californicus 

Antrozous pallidus Myotis californicus 

Chaetodipus arenarius Myotis evotis 

Chaetodipus rudinoris Neotoma lepida 

Chaetodipus spinatus Odocoileus hemionus 

Chaetodipus fallax Peromyscus eva 

Corynorhinus towsendii Peromyscus fraterculus 

Dipodomys merriami Peromyscus maniculatus 

Dipodomys simulans Sylvilagus audubonii 

Lasiurus xanthinus Sylvilagus bachmani 

 

Reptiles  

Aspidocelis hyperythrus Sceloporus hunsakeri 

Aspidocelis tigris Scelophorus ocurti 

Callisaurus draconoides Sceloporus zosteromus 

Ctenosaura hemilopha Urosaurus nigricaudus 

Dipsosaurus  dorsalis Uta starbustiana 

Gambelia copeii Masticophis flagellum 

Petrosaurus repens Crotalus ruber 

Petrosaurus thalasinus Crotalus mitcheli 

Phrynosoma coronatum Sonora semianulata 

Sauromalus ater   

 

Plantas Vasculares  

Abronia maritima Grusonia invicta 

Abutilon californicum Haematoxylom brasiletto 

Acacia brandegeana Helianthus similis 

Acacia californica Hibiscus denudatus 

Acacia farnesiana Hibiscus ribifolius 

Acacia kelloggiana Hymenoclea monogyra 

Acacia mcmurphy Hyptis laniflora 

Acalypha comonduana Indigofera fruticosa 
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Acalypha spp Jatropha cinerea 

Adelia virgata Jatropha cuneata 

Aeschynomene nivea Jatropha vernicosa 

Agave aurea Justicia candicans 

Agave cerulata subcerulata Karwinskia humboldtiana 

Agave promontori Koeberlinia spinosa 

Agave sobria Krameria erecta 

Agave spp Larrea tridentata 

Albizzia occidentalis Lepechinia hastata 

Aloysia barbata Lippia palmeri 

Alvordia glomerata Lophocereus schottii var. australis 

Ambrosia ambrosioides Lophocereus schottii var. schottii 

Ambrosia bryantii Lycium andersonii 

Ambrosia chenopodifolia Lycium brevipes 

Ambrosia confertiflora Lycium fremontii 

Ambrosia divaricata Lycium megacarpum? 

Antigonon leptopus Lycium spp 

Aralia scopulorum Lysiloma candidum 

Arbutus peninsularis Lysiloma microphyllum 

Asclepias subulata Mammillaria armillata 

Aster spinosus Mammillaria dioica 

Atriplex canescens Mammillaria fraileana 

Atriplex polycarpa Mammillaria petrophylla 

Avicennia germinans Mammillaria phitauiana 

Baccharis glutinosa Mammillarioa dioica 

Baccharis sarathoides Marina parryi 

Bebbia atriplicifolia Maytenus phyllantoides 

Bernardia lagunensis Melochia tomentosa 

Bernardia viridis Mimosa brendegeei 

Bourreria sonorae Mimosa dystachya 

Brickelia hastata Mimosa xantii 

Brikelia peninsularis Myrtillocactus cochal 

Bursera epinnata Nicotiana glauca 

Bursera fagaroides Nolina beldingii 

Bursera hindsiana Ochroleucun manguense 

Bursera microphylla Olneya tesota 

Caesalpinia pannosa Opuntia bravoana 

Callaeum macropterum Opuntia lagunae 

Calliandra peninsularis Opuntia tapona 

Capparis atamisquea Pachycereus  pringlei 

Carlowrightia arizonica Pachycerus pecten-oboriginum 
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Castela peninsularis Parkisonia aculeata 

Celosia floribunda Pellaea ternifolia 

Celtis pallida Pereskiopsis porteri 

Celtis reticulata Physalis crassifolia 

Cercidium floridum subsp. 
peninsulare 

Pinus lagunae 

Cercidium microphyllum Pisonia flavescens 

Cercidium praecox Pithecellobium mexicanum 

Chamaesyce polycarpa Prosopis articulata 

Chiococa alba Prosopis palmeri 

Chiococca pubescens Prunus ilicifolia 

Citharexylum flabellifolium Prunus serotina subsp. virens 

Cochemia poselgeri Psorothamnus emoryi 

Colubrina viridis Psorothamnus emoryi var. arenarius 

Cordia curassavica Quercus albocincta 

Coursetia glandulosa Quercus devia 

Croton californicus Quercus tuberculata 

Croton magdalenae Randia capitata 

Cylindropuntia alcahes Randia megacarpa 

Cylindropuntia bigelovii Ricinus communis 

Cylindropuntia cholla Ruelia leucantha 

Cylyndropuntia molesta Ruellia californica var californica 

Cyrtocarpa edulis Ruellia californica var. peninsularis 

Dalea bicolor Russelia retrorsa  f. nudicostata 

Dalea semmannii Salicornia subterminalis? 

Ditaxis lanceolata Salvia spp 

Dodonaea viscosa Sapium biloculare 

Duranta repens Sarcostemma arenarium 

Dyospiros californica var. tonsa Schaefferia shrevei 

Dyssodia anthemidifolia Senna atomaria 

Ebenopsis confinis Senna chelloggii 

Encelia palmeri Senna villosa 

Encelia ventorum Sideroxylon occidentalis 

Errazurizia benthami Solanum hindsianum 

Erythea armata Sphaeralcea coulterii 

Erythea brandegeei Stegnosperma halimifolium 

Erytrina flavelliformis Stenocereus gummosus 

Esembeckia flava Stenocereus thurberi var. thurberi 

Euphorbia californica Suaeda torreyana 

Euphorbia lomelii Tecoma stans 
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Euphorbia magdalenae Trixis californica var. californica 

Euphorbia xantii Turnera diffusa 

Ferocactus peninsulae Vallesia glabra 

Ferocactus rectispinus Verbenaceae 

Ferocactus ssp. Verbesina erosa 

Ferocactus townsendianus Viguiera deltoidea 

Forchammeria watsonii Viguiera deltoidea + V. tomentosa 

Fouquieria diguetii Viguiera erosa 

Fouquieria splendens Viguiera microphylla 

Frankenia palmeri Viguiera sp. 

Garrya salicifolia Viguiera tomentosa 

Gochnatia arborecens Yucca valida 

Gossypium davidsonii Zantoxylon arborescens 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Anexo 2. Relación de la riqueza de especies del taxón con las variables 

ambientales. 

a) Aves 

 

b) Mamíferos 

 



 

 

 

c) Reptiles 

 
d) Vegetación 
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Anexo 3. Comportamiento de la autocorrelación espacial medida con el Índice de I 

de Moran para cada uno de los grupos taxonómicos estudiados (verde = vegetación; 

rojo = aves; azul = mamíferos; morado = reptiles)  a diferentes unidades de 

distancia.  

 

 

 

La autocorrelación espacial en los modelos para cada grupo varió relativamente 

poco en un rango máximo entre 0.2 y -0.2, a escalas más locales tiende a haber 

más autocorrelación (valores positivos), a escalas más extensas aves y vegetación 

tienden a presentar un patrón más disperso. 
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