
 

 

El Colegio de la Frontera Sur 

 

 

 

Estado de conservación de Campylorhynchus yucatanicus (Aves: 

Trogloditydae): distribución y relación de su diversidad genética 

con la fragmentación del hábitat 

 

Tesis  

presentada como requisito parcial para optar al grado de Doctora en Ciencias en Ecología y 

Desarrollo Sustentable con orientación en Conservación de la Biodiversidad 

 

 

Por 

Anay Serrano Rodríguez 

2018 

  



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A mi familia, la de cinco puntas, porque juntos 

formamos la estrella que me guía en la vida. 

  



 

 

AGRADECIMIENTOS 

Agradezco a la Dra. Griselda Escalona Segura, mi tutora, por aceptarme como estudiante y por 

su apoyo para la realización de este doctorado. A ella y al comité tutorial, Dra. Lorena Ruiz 

Montoya, Dra. Salima Christine Machkour M' Rabet y Dr. Eduardo Eugenio Íñigo Elías por 

acompañarme en toda la trayectoria y contribuir al desarrollo de estos estudios. A Eduardo 

también por su amistad de más de 10 años y su confianza, por su apoyo académico constante y 

económico inicial. A los sinodales Dr. Juan Carlos Pérez Jiménez, Dr. Rafael Reyna Hurtado y 

Dr. Alexis H. Plasencia Vázquez por aceptar participar como jurado y sus valiosos comentarios 

que fueron importantes para mejorar este trabajo. A Barbara MacKinnon, Alexander Dzib y demás 

ornitólogos y observadores por su ayuda incondicional y por proporcionarnos información valiosa. 

A los que apoyaron durante el trabajo de campo, Guillermo E. Castillo Vela y José A. España 

España, Alexis Plasencia y al personal de las ANP que nos recibieron. Al Laboratorio de Genética 

del Instituto de Investigaciones en Ecosistemas y Sustentabilidad (IIES) de la Universidad 

Autónoma de México (UNAM), campus Morelia y su maravilloso equipo, en especial al Dr. Antonio 

González Rodríguez por recibirme en primera instancia y el apoyo incondicional y a Goretty 

Mendoza por su ayuda con las últimas placas. Al equipo de posgrado de Ecosur y a todos los 

profesores que ayudaron en mi formación. 

A ECOSUR y CONACYT por el apoyo económico brindado a través de la beca de doctorado 

(CVU/Becario: 594692/308491). A The Rufford Fundation por el presupuesto otorgado para este 

proyecto. Al Laboratorio de Ornitología de Cornell por el apoyo “seed grants” para impulsar esta 

investigación en sus inicios. A Idea Wild y Birder Exchange por los equipos donados.  

A mis padres por ser mi mayor escuela y mi mejor soporte. A mis hermanas, mis almas gemelas 

en todo sentido, porque son mi impulso y ejemplo, aunque suene cursi, lo son! A la familia cubana 

de Campeche porque han hecho agradable la vida en estos años y siempre pude contar con 

ustedes (Ale, Sule, Elvis, Wilma, Albe y su tropa, Alfre, Fran, Jose y Neyda y los demás). A los 

amigos que han formado parte de este batallón de apoyo, José y Lorena, Willy, Male, entre otros.  

A las personas que de alguna forma u otra han sido parte de esto, y que por razones ajenas a mi 

voluntad han sido víctimas de mi mala memoria. 

Y por último a las Matracas que cooperaron con su sangre, porque sin ellas no hubiera sido 

posible. Por ellas y para ellas va este trabajo, espero que me perdonen la tortura y que de alguna 

manera se retribuya a ellas el sacrificio. 

 



 

 

   

ÍNDICE 
RESUMEN ................................................................................................................................................... 1 

CAPÍTULO I. INTRODUCCIÓN GENERAL ........................................................................................... 2 

Campylorhynchus yucatanicus: Estado de conservación ................................................................ 2 

Distribución y nicho potencial ............................................................................................................... 3 

Fragmentación del hábitat y estructura del paisaje ........................................................................... 4 

Factores que influyen en la diversidad genética de las poblaciones ............................................. 6 

Genética del paisaje ............................................................................................................................... 9 

Justificación de la investigación: .......................................................................................................... 9 

Problema de investigación: ................................................................................................................. 10 

Hipótesis de investigación: .................................................................................................................. 11 

Objetivo general: ................................................................................................................................... 11 

Objetivos específicos: .......................................................................................................................... 11 

REFERENCIAS .................................................................................................................................... 13 

CAPÍTULO II. Potential distribution and climatic niche of seven species of Campylorhynchus (Aves, 

Troglodytidae): conservation implications for C. yucatanicus .................................................................... 22 

ABSTRACT ............................................................................................................................................ 22 

Methods ................................................................................................................................................... 25 

Potential distribution models ............................................................................................................... 26 

Characterization of ecological niche, overlap, and equivalence ......................................................... 27 

Results ..................................................................................................................................................... 28 

Potential distribution models ............................................................................................................... 28 

Characterization of the ecological niche, overlap, and equivalence .................................................... 31 

Discussion ............................................................................................................................................... 34 

Potential distribution models ............................................................................................................... 34 

Characterization of ecological niche, overlap, and equivalence ......................................................... 35 

Acknowledgments ................................................................................................................................... 36 

Literature cited ........................................................................................................................................ 37 

CAPÍTULO III. Distribución potencial y conectividad del paisaje: criterios para reevaluar el grado de 

amenaza de Campylorhynchus yucatanicus (Aves, Troglodytidae) ............................................................ 42 

MATERIALES Y MÉTODOS ............................................................................................................... 45 

RESULTADOS ....................................................................................................................................... 50 



 

 

DISCUSIÓN ............................................................................................................................................ 54 

REFERENCIAS ...................................................................................................................................... 60 

CAPÍTULO IV. Diversidad y estructura genética en Campylorhynchus yucatanicus (Aves, 
Trogloditydae) y su relación con la estructura del paisaje: identificando barreras ......................... 67 

INTRODUCCIÓN .................................................................................................................................. 67 

MATERIALES Y MÉTODOS............................................................................................................... 69 

RESULTADOS ...................................................................................................................................... 76 

DISCUSIÓN ........................................................................................................................................... 84 

REFERENCIAS .................................................................................................................................... 93 

CONCLUSIONES GENERALES ......................................................................................................... 103 

RECOMENDACIONES .......................................................................................................................... 104 

ANEXOS .................................................................................................................................................. 105 

 

 



 

1 

 

RESUMEN 

Campylorhynchus yucatanicus Hellmayr 1934 (Passeriformes, Troglodytidae) es una 

especie de ave endémica que se localiza principalmente en el matorral costero del 

complejo de vegetación de dunas en el norte de la Península de Yucatán. La situación 

para la especie es alarmante ya que se distribuye en uno de los ecosistemas más frágiles 

y raros de la región, el cual está siendo destruido por la influencia de las actividades 

humanas en la zona. Actualmente se desconoce cómo las poblaciones de C. yucatanicus 

están respondiendo a los cambios ocasionados dentro de su hábitat. A pesar de que en 

la NOM-059-2010 la especie se encuentra catalogada como en peligro, la IUCN la reporta 

como “casi amenazada”, una categoría de menor riesgo. En este trabajo nos hemos 

propuesto como objetivos generales definir la distribución potencial de C. yucatanicus y 

evaluar la relación de su diversidad genética con la fragmentación del hábitat con vistas 

a revisar su estado de conservación. Para el cumplimiento de los objetivos se realizaron 

modelos de distribución potencial utilizando algoritmo MaxEnt y un conjunto de variables 

bioclimáticas, topográfica y el Índice de Vegetación de Diferencia Normalizada (NDVI). 

Comparamos los modelos de distribución y nicho ecológico con otras especies de 

Campylorhynchus. Se visitaron 14 localidades en las cuales se capturaron 184 individuos, 

tomando muestras de sangre. La variabilidad y estructura genética en C. yucatanicus se 

describió empleando microsatélites. Como resultados importantes obtuvimos que C. 

yucatanicus mostró un área de distribución potencial y un nicho climático más restringido 

que sus conespecíficos, característicos de especies hábitats especialistas. La distribución 

potencial de C. yucatanicus es de aproximadamente 2 711 Km2, 2% del área total de la 

Península de Yucatán. Por otro lado, estimamos cuatro poblaciones genéticas y su 

estructura sugiere que los asentamientos humanos en la costa representan barreras en 

determinado contexto geográfico. La información recabada puede utilizarse para 

establecer estrategias de manejo y apuntan a que la especie se encuentra en un estado 

de conservación más delicado del que hasta ahora se había descrito por la UICN. 

Creemos que C. yucatanicus debe cambiarse a la categoría “En peligro” de la UICN. Los 

criterios que apoyan estas consideraciones son la distribución de la especie, la 

conectividad del paisaje entre poblaciones, y las presiones a las que se encuentra la 

especie a lo largo de toda su distribución.    
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CAPÍTULO I. INTRODUCCIÓN GENERAL 

Campylorhynchus yucatanicus: Estado de conservación  

El género Campylorhynchus está compuesto por 13 especies (Selander 1964) 

distribuidas desde el sudeste de los Estados Unidos hasta Paraguay y el sudeste de 

Brasil. Incluye aves con distribución amplia y otras con distribución restringida como 

Campylorhynchus yucatanicus (Hellmayr 1934), una especie de ave endémica de México 

y una de las más grandes de la familia Troglodytidae. Su plumaje es monocromático y 

relativamente uniforme en cuanto a patrones de coloración y tamaño (Selander 1964). 

Sin embargo, los machos son más grandes que las hembras (Selander 1964, Arminger 

2014) y se pueden diferenciar utilizando una combinación de medidas corporales a través 

de una función discriminante (Anexo 1). Sus alas desproporcionalmente cortas pueden 

estar adaptadas a la vegetación baja, donde quizás sólo realizan vuelos cortos (Selander 

1964). La distribución de Campylorhynchus yucatanicus (matraca yucateca) está limitada 

a la costa norte de la Península de Yucatán, desde el Parque Natural Los Petenes-Ría 

Celestún hasta el Parque Natural Ría Lagartos (Howell y Webb 1995, Brewer y MacKay 

2001); se restringe a una línea de costa de poco más de un kilómetro de ancho en los 

estados de Campeche y Yucatán (Peterson y Chalif 1989, Howell y Webb 1995, Vargas-

Soriano et al. 2010). El hábitat característico de la especie es el matorral costero 

espinoso, aunque se ha encontrado ocasionalmente en sitios parcialmente perturbados 

con arbustos bajos y malezas, cerca de manglares, palmeras y playas (Paynter 1955, 

Zimmerman 1957, Tramer 1974, Stone 1890, Edwards 1984).  

El matorral costero constituye un hábitat con poca extensión y que también es 

considerado como raro, e igualmente se confina a la línea costera antes mencionada 

(Flores y Espejel 1994). Se caracteriza por presentar dos fases de desarrollo. La primera 

fase se establece frente a la playa y constituye una barrera de arbustos rompe-vientos, 

de hojas suculentas y follaje denso, cuyas principales especies son Suriana marítima 

(pats´il) y Tournefortia gnaphalodes (tabaquillo). La otra fase corresponde al interior de 

la duna, en una zona donde la arena se encuentra más fija y la altura de la vegetación 

varía entre 3 y 5 m; las especies más comunes en esta zona son Bravaisia berlanderiana 

(julub), Thevetia gaumeri (akits), Coccoloba uvifera (uva de mar), Cordia sebestena 

(siricote de playa),  Metopium brownei (chechem), Sideroxylon americanum (x-muyché), 
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Jacquinia aurantiaca (limoncillo), Caesalpinia vesicaria (chintok), Pithecellobium keyense 

(katsin eek’), Lantana involucrata (orégano), Erithalis fruticosa (ocotillo), Gossypium 

hirsutum (algodoncillo) y Agave angustifolia (ch’elem) (Flores y Espejel 1994, Durán et 

al. 2000). 

Las principales amenazas a la población de C. yucatanicus que se han identificado 

son el desarrollo de infraestructura hotelera, casas de recreo, expansión de comunidades 

rurales y en menor medida por la colecta de leña y la tala (CONANP, 2000). Dentro de 

su distribución parece ser bastante abundante y puede encontrarse ocasionalmente en 

malezas de sitios parcialmente perturbados, borde de manglares, palmares y playas, (del 

Hoyo et al. 2005), aunque sólo se ha documentado su anidamiento dentro de los 

matorrales costeros (Vargas-Soriano et al. 2010).  

 

Distribución y nicho potencial  

Explicar y predecir la distribución de las especies es una de las tareas fundamentales 

de la ecología (Guisan y Thuiller 2005). La capacidad de modelar distribuciones 

geográficas de las especies ha demostrado ser vital para la conservación de las mismas, 

así como para el manejo de tierras y el diseño de áreas protegidas (Scott y Csuti 1997, 

Ferrier 2002, Zizka et al. 2009, Mateo et al. 2011). En consecuencia, las herramientas 

para modelar la distribución se han desarrollado rápidamente en las últimas décadas, 

generando una abundante literatura y metodología para una visión general de este campo 

(Guisan y Zimmermann 2000, Scott et al. 2002, Guisan y Thuiller 2005). Al mismo tiempo, 

el progreso de la teledetección remota, de las interpolaciones climáticas de alta 

resolución y el uso de estas variables explicativas, han proporcionado un fuerte impulso 

a la confección de modelos confiables de distribución (Peterson 2001, Conti et al. 2007, 

Ortega-Huerta y Peterson 2008, Lieske et al. 2014). 

Entre los algoritmos que se utilizan para modelar la distribución potencial de las 

especies, el método de máxima entropía o MaxEnt, es uno de los más empleados (Phillips 

et al. 2006). Con esta herramienta se han obtenido modelos satisfactorios que arrojan la 

probabilidad relativa de ocurrencia de las especies en el espacio geográfico (Phillips y 

Dudík 2008, Warren y Seifert 2011, Renner y Warton 2013). Adicionalmente, el programa 
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proporciona una estimación del valor de importancia relativa de las variables utilizadas 

en la obtención del modelo y la descripción de la relación entre la probabilidad de 

ocurrencia de la especie con el comportamiento de las variables explicativas.  

El único mapa de distribución potencial de C. yucatanicus que se conoce en la 

actualidad es el confeccionado por Navarro y Peterson (2007). En este proyecto se 

obtuvieron los modelos de distribución potencial de las especies de aves de México 

usando como escenario la totalidad del área del país y siguiendo un algoritmo estándar 

para todas las especies. Sin embargo, es conocida la importancia de definir con 

detenimiento el territorio de estudio que depende del área accesible para las especies en 

un tiempo prudencial de importancia biogeográfica (Barve et al. 2011). De igual manera, 

los modelos resultantes pueden variar mucho en dependencia del área de accesibilidad 

que se utilice, así como las variables explicativas empleadas y la calidad de los registros 

de presencia empleados (Wisz et al. 2008, Hirzel y Lay 2008). Según los reportes y el 

conocimiento que se tiene hasta el momento de la distribución de C. yucatanicus (Paynter 

1955, Zimmerman 1957, Tramer 1974, Edwards 1984, Peterson y Chalif 1989, Stone 

1890, Howell y Webb 1995, Brewer y MacKay 2001, Howell y Webb 1995, Vargas-Soriano 

et al. 2010), el modelo de Navarro y Peterson (2007) sobrestima el área de distribución 

potencial de esta especie. De ahí la necesidad de definir nuevos modelos de distribución 

para C. yucatanicus que sean más precisos y aprovechables en los planes de manejo. 

 

Fragmentación del hábitat y estructura del paisaje 

La fragmentación es un proceso que ocurre a escala de paisaje en el que un hábitat 

se distribuye en fragmentos de tamaño variable, dispersos en una matriz diferente al 

hábitat original (Fahrig 2003, McGarigal y Cushman 2002). En las últimas décadas la 

fragmentación tiene un ritmo acelerado por las actividades del ser humano (Bailey et al. 

2010) y representa una de las principales amenazas para la biodiversidad ya que impacta 

sobre diversos procesos ecológicos desde el nivel poblacional hasta el ecosistémico 

(Hansen et al. 2002, Foley et al. 2005; Lindenmayer y Fisher 2006, Ricketts et al. 2008, 

Bailey et al. 2010). La fragmentación del hábitat típicamente reduce la superficie total de 
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este, el tamaño de los fragmentos, y la proximidad entre ellos, y aumenta la cantidad de 

borde.  

Este proceso antrópico tiene efectos negativos sobre la demografía de la biota 

incluyendo las aves en diferentes ecosistemas y en varias escalas (Askins 2000, 

Boulinier et al. 2001). Las teorías de biogeografía de islas y de metapoblación asumen 

que la matriz que rodea los fragmentos de hábitat puede ser hostil para algunos 

organismos (Haila 2002). Este supuesto no se cumple en especies que se consideran 

generalistas de hábitat, las cuales utilizan de igual manera la matriz y los fragmentos, lo 

que contribuye a obtener resultados inesperados en algunos estudios de fragmentación 

(Lindenmayer y Fischer 2007). Así, los modelos de isla se aplican mejor a especies 

especialistas, cuya ocurrencia se asocia sólo a determinado tipo de vegetación. En este 

caso, una reducción de la superficie del hábitat puede disminuir drásticamente la 

población porque se reduce el espacio para establecer los territorios, sitios de anidación 

y la disponibilidad de otros recursos críticos (Stephens et al. 2003). La reducción del 

tamaño de los fragmentos incide en la proximidad entre ellos y en la cantidad de borde 

del hábitat, lo que también puede afectar negativamente la reproducción, supervivencia, 

la emigración y/o tasas de inmigración en el hábitat restante de las poblaciones de aves 

especialistas (Franklin et al. 2000).  

La detección del efecto de la fragmentación sobre las poblaciones de plantas y 

animales está determinado también por las características biológicas de la especie de 

interés y la escala geográfica y temporal a la que se trabaja (Henle et al. 2004, Ewers y 

Didham 2006, Bailey et al. 2010). La mayoría de las investigaciones se desarrollan a nivel 

de fragmento o micro-escala, lo cual trae problemas cuando se extrapola el efecto a nivel 

del paisaje (Fahrig 2003). 

En México, como en muchas otras partes del mundo, el acelerado crecimiento 

demográfico humano, incluyendo los procesos del fenómeno migratorio humano y el 

establecimiento de comunidades en zonas deshabitadas han repercutido en el deterioro 

de los ecosistemas terrestres (Sanchez-Colón et al. 2009). Esta expansión urbana daña 

a los ecosistemas por la presión que ejercen los humanos sobre los recursos naturales, 

por la construcción de infraestructura y por el incremento en la generación de residuos 



 

6 

 

municipales e industriales que se disponen de manera inadecuada (Chiappy y Gama 

2004). 

La Península de Yucatán es una región biogeográfica que se caracteriza por poseer 

una gran riqueza de especies y un alto grado de endemismo (Paynter 1955, Lee 1996, 

Ibarra et al. 1995, Durán et al. 1998, Peterson et al. 1998, MacKinnon 2013, Navarro-

Sigüenza et al. 2014). Los hábitats de la Península también han sido altamente 

fragmentados desde tiempos prehispánicos (MacKinnon 2013). Chiappy y Gama (2004) 

definieron ocho categorías de geo-complejos según los niveles de modificación que han 

sufrido los ecosistemas de Yucatán que van desde poco modificadas hasta paisajes 

antrópicos. La Península de Yucatán presenta una considerable fragmentación, originada 

principalmente por actividades antrópicas tales como la agricultura de temporal, los 

pastizales cultivados y la agricultura nómada, relacionadas en su mayoría con vegetación 

secundaria, consecuencia de prácticas forestales de índole industrial y doméstico. 

Además, la incidencia de otras actividades como el turismo, la urbanización, el uso 

forestal de tipo doméstico, las formas de pastoreo extensivo y la explotación de sal, 

piedra caliza y petróleo tienen un mayor efecto sobre sus costas (Durán y Méndez 2010, 

Villalobos-Zapata y Mendoza-Vega 2010, Pozo et al. 2011). 

 

Factores que influyen en la diversidad genética de las poblaciones 

A nivel poblacional, la fragmentación del hábitat usualmente causa reducción del 

tamaño de las poblaciones animales y un incremento del aislamiento de las mismas. El 

impacto de estos cambios sobre las poblaciones depende del tamaño efectivo 

poblacional (Ne) y de las tasas de migración (Lowe et al. 2005). La modificación de estos 

parámetros demográficos influye en la estructura y diversidad genética de las 

poblaciones, de lo cual depende la viabilidad de la especie a largo plazo (Frankham 1996, 

Young y Clarke 2000, Frankham et al. 2002, Lewis 2006, Keyghobadi 2007).  

Todavía no son suficientes los estudios que examinan cómo el grado de aislamiento 

afecta el flujo de genes entre poblaciones, y tampoco se conoce con claridad cómo varía 

el tamaño efectivo de las mismas (Ne) en las distintas etapas de un proceso de 

fragmentación (Saccheri et al. 1998, Hutchison y Templeton 1999, Segelbacher y Storch 
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2002). Se ha encontrado que la fragmentación reciente y el aislamiento de las 

poblaciones de varias especies ha tenido un efecto negativo sobre la diversidad genética 

de las poblaciones y el flujo de genes (Johnson et al. 2003). Se espera que el flujo de 

genes sea mayor cuando las poblaciones están más cercanas y como consecuencia, 

éstas deberían ser genéticamente más similares. Esta relación se conoce como 

aislamiento por distancia que asume un modelo de flujo de genes y un tiempo suficiente 

para que las poblaciones hayan alcanzado la condición de equilibrio (Wright 1969, 

Kimura y Crow 1964). Sin embargo, las poblaciones en las que el hábitat ha sido 

recientemente fragmentado, son vulnerables a la violación de una serie de supuestos 

relacionados con los análisis de genética de poblaciones. Es importante reconocer que 

la ocurrencia de aislamiento por distancia puede reflejar un flujo de genes histórico en 

lugar de los actuales, especialmente si el aislamiento es reciente y el Ne es lo 

suficientemente grande como para reducir los efectos de la deriva (Bossart y Prowell 

1998). 

En las poblaciones naturales, los individuos a menudo se distribuyen en hábitat 

discontinuos, y los mismos pueden moverse entre zonas adyacentes o cercanas. Para 

explicar la estructura genética de estas poblaciones, Kimura (1953) propuso un modelo 

que él llamó "stepping stone model". La situación más simple para este modelo es 

unidimensional en el que un individuo de cada generación puede migrar un paso en 

cualquiera de las dos direcciones. En otras palabras, el intercambio de los individuos en 

una generación se limita a ocurrir entre colonias adyacentes. Se ha demostrado que la 

disminución de la correlación genética con la distancia depende en gran medida el 

número de dimensiones: en una dimensión, la correlación disminuye aproximadamente 

de forma exponencial con la distancia (Kimura y Weiss 1964). 

La conectividad, descrita por los movimientos de los organismos entre fragmentos 

de hábitat a través de la migración, la dispersión, o como actividad regular de una 

conducta es esencial para preservar la diversidad genética de la especie (Reed y 

Frankham 2003, Lowe y Allendorf 2010). Por lo tanto, las poblaciones pequeñas y 

aisladas pueden perder diversidad genética naturalmente, causando una reducción en 

su potencial para adaptarse a los cambios ambientales, como nuevas enfermedades, 

parásitos y depredadores (Quattro y Vrijenhoek 1989, Leberg y Vrijenhoek 1994, Hedrick 
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2001). En poblaciones extremadamente pequeñas usualmente se conduce a la 

depresión por endogamia, que se puede expresar en una salud genética de los individuos 

pobre (Charlesworth y Charlesworth 1987, Hemmings et al. 2012). Otros factores 

demográficos, tales como la dispersión sesgada por el sexo y los niveles de poliginia 

altos, pueden afectar las estimaciones de la estructura de la población, y puede variar en 

dependencia del marcador genético utilizado en el análisis (Chesser y Baker 1996, 

Bossart y Prowell 1998, Hedrick 2004, Hutchison y Templeton 1999, Whitlock y McCauley 

1999, Rocha-Olivares y González-Jaramillo 2014). Por lo tanto, los análisis genéticos que 

incorporan aislamiento por distancia pueden ser útiles para identificar las poblaciones 

genéticamente aisladas o estructuradas (Johnson et al. 2003).  

Las herramientas moleculares han sido ampliamente usadas para estudiar la 

conectividad genética entre las poblaciones y pueden complementarse con los estudios 

directos de dispersión o migración (Bohonak 1999). Se pueden cuantificar los 

movimientos de dispersión con métodos de captura-marcaje-recaptura, pero el esfuerzo 

de muestreo en el campo está limitado en el espacio y en el tiempo. Así, las estimaciones 

genéticas de conectividad y flujo de genes constituyen una estimación del movimiento y 

la reproducción exitosa de los individuos. Estas estimaciones pueden captar los eventos 

de dispersión de larga distancia más raros que son muy difíciles de detectar con otros 

métodos. Los patrones de flujo y deriva genética a través de muchas generaciones se 

reflejan en la diversidad genética de las poblaciones. Mediante el análisis de esta 

diversidad genética pueden inferirse los patrones de conectividad genética y los impactos 

de la fragmentación o la pérdida de hábitat (Barr et al. 2013).  

Existen factores intrínsecos y extrínsecos a la historia de vida de cada especie que 

afectan la capacidad de dispersión y flujo génico. Además del grado de perturbación del 

hábitat y la historia de uso de la tierra se debe tener en cuenta por ejemplo la estrategia 

reproductiva. En resumen, es importante conocer la biología y diversidad genética 

cuando se quieren realizar estrategias para la conservación de las especies y sus hábitats 

(Hille et al. 2003, Küpper et al. 2012). 
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Genética del paisaje 

El flujo de genes no sólo depende de la distancia entre poblaciones, sino también de 

la estructura, la composición y la dinámica de la matriz del paisaje en donde se 

encuentran inmersos estos fragmentos de hábitat (Whitlock y Barton 1997, Gibbs 2001, 

Templeton et al. 2001, Brooker y Brooker 2002). La genética del paisaje surge por la 

necesidad de incluir otros elementos del paisaje a través de la cual se logra un análisis 

más integrador del ambiente en el que se desarrolla una especie. Es por lo tanto una 

ciencia multidisciplinaria, relativamente joven, y su objeto de estudio es informar acerca 

de las interacciones entre las características del paisaje y los procesos evolutivos, 

fundamentalmente el flujo de genes y la selección (Manel y Holderegger 2013). Los 

volúmenes de datos genéticos y para los sistemas de información geográfico (SIG) que 

pueden recogerse y el surgimiento de nuevos métodos, ofrecen oportunidades para 

investigar la relación entre la variabilidad del paisaje y la estructura demográfica, el flujo 

de genes, y la historia evolutiva en diferentes escalas espaciales y temporales 

(Holderegger y Wagner 2008, Knowles 2009, Storfer et al. 2010, Mona et al. 2014).  

Por otro lado, las herramientas de la genética del paisaje ofrecen en la actualidad la 

posibilidad de observar la influencia de los procesos ecológicos que modelaron la 

variación genética en relación a la distribución espacial (Manel et al. 2003, Storfer et al. 

2010, Sork y Waits 2010). Por lo tanto, se puede hacer explícita la variación genética 

respecto al ambiente y podemos utilizar entonces aproximaciones de esta disciplina para 

comprender procesos evolutivos históricos y contemporáneos (Manel et al. 2003). 

Entender cómo el paisaje influye en la conectividad de las poblaciones es un tema 

ampliamente discutido (Spielman y Smouse 1976, Sokal et al. 1991, Taylor et al. 1993, 

Baer 1998, en Dyer et al. 2010), pero la forma en la que se entiende y se mide la magnitud 

del flujo génico ha cambiado con el uso de marcadores moleculares neutrales que 

pueden mutar rápidamente, como los microsatélites (Dyer et al. 2010). 

 

Justificación de la investigación:  

La información histórica publicada sobre la ecología de C. yucatanicus se limita al 

trabajo realizado por Zimmerman (1957) en Sisal, Yucatán quien realizó una breve 
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descripción de los nidos, enfocándose a estudiar el comportamiento de esta especie. 

Recientemente Vargas-Soriano y colaboradores (2010) describieron la fenología 

reproductiva y estimaron el éxito de anidación en la Reserva de la Biosfera Ría Celestún, 

Campeche. Por su parte, Armiger (2014) describió algunas estrategias reproductivas en 

las poblaciones de Ría Lagartos. Sin embargo, los estudios hasta el momento son 

puntuales y no describen los procesos a nivel de especie. 

La destrucción y fragmentación del hábitat de esta especie por el desarrollo de 

actividades humanas amenazan sus poblaciones. Sin embargo, no se tiene evidencia 

cuantitativa sobre esto (del Hoyo et al. 2005). El éxito reproductivo de la especie puede 

estar afectado por las actividades del ser humano, como la recolección de leña y los 

fuegos provocados por pobladores locales (Vargas-Soriano et al. 2010). Así mismo, las 

nuevas propuestas de proyectos de parques eólicos sobre la costa, amenazan con 

reducir el hábitat de C. yucatanicus. 

Según la Norma Oficial Mexicana (NOM-059 2010) es una especie endémica y en 

peligro de extinción, aunque la IUCN la ubica en una categoría de menor preocupación, 

casi amenazada (BirdLife International 2012). Sin embargo, no se tiene información 

suficiente que permita a los administradores de áreas protegidas realizar un adecuado 

manejo de las poblaciones y su hábitat.  

 

Problema de investigación:  

El hábitat de C. yucatanicus está amenazado por el desarrollo urbano en la costa 

norte de la Península de Yucatán, México. Este proceso puede afectar la conectividad 

de las poblaciones entre los fragmentos de vegetación de matorral costero, provocando 

una disminución en la variabilidad genética dentro de las poblaciones y los patrones de 

flujo genético, especialmente en los paisajes más fragmentados. Por otro lado, no existen 

modelos de distribución de la especie confiables, que puedan usarse como base para 

implementar otras investigaciones y constituye uno de los criterios fundamentales para 

conocer su estado de conservación. Entender los patrones de distribución de C. 

yucatanicus y cómo responde ante diferentes perturbaciones, es crucial para reevaluar 
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su categoría de amenaza y proponer estrategias de conservación pragmáticas para la 

especie y el hábitat. 

 

Hipótesis de investigación: 

La distribución de C. yucatanicus está sobreestimada y está determinada por una 

amplitud de nicho reducido. Las poblaciones de esta especie en paisajes fragmentados 

embebidos en matrices con perturbación antrópica tienen índices de variabilidad genética 

menores que las que habitan en paisajes con disponibilidad de vegetación de matorral 

costero continuo y matriz conservada. Además, el flujo de genes está relacionado con la 

resistencia que ofrece la matriz ante el paso de individuos de un sitio a otro.  

 

Objetivo general:  

Definir la distribución potencial de C. yucatanicus y evaluar la relación de su 

diversidad genética con la fragmentación del hábitat con vistas a revisar el estado de 

conservación de esta especie.  

 

Objetivos específicos: 

1. Caracterizar la contribución de variables climáticas en la modelación de la 

distribución geográfica potencial de siete especies de Campylorhynchus (Capítulo II).  

2. Evaluar la amplitud de nicho climático de C. yucatanicus en relación a otras seis 

especies de Campylorhynchus (Capítulo II). 

3. Definir el área de distribución potencial de C. yucatanicus y su representatividad en 

áreas protegidas y evaluar la conectividad del paisaje (Capítulo III). 

4. Evaluar la diversidad y estructura genética C. yucatanicus y su relación con la 

estructura del paisaje, la disponibilidad de hábitat y la fragmentación de sus hábitats 

(Capítulo IV). 
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Novedad científica del estudio 

Este estudio es el primero en obtener modelos de distribución geográfica potencial 

de C. yucatanicus en la Península de Yucatán, con un nivel de análisis fino, específico 

para la especie. Es la primera vez que se realiza un análisis de diversidad y estructura 

genética de la especie relacionada con la composición y estructura del paisaje. Se 

propone un método efectivo de determinar el sexo de los individuos en el campo. Los 

resultados en esta investigación son importantes para la planificación de las acciones de 

conservación de la especie y sus hábitats. Los mismos servirán para revisar el estado de 

conservación de la especie y serán el punto de partida de próximos programas de 

monitoreo y manejo. 
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ABSTRACT 

Predictive species distribution models and environmental niche evaluation have become 

useful techniques in conservation biogeography and are increasingly used as prediction tools to 

identify priority conservation areas for focal species. Multiple hypotheses and paradigms were 

proposed to explain the variation seen in geographical range sizes among species. Our hypothesis 

was that in a monophyletic group of 7 Campylorhynchus species, those with a broad climatic niche 

would persist over a wide geographic range while species with a narrow climatic niche, such as C. 

yucatanicus, would be restricted to a smaller geographic range. To test this hypothesis, we modeled 

potential distributions using the MaxEnt algorithm and estimated the climatic niche of 7 species 

included in the monophyletic group of Campylorhynchus (Troglodytidae). To compare the 

ecological niches of these 7 species, we plotted the occurrence density for each species with 

combinations of environmental conditions and then identified the first 2 components using a 

principal component analysis. In general, the most important variables predicting species presence 

were rainfall seasonality and minimum temperature during the coldest month. The climatic niches 

for these 7 species were relatively segregated throughout the environmental space. When compared 

with related species, C. yucatanicus had the narrowest niche width and lowest niche similarity and 

overlap index, which could explain the restricted distribution for this species. Given the restricted 
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range of C. yucatanicus within the Yucatan Peninsula, the species is highly vulnerable to small 

disturbances, current local threats (e.g., habitat alterations due to urbanization), and global threats 

(e.g., climate change). We therefore recommend increased national and international protection for 

C. yucatanicus and that it be listed as globally threatened by the International Union for 

Conservation of Nature (IUCN). 

 

RESUMEN 

Los modelos predictivos de distribución de especies y la evaluación de nichos ambientales 

se han convertido en técnicas útiles en biogeografía de la conservación y se utilizan cada vez más 

como herramientas de predicción para identificar áreas de conservación prioritarias para especies 

focales. Se han propuesto múltiples hipótesis y paradigmas para explicar la variación observada 

entre los rangos geográficos de las especies. Nuestra hipótesis es que en un grupo monofilético de 

7 especies de Campylorhynchus (Troglodytidae), aquellas con un amplio nicho climático tendrán 

mayor rango geográfico mientras que las especies con un estrecho nicho climático, como C. 

yucatanicus, estarán restringidas en un rango geográfico menor. Para probar esta hipótesis, hemos 

modelado la distribución potencial utilizando el algoritmo MaxEnt y hemos estimado el nicho 

climático de 7 especies de Campylorhynchus. Para comparar los nichos ecológicos de estas 7 

especies, graficamos la densidad de ocurrencia de cada especie en las diferentes condiciones 

ambientales representadas en los dos primeros componentes de un análisis de componentes 

principales. En general, las variables más importantes que predecían la presencia de las especies 

fueron la estacionalidad de la lluvia y la temperatura mínima durante el mes más frío. Los nichos 

climáticos de estas 7 especies estuvieron relativamente segregados en todo el espacio ambiental. 

Cuando comparamos especies relacionadas, C. yucatanicus tenía amplitud de nicho más estrecho 

y menor similitud de nicho e índice de superposición con las demás, lo que podría explicar la su 

distribución más restringida. Dada la distribución potencial de C. yucatanicus dentro de la 

Península de Yucatán, la especie es altamente vulnerable a pequeños disturbios, amenazas locales 

actuales (como por ejemplo, alteraciones del hábitat debido a la urbanización) y amenazas globales 

(por ejemplo, cambio climático). Por lo tanto, recomendamos una mayor protección nacional e 

internacional para C. yucatanicus y que sea catalogada como amenazada (en peligro) por la Unión 

Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN). 

Key words: Campylorhynchus, conservation, distribution, MaxEnt, Mexico, Yucatan Peninsula 
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Ecological species niches from the perspective of Hutchison are defined as the sum of all 

environmental factors acting on the life history of an organism; the niche thus defined is a region 

of n-dimensional hyperspace (Hutchinson 1957). The continued conceptual development and 

quantification of the species ecological niche have allowed new studies to determine how species 

vary in their requirements (Guisan and Zimmermann 2000, Chase and Leibold 2003, Soberón 2007, 

Elith and Leathwick 2009). Quantifying differences in environmental requirements among species 

in a geographical context is increasingly important because local and global threats affect species 

distributions and how they change over time, consistent with the Grinnellian niche concept 

(Devictor et al. 2010).  

Niche model analysis allows research on a wide variety of biogeographical studies (Chen 

and Peterson 2002, Elith and Burgman 2002, Scott et al. 2002, Plasencia-Vázquez et al. 2014), 

including assessing different distribution scenarios under climate change conditions (Thomas et al. 

2004), evaluating invasive species introductions (Peterson 2003), evaluating pest-inflicted crop 

damage (Sánchez-Cordero and Martínez-Meyer 2000), and defining biodiversity conservation 

priorities (Chen and Peterson 2002). Methods for quantifying an environmental niche and 

estimating niche differences typically rely on either ordination techniques (Thuiller et al. 2005, Hof 

et al. 2010) or species distribution models (SDM; Guisan and Thuiller 2005). SDMs use weighting 

to select and emphasize specific variables associated with processes that determine the distribution 

of species (through their environmental niches) while down-weighting or excluding variables that 

do not help discriminate between species presence and absence (Wintle et al. 2003, Guisan and 

Thuiller 2005). 

Why some species have highly restricted geographic ranges while closely related species 

have widespread distributions has long fascinated ecologists and biologists (Brown et al. 1996, 

Gaston 2003). Various hypotheses and paradigms have been proposed to explain the variation 

observed in geographical range sizes among species. Among these hypotheses, the niche breadth 

hypothesis, which has recently gained more support, suggests a positive correlation between niche 

breadth and geographical range size (Boulangeat et al. 2012, Botts et al. 2013). Brown (1984) 

indicated that species that can utilize a greater array of resources and maintain viable populations 

under a wider variety of conditions should become more widespread. Botts et al. (2013) and Slatyer 

et al. (2013) defined 3 general categories for niche breadth: climate tolerance, habitat tolerance, 
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and diet. Regarding climate tolerance, Stevens (1989) proposed that species able to tolerate larger 

climate variation should occupy larger geographical areas than species with lower tolerance. Yet, 

the relationship between niche breadth and distribution range remains unclarified because each 

study measures only a subset of the niche hypervolume. Because of the duality of Hutchinson, the 

relationship between climatic niche breadth and range strongly depends on the characteristics and 

heterogeneity of the environment where the species occurs (Hutchinson 1957). 

 Highly diverse species groups with multiple, diverse sets of ecological adaptations along 

an environmental gradient may help elucidate ecological niche differences and identify actions to 

mitigate global change impacts (Aguirre-Gutiérrez et al. 2015). The genus Campylorhynchus is 

composed of 13 species (Selander 1964) distributed from southeastern United States to Paraguay 

and southeast Brazil. Birds from this genus are found in multiple habitats, including scrub desert 

and high evergreen rainforest (Brewer 2001, Barker 2007). In a monophyletic group of 7 species 

of Campylorhynchus (Barker 2007), we found species with different categories of threat, primarily 

because of small range distributions and a combination of multiple stressors such habitat loss, 

climate change modifications, and invasive species. C. yucatanicus is endemic to a small area in 

the northern Yucatan Peninsula and considered endangered by the Mexican government under the 

Norma Oficial Mexicana (SEMARNAT 2010) and near threatened by the International Union of 

the Conservation of Nature (IUCN; BirdLife International 2012).  

We hypothesized that within the monophyletic group of 7 species of Campylorhynchus, 

species with broad climatic niches would persist over a wide geographic range while species with 

a narrow climatic niche, such as C. yucatanicus, would be restricted to a smaller geographic range. 

Our aim was to compare models of potential geographic distribution and amplitude of climatic 

niche of 7 species from the genus Campylorhynchus. 

 

Methods 
We modeled the potential distribution and ecological niche of a monophyletic group of 7 species 

from the genus Campylorhynchus according to the phylogenetic reconstruction proposed by Barker 

(2007). Species included are C. brunneicapillus, C. griseus, C. chiapensis, C. jocosus, C. gularis, 

C. rufinucha, and C. yucatanicus. The occurrence records for these species were compiled from 

the Global Biodiversity Information Facility (GBIF; http://www.gbif.org/) and eBird 

(http://ebird.org/content/ebird/) databases, respectively. The accuracy of these data was 
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confirmed, and duplicate points, questionable records regarding taxonomic classification and 

geographical position, and records separated by <1 km were all eliminated. The models were 

carried out using 495 records of C. brunneicapillus, 280 C. griseus, 94 C. chiapensis, 172 C. 

jocosus, 277 C. gularis, 261 C. rufinucha, and 55 C. yucatanicus compiled between 1950 and 2009.  

 

Potential distribution models 

The potential distribution of each species was modeled using 8 climatic variables of temperature 

and rainfall (Table 1), available in the WorldClim database (Hijmans et al. 2005), with a spatial 

resolution of 0.00833° (equivalent to ~1 km). These variables were chosen a priori, using those 

with a closer relation with the ecology of the species. Variables with Spearman correlation 

coefficients >0.7 were eliminated. Some variables with correlation coefficients greater than the 

threshold were maintained because they provide indispensable climate information and biological 

significance. The ecological niche models used to predict the potential distribution of the species 

were developed according to the maximum entropy algorithm (MaxEnt; Phillips et al. 2006). In 

general, this algorithm detects the nonrandom relationships between the georeferenced records of 

a species presence and a combination of climatic layers in raster format to determine species 

distribution at a specific scale of analysis (Phillips et al. 2006). We used 80% of occurrence records 

from each entity as training points and 20% for model validation, using 1,000 iterations in each 

run.  

The prediction capacity of the model was assessed using the area under curve (AUC) values 

that describe the sensitivity graph based on their specificity (Phillips and Dudík 2008). A Jackknife 

test was applied (Sokal and Rohlf 1995, Phillips et al. 2006) to calculate the relative contribution 

of each variable to the model, which then described the requirements of each species. A binary 

map of the potential distribution of each species was created by taking the mean of the logistic 

thresholds of 10 models obtained in MaxEnt, according to the criteria of maximum sensitivity and 

specificity. The maximum sensitivity and specificity criteria have the lowest omission rate. The 

threshold values obtained to create a binary map for each species were: 0.20 for C. brunneicapillus, 

0.15 for C. chiapensis, 0.10 for C. gularis, 0.16 for C. griseus, 0.11 for C. jocosus, 0.21 for C. 

rufinucha, and 0.45 for C. yucatanicus. Variables contributing to model predictions for each 

species were evaluated by analyzing the mean of the relative contribution percentages obtained 

from the Jackknife test for the 10 models.  
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Table 1. Bioclimatic variables used (Hijmans et al. 2005) to model the potential distribution of 7 

species of Campylorhynchus. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Characterization of ecological niche, overlap, and equivalence 

We represented the mean, the first and third quartiles (25% and 75% of the data), and the inter-

quartile range (1.5% and 98.5% of the data) of each variable in a boxplot. To compare the mean of 

the variables among species, an analysis of variance (ANOVA) was perform (Chambers et al. 

1992). Subsequently, a Tukey test determined differences between the groups (Yandell 1997). 

To determine the ecological niche space occupied by Campylorhynchus species and to 

quantify niche overlap, equivalence, and similarity, we used an ordination technique that applies 

kernel smoothers to species presence in an environmental space (Broennimann et al. 2012). We 

divided the environmental space into a grid of 100 ×100 cells, in which each cell corresponded to 

a unique vector of available environmental conditions in the study area. Because the number of 

occurrences per species might result in an underestimation of their density in some of the cells and 

overestimation in others, a kernel density function was applied to smooth the density of occurrences 

for each of the cells in an environmental space, thus obtaining a better indication of the 

environmental conditions suitable for each species. We implemented this approach by means of a 

principal component analysis (PCA) calibrated on the entire environmental space present in the 

study area. We calculated niche breadth as the portion of the environmental space where the 

Bioclimatic variables Code 

Annual mean temperature bio1  

Mean diurnal range bio2  

Max temperature of warmest month bio5 

Min temperature of coldest month bio6  

Annual precipitation bio12  

Precipitation of wettest month bio13  

Precipitation of driest month bio14  

Precipitation seasonality (coefficient of variation) bio15  
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probability of finding the species is >5%, taking into account the matrix of density of occurrences. 

In addition, we determined niche amplitude in the 2 components of the PCA and the centroid 

position of the environmental niche for the species in each axis of environment space.  

The analysis of niche similarity (I) and overlap (D) between species pairs (Warren et al. 

2008) was based on the coincidences of the occurrence matrices within a grid of environmental 

combinations in an environmental space of 100 ×100 pixels. To compare the niche equivalence of 

C. yucatanicus with other species, we tested whether niche overlap is constant when randomly 

reassigning the occurrences of species pairs (Warren et al. 2008, Broennimann et al. 2012). We 

combined the data and randomly divided it into 2 groups while maintaining the number of 

occurrences in the original data groups and calculating D, repeating the process 100 times to create 

a frequency histogram with the simulated D values. If the value of D fell within 95% of the simulate 

values, the null hypothesis of niche equivalence cannot be rejected; that is, equivalence would 

remain the same under conditions of randomness. All analyses were performed in the R platform 

(R Development Core Team 2014).  

 

 

Results 

Potential distribution models 

The models for each species corresponding to the median produced AUC values between 0.84 and 

0.99 for the training data and between 0.76 and 0.99 for the test data. The binary maps of potential 

distribution (Fig. 1) represent the geographical space and climatic conditions which the studied 

species can inhabit, without taking into consideration landscape elements that could favor the 

presence or absence of individuals. The available geographical space with its characteristic climatic 

conditions differs among species. The species with the highest percentage of potential distribution 

area were C. griseus and C. brunneicapillus, with 18.29% and 16.60%, respectively, of the total 

study area. Suitable climatic conditions for C. gularis and C. jocosus were present in 8.23% and 

3.71% of the total area, respectively. By contrast, C. chiapensis and C. yucatanicus represented the 

most restricted potential distributions, corresponding to 0.49% and 0.09%, respectively, of the total 

area. In the analyzed geographical zone, climatic conditions favorable to C. yucatanicus cover only 

12,198 km2. Because C. yucatanicus is a relatively sedentary, permanent resident species in a 
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narrow north portion of the Yucatan Peninsula, however, only 6,845 km2 of this suitable area is 

available for this species.  

 

Table 2. Relative contribution (%) of environmental variables to the potential distribution models 

of 7 species of Capylorhynchus. Contributions >20% are shaded gray. 

Species bio1  bio2  bio5 bio6  bio12  bio13  bio14  bio15  

C. brunneicapillus  0.2 1.1 20.9 47.7 0.2 0.6 25.9 3.3 

C. chiapensis 18.9 8.5 1.0 1.1 0.9 28.9 8.0 32.6 

C. gularis  0.8 2.4 6.5 21.7 0.7 8.3 0.0 59.6 

C. griseus  5.0 2.3 15.4 43.2 2.1 5.2 24.2 2.6 

C. jocosus 0.7 5.3 12.5 37.2 0.0 1.7 0.2 42.4 

C. rufinucha  0.7 2.3 1.0 30.3 1.0 10.5 18.2 36.0 

C. yucatanicus  8.2 9.7 5.3 31.5 9.7 9.0 3.0 23.6 

 

 

The minimum temperature of the coldest month (bio6) and the variation coefficient of 

annual rainfall (bio15) were the variables with the highest percentage contribution to the models 

of C. gularis, C. jocosus, C. rufinucha, and C. yucatanicus (Table 2). In the case of C. griseus, the 

most important variables were the minimum temperature of the coldest month (bio6) and rainfall 

amounts during the driest month (bio14). In the models of C. chiapensis, in addition to rainfall 

seasonality (bio15), rainfall during the wettest month (bio13) had the highest percentage 

contributions. The Jackknife tests corroborated these results.  
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Figure 1. Models of potential distribution of 7 species of Capylorhynchus according to climatic 

conditions, using the maximum entropy algorithm (MaxEnt). Darker gray zones represent the areas 

where the probability of species presence is greater, according to weather conditions and the criteria 

of the maximum sensitivity and specificity tests obtained in MaxEnt. (A) C. brunneicapillus; (B) 

C. chiapensis; (C) C. gularis; (D) C. griseus; (E) C. jocosus; (F) C. rufinucha; and (G) C. 

yucatanicus. 
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Characterization of the ecological niche, overlap, and equivalence 

Climatic niche representation of the species within environmental space (Fig. 2a–g) indicated that 

the species with the widest climatic niches were C. gularis, C. griseus, and C. jocosus. By contrast, 

C. yucatanicus had the narrowest niche and was most restricted to a low number of climatic 

conditions (Table 3). The environmental niches of the 7 species not only differed in niche width 

but also in position of occurrences for each species within the environmental space, indicating a 

segregation of model predictions (Fig. 2a–g). In other words, the studied species inhabit places 

with a combination of climatic variables that differ from other related species. The analysis of 

principal components conducted to identify the contribution of the variables to the climatic niche 

models identified variables bio1, bio6, and bio12 as most important, represented by the length of 

arrows created with the first 2 components of the analysis (Fig. 2h). Variables bio2, bio13, and 

bio14 demonstrated relatively high contributions to the models, and to a lesser degree bio15. The 

variable with the least percentage contribution to the models was bio5. 

 

 

Figure 2. Representation of the climatic niche of 7 species of Capylorhynchus (a–g), using the first 

2 axes of a principal component analysis (PCA): (A) C. brunneicapillus; (B) C. chiapensis; (C) C. 

griseus; (D) C. gularis; (E) C. jocosus; (F) C. rufinucha; and (G) C. yucatanicus. Gray shading in 

panels a–g indicates the occurrence density of the species in each of the climatic combinations of 

the environmental space. The continuous and discontinuous contour lines illustrate 100% and 50%, 

respectively, of the available climatic environment. (h) Arrows signify the contribution of the 
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climatic variables in the analysis using the first 2 PCA axis, which contribute to 78.68% of the data 

variability.  

 

Table 3. Niche amplitude of 7 Campylorhynchus species measured in the environmental space, 

represented by the first 2 components of a principal components analysis and the number of pixels 

where the probability of occurrence of the species is ˃5%. 

Species Breadth PC1 Breadth PC2 Niche Breadth 

C. brunneicapillus 0.31 0.39 281 

C. chiapensis 0.61 0.26 315 

C. gularis 0.62 1.33 702 

C. griseus 0.50 0.86 870 

C. jocosus 0.64 0.67 639 

C. rufinucha 0.65 0.67 657 

C. yucatanicus 0.07 0.10 56 

 

The climate values were extracted at the points of occurrence for each species to describe 

the climatic niche in more detail (Fig. 3). For all variables, C. yucatanicus had the smallest intervals 

with respect to the other species in this study. C. chiapensis, C. griseus, C. rufinucha, and C. 

yucatanicus inhabit zones with a higher mean annual and coldest month temperature in addition to 

lower mean annual rainfall than at sites occupied by C. brunneicapilus, C. gularis, and C. jocosus. 

Diurnal temperature variations are lower at sites inhabited by C. griseus, C. rufinucha, and C. 

yucatanicus. Sites with C. brunneicapilus and C. yucatanicus observations exhibited extreme 

values for lowest annual rainfall, wettest month, and lowest coefficient of rainfall variation during 

the entire year. No differences among species were observed with respect to the median 

temperatures of the hottest month or rainfall for the driest month.  

 



 

33 

 

 

Figure 3. Descriptive statistics of each variable per species. The boxes contain 50% of the data 

(between the first and third quartile) and the value of the median. Between the lower and higher 

extreme are the interquartile data, corresponding to the range between 1.5% and 98.5% of the data. 

A: C. brunneicapillus; B: C. chiapensis; C: C. griseus; D: C. gularis; E: C. jocosus; F: C. rufinucha; 

G: C. yucatanicus. Different lowercase letters within the graph mean differences between species 

according to the Tukey test performed after the ANOVA.  

 

The overlap indexes I and D (Table 4) demonstrate that niche similarity between pairs of 

species in this study is relatively low (<0.5). The climatic niches with the highest degree of 

similarity for both criteria are those of C. jocosus and C. gularis. According to the D overlap index, 

a degree of similarity exists between the niches of C. rufinucha and C. griseus, and between C. 

rufinucha and C. chiapensis. The lowest values for each index were obtained when the niche of C. 

yucatanicus was compared with the other species. The analysis of equitability of climatic niches 

between pairs of species, calculated from the observed and simulated D values, indicated that none 

of the climatic niches were equivalent (P < 0.05).  
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Table 4. Indices of climatic niche overlap between pairs of species: top matrix is the similitude 

index I; bottom matrix is the overlap index D (Warren et al. 2008, Broennimann et al. 2012). A: C. 

brunneicapillus; B: C. chiapensis; C: C. gularis; D: C. griseus; E: C. jocosus; F: C. rufinucha; G: 

C. yucatanicus.  

 

Species   A B C D E F G 

C. brunneicapillus A  — 0.002 0.362 0.014 0.372 0.035 0.015 

C. chiapensis B 0.023 — 0.103 0.243 0.057 0.446 0.006 

C. gularis C 0.443 0.194  — 0.120 0.732 0.253 0.073 

C. griseus D 0.076 0.282 0.228  — 0.119 0.349 0.033 

C. jocosus E 0.300 0.117 0.796 0.190  — 0.215 0.043 

C. rufinucha F 0.081 0.533 0.041 0.679 0.291  — 0.055 

C. yucatanicus G 0.006 0.011 0.009 0.068 0.006 0.030  — 

 

 

Discussion 

Potential distribution models 

The potential distribution models for each species in this study can be considered robust 

because of their performance and the evaluation criteria used. Models that only use presence 

records could be biased by the quality of data, but they have the advantage of not incorporating 

errors by introducing false absences (Phillips et al. 2009). The depuration of the data allowed us to 

reduce the bias associated with sampling error, thus guaranteeing a good representation of records 

for each species. Note that the obtained models in this study did not take into account biotic or 

historic factors that influence the real distribution of the species. They therefore have limitations 

and should be use with caution, at least in a local setting. The accessibility of a specific space for 

a species should be considered and should contribute to a more profound assessment of species 

distribution (Barve et al. 2011). For example, if we want to adapt the models to produce more 

accurate potential distribution maps, the Panama Isthmus must be included because it is inhabited 

by C. griseus, a species not recorded in North America.  
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C. yucatanicus represents the most restricted potential distribution, fundamentally 

determined by the mean temperature of the coldest month and the variation coefficient of annual 

rainfall. This type of distribution is characteristic for habitat specialist species that require a specific 

type of vegetation to provide suitable conditions for reproduction (nesting material, composition 

and adequate structures for nest protection, and food resources; Devictor et al. 2008). The variables 

used, based on temperature and rainfall, are determinant elements for the presence of tropical 

coastal spiny scrub vegetation, which forms part of the dune vegetation ecosystem (Flores and 

Espejel 1994). For objectives that differ from the vegetation structure and composition used in this 

study, more accurate distribution models can be obtained for C. yucatanicus by restricting the 

model training to only the area accessible to the species (Barve et al. 2011) or by adding biotic 

variables directly related to the presence of the species. 

 

Characterization of ecological niche, overlap, and equivalence 

In general, we observed no signs of niche conservatism (Wiens and Graham 2005, Warren et al. 

2008) in this group, given that the majority of the phylogenetically related species, according to 

the tree proposed by Barker (2007), did not have similar niches. The closely related species C. 

jocosus and C. gularis, however, shared higher niche overlap indices than the other comparisons. 

The species included in this study presented relatively segregated climatic niches. The literature 

has described sister species adapting to exploit different niches, thus decreasing interspecific 

competition by exploiting different resources, known as the principal of competitive exclusion 

(Webb et al. 2002, Lovette and Hochachka 2006).  

In most cases, the niche width of each species was in proportion to its geographical 

distribution. Species that can exploit habitats with different climatic conditions can inhabit a larger 

geographical area; however, of the studied group, C. brunneicapillus is one of the most widely 

distributed species but did not have a larger niche width. This discrepancy is probably due to the 

extensive deserts in Mexico, characteristic habitats of this species (Brewer 2001), which groups 

together in areas with similar climatic conditions. The use of presence records allowed us to 

evaluate species tolerance ranges. The species that seemed to demonstrate the least plasticity was 

C. yucatanicus; the intervals of climatic conditions it inhabits were small compared with the related 

species studied and the available environment within the whole study area. The specialist species, 

characterized by lower plasticity, are more vulnerable when confronted by current threats, such as 
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the effects of climate change and habitat modification and loss (Thomas et al. 2004, Biesmeijer et 

al. 2006, Gough et al. 2015).  

Estimating potential distribution areas through modeling has fundamental implications for 

understanding biodiversity and decision making for conservation management (Marini et al. 2010, 

Mota-Vargas and Rojas-Soto 2012, Mota-Vargas et al. 2013). Measures of geographic range size 

can be used as surrogates for population decline and extinction risk (Purvis et al. 2000); geographic 

range size consistently emerges as a key correlate of extinction risk in mammals, amphibians, and 

birds (Cardillo et al. 2008, Sodhi et al. 2008, Lee and Jetz 2011). Our results should be used as a 

tool to reassess the threat category of C. yucatanicus, particularly at the international level. The 

models in the present study can be applied to other current ecological problems, for example 

mitigation measures for potential impacts of climate change on species distribution.  
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CAPÍTULO III. Distribución potencial y conectividad del paisaje: criterios para reevaluar el 
grado de amenaza de Campylorhynchus yucatanicus (Aves, Troglodytidae) 

 

Artículo publicado en la Revista Biología Tropical (Anexo 3):  

 

Serrano-Rodríguez, A., Escalona-Segura, G., Plasencia Vázquez A. H., Iñigo Elias E. E. y L. 

Ruiz-Montoya. 2017. Distribución potencial y conectividad del paisaje: criterios para 

reevaluar el grado de amenaza de Campylorhynchus yucatanicus (Aves: Troglodytidae). 

Rev. Biol. Trop. (Int. J. Trop. Biol.). 65 (4): 1554-1568. doi.org/10.15517/rbt.v65i4.26599 

https://revistas.ucr.ac.cr/index.php/rbt/article/view/26599 
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Abstract: Potential distribution and landscape connectivity: criteria for reevaluating the 

threat degree of Campylorhynchus yucatanicus (Aves, Troglodytidae). Geographic distribution 

and habitat quality are key criteria for assessing the degree of risk of species extinction threat. 

Campylorhynchus yucatanicus (Yucatan Wren, Troglodytidae) is an endemic bird of the Northern 

coast of the Yucatán Peninsula, Mexico, with a distribution restricted to a narrow strip of habitat, 

between Campeche and Yucatán states. Currently, the Yucatán coast has lost more than half of the 

coastal dune vegetation, and other habitats have been modified mainly because there is not an urban 

development plan and the natural resources management is poor. These factors threaten C. 
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yucatanicus, which is listed as a near threatened species by IUCN and as an endangered species by 

Mexican law NOM-059-2010. In this paper, C. yucatanicus´s potential distribution was modeled 

using 64 presence records from several sources (1960 y 2009), a set of climate variables, and a 

vegetation index layer of normalized difference (NDVI). To assess the degree of landscape 

connectivity we used a map of vegetation types and land use, distance to villages and paved roads. 

The potential distribution model showed an area of approximately 2 711 km2, which is 2% of the 

total area of the Yucatán Peninsula distribution. In this area, only 27% is protected by Biosphere 

Reserve category and only 10% belong to core conservation areas, with land use restrictions and 

relatively effective protection. The populations from Ría Lagartos and Western Celestún regions 

appear to be the most isolated following the model of landscape connectivity. Landscape 

permeability among fragments of dune vegetation near the coast is low, mainly due to the 

distribution of urban areas. These results can be used to establish management strategies, and show 

that the species is in more delicate conditions than what it has been described by IUCN. We 

consider that C. yucatanicus should be given endangered category by IUCN, because of their 

distribution and the context of the current landscape connectivity.  

 

Key words: endemic, threatened, Yucatan Wren, potential distribution, landscape connectivity 

 

La fragmentación antropogénica del hábitat es considerada una de las mayores amenazas a 

la biodiversidad en el mundo (Naranjo et al., 2009; Keith, 2015). Como una consecuencia directa, 

ha disminuido de forma abrupta la conectividad entre las poblaciones de varias especies de aves, 

lo cual puede provocar la extinción de poblaciones aisladas (Bellard et al., 2012; Modest & Hassan, 

2016). A este fenómeno son generalmente más vulnerables las especies de distribución restringida 

o aquellas que son hábitat específicas (Dyer et al., 2016). Surgen entonces los estudios que 

involucran modelos de distribución potencial de especies (SDM) y análisis espaciales, como por 

ejemplo la conectividad del paisaje, como una herramienta importante no solo para investigaciones 

teóricas en ecología y procesos evolutivos, sino para elaborar estrategias de conservación de estas 

especies en particular y de la biodiversidad en general (Guisan et al., 2006; Kozak et al., 2008; 

Correa et al., 2016). En ese sentido se dirigen una gran cantidad de métodos cada vez más eficientes 

que buscan obtener patrones espaciales con los datos disponibles hasta el momento (McRae et al., 

2008; Garrido-Garduño & Vázquez-Domínguez, 2013).  
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La respuesta de los organismos a la estructura del paisaje depende de muchos factores entre 

los que se encuentran la escala en la que perciban la heterogeneidad del mismo y la habilidad que 

tengan para moverse (Tischendorf & Fahrig 2000). Entre las aproximaciones más ampliamente 

difundidas para analizar la conectividad del paisaje, están aquellas basadas en modelos de circuitos 

(McRae et al., 2008), donde se puede caracterizar el paisaje espacialmente de una manera explícita. 

Esto permite evaluar la importancia de los elementos individuales para el mantenimiento o fomento 

de la conectividad del paisaje en su conjunto, constituyendo una herramienta muy útil para orientar 

decisiones dirigidas al manejo de vida silvestre (Koen et al., 2010; Shimazaki et al., 2016). 

Diseñar planes ambientales adecuados es un gran reto, porque no se cuenta con la 

información básica necesaria que permita, en primer lugar, definir con certeza especies y áreas 

prioritarias para la conservación (Stotz et al., 1996; Alaniz et al., 2016). En México, se han 

establecido una gran cantidad de reservas y áreas naturales protegidas (ANP) con el objetivo de 

salvaguardar ecosistemas, especies, y biodiversidad en general; sin embargo, en muchas de ellas 

no existe infraestructura ni información para poder llevar a cabo un plan de manejo adecuado 

(Bezaury-Creel & Gutiérrez-Carbonell, 2009; Maass et al., 2010). Se necesitan estrategias de 

conservación que incluyan especies correctamente catalogadas por su riesgo de amenaza e 

identificar áreas de hábitats potencialmente adecuados dentro y fuera de las ANP actuales, que 

actúen como corredores y permitan una conexión entre las poblaciones de interés (Rödder et al., 

2016).  

En la actualidad, se estima que la costa de la Península de Yucatán ha perdido más de la 

mitad de la extensión territorial del complejo de vegetación de duna costera, principalmente por 

obras de urbanización y por el mal aprovechamiento que se ha hecho de los recursos naturales 

(Durán et al., 2010). A medida que el matorral costero y la vegetación aledaña se han perdido, la 

distribución de las especies asociadas también podría afectarse. De las aves registradas en la 

Península, Campylorhynchus yucatanicus (Matraca Yucateca, Troglodytidae) es una de las que 

presenta distribución más restringida (Paynter, 1955; Ceballos et al., 2002; Navarro-Sigüenza & 

Peterson, 2007, Vázquez-Miranda et al., 2009; MacKinnon, 2013; Berlanga et al., 2015). Esta ave 

es endémica y su ocurrencia se limita a una estrecha franja costera del norte de la Península, entre 

los estados de Campeche y Yucatán (Howell & Webb, 1995; del Hoyo et al., 2005; MacKinnon, 

2013). Se ha descrito que habita en el matorral costero espinoso (Zimmerman, 1957), el cual es 

considerado como raro y de poca extensión (Espejel, 1984; 1987; Flores & Espejel, 1994), aunque 
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ocasionalmente se registran individuos en el borde de manglares y malezas de sitios parcialmente 

perturbados cercanos a la costa (del Hoyo et al., 2005). Las principales amenazas de C. yucatanicus 

que se reconocen son el desarrollo de infraestructura hotelera, expansión de comunidades rurales 

y en menor medida la colecta de leña y la tala (CONANP, 2000; Vargas-Soriano et al., 2010). Es 

por eso que la especie está catalogada como en peligro de extinción por la NOM-059-2010 

(SEMARNAT, 2010); sin embargo, la IUCN (2015) la ubica en la categoría de vulnerable. El 

objetivo de este estudio fue determinar el área de distribución geográfica potencial de C. 

yucatanicus y la representatividad de esta en el sistema nacional de áreas protegidas, así como 

evaluar la conectividad del paisaje con vistas a reconsiderar la categoría de amenaza de la especie. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Área de estudio: El presente estudio se llevó a cabo en la costa norte de la Península de 

Yucatán, que incluye los estados mexicanos de Campeche, Quintana Roo y Yucatán. De acuerdo 

a la clasificación de Köppen modificada por García (2004), la Península posee un clima cálido–

húmedo, con un régimen de lluvias en verano, temperatura promedio de 25.7°C, con mínimos de 

18°C y máximos de 45°C. Cuenta con tres épocas climáticas a lo largo del año: “Secas” de febrero 

a mayo, “Lluvias” de junio a septiembre y “Nortes” de octubre a marzo (García, 2004). 

En general, la Península de Yucatán presenta suelos básicamente calcáreos, sin grandes 

accidentes geográficos y de formación reciente. La mayor parte de este territorio está cubierto por 

selvas tropicales, como selva baja caducifolia, mediana subcaducifolia, y mediana subperennifolia. 

Otros tipos de vegetación ocupan un área más reducida en la Península; sin embargo, fueron de 

mayor interés para este estudio ya que en ellos habita C. yucatanicus. Estos tipos de vegetación 

fueron la vegetación de dunas costeras, la vegetación arbustiva de manglar, la selva baja espinosa 

caducifolia y la vegetación secundaria arbórea de selva baja espinosa caducifolia (INEGI, 2014).  

En la costa norte de la Península de la Yucatán, están establecidas dos Reservas de la 

Biosfera (RB) que se ubican en los extremos de la distribución de C. yucatanicus: RB Ría Celestún 

y RB Ría Lagartos. Adicionalmente, existen tres reservas estatales (RE): RE El Palmar, RE 

Humedales y manglares de la costa norte de Yucatán y RE Dzilam. Estas RE cubren casi la 

totalidad de la costa norte de Yucatán comprendida entre las dos RB anteriormente mencionadas. 
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Modelación de la distribución potencial: Se emplearon registros de presencia de C. 

yucatanicus, disponibles en las bases de datos del Gbif (http://www.gbif.org) y eBird 

(http://ebird.org). Entre el total de registros disponibles se eliminaron aquellos que estaban 

repetidos o muy cercanos entre sí (a menos de 1 km), así como aquellos que eran de procedencia 

dudosa o los que aparecían en áreas donde se conoce que la especie no está presente por trabajo de 

campo y experiencia de especialistas y observadores de aves. Finalmente, se seleccionaron 64 

registros de presencia que cumplieron con los requisitos antes mencionados, y que correspondieron 

al periodo entre 1960 y 2009. 

 Para modelar la distribución potencial y el nicho ecológico de C. yucatanicus se analizaron 

19 capas bioclimáticas con una resolución espacial de 30' (aproximadamente 1 km) derivadas de 

valores mensuales de precipitación y temperatura (Cuervo et al., 2013). Estas capas de clima 

describen un periodo comprendido entre 1910 y 2009. Se realizó un análisis de correlación entre 

pares de variables para desechar aquellas que tenían índices de correlación de Pearson mayores de 

0.7 usando el ENMTools (Warren et al., 2008; 2010). Finalmente, se incluyeron nueve variables 

bioclimáticas en el análisis (Cuadro 1). El criterio para la selección de las variables fue el 

conocimiento de la biología de la especie, además de los coeficientes de correlación de Pearson 

antes mencionados.   

Adicionalmente, se empleó una capa de índice topográfico de 30' de resolución 

(http://gcmd.nasa.gov/records/GCMD_HYDRO1k.html) y dos capas de Índice de Vegetación de 

Diferencia Normalizada (NDVI) como medida indirecta de la estructura de la vegetación; una de 

ellas correspondiente al promedio de NDVI en el mes de abril durante cuatro años (del 2006 al 

2009, mes seco), y otra del promedio de los mismos años en el mes de octubre (mes húmedo), 

obtenidos a partir del satélite MODIS (http://earthexplorer.usgs.gov) con una resolución de 250 m. 

Estas capas fueron remuestreadas a una resolución de 30'. 

Los mapas de distribución potencial fueron generados en el programa MaxEnt (Phillips et 

al., 2006) y se usó el algoritmo de máxima entropía, que es uno de los de mejor desempeño para 

conjunto de datos de sólo presencia (Elith & Graham, 2006). Se obtuvieron 15 modelos y para cada 

uno se realizaron 1000 iteraciones, en los cuales se empleó el método de remuestreo boopstrap. El 

80% de los datos se utilizaron para obtener los modelos y el resto para la validación de los mismos. 

La validación del modelo se efectuó a través de los valores de AUC que arroja el MaxEnt y a través 

del programa ROC parcial (Barve, 2008), como sugieren Peterson et al. (2008), para mitigar las 
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limitaciones de este método. En este proceso se buscaron las relaciones entre los AUC de las curvas 

ROC observadas y los valores esperados al azar, empleando un umbral de error esperado de 5% y 

1000 iteraciones. Los valores resultantes se encuentran entre 0 y 2, donde 1 equivale a un modelo 

obtenido totalmente por azar y se consideró un buen modelo aquel en el que se obtuvieron valores 

˃ 1. 

 

Cuadro 1. Variables utilizadas para modelar la distribución potencial y el nicho ecológico potencial 

de C. yucatanicus en la Península de Yucatán. Se muestran los valores y vectores propios de cada 

variable que se obtuvieron en el PCA para graficar en dos dimensiones el espacio ambiental con 

los dos primeros componentes. 

 

Table 1. Variables used to model the potential distribution and potential ecological niche of C. 

yucatanicus in the Yucatán Peninsula. Eigenvalues and eigenvectors of each variable obtained in 

the PCA to graph the environmental space with the first two components in two dimensions. 

 

Variable 
Valores propios 

(PCA) 

Vectores propios 

(PCA) 

Temperatura media anual (bio1) 179.5 -31.4 -347.6 

Intervalo diurno de temperatura (bio2) 279.1 -16.3 -233.2 

Desviación estándar de la temperatura (bio4) 168.5 -185.2 -229.9 

Máxima temperatura del mes más cálido (bio5) 593.5 8.6 13.1 

Mínima temperatura del mes más frío (bio6) 463.4 -335.6 -115.4 

Precipitación media anual (bio12) 64.0 -334.7 190.4 

Precipitación del mes más seco (bio13) 85.0 -295.0 -157.4 

Precipitación del mes más húmedo (bio14) 2.7 -386.3 -77.2 

Coeficiente de variación de la precipitación (bio15) 143.6 246.2 -293.1 

Índice topográfico 6.9 -21.5 197.1 

NDVI abril  14.5 -170.5 143.2 

NDVI octubre 39.1 81.4 -97.3 
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Para obtener un mapa binario de presencia/ausencia se aplicaron diferentes líneas de corte 

a la mediana de los 15 modelos obtenidos. Estas se establecieron teniendo en cuenta cuatro de los 

algoritmos más utilizados y recomendados en la literatura: el de presencia mínima de los puntos de 

entrenamiento (minimum training presence, MTP), el 10 percentil (10 percentile training presence, 

10P), la sensibilidad y especificidad equivalentes (equal training sensitivity and specificity, ETSS) 

y la de sensibilidad máxima de entrenamiento más especificidad (Maximum training sensitivity 

plus specificity, MTSPS) (Liu et al., 2005; Peterson et al., 2008). Para seleccionar el mejor entre 

los cuatro algoritmos, se tuvieron en cuenta aspectos descritos de la historia natural de la especie 

(Zimmerman, 1957; Rabenold, 1990; Howell & Webb, 1995; Barker, 2007; Vargas-Soriano et al., 

2010; MacKinnon, 2013), así como información que se conoce por experiencia de campo durante 

muestreos realizados en áreas donde se localiza C. yucatanicus, ya que el error de omisión no fue 

diferente entre ellos. 

La contribución de las variables ambientales a la predicción del modelo se evaluó 

analizando los resultados del Jackknife, disponible en el MaxEnt. Se utilizaron además, los valores 

de la mediana para los porcentajes de contribución relativa de cada variable para los 15 modelos. 

Para poder visualizar cómo es que las variables ambientales con mayor aporte influyen sobre la 

predicción del modelo se utilizaron las curvas de respuesta. Estas curvas muestran cómo afecta 

cada variable ambiental a la predicción de MaxEnt, teniendo en cuenta la probabilidad predicha de 

condiciones idóneas frente a los valores de cada variable ambiental. (Phillips et al., 2006).  

Para analizar la ubicación y tamaño del nicho con respecto a las condiciones ambientales 

disponibles en el espacio ambiental, se empleó un análisis de componentes principales con las 12 

variables utilizadas (Cuadro 1) y graficamos los primeros dos vectores. Los valores máximos y 

mínimos en el gráfico estuvieron determinados por los valores extremos de las variables 

ambientales, los cuales se extrajeron de todo el ambiente disponible en el área de estudio en la 

Península de Yucatán. Para dicho análisis se diseñó un gráfico de 100x100 cuadrantes, en la que 

cada celda corresponde a un vector único con una combinación de condiciones ambientales 

disponibles (Broennimann et al., 2012). En el gráfico se representó la probabilidad de ocurrencia 

de la especie a través de la densidad de presencia en cada celda del espacio ambiental. Estos valores 

se estimaron y suavizaron con una función de densidad de Kernel (Silverman, 1986; Broennimann 

et al., 2012). El análisis se ejecutó en el paquete estadístico R (R Development Core Team 2014) 
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y permitió caracterizar el nicho ecológico potencial de la especie de forma integral a través de la 

representación gráfica en el espacio ambiental. 

 

Conectividad del paisaje: Para evaluar la resistencia que ofrece el paisaje al movimiento 

de individuos se utilizó la teoría de circuitos (McRae et al., 2008) implementada en el Circuitscape 

(McRae & Shah, 2009). El término resistencia se usó como antónimo de la conectividad del paisaje, 

que definimos como el grado en el cual el paisaje facilita o impide el movimiento de los individuos 

(Taylor et al., 1993) que pueden moverse al azar entre dos sitios o nodos. En este contexto, los 

nodos según la teoría de circuitos en los modelos de conectividad pueden ser parches de hábitat, 

poblaciones o puntos en el paisaje, entre los cuales nos interesa evaluar conectividad (McRae et 

al., 2008). Para establecer los nodos focales se utilizaron los puntos de ocurrencia de las bases de 

datos del Gbif y eBird, además de registros de campo nuestros y de observadores de aves obtenidos 

entre el 2010 y 2016. Después de depurar los datos de campo quedaron 28 nodos focales, que se 

corresponden a un conjunto de ocurrencias cercanas entre sí (< 500 m). El área analizada es un 

recorte del mapa de la Península de Yucatán que contenía la distribución potencial obtenida, lo 

cual permitió adquirir modelos de resistencia más certeros (Koen et al., 2010). En primera 

instancia, se confeccionó un mapa de idoneidad de 200 m de resolución, teniendo en cuenta los 

tipos de vegetación y usos de suelo (INEGI, 2013), la distancia a los asentamientos humanos y la 

distancia a las carreteras asfaltadas. A cada una de estas variables se le asignó un peso considerando 

la relación que tienen sobre la probabilidad de presencia de la especie: 75 al tipo de vegetación, 15 

a la distancia a los poblados y 10 a la distancia a las carreteras asfaltadas. El valor de peso de estas 

variables se estableció a priori teniendo en cuenta nuestras observaciones de campo, y de otros 

observadores de aves, y la información disponible en la literatura acerca de la ecología de la especie 

(Paynter, 1955; Zimmerman, 1957; del Hoyo et al., 2005; Vargas-Soriano et al., 2010). De igual 

manera, se establecieron clases dentro de cada variable, a las cuales le asignamos un valor de 

importancia para la presencia de la especie, desde cero si considerábamos que no era probable que 

los individuos pudieran hallarse, hasta 100 en aquellas con alta probabilidad de que pudieran estar. 

Los tipos de vegetación con valores de peso más altos se eligieron de acuerdo a la cantidad de 

registros de la especie en cada tipo y fueron: vegetación de dunas costeras (100), vegetación 

arbustiva de manglar y vegetación secundaria arbustiva de selva baja espinosa caducifolia (35), y 

vegetación secundaria arbórea de selva baja espinosa caducifolia (25).  
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RESULTADOS 

 

Modelación de la distribución potencial: El modelo de distribución potencial de C. 

yucatanicus seleccionado obtuvo un buen desempeño con un valor de 0.99 tanto para los datos de 

entrenamiento como para los de validación. Los mapas binarios que se lograron usando las líneas 

de corte con los algoritmos MTP, ETSS y MTSPS fueron semejantes y tendieron a sobreestimar la 

distribución potencial de la especie, atendiendo a los criterios de la historia natural de C. 

yucatanicus que se tuvieron en cuenta y los registros de campo actuales obtenidos por nosotros 

entre el 2014 y el 2016. Se eligió el algoritmo 10P para confeccionar el mapa binario porque fue el 

que menos sobreestimó el área de distribución potencial, para lo cual se tuvieron en cuenta los 

criterios antes mencionados (Fig. 1A y C). Mediante el análisis de la curva ROC parcial se obtuvo 

un promedio de 1.34 ± 0.12, en un intervalo entre 1.12 y 1.79. Estos valores fueron superiores al 

umbral (≥ 1), lo que indica que el modelo albergó una buena predicción del hábitat adecuado para 

la presencia de la especie (Peterson et al., 2008), teniendo en cuenta las variables empleadas. 

El nicho ecológico de C. yucatanicus estimado en el espacio ambiental no cubrió la 

totalidad del nicho disponible en el área estudiada (Fig. 1B) y representó menos del 50% del mismo. 

Este fue relativamente marginal respecto al ambiente disponible, y sus centros no coinciden. Se 

observaron dos espacios ambientales separados que describieron el nicho de la especie, uno en el 

que la densidad de ocurrencias es mayor y otro más pequeño y con densidad de ocurrencias menor. 

Los dos primeros componentes del PCA explicaron un 61% de la varianza en el espacio ambiental 

disponible. Las variables que más aportaron a la varianza del conjunto de datos en todo el espacio 

ambiental fueron bio5, bio6, bio2 y bio1 en ese orden (Cuadro 1), relacionadas con los factores 

climáticos de temperatura y precipitación. 

Las variables con los mayores porcentajes de aporte al modelo coincidieron con las de 

mayor contribución según Jackknife. Según este análisis la variable que más aportó fue la 

precipitación media anual (bio12), con un porcentaje de contribución del 49%. Le siguieron en 

importancia la precipitación del mes más seco (bio13) con el 31%, y el NDVI de octubre con un 

14% de aporte al modelo.  
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Fig. 1. A. Modelo de distribución potencial de C. yucatanicus en la Península de Yucatán obtenidos 

en MaxEnt con las variables empleadas; B. modelo de nicho ambiental de la especie graficando los 

dos primeros componentes del PCA donde la intensidad de sombreado gris muestra la densidad de 

ocurrencias de la especie en cada celda y las curvas de nivel continuas y discontinuas ilustran el 

100% y 50% respectivamente, del medio ambiente disponible: y C. Ubicación de las Reservas de 

la Biosfera presentes en la zona y las Reservas Estatales: (1) El Palmar, (2) Humedales y Manglares 

de la costa norte de Yucatán, (3) Dzilam. 

 

Fig. 1. A. Potential distribution model of C. yucatanicus in the Yucatán Peninsula, obtained in 

Maxent with the variables used; B. Model of environmental niche of this species, the graph show 

the plott of the two first components of PCA. The intensity of gray shading shows the density of 

occurrence of the species in each pixel, and the continuous and discontinuous curves illustrate the 

environmental available, 100% and 50% respectively; and C. Location of Biosphere Reserves 

present in the area and the State Reserves: (1) El Palmar, (2) Humedales y Manglares de la costa 

norte de Yucatán, (3) Dzilam. 
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La distribución potencial de C. yucatanicus estuvo condicionada por variables de 

precipitación y por la estructura de la vegetación (evaluado a través del NDVI). Según el modelo 

seleccionado, C. yucatanicus se distribuyó potencialmente en áreas donde las precipitaciones 

anuales se mantienen sobre los 600 mm; por debajo de este valor fue nula la predicción de 

ocurrencias (Fig. 2). Por encima de los 600 mm de precipitación anual la idoneidad del hábitat 

decreció exponencialmente y a partir de los 900 mm ya no se predice ninguna presencia. Además, 

se predijo mayor idoneidad de hábitat en zonas en las cuales durante el mes más lluvioso las 

precipitaciones son escasas y se mantienen en un intervalo entre los 30 y 80 mm. En relación al 

NDVI, los resultados indicaron que los hábitats adecuados para C. yucatanicus se localizan con 

mayor frecuencia en áreas con vegetación escasa, con zonas de suelo desnudo que pueden ser 

rocosos. La idoneidad del hábitat para la presencia de la especie disminuye a medida que la 

vegetación se hace más densa (Fig. 2). 

 

 

Fig. 2. Curvas de respuesta de las variables ambientales que tuvieron mayor porcentaje de 

contribución a los modelos de distribución potencial (>10%) de C. yucatanicus en la Península de 

Yucatán. 

 

Fig. 2. Response curves of environmental variables with the greatest percentage contribution to 

potential distribution models (> 10%) of C. yucatanicus in the Yucatan Peninsula. 
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Fig. 3. Mapa de permeabilidad del paisaje para C. yucatanicus teniendo en cuenta los tipos de 

vegetación y uso de suelo, la distancia a los asentamientos humanos y a las carreteras asfaltadas 

(A) y modelo de conectividad entre poblaciones de C. yucatanicus representando la conductancia 

entre nodos focales (B). RB: Reserva de la Biosfera. 

 

Fig. 3. Map of landscape permeability for C. yucatanicus considering the types of vegetation and 

land use, distance to human settlements and paved roads (A) and model connectivity among 

populations of C. yucatanicus representing the conductance between focal nodes (B). 

 

El área de distribución potencial estimada para C. yucatanicus fue de 2 711 Km2, lo cual 

representa aproximadamente un 2% del área total que ocupa la Península de Yucatán. El mayor 

porcentaje de área de distribución potencial estuvo dentro de alguna de las tres ANP estatales, que 
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contienen el 66% (1 780 Km2): 2% en RE Dzilam (48 Km2), 21% en la RE Ciénagas y manglares 

de la costa norte de Yucatán (580 Km2) y 15% en la RE El Palmar (414 Km2). La menor proporción 

de área de distribución potencial se encontró en las RB, estando el 20% en la RBRL (543 Km2), y 

el 7% en RBRC (282 Km2). Además, sólo el 10% del área potencial se encontró protegida dentro 

de alguna zona núcleo de las RB (7% en RBRL y 3% en RBRC), lo que corresponde a una pequeña 

área de 282 Km2. 

 

Conectividad del paisaje: Las variables analizadas y el mapa de condiciones favorables 

(Fig. 3A) permitieron obtener un modelo de conectividad del paisaje para el probable movimiento 

de individuos entre poblaciones (Fig. 3B). De manera general, el modelo predijo que puede existir 

cierta conectividad entre la mayoría de las poblaciones de C. yucatanicus. Sin embargo, hubo 

grupos de poblaciones que pudieran estar más aisladas del resto. Por ejemplo, la población 1 dentro 

de la RBRC, en el extremo más occidental de la distribución de la especie, está potencialmente 

aislada del resto de las poblaciones. Así mismo, el grupo de nodos focales ubicados en la zona 

oriental de la distribución, del 19 al 28, no parecen tener relación con los demás nodos focales. La 

conectividad entre poblaciones más alejadas fue relativamente baja y estuvo favorecida, en la 

mayoría de los casos, por los fragmentos de vegetación secundaria arbustiva y arbórea de selva 

baja espinosa caducifolia (más alejados de la línea de costa), y no por la vegetación de dunas 

costeras.  

 

DISCUSIÓN 

 

La distribución potencial obtenida para la especie en este trabajo incluyó las localidades 

que reportan anteriormente otros autores (e.g. Paynter, 1955; Zimmerman, 1957; Howell & Webb, 

1995; Vargas-Soriano et al., 2010), ubicándose por la mayor parte del litoral costero desde el 

extremo norte de Campeche hasta el límite este de la RBRL. Sin embargo, el modelo de 

distribución potencial que aquí se presentó, difiere en extensión del mapa que reporta CONABIO 

(Navarro-Sigüenza & Peterson, 2007), ya que se detectó que existe menor área con condiciones 

favorables para la especie. En el área comprendida entre el poblado de Dzilam de Bravo hasta los 

alrededores de la localidad de San Felipe, hubo una baja representación del área de distribución 

potencial de la especie, que puede estar dada porque en dicha zona el manglar se desarrolla hasta 
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la orilla de la línea de costa. Por esta razón, en esta porción de la línea costera las dunas son escasas 

o inexistentes y no se encuentra el hábitat adecuado para el desarrollo de la especie. En la ANP de 

Dzilam, por ejemplo, se pueden encontrar fragmentos con vegetación secundaria de selva baja 

caducifolia espinosa, pero esta ha sufrido grandes modificaciones por el extensivo uso para la 

ganadería, la agricultura y la extracción de roca caliza, incluso dentro de las áreas destinadas a la 

protección (Lamb et al., 2005). Las modificaciones de la vegetación que ahí se han encontrado 

(Leirana-Alcocer et al., 2009), podrían estar influyendo negativamente en la presencia de la 

especie. 

Los registros de C. yucatanicus más alejados de la línea de costa obtenidos por nosotros en 

trabajo de campo se ubican a 7 km de la playa, mientras que MacKinnon (2013) refiere que lo más 

alejado de la costa que ha detectado la especie es a 5 km. En los modelos obtenidos con las líneas 

de corte según los algoritmos MTP, ETSS y MTSPS, la especie presentó una distribución potencial 

a más de 15 km de la zona costera. Esta fue una de las razones por las cuales no se tomaron en 

cuenta y se optó por tomar como el mejor mapa binario el que se obtuvo con la opción 10P, que si 

cumplía con este requerimiento de la especie. Atendiendo a este criterio y a la experiencia en 

campo, los mapas de distribución potencial propuestos por Navarro-Sigüenza y Peterson (2007) 

también sobrestiman el área de distribución potencial de la especie.   

La mayor parte del área de distribución que se obtuvo para la C. yucatanicus está dentro del 

estado de Yucatán. Aun cuando casi toda esta zona costera se encuentra dentro de alguna ANP de 

tipo federal o estatal, algunos autores recomienda proteger el 100% del área de distribución de las 

especies cuando estas son cercanas o menores a 1 000 km2 (Rodrigues et al., 2004). Por otro lado, 

los Planes de Manejo en las ANP no han existido siempre, y los que hay no contemplan en general 

que el manejo de los recursos se fundamenta en el entendimiento de los procesos funcionales de 

los ecosistemas (Herrera et al., 2004; Maass et al., 2010). En la zona de estudio, las dunas costeras 

están siendo destruidas a lo largo de 25 km a ambos lados de la ciudad de Progreso, por el 

alargamiento de las zonas urbanas de los pueblos costeros, la construcción de carreteras, las áreas 

de contenedores de carga y la urbanización para el turismo semintensivo (Herrera et al., 2004). A 

lo largo de la costa norte de la Península de Yucatán se tiene conocimiento de construcciones de 

viviendas en donde ocurría el matorral costero, incluso dentro de las ANP. 

Por esta razón, el hábitat de C. yucatanicus está siendo destruido principalmente en esta 

zona, ya que la demanda de espacios para recreación durante el verano por los habitantes de la 
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ciudad de Mérida y zonas aledañas es cada día mayor. Aunado a esto, los procesos que han 

impactado los ecosistemas costeros se han ido amplificando, con lo que ha sido evidente la pérdida 

de hábitats críticos y se ha incrementado la contaminación orgánica (Eúan & Scout, 2002, Herrera 

et al., 2002). En muchas de estas áreas no existen sistemas de alcantarillado y de tratamiento de 

aguas residuales, con lo que la salud de los ecosistemas se ve seriamente amenazada (Bricker et 

al., 1999). Además, se debe tener en cuenta que la calidad del agua en las lagunas costeras y en la 

zona marina adyacente se ha reducido a consecuencia de las descargas de aguas residuales urbanas 

e industriales (Herrera et al., 2002). La vegetación secundaria de selva baja espinosa caducifolia, y 

la secundaria de manglar arbustivo, donde también pueden encontrarse poblaciones de C. 

yucatanicus, también están siendo modificadas y fragmentadas. Una vez eliminada la vegetación 

primaria, los principales usos que se les da son la agricultura, la ganadería, la explotación de 

madera, la producción de carbón vegetal, entre otros.  Es necesario reforzar la vigilancia y 

protección dentro de las ANP, así como los mecanismos de regulación legales dirigidos a la 

protección de estas áreas, el hábitat y la flora y fauna asociados a ellas.  

Las RB y las RE presentes en la zona de estudio cubren la mayoría de la costa norte de la 

Península de Yucatán, por lo cual se puede decir que la costa se encuentra en alguna categoría de 

protección. Sin embargo, al menos en estas RE no consta ninguna estrategia de conservación 

eficiente que permita preservar una adecuada conectividad entre poblaciones de C. yucatanicus. 

Los modelos de conectividad que obtuvimos y los valores de resistencia entre los nodos muestran 

la importancia de los fragmentos de hábitat para lograr una conectividad entre las poblaciones de 

esta especie en peligro. Se hace urgente establecer medidas de conservación de su hábitat fuera de 

las RB, especialmente aquellos con vegetación de duna costera, que al parecer son los más 

amenazados por falta de conectividad. Las poblaciones más aisladas son las de los extremos de la 

distribución, y requieren de atención para la conservación. Los individuos de RBRC al parecer 

están aislados del resto de las poblaciones por la presencia del pueblo de Celestún hacia el este, y 

por los cuerpos de agua, los cuales podría constituir barreras, teniendo en cuenta la conducta de la 

especie. Los asentamientos humanos como Celestún, Chuburná Puerto, entre otros, podrían 

constituir barreras relativamente recientes en la historia evolutiva de la especie, pero no se conoce 

qué efecto tienen en la preservación de la especie. Las poblaciones potencialmente aisladas podrían 

ser objetivos en los planes de manejo para la conservación.  
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Patrones similares de aislamiento por fragmentación de hábitat se han encontrado en escalas 

geográficas pequeñas para una especie del mismo género. Barr et al. (2015) encontraron que las 

diferencias genéticas entre poblaciones de C. brunneicapillus relativamente cercanas podían estar 

relacionadas con fenómenos de urbanización, incendios, y fragmentación del hábitat. La tasa de 

dispersión de C. brunneicapillus estimada por estos investigadores fue relativamente baja y 

constituye un factor a tener en cuenta en los modelos de conectividad de estas especies.  

La inferencia sobre el impacto de la fragmentación del hábitat en la dispersión y el flujo de 

individuos y genes es un tema clave en biología de conservación. Recientemente, se ha cuestionado 

la capacidad de los enfoques establecidos para identificar con fiabilidad los efectos de la estructura 

del paisaje (por ejemplo, la composición de la cubierta terrestre, la configuración y extensión de la 

vegetación remanente) sobre la movilidad de los organismos (Manel et al., 2005). Por ende, los 

métodos para predecir y probar esos efectos son cada vez más explícitos, integran diferentes 

disciplinas (genética poblacional, ecología, estadística espacial entre otros) y utilizan volúmenes 

de información mayores y más complejos para obtener mejores modelos de conectividad (Garrido-

Garduño & Vázquez-Domínguez, 2013). Sin embargo, estos estudios integradores demandan 

mucho tiempo, gran esfuerzo de muestreo y recursos antes de obtener resultados aplicables a la 

conservación. Además, algunos investigadores han probado la utilidad del conocimiento empírico 

acerca de la historia natural en estos modelos (Amos et al., 2012). El modelo de conectividad 

encontrado por nosotros es solo un primer intento de aproximarnos a la realidad. De cualquier 

manera, es fundamental realizar estudios de genética poblacional y de captura-marcaje-recaptura, 

para comprender de forma certera cómo se comporta la movilidad y dispersión de los individuos 

de C. yucatanicus y la conectividad entre los fragmentos de vegetación ocupada.  

La información obtenida en este trabajo es útil para reevaluar la categoría de amenaza de la 

especie a nivel internacional. Consideramos que existen evidencias de que la especie se encuentra 

en categoría de en peligro de la UICN teniendo en cuenta el criterio B correspondiente a la 

extensión de la distribución estimada, que es menor de 5 000 Km2 (UICN, 2012). El hábitat de la 

especie está fragmentado y las amenazas son las mismas en casi la totalidad de la distribución 

(Criterio B-1-a). Aunque no se tienen datos precisos, es posible que haya ocurrido una disminución 

de las áreas de ocupación de la especie (Criterio B-1-c), ya que se tienen registros históricos de 

presencia en lugares donde ya no podemos encontrarla, por ejemplo, en las cercanías de Isla Arena, 

y algunos puntos que ahora quedan dentro de asentamientos humanos.  
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Los modelos obtenidos deben tratarse con cuidado debido al grado de incertidumbre que 

pueden tener intrínsecos en el método (Pearson et al., 2006). Sin embargo, con los resultados 

obtenidos se cuenta con la información necesaria para definir prioridades respecto a la 

conservación de la especie dentro del área de distribución predicha. Este estudio indicó que C. 

yucatanicus se encuentra en un estado de conservación más delicado del que hasta ahora se había 

descrito al menos en la UICN. Deben tenerse en cuenta para el manejo de la especie aquellas áreas 

que actualmente perfilan como las de mayor importancia y las poblaciones más sensibles por su 

grado de aislamiento.  

Métodos similares a los utilizados en este estudio han sido útiles para establecer áreas de 

prioridad para la conservación de otras especies de aves endémicas y amenazadas en las zonas 

tropicales (Marini et al., 2010; de Carvalho et al., 2017). El presente estudio servirá también de 

referencia en el futuro para evaluaciones similares de especies con distribución restringida. 

Adicionalmente, nuestros resultados marcan pautas para próximas evaluaciones de riesgos ante 

cambio climático, por su cercanía a las costas bajas de la Península de Yucatán, y podrán ser punto 

de partida para predecir invasiones de especies e identificar áreas potenciales para reintroducción 

(Wilson et al., 2005; Broennimann & Guisan, 2008; Marini et al., 2009).  
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RESUMEN 

 

La distribución geográfica y la calidad del hábitat son criterios fundamentales para evaluar 

el grado de riesgo de extinción y amenaza de las especies. Campylorhynchus yucatanicus es un ave 

endémica de la costa norte de la Península de Yucatán, México con distribución restringida a una 

estrecha franja de hábitat, entre los estados de Campeche y Yucatán. En la actualidad, la costa 

yucateca ha perdido más de la mitad de la vegetación de duna costera y otros hábitats se han 

modificado principalmente por falta de un plan de urbanización y mal aprovechamiento de los 

recursos naturales. Estos factores amenazan a C. yucatanicus, que está catalogada como una 

especie casi amenazada por la UICN y como una especie en peligro de extinción por la legislación 

mexicana, NOM-059-2010. En este estudio se modeló su distribución potencial utilizando 64 

registros de presencia de variadas fuentes (1960 y 2009), un conjunto de variables climáticas y una 

capa de Índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI). Para evaluar el grado de 

conectividad del paisaje se empleó un mapa de tipos de vegetación y uso de suelo, distancia a los 

poblados y a las carreteras asfaltadas. El modelo de distribución potencial arrojó una distribución 

potencial de 2 711 Km2 aproximadamente, 2% del área total de la Península de Yucatán. De esta 

área, solo el 27% está protegida con categoría de Reserva de la Biósfera y sólo el 10% corresponde 

a áreas núcleo de conservación, con restricciones de uso de suelo y protección relativamente 

efectiva. Las poblaciones de la región de Ría Lagartos y del oeste de Celestún, parecen ser las más 

aisladas, teniendo en cuenta el modelo de conectividad del paisaje. La permeabilidad del paisaje 

entre fragmentos de vegetación de duna cerca de la costa es baja, principalmente por la distribución 

de las zonas urbanas. Los resultados pueden ser usados para establecer estrategias de manejo y 

sugieren que la especie se encuentra en un estado de conservación más delicado del que hasta ahora 

se había descrito por la UICN. Consideramos que C. yucatanicus debe tener categoría en peligro 

de la UICN según su distribución y la conectividad de paisaje actual. 

 

Palabras clave: endémica, amenazada, matraca yucateca, distribución potencial, conectividad 
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CAPÍTULO IV. Diversidad y estructura genética en Campylorhynchus yucatanicus 

(Aves, Trogloditydae) y su relación con la estructura del paisaje: identificando 

barreras 

INTRODUCCIÓN 

La fragmentación y pérdida de los hábitats nativos son procesos que implican una 

disminución importante de la biodiversidad local y regional (Fahrig 2002) y pueden alterar 

la distribución original de las especies y sus patrones conductuales (Kurtis et al. 1999, Li 

et al. 2013). Se ha comprobado que estos procesos afectan la densidad poblacional 

(Connor et al. 2000) y pueden provocar la extinción local de poblaciones de determinadas 

especies (Newmark 1991). Entre los diferentes factores que provocan la fragmentación 

de los ecosistemas y los distintos hábitats que lo componen se encuentran tanto procesos 

naturales como antropogénicos a los cuales se les debe prestar mayor atención, con el 

fin de mitigarlos y conservar la biodiversidad. Para frenar y revertir estos procesos que 

afectan fundamentalmente a las especies vulnerables es necesario comprender los 

patrones de conectividad y de aislamiento entre los grupos remanentes (Segelbacher et 

al. 2010, Luque et al. 2012, Manel y Holderegger, 2013). Los períodos prolongados de 

aislamiento pueden tener graves consecuencias para una especie, lo que puede derivar 

en una disminución de la diversidad genética (Leberg et al. 2010), depresión endogámica 

(Charlesworth y Charlesworth 1987, Hemmings et al. 2012), y la incapacidad de mantener 

el flujo genético. Si bien el aumento del tamaño de la población local es un objetivo 

importante para mitigar estos problemas (Traill et al., 2010), preservar o restablecer la 

conectividad entre poblaciones puede ser crítico para la persistencia de especies a largo 

plazo. 

En México el problema de la deforestación y fragmentación de los ecosistemas es 

alarmante (Aguilar et al. 2000). En la Península de Yucatán las diferentes estrategias de 

uso de los recursos naturales conllevan a cambios de uso del suelo a nivel del paisaje, 

creando un mosaico de fragmentos de selvas en diferentes etapas de sucesión y arreglo 

espacial dentro de la región (Barrera y Toledo 2005, García et al. 2007). En particular, 

dentro del estado de Yucatán, gran parte de los diferentes tipos de vegetación se 

encuentran fragmentados debido a las actividades agrícolas y ganaderas, al crecimiento 
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demográfico y al desarrollo de la infraestructura turística y de carreteras (Andrade 2010). 

Entre los tipos de vegetación más afectados por la fragmentación se encuentran la selva 

baja caducifolia y la selva mediana subcaducifolia, así como la vegetación de dunas 

costeras (Acosta-Lugo et al. 2010). 

Asociada a la vegetación de duna costera, en la mayor parte de Yucatán y en una 

pequeña porción del estado de Campeche, se encuentra Campylorhynchus yucatanicus 

Hellmayr 1934 (Passeriformes, Troglodytidae), una especie de ave endémica que se 

localiza casi de manera exclusiva en el matorral costero (Lawrence 1869, Zimmerman 

1957, Ridgway 1904, Hellmayr 1934, Paynter 1955, Selander 1964, Howell y Webb 1995, 

Vargas et al. 2010) del complejo de vegetación de dunas (Flores y Espejel 1994). La 

situación para la especie es alarmante ya que se distribuye en uno de los ecosistemas 

más frágiles y raros de la región (Flores y Espejel 1994), el cual está siendo destruido por 

el alargamiento de las zonas urbanas de los pueblos costeros, la construcción de 

carreteras, las áreas de contenedores de carga y la urbanización para el turismo (Herrera 

et al. 2004). Actualmente se desconoce cómo las poblaciones de C. yucatanicus están 

respondiendo a los cambios ocasionados dentro de su hábitat después de años de 

impactos, tanto naturales como antropogénicos. A pesar de que en la NOM-059-2010 la 

especie se encuentra catalogada como en peligro (SEMARNAT 2010), la IUCN la reporta 

como “casi amenazada”, una categoría de menor riesgo, (IUCN, 2015).  

Las especies amenazadas con tasas de dispersión baja como C. yucatanicus, 

pueden estar en grave riesgo de experimentar flujo genético reducido (Barr et al. 2008, 

Lindsay et al. 2008, Athrey et al. 2012). Identificar los patrones de conectividad y su 

concordancia con las prácticas de uso de la tierra subyacentes, son la base para 

implementar adecuadas estrategias de manejo para la conservación de la biodiversidad 

(Segelbacher et al. 2010, Luque et al. 2012, Manel y Holderegger 2013). Es por eso que 

nos hemos planteado este estudio guiado por las siguientes hipótesis: (1) la estructura 

genética de las poblaciones de C. yucatanicus está determinada por la presencia de 

barreras antrópicas (como asentamientos humanos) que interrumpen la distribución de 

la especie y limitan el movimiento de los individuos y el flujo de genes, mientras que la 

diversidad genética depende de la disponibilidad de hábitat adecuado y la estructura y 

composición del paisaje y (2) la conectividad funcional del hábitat de C. yucatanicus entre 
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sitios está determinada no sólo por la distancia entre sitios (aislamiento por distancia) 

sino por la permeabilidad del paisaje, expresada por la proporción de hábitat adecuado y 

la presencia de disturbios antrópicos. Los objetivos que nos hemos trazado son (1) 

describir la variabilidad genética de las poblaciones de C. yucatanicus e identificar 

estructura genética (2) explorar relación entre la variabilidad genética de las poblaciones 

de C. yucatanicus y la estructura del paisaje y (3) describir la relación entre la distancia 

genética y la resistencia del paisaje. 

MATERIALES Y MÉTODOS 

Área de estudio y colecta de muestras  

El estudio se llevó a cabo a lo largo de la línea de costa comprendida entre las 

localidades de Celestún y Ría Lagartos en el estado de Yucatán, México. Se trabajó 

desde marzo del 2015 hasta febrero del 2016 en 14 localidades que están incluidas en la 

distribución histórica de la especie (Lawrence 1869, Zimmerman 1957, Ridgway 1904, 

Hellmayr 1934, Paynter 1955, Selander 1964, Vargas et al. 2010), y distribuidas de 

manera más o menos uniforme (Figura 1). En cada uno de los sitios se realizó una 

búsqueda intensiva de individuos de C. yucatanicus, a través de recorridos durante tres 

días en los horarios de 07:00 a 11:00 y de 16:00 a 19:00. En cada recorrido se hicieron 

paradas de al menos 6 minutos cada 100m, con ayuda de una bocina que reproducía el 

canto de un conespecífico. La grabación se repetía tres veces durante un minuto, dejando 

un minuto de silencio entre las repeticiones. Se capturaron un total de 186 individuos, de 

los cuales sólo incluimos 130 para este estudio, para un promedio aproximado de 9 

individuos por sitio de muestreo (3-14 individuos por sitio). Algunos de los individuos se 

excluyeron porque no se extrajo ADN con pureza aceptable, y otros porque no fue exitosa 

la amplificación de los fragmentos de interés en alguno de los loci utilizados durante el 

trabajo de laboratorio. El tamaño de muestra en cada sitio fue de 7 individuos en Celestún 

suroeste, 14 en Celestún noreste, 9 en El Palmar, 10 en Sisal este, 11 en Sisal oeste, 14 

en Chuburná, 8 en Capilla, 5 en Chixchulub este, 11 en San Benito, 10 en Xcambo sur, 

9 en Santa Clara, 9 en Dzilam sur, 3 en Ría Lagartos este y 10 en Ría Lagartos oeste. 

Los individuos fueron capturados con redes de niebla y marcados con una 

combinación única de anillos de colores, para evitar capturar el mismo individuo y evitar 
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el sesgo por pseudoréplicas en el muestreo. En cada uno de los sitios se anotó la 

georreferencia del punto de captura. Se tomó entre 2-3µl de sangre de cada uno de los 

individuos de la vena braquial utilizando una aguja fina y un capilar con heparina. Nos 

aseguramos que al liberar a los individuos no tuvieran ningún sangramiento. La sangre 

se colectó en tubos con solución K3EDTA al 15% y las muestras se conservaron 

congeladas a -20°C hasta su procesamiento en el laboratorio. El acceso a las áreas 

protegidas y las colectas se realizaron con autorización de los permisos 

SGPA/DGVS/06821/14 y SGPA/DGVS/007765/15 de la SEMARNAT (Secretaría de 

Medio Ambiente y Recursos Naturales) y del SEDUMA (Secretaría de Desarrollo Urbano 

y Medio Ambiente) con oficio VI/0645/2015.   

 

Figura 1. Localización de los 14 sitios de muestreo para analizar la diversidad genética 

de las poblaciones de C. yucatanicus: (1) Celestún sureste, (2) Celestún noroeste, (3) El 

Palmar, (4) Sisal este, (5) Sisal oeste, (6) Chuburná, (7) Capilla, (8) Chixchulub este, (9) 

San Benito, (10) Xcambo sur, (11) Santa Clara, (12) Dzilam sur, (13) Ría Lagartos este y 

(14) Ría Lagartos oeste. 

 

Procesamiento de las muestras en el laboratorio 

La extracción de ADN se realizó usando una modificación del método de lisis 

celular y fenol-cloroformo alcohol isoamílico (Bello et al. 2001), la cual se explica con 
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detalle en el Anexo 4. El éxito de la extracción se comprobó en gel de agarosa al 1.5%. 

Las muestras fueron genotipadas a través de 6 microsatélites, descritos por Barr y 

colaboradores (2015) para C. brunneicapillus y estandarizados por nosotros para C. 

yucatanicus (Tabla I). Empleamos la reacción en cadena de la polimerasa (PCR) para la 

amplificación de fragmentos específicos de ADN. Para la amplificación se empleó una 

mezcla de 1uL de ADN, 3uL de mezcla maestra Taq DNA Polimerasa marca InvitrogenTM 

(MgCl2, dNTP, Taq polimerasa, buffer), 2.7uL de agua y 0.3uL de primer, para un volumen 

final de 6uL. En cada reacción hubo un precalentamiento de 94°C por 3 min y se 

realizaron 39 ciclos con los siguientes pasos: desnaturalización a 94°C por 1 min, 

alineamiento a una temperatura específica para cada primer (Tabla I) por 1 min y 

extensión a 72°C por 1 min. Luego de la extensión de las cadenas se mantuvo una 

temperatura de 72°C por 10 min y se dejaba enfriar hasta 10°C. Los productos de las 

PCRs se visualizaron en geles de agarosa de 2%, a través de una corrida electroforética 

con 100V y 30 min de duración. La lectura se realizó mediante electroforesis capilar en 

un secuenciador automático Applied Biosystems, utilizando el programa Peak Scanner 

versión 1.0. Este procedimiento se llevó a cabo en el Laboratorio de Genética del Instituto 

de Investigaciones en Ecosistemas y Sustentabilidad (IIES) de la Universidad Autónoma 

de México (UNAM), campus Morelia. 

Estructura de las poblaciones 

Se determinó si las frecuencias genotípicas por loci se encontraban bajo el 

supuesto de equilibrio de Hardy-Weinberg (HWE) y evaluamos el desequilibrio de 

ligamiento (LD) a través de prueba de hipótesis en el programa Genepop 4.6 (Rousset 

2008). Para caracterizar la estructura genética de la especie empleamos varios métodos. 

Utilizamos un análisis de agrupamiento bayesiano para identificar grupos genéticos, sin 

asignación previa de los individuos a una población determinada, en el programa 

Structure versión 2.3 (Pritchard et al. 2000). El objetivo fue determinar el valor de k, que 

interpretamos como el número de grupos genéticos o poblaciones verdaderas, para lo 

cual se hicieron 10 simulaciones independientes con 10 000 repeticiones antes de 

comenzar el análisis y 50 000 repeticiones en cadena de Markov de Monte Carlo 

(MCMC), para un intervalo de k entre 1 y 14, que corresponde al total de los sitios 
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muestreados. Empleamos el método propuesto por Evanno y colaboradores (2005), para 

definir el valor de k teniendo en cuenta la distribución de ∆k e implementado en el 

Structure Harvester (Earl y vonHoldt 2012). Luego repetimos el procedimiento, pero 

simulando valores de k con un intervalo menor, con el objetivo de tener más precisión en 

la determinación de k. 

 

Tabla I. Información de los locus utilizados, cantidad total de alelos (AT), y temperatura 

de alineamiento utilizada (TA) para analizar la diversidad genética de C. yucatanicus. 

ID Locus1 Unidades repetición Secuencia Primer (5´-3´) AT 
Tamaño 

(pb) 
TA 
(°C) 

Locus2 CACW3-03 (CTA)5CTG(CTA)8(ATA)10 F: TCCTGAAATGTAATTCAGACACC 3 269-278 57.6 

  
 

R: CAGAGTGCTACTTAAATTGATTCTTTC    

Locus3 CACW3-05 (TGT)5 F: GATGCATATTGTCAGAGTTCCAC 5 133-148 57.6 

  
 

R: CTGGACTGAGCTAACAAATGATG    

Locus4 CACW3-11 (ATA)5..(AAC)6AAT(AAC)4(AAT)3AG(TAA)4 F: TTCTCCTCCCTCTACCTCCTTT 8 180-204 54 

  
 

R: GTGACAACAGAAAATTCCCTTTA    

Locus5 CACW4-01 (GTAT)6GAATCTG(TCTA)11 F: TTTTGCCTAATAAACTGGCTGAC 2 122-132 54 

  
 

R: CACAGAACCACAACCTACATGG    

Locus7 CACW4-04 (TCTA)14 F: TCTCACGTCTTACCATCCTGTG 5 241-257 57.6 

  
 

R: TTGATACTTGAAACTCTCCTTCTGTC    

Locus9 CACW4-09 (GATG)22 F: GCTAACTGAAAGGGATTGTTGG 5 92-116 59 

      R: TTTCTGGCATGTTTCCTGTC       
1 Barr et al. 2015    

      

 

Efectuamos un análisis de agrupamiento bayesiano con la librería Geneland 4.0 

(Guillot et al. 2005a, b, Guillot 2008, Guillot et al. 2008) para R 3.4.1 (R Core Team 2014), 

en el cual asumimos un modelo espacial con alelos no correlacionados. Para ello 

ejecutamos un análisis con 1x106 iteraciones de Markov Chain Monte Carlo MCMC. 

Consideramos una cantidad de poblaciones o grupos (k) entre uno y diez y se guardó 

una iteración por cada centésima. Asumimos una incertidumbre de 100 m para las 

coordenadas geográficas y evaluamos la convergencia MCMC utilizando 10 repeticiones 

de cada análisis. Finalmente, realizamos un análisis de componentes principales (PCA) 

que nos permitió sintetizar la variabilidad en dos componentes y ubicar los individuos para 

explorar grupos (Patterson et al. 2006) y coincidencias con los métodos anteriores. Para 

ello empleamos la librería Adegenet para R 3.4.1 (Jombart 2008, Jombart et al. 2010, R 
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Core Team 2014). Nosotros denominamos poblaciones a los grupos que se definieron a 

posteriori en este análisis. 

El análisis de varianza molecular (AMOVA) y el test de Monte Carlo 

correspondiente, nos permitió evaluar el porcentaje de variación entre los grupos o 

poblaciones analizados con los métodos anteriores, entre sitios de un mismo grupo, y 

entre individuos de un sitio. Si los grupos estaban bien establecidos, nosotros 

esperábamos encontrar mayor variación genética entre las poblaciones que entre los 

sitios de un mismo grupo. Este análisis se realizó con la ayuda del paquete poppr para R 

(Excoffier et al. 1992). 

Variabilidad genética  

La diversidad genética de cada locus en los sitios de muestreo se cuantificó a 

través de la riqueza de alelos (Na), el índice de diversidad de Shannon (I), la 

heterocigosidad observada (Ho) y esperada (He) en Genalex (Peakall y Smouse 2012). 

Con el programa NeEstimator 2.01 (Do et al. 2013) evaluamos el tamaño efectivo de la 

población (Ne) de los sitios de muestreo y de los grupos definidos anteriormente a través 

del método de desequilibrio de ligamiento. En este análisis asumimos un modelo de 

apareamiento aleatorio y empleamos frecuencias mínimas de alelos sobre la base del 

tamaño de muestra. Los intervalos de confianza de Ne se calcularon con JackKnife. 

Analizamos el exceso de heterocigotos en cada sitio de muestreo con Bottleneck (Piry et 

al. 1999) con una prueba de Wilcoxon. Para ello, evaluamos nuestros datos utilizando 

una proporción de 70% explicado por un Modelo de Mutación por pasos (SMM) y 30% 

explicado por el Modelo de alelos infinitos (IAM) en un modelo de dos fases (TPM) como 

se recomienda para el análisis con microsatélites (Piry et al. 1999). 

Estructura del paisaje y diversidad genética: nivel nodo 

Se establecieron 14 parcelas de forma irregular que resultaron de un área buffer 

de 2 km alrededor de los puntos de captura en cada sitio (Suplemento 1). Para 

caracterizar la composición y estructura del paisaje en esas parcelas se utilizaron tres 

imágenes del satélite Sentinel 2, con una resolución espacial de 20 m, tomadas en abril 

del 2016. Digitalizamos manualmente los fragmentos de los diferentes tipos de 
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vegetación y uso de suelo dentro de las parcelas agrupándolos en cuatro categorías: (1) 

hábitat adecuado conservado, (2) hábitat perturbado, (3) hábitat no adecuado, (4) 

vegetación secundaria de hábitat adecuado con alguna intervención humana. La primera 

categoría la componen todos los fragmentos con matorral costero espinoso del complejo 

de vegetación de duna costera (Flores y Espejel 1994) que están conservados y la 

intervención del hombre es mínima. El hábitat perturbado incluye los asentamientos 

humanos, las carreteras y las zonas con suelo desnudo por desmonte de la vegetación. 

Se incluyeron en la tercera categoría (hábitat no adecuado) los demás tipos de vegetación 

donde no se ha registrado la presencia de la especie según la literatura (Zimmerman 

1957, Howell y Webb 1995, Vargas et al. 2010) y nuestras observaciones de campo, y 

contuvieron además los sitios inundados como saladares. Por último, consideramos en 

la cuarta categoría los tipos de vegetación secundaria que mantienen algunos elementos 

de la vegetación original de matorral costero espinoso como agaves y cactáceas (Flores 

y Espejel 1994), y conservan características de la estructura de la vegetación que les 

permite albergar poblaciones de C. yucatanicus, pero están sometidos a diferentes usos 

del humano como la ganadería. 

Se registró para cada parcela las variables que describen la estructura y 

composición del paisaje, así como el grado de fragmentación de mismo (Fahrig 2003), 

utilizando el Patch Analyst (Rempel et al. 2012). Las variables seleccionadas fueron: 

índice de equitatividad de parches de Shannon (SEI), proporción de hábitat adecuado 

(CA1), índice de diversidad de parches (SDI), proporción de hábitat perturbado (CA2), 

índice de riesgo por cercanía de los asentamientos humanos (PA), densidad de borde de 

los parches de hábitat adecuado (ED1), promedio de índice de forma de los parches de 

hábitat adecuado (MSI14), distancia a los asentamientos humanos (SA), cantidad de 

parches de hábitat adecuado (NumP14) y promedio de tamaño de los parches de hábitat 

adecuado (MedPS14). El índice de riesgo por cercanía de los asentamientos humanos 

(PA) fue calculado a través de la fórmula PA = PobTotal/S*100, donde PobTotal es la 

población total del asentamiento humano más cercano y S es la distancia a dicho 

poblado. 
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La relación entre la diversidad genética de C. yucatanicus y las variables que 

describen el paisaje circundante fueron planteadas en 12 hipótesis (Tabla III) y evaluadas 

a través el criterio de Akaike basado en la teoría de la información (Burnham y Anderson 

2002). Las hipótesis propuestas se basaron en el conocimiento previo obtenido en la 

bibliografía y las observaciones de campo. Los modelos se confeccionaron a priori a 

través de regresiones lineales utilizando el paquete estadístico R (R Core Team 2014). 

La He de C. yucatanicus en los sitios de muestreo constituyó nuestra variable respuesta, 

mientras que las variables predictoras o explicativas fueron las obtenidas en el Patch 

Analyst descritas anteriormente. 

Se seleccionó el modelo con menor AIC, según Burnham y Anderson (2002), que 

es el que tiene un mayor apoyo de los datos. La diferencia entre el AIC del mejor modelo 

y los restantes candidatos (∆AIC) posibilitó la organización relativa entre ellos. Aquellos 

modelos con ∆AIC<2 fueron considerados como mejores e igualmente competitivos. Los 

modelos con 2<∆AIC<4 se consideraron con algún grado de evidencia. La probabilidad 

relativa que tienen los modelos de ser plausibles se evaluó a través del cálculo del peso 

de Akaike (ωi) (Burnham y Anderson 2002). En la ausencia de un único modelo con un 

gran apoyo de los datos (∆AIC<2 y ωi>0,8), aquellos con ∆AIC<2 fueron promediados 

para estimar el valor de los parámetros (Zharikov y Milton 2009). Los coeficientes de 

regresión (R2) se calcularon para verificar el ajuste de los datos y para los modelos con 

más de un parámetro se tuvo en cuenta el R2 ajustado. Se calculó el estadístico F y se 

obtuvieron los valores de p correspondientes para conocer la significancia estadística de 

las regresiones.    

Distancias genéticas y estructura del paisaje 

Se analizó la relación entre la distancia genética y la resistencia entre sitios a 

través de una regresión lineal. Exploramos también la relación entre la distancia genética 

y la distancia euclidiana entre ellos. El cálculo del estadístico Fst se realizó en Genalex y 

se modificó según la fórmula FSTmod = FST/(1 - FST). Seleccionamos FSTmod para los 

siguientes análisis de conectividad porque el resto de las variables calculadas que 

describen la distancia genética entre sitios, como el coeficiente de diferenciación genética 

entre poblaciones (GST) mostraron correlaciones significativas.  
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La resistencia que ofrece el paisaje al movimiento de individuos la evaluamos 

empleando la teoría de circuitos (McRae et al. 2008) e implementamos en el Circuitscape 

(McRae y Shah 2009). El término resistencia se usó como antónimo de la conectividad 

del paisaje, que definimos como el grado en el cual el paisaje facilita o impide el 

movimiento de los individuos (Taylor et al. 1993) que pueden moverse al azar entre dos 

sitios o nodos. En este contexto, los nodos pueden ser fragmentos de hábitat, poblaciones 

o puntos en el paisaje, entre los cuales nos interesa evaluar conectividad (McRae et al. 

2008). Para establecer los nodos focales en este estudio se utilizó el centroide del 

conjunto de puntos de captura de cada sitio de colecta. El área analizada fue un recorte 

del mapa de la Península de Yucatán que contenía la distribución potencial obtenida, lo 

cual permitió adquirir modelos de resistencia más certeros (Koen et al. 2010). La capa de 

resistencia utilizada para estimar el costo o resistencia entre nodos fue la empleada en 

estudios anteriores para la misma especie (Serrano-Rodríguez et al. 2017). 

RESULTADOS 

Estructura de las poblaciones 

La ejecución preliminar del programa Structure indicó que el número más probable 

de conglomerados es cuatro (k = 4). En el segundo paso del análisis, que se efectuó con 

un intervalo de k entre 4 y 6, los resultados sugirieron nuevamente que el número más 

probable de conglomerados era k = 4. La asignación de los individuos en los sitios 

analizados a cada uno de los cuatro grupos no mostró una estructura clara de los sitios 

de muestreo (Figura 2). El grupo que más se diferencia del resto es el que incluye los 

sitios de Ría Lagartos, teniendo en cuenta los porcentajes de asignación. 

El método de agrupamiento bayesiano implementado en Geneland permitió 

diferenciar cuatro grupos o poblaciones a través de la detección de discontinuidades 

genéticas entre los sitios de muestreo. Los diagramas de Voronoi obtenidos contienen 

los sitios de muestreo que se agruparon en una población (Figura 3), con una 

diferenciación genética promedio (FSTpromedio) entre ellas de 0.15 (0.03 < FSTpromedio > 0.28). 

La población que más se diferencia del resto es la 2 que se muestra coloreada en verde 

oscuro en la figura 3, e incluye los individuos capturados en Capilla, Chixchulub y San 

Benito con una FSTpromedio de 0.22. Luego, se diferencia la población 4 coloreada en verde 
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claro e integrada por los dos sitios de Ría Lagartos, con una FSTpromedio de 0.15. En 

cambio, los menores valores de FSTpromedio las manifiestan la población 3 (de color 

naranja) que agrupa los sitios Xcambó, Santa Clara y sur de Dzilam (FSTpromedio = 0.10) y 

la población 1 de color gris que comprende la mayor cantidad de sitios al este de la 

localidad Progreso (FSTpromedio = 0.11). 

 

Figura 2. Probabilidad de asignación a los cuatro grupos genéticos identificados en 

Structure (k = 4) en los sitios de muestreo de C. yucatanicus en la Península de Yucatán, 

México. Los sitios de muestreo son (1) Celestún sureste, (2) Celestún noroeste, (3) El 

Palmar, (4) Sisal este, (5) Sisal oeste, (6) Chuburná, (7) Capilla, (8) Chixchulub este, (9) 

San Benito, (10) Xcambo sur, (11) Santa Clara, (12) Dzilam sur, (13) Ría Lagartos este y 

(14) Ría Lagartos oeste. 

 

Los tres primeros componentes del PCA, que explicaron el 24% de la variación 

total de las frecuencias alélicas, permitieron diferenciar cuatro poblaciones. La población 

cuatro estuvo compuesta por los sitios de Ría Lagartos (Figura 4A) y es la que más se 

diferencia del resto. Se pueden distinguir las poblaciones 1 y 3 al graficar los dos primeros 

componentes. Mientras que la población 2 mostró cierta superposición con los grupos 1 

y 3, por lo cual fue necesario graficar el primer y el tercer componente, en donde sí se 

pudo notar las diferencias con el resto de los grupos (Figura 4B). El test de Monte Carlo 

arrojó significación estadística (p = 0.001) que apoyó la correcta asignación de los grupos. 
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El primer componente se relaciona más con los alelos del locus 7. Mientras que el 

segundo y tercer componente están mayormente asociados con los loci 9 y 3.  

El análisis de AMOVA indicó que el 17% de la variación genética total está 

asociada a las diferencias entre poblaciones definidas a priori, mientras que solo un 2% 

se atribuyó a la variación entre sitios dentro de las poblaciones. El resto de la variación 

está dada por la diferencia entre individuos. La prueba de Monte Carlo corroboró la 

existencia de grupos o poblaciones diferentes (p = 0.001).     

 

 

Figura 3. Diagramas de Voronoi obtenidos en Geneland a través del método de 

agrupación bayesiana. Los colores diferentes contienen los sitios que pertenecen a un 

grupo o población de C. yucatanicus en la costa norte de la Península de Yucatán, 

México. Los sitios de muestreo son (1) Celestún sureste, (2) Celestún noroeste, (3) El 

Palmar, (4) Sisal este, (5) Sisal oeste, (6) Chuburná, (7) Capilla, (8) Chixchulub este, (9) 

San Benito, (10) Xcambo sur, (11) Santa Clara, (12) Dzilam sur, (13) Ría Lagartos este y 

(14) Ría Lagartos oeste. 



 

79 

 

 

Figura 4. Análisis de componentes principales sobre las frecuencia génicas de los 

individuos en cuatro poblaciones de C. yucatanicus detectadas en Geneland en la 

Península de Yucatán, México. Se graficaron los dos primeros componentes que explican 

el 17% de la variación total (A), y el primer y tercer componente (B), que aporta 7% de la 

variación. Los colores representan las poblaciones 1 (rojo), 2 (verde), 3 (azul claro) y 4 

(violeta).  

 

Variabilidad genética 

Los niveles de variación genética en C. yucatanicus son diferentes entre los sitios 

de muestreo a lo largo de la costa norte de la Península de Yucatán (Tabla II). La riqueza 

alélica resultó ser más pequeña en el suroeste de Celestún, y al este de Ría Lagartos, al 

igual que al este de Chixchulub. La Capilla fue el sitio con mayor promedio de riqueza 

alélica. En cuanto a la heterocigosidad, resultó menos diversa en el sitio ubicado al oeste 

de Ría Lagartos. Chuburná y el sitio al noreste de Celestún también tuvieron valores de 

heterocigosidad relativamente bajos. Mientras que la Capilla y el sur de Xcambó fueron 

los más diversos en cuanto a promedio de heterocigosidad. El porcentaje de polimorfismo 

es alto en la mayoría de los sitios, excepto para los que se ubican al este y oeste de Ría 

Lagartos (66 y 83% respectivamente), para el suroeste de Celestún (83%) y el este de 
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Chixchulub (83%). Los resultados fueron significativos para la presencia de señales 

genéticas de cuellos de botella con SMM en dos de los sitios analizados: San Benito (p 

= 0.04) y el sur de Dzilam (p = 0.04). 

Los tamaños poblacionales efectivos (Ne) calculados son notoriamente bajos en 

la mayoría de los sitios de muestreo, y en otros tienden al infinito, y con intervalos de 

confianza exagerados. Probablemente estos valores se deben a un tamaño de muestra 

insuficiente para hacer los cálculos correspondientes, por lo tanto estos resultados los 

descartamos en la discusión. Los cálculos de Ne para cada una de las poblaciones o 

grupos que se detectaron en Geneland, fueron igualmente desproporcionados y por lo 

tanto con un bajo o nulo significado biológico.  

 

Tabla II. Variabilidad genética de C. yucatanicus en los sitios de muestreo de la Península 

Yucatán, México. Tamaño de muestra (N), riqueza de alelos (Na), Índice de diversidad 

de Shannon (I), heterocigocidad esperada (He), Índice de endogamia (F) y tamaño 

efectivo poblacional (Ne). Los sitios con número de muestra menor que cinco no se 

tuvieron en cuenta para el cálculo de Ne (n/a: sin dato). 

ID Localidad N Na F I He Ne 

1 Celestún suroeste 7 2.00 ± 0.26 -0.14 ± 0.06 0.41 ± 0.10 0.25 ± 0.07 0.8 (0.4-1.9) 

2 Celestún noreste 14 3.50 ± 0.56 -0.03 ± 0.05 0.72 ± 0.15 0.39 ± 0.08 92.0 (2.5-∞) 

3 El Palmar 9 3.50 ± 0.50 -0.25 ± 0.06 0.80 ± 0.12 0.45 ± 0.06 18 (2.4-∞) 

4 Sisal este 10 3.17 ± 0.31 -0.09 ± 0.05 0.76 ± 0.10 0.43 ± 0.06 ∞ (6.2-∞) 

5 Sisal oeste 11 3.33 ± 0.33 -0.15 ± 0.05 0.87 ± 0.15 0.49 ± 0.08 42.8 (1.4-∞) 

6 Chuburná 14 2.83 ± 0.31 -0.03 ± 0.07 0.66 ± 0.09 0.38 ± 0.05 ∞ (59.2-∞) 

7 Capilla 8 3.67 ± 0.84 0.09 ± 0.15 1.01 ± 0.23 0.55 ± 0.09 ∞ (38.2-∞) 

8 Chixchulub este 5 2.17 ± 0.31 0.06 ± 0.17 0.60 ± 0.16 0.38 ± 0.10 n/a 

9 San Benito 11 3.33 ± 0.49 0.03 ± 0.07 0.75 ± 0.13 0.42 ± 0.07 8.4 (1.1-∞) 

10 Xcambó sur 10 3.33 ± 0.49 -0.15 ± 0.06 0.99 ± 0.18 0.55 ± 0.09 10.7 (2.1-∞) 

11 Santa Clara 9 3.17 ± 0.40 -0.22 ± 0.06 0.88 ± 0.14 0.50 ± 0.07 ∞ (2.5-∞) 

12 Dzilam sur 9 2.83 ± 0.31 -0.15 ± 0.06 0.70 ± 0.11 0.41 ± 0.06 31.0 (1.5-∞) 

13 Ría Lagartos este 3 2.00 ± 0.37 -0.15 ± 0.03 0.49 ± 0.19 0.30 ± 0.11 n/a 

14 Ría Lagartos oeste 10 2.50 ± 0.43 -0.15 ± 0.04 0.50 ± 0.18 0.28 ± 0.11 10.2 (0.7-∞) 
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En general, la población con menos diversidad genética es la 4, que contiene los 

dos sitios de Ría Lagartos y en segundo lugar la población 1 que es la más occidental e 

incluye los sitios desde Celestún hasta Chuburná, al este del poblado de Progreso (Tabla 

III). Esto se cumple tanto para la riqueza alélica como para la heterocigosidad y el Índice 

de diversidad de Shannon (I). En cuanto al índice de endogamia (F), la población 1 fue 

donde más endogamia se estimó y luego la población 4.  

 

Tabla III. Resumen de la diversidad genética en las poblaciones de C. yucatanicus en la 

Península de Yucatán, México, identificadas en el Geneland, tamaño de muestra (N), 

riqueza de alelos (Na), Índice de diversidad de Shannon (I), heterocigocidad esperada 

(He) e Índice de endogamia (F). 

Población N Na F I He Ne 

1 (1-6) 65 4.17 ± 0.60 0.05 ± 0.03 0.81 ± 0.13 0.43 ± 0.07 1110.6 (46.3-∞) 

2 (1-9) 24 3.83 ± 0.79 0.10 ± 0.08 0.89 ± 0.19 0.48 ± 0.08 ∞ (38.8-∞) 

3 (10-12) 28 3.33 ± 0.49 0.11 ± 0.05 0.93 ± 0.16 0.52 ± 0.08 43.4 (13.9-∞) 

4 (13-14) 13 2.50 ± 0.43 0.07 ± 0.01 0.56 ± 0.19 0.31 ± 0.11 19.4 (1.8-∞) 

 

 

Estructura del paisaje y diversidad genética: nivel nodo 

Se propusieron 12 modelos para analizar la influencia de la estructura del paisaje 

y la fragmentación del hábitat sobre la diversidad genética (Tabla IV). De ellos, el modelo 

que prueba el efecto de la proporción de hábitat perturbado (CA2), y la diversidad de tipos 

de fragmentos (SDI) tienen cierta probabilidad de ser plausibles (2 < ΔAIC < 4). Sin 

embargo, tuvieron una baja probabilidad de que los datos puedan ser explicados a través 

de ellos (ΣwiCA2, SDI = 0.14), y las regresiones no son significativas. Los dos mejores 

modelos e igualmente competitivos (ΔAIC < 2) fueron aquellos que incluyeron la 

proporción de hábitat adecuado (CA1) y el índice de equitatividad o uniformidad de 

fragmentos (SEI). La probabilidad de que a través de ellos pueda explicarse la diversidad 

genética en los sitios de muestreo, medida por la He fue de 54% (ΣwiCA1, SEI = 0.54), 

aunque cada modelo por si sólo tienen pesos menores que 30%. El resto de los modelos 

no tuvieron buen desempeño, pues sus coeficientes de regresión son bajos y los valores 
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de p fueron mayores a 0.05. La proporción de hábitat adecuado (CA1) tiene un efecto 

positivo sobre la He (β = 0.1, He = 0.1CA1 - 0.5). Así mismo, la uniformidad de tipos de 

fragmento (SEI) en el paisaje está relacionada positivamente con la diversidad genética 

en los sitios de muestreo (β = 1.5; He = 1.5CA1 - 0.2). 

 

Tabla IV. Modelos planteados para examinar la relación entre la heterocigocidad 

esperada (He) de C. yucatanicus en la Península de Yucatán, México y las variables que 

describen la estructura y composición del paisaje tales como índice de equitatividad de 

Shannon (SEI), proporción de hábitat adecuado (CA1), índice de diversidad de 

fragmentos (SDI), proporción de hábitat perturbado (CA2), índice de riesgo por cercanía 

de los asentamientos humanos (PA), densidad de borde de los fragmentos de hábitat 

adecuado (ED1), promedio de índice de forma de los fragmentos de hábitat adecuado 

(MSI14), distancia a los asentamientos humanos (SA), cantidad de fragmentos de hábitat 

adecuado (NumP14) y promedio de tamaño de los fragmentos de hábitat adecuado 

(MedPS14). Los modelos plausibles se encuentran resaltados en negrita y están 

ordenados de menor a mayor según los valores de ΔAICc. N: número de observaciones, 

k: número de parámetros.  

Modelo N k logLik AIC AICc ΔAICc LIKAIC wi R R2 F p   

SEI 14 3 14.79 -23.59 -21.19 0.00 1.00 0.35 0.30 0.24 5.19 0.04 * 

CA1 14 3 14.19 -22.37 -19.97 1.22 0.54 0.19 0.24 0.18 3.76 0.04 * 

SDI 14 3 13.48 -20.97 -18.57 2.62 0.27 0.09 0.16 0.09 2.25 0.16 
 

CA2 14 3 12.82 -19.64 -17.24 3.95 0.14 0.05 0.07 0.00 0.96 0.35 
 

PA 14 3 12.44 -18.87 -16.47 4.72 0.09 0.03 0.02 -0.06 0.28 0.61 
 

ED 14 3 12.39 -18.79 -16.39 4.80 0.09 0.03 0.02 -0.07 0.20 0.66 
 

MSI14 14 3 12.33 -18.67 -16.27 4.92 0.09 0.03 0.01 -0.07 0.10 0.76 
 

log10(SA) 14 3 12.33 -18.66 -16.26 4.93 0.08 0.03 0.01 -0.08 0.09 0.77 
 

SC 14 3 12.30 -18.60 -16.20 4.99 0.08 0.03 0.00 -0.08 0.03 0.86 
 

CA14+PA 14 4 12.83 -17.66 -13.21 7.98 0.02 0.01 0.08 0.00 0.98 0.34 
 

CA14+MSI14 14 4 12.75 -17.50 -13.05 8.14 0.02 0.01 0.06 -0.01 0.83 0.38 
 

NumP14+MedPS14 14 4 12.33 -16.66 -12.21 8.98 0.01 0.00 0.01 -0.08 0.09 0.77   
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Distancias genéticas y resistencia del paisaje 

La diferenciación genética entre sitios de muestreo, medida por la FSTmod, está 

fuertemente relacionada con la distancia euclidiana entre ellos (R2 = 0.45, p = 0.001, 

Figura 5A). Encontramos una relación también significativa entre la FSTmod y la resistencia 

estimada que ofrece el paisaje al paso de los individuos entre los sitios, que es una 

medida de la conectividad del paisaje (p = 0.02, Figura 5B). Tanto la resistencia como la 

distancia euclidiana entre sitios tienen un efecto positivo sobre la FSTmod, aunque la 

primera variable mostró un coeficiente de regresión menor (R2 = 0.1). Es interesante 

destacar que en el primer rango de valores de resistencia del paisaje (3 < logResistencia 

> 5) parece haber una relación más fuerte entre esta y la FSTmod.  

 

 

Figura 5. Relación entre la diferenciación genética (FSTmod) y la distancia geográfica (A) 

así como de la FSTmod y la resistencia del paisaje (B) estimada para C. yucatanicus en la 

Península de Yucatán, México. Los valores corresponden a la modificación logarítmica 

de los datos. 
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DISCUSIÓN 

La diversidad genética en los sitios de muestreo fue en general menor (He < 0.50) 

que la encontrada en C. brunneicapillus (He ˃ 0.50) por Barr y colaboradores (2015). La 

diferencia se debe probablemente a que nosotros utilizamos menos loci microsatélites y 

a que son especies distintas. Sin embargo, la baja diversidad de C. yucatanicus podría 

ser reflejo de la distribución restringida y de poblaciones más bien pequeñas, con 

respecto a su conespecífico (Willi et al. 2006, 2007, Serrano-Rodríguez et al. 2017).  

Los sitios de Ría Lagartos y el suroeste de Celestún resultaron ser los menos 

diversos en cuanto a He, esto puede deberse a que constituyen los extremos de la 

distribución de la especie. Ambas poblaciones pueden estar aisladas del resto de las 

localidades muestreadas, lo cual pudiera derivar en un pequeño tamaño poblacional y 

puede estar ocurriendo un proceso de endogamia (Evans y Sheldon 2008). Los individuos 

que se encuentran al sureste de Celestún (Figura 1) están confinados a una península y 

separados del resto por el poblado de Celestún al oeste y al sur por Ría Celestún. Este 

sitio ha sido afectado por incendios ocasionales que pudieron provocar disminuciones en 

tamaño poblacional. No obstante, el análisis de estructura genética en Geneland agrupa 

este sitio con el resto de los lugares muestreados al este de Progreso. Es posible que no 

ha pasado suficiente tiempo para que ocurra una diferenciación y que sea un grupo con 

un origen común al de los sitios más cercanos. Por su parte, los individuos de C. 

yucatanicus de Ría Lagartos habitan sitios de vegetación secundaria con uso intensivo y 

constante para ganadería, y se encuentran separados del resto de los sitios por un área 

donde no existe matorral costero espinoso, sino que el manglar llega hasta la orilla de la 

costa.  

A priori se identificaron 14 sitios en los que habita C. yucatanicus a lo largo de 500 

km de vegetación de la costa norte de la Península de Yucatán. En estos sitios podemos 

encontrar fragmentos de matorral costero espinoso del complejo de vegetación de duna 

costera, los cuales tienen diferente grado de perturbación desde escaso hasta altamente 

perturbado por actividades humanas. Algunos de estos 14 sitios están separados por 

barreras geográficas como asentamientos humanos y por habitats que no son adecuados 
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para C. yucatanicus. En este estudio no encontramos evidencia genética para denominar 

como poblaciones los 14 sitios incluidos, y en su lugar proponemos la presencia de cuatro 

poblaciones genéticas. Una población generada a posteriori se constituye de individuos 

capturados en Celestún sureste (1), Celestún noroeste (2), El Palmar (3), Sisal este (4), 

Sisal oeste (5), y Chuburná (6); otro conjunto de individuos que comparten acervo 

genético fueron los de Capilla (7), Chixchulub este (8), San Benito (9), Xcambo sur (10); 

otra población que se sugiere es la conformada por individuos de Santa Clara (11), Dzilam 

sur (12), y la cuarta población incluye los individuos de los sitios Ria Lagartos este (13),  

y (14) Ria Lagartos oeste. 

La estructura genética de C. yucatanicus parece estar determinada principalmente 

por la distancia geográfica que separa las poblaciones y probablemente por el tiempo en 

el que surgieron las barreras físicas, como hábitats no adecuados o asentamientos 

humanos. Se encontró que la composición del paisaje ofrece resistencia al intercambio 

de individuos entre poblaciones y por lo tanto al intercambio genético entre las mismas. 

La disponibilidad de hábitat adecuado es sin dudas un factor importante, que determina 

no solo la distribución discontinua de la especie (Serrano-Rodríguez et al. 2017), sino la 

conectividad estructural y funcional del paisaje. La conectividad se puede definir como la 

capacidad del paisaje para facilitar los flujos biológicos (Taylor et al. 1993, Tischendorf y 

Fahrig 2000). En términos estructurales, la conectividad se refiere a los elementos que 

describen el paisaje como la densidad y la complejidad de los corredores (Beier y Noss 

1998), la distancia entre fragmentos y la permeabilidad de la matriz entre los hábitats 

(Antongiovanni y Metzger 2005). La conectividad funcional, por su parte, es más compleja 

y depende no solo de la estructura y composición del paisaje, sino de las características 

biológicas de la especie objetivo, como sus tasas de dispersión y movilidad y la capacidad 

de sobrevivir en los fragmentos de hábitat de destino y dejar descendencia (Sieving et al. 

1996, Uezu et al. 2005, Minor y Urban 2008). Mantener la conectividad es entonces 

esencial para permitir el movimiento natural de los animales entre los sitios, los cuales 

pueden ser críticos para facilitar el intercambio de material genético entre poblaciones 

aisladas. La variabilidad genética puede ser esencial a corto plazo para mitigar los 

posibles efectos nocivos de la depresión endogámica y, a largo plazo, para permitir que 
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las especies se adapten y evolucionen a condiciones ambientales cambiantes (Crooks y 

Sanjayan 2006).  

De las cuatro poblaciones que sugerimos con base en los análisis de 

agrupamiento, la de Ría Lagartos es la más definida y aislada. La distancia geográfica 

entre este grupo y el resto de las poblaciones, unido a bajos valores de He, indican que 

tiene alta posibilidad de perder la variación a través de la deriva genética, y puede ser 

vulnerable a la endogamia (Frankham et al. 2002, Hedrick 2005, Keyghobadi 2007). Cabe 

destacar que esa zona es históricamente más vulnerable a huracanes (García Acosta 

2002), lo que puede ser una amenaza más para la permanencia de la especie. Estos 

eventos podrían conllevar a una disminución de los tamaños poblacionales, y por lo tanto 

esta población pudieran haber estado sometida a cuello de botella y pérdida de diversidad 

genética, que no se ha podido recuperar por falta de conectividad.  

Los asentamientos humanos altamente poblados en la costa como Progreso 

constituyen barreras para los individuos y en consecuencia para el flujo de genes en C. 

yucatanicus, lo cual pudiera tener implicaciones para la perdurabilidad de las poblaciones 

a largo plazo. Este elemento antrópico del paisaje parece ser el factor que delimita el 

grupo 1 del resto de las poblaciones. No obstante, independientemente del tamaño de 

los asentamientos humanos, la ubicación y el entorno de las mismas parece influir en la 

estructura de las poblaciones de C. yucatanicus. Los poblados costeros de San Bruno y 

San Benito son pequeños, con población total de 45 y 61 personas respectivamente 

(INEGI, 2011), y parece que ofrecen resistencia al flujo de individuos entre los sitios de 

la población 2 y 4. Esto puede deberse además a la ubicación de la Laguna Rosada, al 

sur de estos poblados, que también podrían limitar la conectividad entre estos sitios, al 

sumar ambos efectos. Se ha demostrado que la urbanización es un factor importante en 

el aislamiento entre parches de hábitat en otras especies de aves y mamíferos, lo cual 

provoca una fuerte estructura genética (Lindsay et al. 2008, Delaney et al. 2011). 

Los elementos antes mencionados aunados a la baja capacidad de dispersión de 

la especie (Armiger 2014), agravan la situación de conectividad funcional entre las 

poblaciones remanentes registradas en este estudio. Esto ha sido comprobado en 

especies de aves con menores tasas movilidad (Braunisch et al. 2010). Las especies del 
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género se caracterizan por tener bajas tasas de dispersión y poca o nula movilidad a 

través de grandes distancias (Preston y Kamada 2012, Kamada y Preston 2013). Por otro 

lado, se ha reportado que los hijos pueden quedarse en los territorios de los padres 

ayudando cooperativamente a criar a sus hermanos (Armiger 2017), en vez de buscar 

nuevos territorios. Aunque esta conducta parece ser menos frecuente, influye en la poca 

movilidad de los individuos. Armiger (2014), observó que el 9-27% de los grupos son de 

tres o más integrantes, lo que indicaba reproducción cooperativa ocasional.  

Campylorhynchus yucatanicus es una especie que está confinada a una estrecha 

franja costera al norte de la Península de Yucatán, y pueden presentar abundancias 

relativas puntualmente altas. Los individuos pueden encontrarse forrajeando en las 

proximidades de casas y poblados costeros (del Hoyo et al. 2005), lo que podría indicar 

cierta tolerancia a la presencia humana. Las áreas que usan los individuos próximos a 

casas de poblados son jardines, patios o solares que conservan elementos de la 

vegetación adecuada, y con estructura vegetal que el ave puede usar como recursos. Sin 

embargo, hay que analizar estos procesos desde una escala más amplia para entender 

el efecto real de los disturbios sobre las poblaciones, y no sobre los individuos. Nosotros 

encontramos diversidad genética relativamente baja en los sitios costeros cercanos a 

asentamientos humanos, por ejemplo en Chuburná y Chixchulub este. Pudiera ser útil 

para la conservación de la especie investigar cómo los factores de estrés afectan el 

tiempo que emplean en la alimentación y los procesos que intervienen en la tasa de 

reproducción en estos sitios entre otros componentes de la adecuación (Blumstein et al. 

2005). 

Existen poblaciones de C. yucatanicus establecidas en hábitats con algún grado 

de perturbación, como los terrenos ganaderos de Ría Lagartos que mantienen una 

estructura vegetal similar a su hábitat natural. Sin embargo, estas poblaciones tienen 

bajos índices de diversidad genética, que podrían estar relacionados con depresión por 

endogamia. Este estudio es un claro ejemplo de la importancia de las técnicas 

moleculares, útiles para encontrar patrones y características de la población que reflejan 

directamente su estado de conservación y sus potencialidades de subsistir a largo plazo 

(Mills 2007). La combinación de métodos moleculares en la investigación ecológica es 
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entonces fundamental para encontrar patrones espaciales más certeros de respuestas 

de las especies ante disturbios, siendo cada vez más frecuente su uso en la literatura 

(Haig et al. 2011, Manel y Holderegger 2013, DiLeo y Wagner 2016). Ciertos parámetros 

poblacionales y conductuales pueden ser engañosos del estado de conservación de las 

especies. Por ejemplo, la abundancia no siempre es un buen indicador de la salud de las 

poblaciones, sobre todo en aquellas que se podrían identificar como sumidero (Donovan 

et al. 1995). Por otro lado, los sitios perturbados o que están cercanos a los 

asentamientos humanos están más expuestos a enfermedades y alto índice de 

depredación por animales introducidos.  

La relación de la diversidad genética con la proporción de hábitat adecuado y la 

configuración del paisaje actual identificada en este estudio fue significativa. El análisis 

de las relaciones en dos niveles diferentes, nodos y matriz, nos permitió deslindar el 

efecto de la cantidad de hábitat y la fragmentación. Se recomienda que en investigaciones 

futuras se incorporen variables que describan el cambio de la configuración del paisaje 

en el tiempo, y agregar como método analítico las matrices de confusión para desligar 

ambos efectos (DiLeo y Wagner 2016). El factor histórico es importante para entender 

cómo se comportan los patrones de variación genética en el espacio geográfico (Pavlacky 

et al. 2009). Es posible que ciertas poblaciones hayan estado aisladas y tengan una 

diversidad genética históricamente baja. Para tratar de responder estas preguntas 

podrían ser útiles los especímenes depositados en colecciones. Sin embargo, en los 

museos y colecciones no hay suficiente representatividad de los diferentes sitios, 

contando con que se pueda extraer suficiente ADN para analizar estos aspectos. 

Este es el primer estudio sobre la variabilidad y estructura genética de las 

poblaciones de esta especie de ave endémica, por lo cual no tenemos datos históricos 

para poder comparar. Es un hecho que el desarrollo urbano en la costa ha crecido de 

manera considerable y es precisamente el hábitat característico de la especie uno de los 

más afectados (Herrera et al. 2004). Este proceso no solo ha disminuido la cantidad de 

hábitat adecuado, que tiene una relación fuerte con su diversidad genética, sino que lo 

ha constreñido a fragmentos cada vez más reducidos y aislados. Si bien estos procesos 

son relativamente recientes, hemos encontrado indicios de una estructura genética a 
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partir de la cual se pueden establecer programas de manejo de las poblaciones y sus 

háitats, y así evitar la desaparición de esta especie. Tenemos conocimiento de 

extinciones locales, por ejemplo en Isla Arena y la costa sur, donde hubo reportes 

históricos (base datos del Gbif), y ahora no se encuentran individuos de esta ave 

endémica debido a la trasformación del hábitat. Si bien los procesos de extinción y 

colonización suceden en los ecosistemas naturales y favorecen los procesos evolutivos, 

cuando los factores que lo provocan son fenómenos antrópicos, es difícil recuperar la 

biodiversidad por sí mismos (Chacea y Walsh. 2006). Se necesita recabar información 

de este tipo para implementar las estrategias de manejo adecuadas y enfocar los 

recursos de mejor manera.  

Implicaciones para la conservación 

Identificar prioridades constituye uno de los mayores retos en la biología de la 

conservación de la biodiversidad en todos sus niveles (ecosistema, especies y genes). 

Surgen entonces tres preguntas fundamentales: ¿qué conservar? ¿dónde concentrar los 

esfuerzos? ¿cómo hacer para conservarlos? En este estudio reunimos elementos para 

responder estas inquietudes en torno a la conservación de C. yucatanicus. Los resultados 

obtenidos permiten identificar poblaciones focales, que deben ser prioridades para 

administradores y tomadores de decisiones en los planes de manejo. Por ejemplo, las 

poblaciones 4 y 1 que tienen menor diversidad genética, requieren mayor atención, lo 

cual es contradictorio, pues son las más cercanas a las Reservas de la Biósfera Ría 

Lagartos y Ría Celestún, respectivamente. Esto podría reflejar que las estrategias de 

protección dentro de las áreas naturales protegidas (ANP) no son suficientes y que no se 

concibe la conservación de C. yucatanicus solamente dentro de las ANP. Urge diseñar 

planes de manejo enfocados a mejorar la conectividad de los paisajes dentro y fuera de 

las ANPs (Íñigo-Elías y Hoeflich 2003, Martínez-Morales et al., 2013) en la costa norte de 

la Península de Yucatán, con vistas a mantener la funcionalidad de los ecosistemas y su 

diversidad.  

La población 3 con mayor diversidad genética, que incluye los individuos 

capturados en Xcambo sur, Santa Clara y Dzilam sur, constituye el mayor reservorio 

genético de la especie, y por lo tanto un elemento clave en la conservación de la misma. 



 

90 

 

La protección de los hábitats adecuados en estos sitios es elemental para mantener la 

variabilidad genética de la especie y puede ser el punto de partida para implementar 

estrategias de conexión funcional del paisaje en la Península. Además, los individuos de 

esta población podrían ser la mejor opción en caso de necesitar programas de 

translocación futuros con el objetivo de aumentar la variabilidad genética en lugares que 

lo requieran (Bouzat et al. 2009). En caso extremo, esto podría ser una solución para 

reducir el riesgo de depresión por endogamia y restablecer la variabilidad genética de las 

poblaciones favoreciendo la persistencia de la especie a largo plazo (Keller y Waller 2002, 

Frankham 2010). 

La planificación del manejo de paisajes para las especies de interés requiere un 

conocimiento detallado de la disponibilidad de hábitat adecuado en cada sitio y de la 

permeabilidad de la matriz entre ellos (Fahrig 2001, 2002). Identificar y ubicar los 

elementos en el paisaje que están actuando como barreras y corredores es fundamental 

para dicha planificación (Balkenhol y Waits 2009). Esta información debe 

complementarse con los patrones de movimiento de los individuos y las estimaciones de 

flujo genético entre las poblaciones de especies focales para diseñar estrategias de 

conservación dirigidas a mantener la conectividad original entre ellas (Minor y Urban 

2008). En este estudio hemos identificado los principales elementos que pueden estar 

actuando como barreras entre las poblaciones de C. yucatanicus encontradas, entre los 

que se encuentran la ciudad de Progreso. Estos elementos deben considerarse en 

planificación urbana y organización territorial para la construcción de infraestructura en la 

costa (Pascual-Hortal y Saura 2007). Por ejemplo, se deben conservar franjas de matorral 

costero original entre la costa y las lagunas internas o saladares. Una alternativa loable 

sería fomentar en las personas una cultura de jardines y patios verdes, donde se 

conserven elementos del hábitat original en vez de suelos arenosos desnudos. Estos 

elementos en el paisaje podrían funcionar como corredores para estas aves. 

Se ha constatado que las áreas ganaderas similares a algunos ranchos de Ría 

Lagartos pueden sostener poblaciones de C. yucatanicus, mientras mantengan gran 

proporción de elementos del paisaje original. Fomentar una ganadería amigable con el 

ambiente (Bernuésa et al. 2011) podría ser una alternativa para los ranchos más 
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perturbados en la Península. Además, sería útil impulsar otras formas de subsistencia 

económica en las comunidades aledañas a la distribución de la especie, como turismo 

de naturaleza, orientados a la observación de aves y el senderismo. De esta manera, las 

personas se involucran directamente en la conservación de la especie y sus hábitats. 

Nuestros resultados indican que existe una presión antrópica sobre el hábitat y las 

poblaciones de C. yucatanicus, lo cual es más grave si se tiene en cuenta su distribución 

restringida que las hace más vulnerables. Esta información debe ser utilizada para revisar 

el estado de conservación de la especie a nivel global, que es subestimada 

probablemente por la falta de información que se tiene hasta el momento (UICN, 2015). 

Nuestros resultados apuntan a que la especie se encuentra en la categoría “En peligro”, 

como sugiere la SEMARNAT (2010). El hábitat de la especie está fragmentado y las 

amenazas son las mismas en casi la totalidad de la distribución, pudiendo encontrarse 

solamente cuatro subpoblaciones, lo cual corresponde a uno de los criterios de la UICN 

(UICN 2012) para ubicar a la especie en la categoría antes propuesta (Criterio B-1-a). 

Adicionalmente, proponemos incluir a C. yucatanicus en el Programa de Recuperación 

de Especies en Riesgo (PROCER) de México. Este programa no ha incorporado hasta el 

momento ninguna especie que permita proteger el hábitat de matorral costero y por ende, 

todas las especies que alberga. Estas medidas son necesarias para definir el estado de 

conservación de C. yucatanicus y favorecer la recaudación de recursos para la 

investigación y manejo de la especie y sus hábitats. 
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Suplemento 1. Se muestra como ejemplo la parcela 13, resultado de un área buffer de 

dos km alrededor de los individuos colectados. En cada parcela se calcularon las 

variables que describen composición y estructura del paisaje tomando en cuenta cuatro 

categorías: (1) hábitat adecuado conservado, (2) hábitat perturbado, (3) hábitat no 

adecuado, (4) vegetación secundaria de hábitat adecuado con alguna intervención 

humana. 
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CONCLUSIONES GENERALES 

- La temperatura media del mes más frío y el coeficiente de variación de la precipitación 

anual resultaron ser las variables que más contribuyeron a los modelos de 

distribución potencial de C. yucatanicus. Estas variables están estrechamente 

relacionadas con la disponibilidad de recursos y la distribución de matorral costero 

espinoso del complejo de vegetación de dunas, que constituye el hábitat adecuado 

para esta especie.  

 

- Campylorhynchus yucatanicus mostró un área de distribución potencial y un nicho 

climático más restringido que sus conespecíficos. Estos patrones son característicos 

de especies hábitats especialistas, las cuales dependen de un tipo de vegetación que 

les proporciona las condiciones adecuadas para su subsistencia a largo plazo.  

 
- La distribución potencial de C. yucatanicus es de aproximadamente 2 711 Km2, 2% 

del área total de la Península de Yucatán. De esta área, solo el 27% está protegida 

con categoría de Reserva de la Biosfera y sólo el 10% corresponde a áreas núcleo 

de conservación, con restricciones de uso de suelo y protección relativamente 

efectiva. 

 
- La diversidad genética de C. yucatanicus está fuertemente relacionada con la 

disponibilidad de hábitat adecuado y las poblaciones que habitan sitios perturbados 

son menos diversas que las que viven en sitios conservados. Se estiman cuatro 

poblaciones genéticas y la estructura de las mismas, sugiere que los asentamientos 

humanos en la costa representan barreras en determinado contexto geográfico.    

 
- La población de Río Lagartos es la menos diversa y su aislamiento parece ser más 

antiguo. Esta población podría ser la más vulnerable y su subsistencia a largo plazo 

podría verse afectada.   

 
- La información recabada puede utilizarse para establecer estrategias de manejo y 

sugieren que la especie se encuentra en un estado de conservación más delicado 

del que hasta ahora se había descrito por la UICN. Consideramos que C. yucatanicus 
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debe cambiarse a la categoría “En peligro” de la UICN. Los criterios que apoyan estas 

consideraciones son la distribución de la especie, la conectividad del paisaje entre 

poblaciones, y las presiones a las que se encuentra la especie a lo largo de toda su 

distribución.   

 

RECOMENDACIONES  

- Preparar una propuesta con la información obtenida para definir una nueva categoría 

de amenaza a la UICN.  

- Incrementar la vigilancia en las áreas naturales protegidas y restringir la explotación 

de recursos y uso de suelo por el humano a las actividades permitidas en estas 

zonas, según su categoría de manejo y conservación. 

- Fomentar una ganadería amigable con el ambiente similar a la que se desarrolla en 

algunos ranchos de Ría Lagartos, en la que se mantienen gran proporción de 

elementos del paisaje original. 

- Promover en la costa de la Península una cultura de patios y jardines verdes que 

utilicen elementos propios de la vegetación original, en vez de suelos arenosos 

desnudos.  

- Replantear los planes de manejo de las áreas protegidas con vistas a mejorar la 

conectividad de los paisajes y mantener la funcionalidad de los ecosistemas y su 

diversidad en todos los niveles.  

- Implementar estrategias de conservación que incluyan las áreas que están fuera del 

rango de protección estatal o federal.  

- Impulsar programas de turismo de naturaleza en las comunidades, enfocados a la 

observación de aves y el senderismo. 
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ANEXOS 

Anexo 1. Artículo en preparación sobre dimorfismo sexual en C. yucatanicus (Aves, 

Trogloditydae) en la Península de Yucatán, México y un método para determinar sexo en 

el campo. 

Dimorfismo críptico en una especie endémica y amenazada (Campylorhynchus 

yucatanicus: Troglodytidae): un método sencillo para determinar el sexo 

 

INTRODUCCIÓN 

En muchas especies de paseriformes el sexo puede determinarse basándose en 

la vocalización (Roper 2005), el plumaje (Lima Rezende y Caparroz 2016), el tamaño o 

las características de las estructuras externas como la presencia de parche de cría en 

algunas especies y la protuberancia cloacal (Pyle 1997). Sin embargo, a menudo es 

imposible determinar el sexo de las especies sexualmente monocromáticas fuera de la 

temporada de cría. Antiguamente los investigadores estaban obligados a sacrificar a los 

individuos si necesitaban saber el sexo de una especie monocromática y usaban 

inspección directa de las gónadas (Bailey 1953, Wingfield y Farner 1976). Actualmente 

métodos alternativos como laparoscopía o técnicas genéticas están disponibles para 

determinar el sexo de los individuos (Maron y Myers 1984). La laparoscopía parece tener 

poco o ningún efecto en la salud física y el comportamiento de las aves, si se hace 

correctamente (Piper y Wiley 1991). Sin embargo, las normas para realizar laparoscopía 

se han vuelto más estrictas y requieren de equipos especializados que dificultan la 

realización en el campo (Fair et al. 2010).  

Las aves se pueden sexar empleando marcadores moleculares para amplificar 

fragmentos del gen CHD en el cromosoma W y Z de las aves (Griffiths et al., 1998, Jensen 

et al., 2003). A diferencia de los humanos, los machos de las aves son homogaméticas, 

por lo tanto cuando se amplifican a través de la reacción en cadena de la polimerasa 

(PCR) y se ven usando electroforesis en gel, los machos muestran solo una banda porque 

ambos intrones son del mismo tamaño (ZZ). Las hembras, por otro lado, son el sexo 

heterogamético y muestran dos bandas (WZ). Este método simplificado solo funciona en 
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aquellas especies con diferentes tamaños de intrón; sin embargo, hay métodos 

alternativos disponibles que se pueden usar en otros casos (Han et al. 2009). Aunque las 

técnicas moleculares son confiables, no siempre están al alcance de los investigadores, 

requieren de laboratorios especializados, capacitación y suelen ser costosos. De ahí la 

importancia de encontrar alternativas menos costosas e invasivas para la determinación 

del sexo, especialmente en aquellas especies de interés para la conservación.  

Diversas familias dentro de los paseriformes presentan dimorfismo sexual evidente 

(del Hoyo et al. 2016). Sin embargo, en la familia Trogloditydae, la mayoría de las 

especies poseen plumaje crítico y no presentan diferencias entre hembras y machos, 

excepto por sutiles diferencias de tamaño (Brewer y MacKay 2001). Campylorhynchus 

yucatanicus es una de las especies monocromáticas de la familia, en la que no se puede 

diferenciar hembras de machos hasta el momento. Esta ave es endémica local de la 

Península de Yucatán. La identificación del sexo de las aves es importante no solo en la 

ecología del comportamiento sino también en la biología evolutiva, la genética y la 

biología de la conservación (Ito et al. 2013), especialmente para las especies en peligro 

como C. yucatanicus. Es por eso que nos hemos propuesto como objetivo identificar un 

método basado en las mediciones de las estructuras externas que nos permitan clasificar 

el sexo de los individuos en el campo.   

 

MÉTODOLOGÍA 

El estudio se llevó a cabo a lo largo de la línea de costa comprendida entre las 

localidades de Celestún y Ría Lagartos en el estado de Yucatán, México, durante el 2015 

y el 2016. Se trabajó en 14 localidades localizadas de manera más o menos uniforme en 

la distribución de la especie: (1) Celestún sureste, (2) Celestún noroeste, (3) El Palmar, 

(4) Sisal este, (5) Sisal oeste, (6) Chuburná, (7) Capilla, (8) Chixchulub este, (9) San 

Benito, (10) Xcambo sur, (11) Santa Clara, (12) Dzilam sur, (13) Ría Lagartos este y (14) 

Ría Lagartos oeste. Las capturas se realizaron con ayuda de una bocina que reproducía 

el canto de un conespecífico. Los individuos fueron capturados con redes de niebla y 

marcados con una combinación única de anillos de colores, para evitar pseudoréplicas. 

Se tomó entre 2-3µl de sangre de cada uno de los individuos de la vena braquial utilizando 
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una aguja fina y un capilar con heparina. La sangre se colectó en tubos con solución 

K3EDTA al 15% y se conservaron congeladas a -20°C hasta su procesamiento en el 

laboratorio. El acceso a las áreas protegidas y las colectas se realizaron con autorización 

de los permisos SGPA/DGVS/06821/14 y SGPA/DGVS/007765/15 de la SEMARNAT 

(Secretaría de Medio Ambiente y Recursos Naturales) y del SEDUMA (Secretaría de 

Desarrollo Urbano y Medio Ambiente) con oficio VI/0645/2015.     

Se capturaron en total 181 individuos de los cuales solo se incluyen en este estudio 

141, ya que no se pudo extraer ADN del resto de las muestras. De cada uno de los 

individuos se anotaron las medidas corporales de las estructuras externas como ala, 

tarso, pico. Las variables que se tuvieron en cuenta se muestran en la tabla 1. Se 

determinó el sexo empleando el set de primers 1237L (5'-GAGAAACTGTGCAAAACAG-

3') / 1272H (5'-TCCAGAATATCTTCTGCTCC-3') (Kahn et al. 1998). Para la amplificación 

se empleó una mezcla de 1uL de ADN, 3uL de Taq DNA Polimerasa, 2.7uL de agua y 

0.3uL de primer, para un volumen final de 6uL. En cada reacción hubo un 

precalentamiento de 94°C por 3 min y se realizaron 39 ciclos con los siguientes pasos: 

desnaturalización a 94°C por 1 min, alineamiento a 57.6°C por 1 min y extensión a 72°C 

por 1 min. Luego de la extensión de las cadenas se mantuvo una temperatura de 72°C 

por 10 min y se dejaba enfriar hasta 10°C. Los productos de las PCRs se visualizaron en 

geles de agarosa de 1.5%, a través de una corrida electroforética con 70V y 1 hora con 

20 min de duración. La clasificación se realizó a través de la visualización de las bandas 

en los geles de agarosa. Un segundo criterio para corroborar la clasificación fue la 

presencia del parche de cría en las hembras durante la época de cría (Armiger 2014). 

Nosotros comprobamos que los machos de esta especie no presentan parche de cría a 

través de la exploración directa de las gónadas de dos individuos que fueron sacrificados 

y depositados en la colección de El Colegio de la Frontera Sur (Ecosur), Unidad 

Chetumal.  

Evaluamos la normalidad de los datos y homogeneidad de varianza y se realizó 

una comparación de medias no parámetrica U-Mann Whitney para explorar diferencias 

de las medidas de las estructuras entre sexos. El porcentaje de dimorfismo sexual se 

calculó con la fórmula: ((Xf - Xm)/Xm)*100, donde Xm es el promedio de las medidas de los 

machos y Xf el de las hembras (Jiménez et al. 2016). Con el objetivo de encontrar un 
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método para sexar esta especie que pueda implementarse en el campo sin necesidad de 

técnicas moleculares, aplicamos un análisis de función discriminante en el paquete 

estadístico SPSS. Se utilizaron las medidas de 121 individuos para crear la función 

discriminante, y reservamos los valores de 20 individuos para evaluar la función. 

 

RESULTADOS 

A través de técnicas moleculares identificamos 75 machos y 66 hembras. La tabla 

I muestra los estadísticos descriptivos de las variables utilizadas para caracterizar las 

estructuras externas en ambos sexos. En general, los machos son significativamente más 

grandes que las hembras, teniendo en cuenta las medias de las variables. Se encontraron 

diferencias significativas en todas las medidas aplicando una prueba no paramétrica U-

Mann Whitney, ya que los datos no se ajustaban a una distribución normal y no 

presentaban homogeneidad de varianza. Las variables que mostraron mayores 

diferencias entre sexos fueron el peso, el largo y alto del pico desde las narinas, así como 

la longitud del pico medido desde la base con el culmen expuesto. 

Las distribuciones de los valores en ambos sexos para todas las variables tuvieron 

cierto solapamiento, aun cuando hay diferencias significativas (Figura 2). Por lo tanto, no 

es posible determinar el sexo con la medición de cada una de las variables por sí solas. 

El análisis de funciones discriminantes ayudó a desechar las variables que menos 

permitían distinguir entre sexos. Las más importantes para sexar a esta especie son la 

longitud del ala, el peso, la longitud del tarso y el alto del pico, en ese orden según sus 

coeficientes canónicos. El 98.2% de los casos originalmente clasificados fueron 

correctamente agrupados. Las siguientes funciones discriminantes permiten clasificar 

nuevos casos, eligiendo el sexo que corresponde al mayor coeficiente al aplicar ambas 

fórmulas: 

 

La validación de las funciones discriminantes fue óptima, porque se clasificaron 

correctamente los 20 individuos que reservamos para la evaluación de la función.  

ADf = -1639.026 + (3.351 x Peso) + (24.574 x Longitud ala) + (35.488 x Longitud tarso) + (59.803 x Alto pico) 

 

ADm = -1431.072 + (2.32 x Peso) + (23.147 x Longitud ala) + (33.863 x Longitud tarso) + (55.114 x Alto pico) 
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Tabla I. Estadística descriptiva de las variables utilizadas para diferenciar hembras y 

machos de C. yucatanicus y dimorfismo sexual. 

  Sexo n Media SD Min Max 
% 

dimorfismo 

U-Mann 

Whitney 
p 

Peso (g) M 75 36.8 2.2 30.0 41.0 
14.79 171.5 0.001 

  F 64 32.1 2.1 28.0 39.0 

Longitud del ala (mm) M 75 75.4 1.6 71.0 79.0 
6.75 67.5 0.001 

  F 63 70.6 1.9 67.0 77.0 

Longitud del cola (mm) M 66 73.4 2.4 69.0 79.0 
5.55 440.5 0.001 

  F 56 69.5 3.0 62.0 77.0 

Longitud del tarso (mm) M 75 27.10 0.90 24.80 29.50 
5.59 234.5 0.001 

  F 65 25.70 0.70 23.05 27.10 

Longitud del uña (mm) M 74 8.25 0.30 7.05 8.80 
3.41 925.5 0.001 

  F 65 7.95 0.45 6.90 8.80 

Largo del pico desde narinas (mm) M 74 19.50 1.05 16.45 21.80 
8.44 487.0 0.001 

  F 65 17.95 0.95 14.80 19.90 

Ancho del pico (mm) M 72 4.70 0.25 4.20 5.45 
4.07 925.0 0.001 

  F 65 4.55 0.25 4.00 5.70 

Alto del pico (mm) M 72 5.65 0.25 4.55 6.30 
8.73 188.5 0.001 

  F 65 5.20 0.25 4.50 6.30 

Largo del pico desde la base (mm) M 73 26.95 1.35 23.45 30.55 
8.24 365.0 0.001 

  F 65 24.90 1.15 21.10 27.45 

Largo del pico más cráneo (mm) M 74 53.35 1.35 49.25 56.60 
6.03 197.5 0.001 

  F 65 50.30 1.25 46.40 53.50 

Longitud del cuerpo (mm) M 64 189 31 19 230 
6.92 326.0 0.001 

  F 58 177 30 18 195 
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Figura 2. Distribución de las frecuencias de valores para las variables usadas en el 

análisis de discriminante para la clasificación del sexo en individuos machos (azul) y 

hembras (verde) de C. yucatanicus. 

 

DISCUSIÓN 

El dimorfismo sexual es común en las aves y se refleja muchas veces en las 

características del plumaje y el tamaño (Temeles 2000, Dunn et al. 2001, Blondel et al. 

2002). Se han propuesto varias hipótesis para explicar el origen del dimorfismo y su 

permanencia en la evolución. Desde Darwin (1871) las diferencias entre los sexos se 

atribuyen principalmente a la selección sexual en sus dos formas: competencia entre 

machos (selección intrasexual) y selección de un sexo por otro (selección intersexual) 

(Lima Rezende y Caparroz 2016). Los factores importantes que pueden determinar las 

diferencias entre sexo son el sistema de apareamiento social, el nivel de competencia de 

los espermatozoides y el patrón de cuidado parental (Darwin 1871, Dunn et al. 2001, 

2015). Aunque la selección sexual es la explicación más común para el dicromatismo 

sexual en las aves, los factores ecológicos también pueden desempeñar un papel 

(Badyaev y Hill 2003). 

Las descripciones de las especies del género Campylorhynchus indican que en 

especies hermanas las hembras suelen ser más pequeñas en promedio (Ridgway 1904; 

Selander 1964; Campylorhynchus rufinucha, Bradley & Mennill 2011). Armiger (2014) 

indicó que las hembras de C. yucatanicus eran más pequeñas y eran las únicas que 
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presentaban parche de incubación durante la época de cría, participando en mayor 

medida en la incubación de los huevos. En este estudio se encontraron diferencias de 

tamaño significativas entre los machos y las hembras de C. yucatanicus, lo que resulta 

en dimorfismo sexual. Los machos son generalmente más grandes que las hembras en 

la mayoría de las especies de aves (Pyle 1997), aunque en algunos casos las hembras 

son más grandes que los machos, como algunos colibríes y aves rapaces (Temeles 2000, 

Stiles et al. 2005). Se han utilizado diferentes hipótesis para explicar el dimorfismo del 

tamaño sexual, pero las principales en aves paserinas están relacionadas con la 

selección sexual (Darwin 1871, Hedrick & Temeles 1989, Andersson y Iwasa 1996, 

Blondel et al. 2002) y mecanismos ecológicos, como la competencia por los recursos, lo 

que puede dar lugar a diferencias entre sexo en el uso del hábitat y la segregación de 

nicho (Hedrick y Temeles 1989, Shine 1989, Blondel et al. 2002). Nosotros atribuimos las 

diferencias entre sexos de C. yucatanicus a la competencia intrasexual entre las machos 

por defensa de territorio, estatus social para el apareamiento apareamiento.  

Se ha descrito que las especies con reproducción cooperativa presentan menos 

dimorfismo que las no cooperativas (Hauber y Lacey 2005, Rubenstein y Lovette 2009). 

En estos casos, las hembras pueden adquirir rasgos que mejoran el éxito reproductivo a 

través de la competencia intrasexual entre hembras, lo que resulta en un plumaje más 

elaborado en las hembras o un mayor tamaño del cuerpo y un menor grado de dimorfismo 

sexual (Hauber y Lacey 2005, Clutton-Brock 2009, Dale et al. 2015). Campylorhynchus 

yucatanicus, una especie monocromática y con dimorfismo sexual críptico, manifiesta 

reproducción cooperativa ocasional (Arminger 2014). Sin embargo, en este estudio 

definimos un método sencillo para diferenciar el sexo con una función discriminante.  

En este estudio se caracterizó el dimorfismo sexual en C. yucatanicus y se identificó un 

método efectivo para diferenciar hembras y machos en el campo. Estos resultados son 

el punto de partida para investigaciones sobre demografía, proporción de sexos en las 

poblaciones, y análisis de patrones de dispersión diferencial. 
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Anexo 2. Carta de aceptación del artículo correspondiente al Capítulo II. 
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Anexo 3. Carta de aceptación del artículo correspondiente al Capítulo III y primera hoja 

del artículo publicado. 
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Anexo 4. Extracción de ADN de sangre Campylorhynchus yucatanicus con el método de 

lisis celular/Fenol-cloroformo-alcoholisoamílico modificado.  

 

Día 1 

- Se tomó una pequeña porción de sangre en un tubo usando un isopo, y se duplicó 

la muestra con lo que quedaba de sangre en el isopo. 

- Se agregó 360 μl de EDTA al 0.5% (pH=8.0); 19μl de SDS al 10%; 25μl de Tris HCl 

a 0.1M (pH=8.0) y 15μl de Proteinasa K 10mg/ml. 

- Se agita en vortex 20 seg. 

- Se encuban 2 horas en baño de María moviendo cada 15 minutos a 45°C. 

- Se dejan enfriar por 5 minutos 

- Se adiciona 2.2 μl de ARNasa y se encuba 1 hora a 37°C  

- Se agrega 400 μl de acetato de amonio y se pasan al vortex por 20 seg. 

- Se centrifuga 5 minutos a 13 000 rpm 

- Se añaden 600 μl de alcohol en tubos nuevos y a esto se le adicionan 600 μl de 

sobrenadante de la muestra. 

- Se mezcla suavemente y se deja en congelador por dos días a -20°C 

Día 3 

- Se centrifugan las muestras durante 20 minutos a 13 000 rpm 

- Se retira el alcohol con cuidado de no tirar el botón de ADN 

- Se añade 200 μl de alcohol etílico al 80% y se deja 2 min para que reinicie la 

rehidratación 

- Se centrifugan durante 5 min a 13 000 

- Se retira el alcohol, se destapan y centrifugan 5 min en micro-centrífuga de vacío 

(concentrados de ADN). 

- Se agregan 30 μl de agua esterilizada para que se hidrate el ADN para que se 

hidrate, hasta que desaparezca el botón. 

 

 


