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RESUMEN  

Las selvas tropicales son de los ecosistemas mayormente afectados por actividades 
antropogénicas, lo que ha dado como resultado la modificación del hábitat de muchas especies de 
especies de plantas y animales. Por tanto, es crucial entender como los cambios en el ambiente 
afectan a las especies y entonces proponer estrategias de conservación. La alteración del hábitat 
puede llevar a la fragmentación y aislamiento de las poblaciones, así como cambios en caracteres 
fenotípicos y en la variación genética poblacional. A pesar de la gran diversidad biológica de las 
regiones tropicales, la mayoría de los estudios para entender los efectos de las modificaciones del 
hábitat se han realizado con especies de zonas templadas. Entre los vertebrados, los anfibios es el 
grupo menos estudiado. En el presente trabajo, se evaluó la respuesta de dos especies de ranas 
arborícolas (Agalychnis callidryas y Dendropsophus ebraccatus) a las modificaciones de su 
hábitat en la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT) y en el Parque Ecológico Jaguaroundi 
(PEJ). Particularmente, se evaluó el grado de perturbación del hábitat sobre la talla, la condición 
corporal (índice de masa escalada) y los niveles de asimetría fluctuante (AF) en tibia y fémur 
para cada especie. Se evaluó también la variación genética dentro y entre las poblaciones 
remanentes, utilizando cinco loci de microsatélites. En total, se obtuvieron muestras de 11 sitios 
de la RBLT y tres del PEJ. Los sitios se clasificaron en cuatro categorías de perturbación. 1) sin 
perturbación, 2) perturbación baja, 3) perturbación intermedia y 4) perturbación alta. Para los 
análisis de variación genética, cada población se analizó por separado. Los resultados indican que 
D. ebraccatus mostró una reducción de la talla y condición corporal a una mayor perturbación. 
En A. callidryas, los resultados no fueron significativos. Respecto a los niveles de AF, en 
ninguna de las dos especies se encontró un incremento relacionado con la perturbación del 
hábitat. Respecto a la variación genética, los índices de diversidad presentaron valores de bajos a 
intermedios en ambas especies. Sin embargo, las diferencias no fueron significativas. En la 
mayoría de las poblaciones, se detectaron indicios de reducción y aislamiento poblacional como 
la presencia de alelos únicos, endogamia, cuellos de botella y un alto parentesco entre individuos, 
principalmente en A. callidryas. La diferenciación genética entre las poblaciones es significativa 
en más de la mitad de las comparaciones, lo cual puede ser resultado de los procesos 
demográficos mencionados. En general, D. ebraccatus resultó menos afectada que A. callidryas 
por las modificaciones en el hábitat. Por tratarse de una especie pequeña, los requerimientos de  
de hábitat pueden ser menores, por lo que los parches de hábitat pueden reunir los recursos 
suficientes para mantener poblaciones relativamente estables, a diferencia de A. callidryas que 
requiere de estanques específicos para la reproducción. En ambientes perturbados, la pérdida en 
la conectividad es una de las principales consecuencias, sin embargo, en las especies aquí 
estudiadas, la frecuencia e intensidad de las lluvias pueden ser de los factores clave en el 
mantenimiento del flujo génico. En la temporada de lluvias, la humedad puede reducir factores de 
estrés como la intensidad de la luz y la desecación. Además, la permanencia y formación de los 
estanques reproductivos es mayor. Por tanto, en esta época se puede favorecer la dispersión de los 
individuos. Sin embargo, estos eventos no son suficientes, si el hábitat no reúne los recursos 
básicos para que los individuos cumplan con el ciclo de vida. Poe lo anterior, es urgente la 
recuperación del hábitat mediante la creación de estanques nuevos en zonas conservadas y 
perturbadas. Además, es importante reducir otros factores de riesgo, como la extracción ilegal de 
individuos y la modificación continua de los estanques. 
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ABSTRACT 

Tropical forests are the ecosystems most affected by anthropogenic activities, which has resulted 

in the modification of habitat of many species of plants and animals. Therefore is crucial to 

understand how changes in the environment affect the species and thereby propose conservation 

strategies. Habitat alteration can lead to fragmentation and isolation of populations and changes 

in phenotypic traits and genetic variation in the population. Despite the high biodiversity in 

tropical regions, most studies to understand the effects of habitat changes have been made with 

temperate species. Among vertebrates, amphibians are the least studied group. In the present 

work,the response of two species of tree frogs (Agalychnis callidryas and Dendropsophus 

ebraccatus) to changes in their habitat was assessed from the Reserve of the Biosphere Los 

Tuxtlas (RBLT) and Jaguaroundi Ecological Park (PEJ). In particular, the degree of habitat 

disturbance on body size, body condition (mass index scaled) and the fluctuating asymmetry 

levels (FA) in tibia and femur for each species was evaluated. Also, genetic variation within and 

among the remaining populations were evaluated using five microsatellite loci. In total 11 sites 

from RBLT three sites from PEJ were sampled. The sites were classified into four categories 

perturbation. 1) undisturbance), 2) low disturbance, 3) intermediate disturbance and 4) high 

disturbance. For genetic variation, each population was analyzed separately. The results indicate 

that D. ebraccatus showed a reduction in size and body condition to high disturbance. The results 

of A. callidryas were not significant. Regarding FA levels in either species the increase are 

related habitat disturbance. With regard to genetic variation, diversity indices had low to 

intermediate values in both species, but the differences were not significant. In most populations, 

evidence of reduction and isolation population, presence of unique alleles, inbreeding, 

bottlenecks and high relatedness between individuals, mainly in A. callidryas. Genetic 

differentiation between the populations is significantly in more than half of the comparisons, 

which can result from the aforementioned demographic processes. Overall, D. ebraccatus was 

less affected than A. callidryas by habitat changes. Since this is a small species, habitat 

requirements may be smaller, so habitat patches can together enough resources to support fairly 

stable populations, unlike A. callidryas which requires specific ponds for breeding. In disturbed 

environments, the loss in connectivity is one of the main consequences, however, the species 

studied here; the frequency and intensity of rainfall can be a key factor in maintaining gene flow. 

In the rainy season, humidity can reduce stress of the factors such as the intensity of light and 

desiccation. In addition, the creation and permanence of breeding ponds is higher. Consequently, 

at this time it can promote the dispersion of individuals. However, these events are not enough, if 

the habitat does not have the basic resources for individuals to comply with the life cycle. 

Therefore, it is urgent the habitat recovery by creating new ponds in conserved and perturbed 

areas. Additionally, to reduce other threat factors such as illegal individual extraction and the 
continuous modification of the ponds. 
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INTRODUCCION GENERAL  

La acelerada transformación de los ecosistemas naturales que han provocado las 

actividades humanas ha tenido como resultado la pérdida, fragmentación y degradación del 

hábitat natural, siendo las regiones con mayor biodiversidad las más afectadas (Laurance 2010). 

Este es el caso de los bosques tropicales (Dirzo y Raven 2003), los cuales son de los ecosistemas 

que presentan los mayores índices globales de deforestación y fragmentación (Gibbs et al. 2010, 

FAO 2011), causados por actividades como la agricultura, la ganadería, la urbanización, las 

carreteras y la explotación forestal (Saunders et al. 1991, Gardner et al. 2010). La fragmentación 

del hábitat es definida como un proceso en la escala del paisaje en el cual un hábitat continuo es 

dividido en fragmentos de hábitat de menor tamaño inmersos en una matriz formada por campos 

agrícolas, pastizales ganaderos, carreteras y asentamientos humanos (Saunders et al. 1991). La 

fragmentación no sólo significa la pérdida y reducción del hábitat, sino también, el incremento de 

los efectos de borde y la reducción o pérdida de la conectividad (Fahrig 2003), procesos que 

pueden tener como consecuencia la reducción del rescate y tamaño poblacional (Baguette y 

Schtickzelle 2003 y Cronin 2004). 

La fragmentación provoca cambios en las condiciones bióticas y abióticas en el interior de 

los fragmentos de vegetación remanentes, causados por el incremento de los efectos de borde en 

el paisaje (Murcia 1995). Por ejemplo, la temperatura del ambiente y la intensidad de la luz se 

incrementan mientras que la humedad del suelo disminuye (Murcia 1995, Kapos et al. 1997, 

Didham y Lawton 1999, Pollock et al. 2015). Estos cambios pueden tener repercusiones en la 

composición y abundancia de las especies, la estructura del hábitat, la intensidad de diversos 

procesos ecológicos, la distribución, los patrones de actividad y en la morfología de los 

individuos (Lips 1999, Visco y Sherry 2015, Sekercioglu et al. 2002, Tuff et al. 2016). Por lo 
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tanto, las nuevas condiciones en los fragmentos (e.g. incremento de la temperatura), pueden 

provocar estrés en las poblaciones residentes y afectar la morfología, reproducción, patrones de 

actividad, distribución y sobrevivencia de los individuos, y en el largo plazo resultar en 

extinciones locales (Clarke 1993, Tuff et al. 2016).  

Los cambios en la calidad del hábitat pueden afectar la disponibilidad del alimento y 

entonces afectar la talla y estado de salud de los individuos (Mazerolle 2001, Neckel-Oliveira y 

Gascon 2006, Delgado y Restrepo 2008). Además, el estrés ambiental puede incrementarse 

debido a la reducción de nutrientes, el incremento en la temperatura, la presencia de 

contaminantes químicos, el incremento del ruido, parásitos, el riesgo a la depredación así como 

los cambios en la estructura del hábitat y densidad poblacional (Wrigth y Zamudio 2002, Lauck 

2006, Alford et al. 2007, Delgado-Acevedo y Restrepo 2008). Entonces, estas alteraciones 

pueden interrumpir los procesos que promueven el desarrollo de los individuos (Floate y Fox 

2000, Lens et al. 2002) y reflejarse como un incremento en los niveles de asimetría en caracteres 

bilaterales ante la inestabilidad del desarrollo (Leamy y Klingenberg 2005). 

 La inestabilidad del desarrollo de un organismo se puede evaluar a través de la asimetría 

fluctuante (AF), que es un patrón de desviación aleatoria de la simetría perfecta en caracteres 

bilaterales y que pueden incrementarse bajo diferentes factores ambientales de estrés (Palmer y 

Strobeck 2003). En hábitats con disturbio alto se ha observado una relación positiva respecto a la 

AF (Lens et al. 1999, Anciaes y Marini 2000).  

La pérdida y alteración del hábitat pueden disminuir la viabilidad poblacional debido a 

que estos factores reducen el número de individuos (Bender et al. 1998). Lo anterior tiene 

repercusiones en las tasas de crecimiento y reproducción, en la esperanza de vida, los periodos 

reproductivos, en los patrones de actividad, en la distribución (Hanski y Ovaskainen 2000), en la 

dispersión (Gibbs 1998), así como en el uso del hábitat (Bender et al. 1998). Todos estos efectos 
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provocan cambios en la estructura demográfica, con consecuencias en los patrones de diversidad 

genética poblacional ya que los índices de riqueza pueden disminuir, así como incrementar 

endogamia, los procesos de deriva génica, cuellos de botella y la pérdida del flujo génico (Young 

et al. 1996, Eckert et al. 2008). En el largo plazo puede resultar en la erosión de la diversidad 

genética adaptativa y neutral (Reh y Seits 1990, Young et al. 1996, Keyghobadi 2007, Eckert et 

al. 2008). 

La diversidad genética adaptativa tiene un efecto directo sobre la adecuación de los 

individuos. Por otro lado, cuando la diversidad genética no está influenciada por la selección 

natural entonces se considera neutral (Holderegger et al. 2006). Ante la pérdida de la variación 

genética, la habilidad de las poblaciones para responder a los cambios ambientales disminuye y 

por tanto al pérdida del potencial evolutivo (Allendorf y Luikart 2007).   

La diversidad genética es una característica de la población que puede ser particularmente 

susceptible a la distribución del hábitat, por ello es muy importante evaluar el grado en que la 

perturbación antropogénica afectan la variación genética de las poblaciones. La perturbación del 

hábitat puede llevar al incremento en diferenciación genética entre poblaciones, si la conectividad 

entre las poblaciones se reduce debido a que los procesos de deriva génica prevalecen sobre el 

flujo génico (Ouborg et al. 2006, Frankham 2005, Levy et al. 2013, Méndez et al. 2014). Si el 

flujo génico es restringido, ante la reducción de la inmigración, la recolonización se puede 

dificultar y entonces la viabilidad de las poblaciones se ve comprometida al grado que puede 

derivar en extinciones locales (Brown y Kodric-Brown 1977, Harrison 1991, Semlitsch y Bodie 

1998, Frankham 2005, Hamer y McDonell 2008, Richardson 2012).  

La reducción de la variabilidad genética también ha sido reportada después de que ha 

ocurrido la fragmentación causada por la creación de caminos y carreteras, y se ha evidenciado 

por la pérdida de alelos raros, la reducción en la heterocigosidad, hasta la completa fijación de 
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alelos que resultan en el incremento de la endogamia (Holderegger y Di Giulio 2010). Además, 

altos índices de endogamia están relacionados con una adecuación y fecundidad bajas (Keller y 

Waller 2002, Reed y Frankham 2003), lo cual puede incrementar la mortalidad y reducir el 

reclutamiento, y por tanto, el efecto de rescate poblacional. 

Las poblaciones particularmente susceptibles a la pérdida de la diversidad genética son las 

que tienen un tamaño poblacional pequeño debido a procesos de deriva génica, y en última 

instancia, por los efectos de depresión por endogamia (Beebee y Griffiths 2005, Frankham 2005). 

Esto se debe a la acumulación de mutaciones deletéreas y la pérdida del potencial adaptativo 

(Lynch 1996, Lande y Shannon 1996). Entonces, la habilidad de estas poblaciones para responder 

a los cambios en el hábitat pueden limitarse (Dodd y Smith 2003, Reed y Frankham 2003, 

Johansson et al. 2007) y entonces el riesgo de extinción local es mayor (Young et al. 1996, Reed 

y Frankham 2003, Frankham 2005, Hamer y McDonell 2008, Richardson 2012).  

Los efectos inmediatos en la composición genética dependen principalmente del tamaño 

efectivo poblacional remanente, del patrón de diversidad genética de la población original antes 

de la fragmentación, y de la tasa de migración de individuos entre las poblaciones remanentes 

(Bates 2000, Meyer et al. 2008). Sin embargo, la intensidad de los efectos negativos sobre la 

variación genética pueden menguarse (Van Houtan et al. 2007, Bowie 2011, Callens et al. 2011) 

acorde a las características de historia de vida asociadas a los procesos de dispersión (e.g. 

Zuckerberg et al. 2014) y a las preferencias de hábitat (Blanchet et al. 2010, Di Leo et al. 2010, 

Lange et al. 2010).  

Las características del paisaje también pueden influir en la magnitud de la respuesta en las 

modificaciones del hábitat (e.g. tipo y calidad de la matriz, presencia de barreras físicas como 

caminos o cercas vivas), ya que pueden limitar la dispersión y por tanto el flujo génico. Estas 

respuestas pueden incrementar el número de individuos relacionados (i.e. endogamia) y reducir la 
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diversidad genética poblacional en paisajes fragmentados (Reh y Seitz 1990, Cook et al. 2002, 

Keyghobadi 2007).  

Los cambios en el paisaje afectan la densidad poblacional (Revilla y Wiegand 2008) y, 

ante un incremento en la mortalidad de los individuos (Fahrig et al. 1995) aunado a la reducción 

en la dispersión (Gibbs 1998), las poblaciones no pueden recolonizar después de una extinción 

local si la inmigración es reducida (Brown y Kodric-Brown 1977, Harrison 1991, Semlitsch y 

Bodie 1998). Entonces, la conectividad remanente del paisaje tiene una importancia fundamental 

para la estabilidad de la población (movimiento de genes, individuos, poblaciones y especies 

sobre múltiples escalas (Taylor et al. 1993, Minor y Urban 2008).  

Modificaciones del hábitat como promotores de la declinación de anfibios 

 

Los anfibios son el grupo de vertebrados con mayor número de especies en vías de 

extinción a nivel mundial (Stuart et al. 2004, Shaffer et al. 2015). Se estima que una de cada tres 

especies de anfibios se encuentra en la Lista Roja de la IUCN (Baillie et al. 2004). En total, 21% 

de las especies de anfibios están críticamente amenazadas o en peligro, contra un 10% y 5% de 

mamíferos y aves (Baillie et al. 2004). La pérdida, fragmentación y degradación del hábitat se 

consideran como los factores principales de riesgo para los anfibios (Semlitsch 2003, Beebee y 

Griffiths 2005, Cushman 2006), y que impactan al 88% de los anfibios amenazados (Baillie et al. 

2004).  

La vulnerabilidad de los anfibios a las alteraciones del hábitat se debe a factores 

complejos relacionados con las características propias del grupo (Stuart et al. 2004, Cushman 

2006). Por ejemplo, el potencial de dispersión de los anfibios es bajo (Gibbs 1998, Bowne y 

Bowers 2004) si se compara con el de aves o mamíferos (Beebee y Griffiths 2005, Blaustein y 
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Wake 1990, Allentoft y O’Brien 2010), inscluso reptiles pequeños (e.g. Stickel y Cope 1947, 

Porter 1972).  

La dispersión limitada de los anfibios está determinada por restricciones de tipo 

fisiológico. Por tratarse de seres vivos ectotermos, los anfibios invierten una gran parte del día en 

termoregular para evitar los efectos de temperaturas extremas (Duellman y Trueb 1986). Por 

tanto, el movimiento sólo ocurre durante un intervalo estrecho de condiciones ambientales y en 

ocasiones limitado a cortos periodos a lo largo del día y del año (Sinsch 1990).  

La permeabilidad de la piel es otra de las limitantes de los anfibios a una dispersión 

mayor. La piel está desprovista de una cubierta que la hace altamente susceptible a 

evapotranspiración. Especies que habitan en regiones con humedad abundante como los bosques 

tropicales pueden tener un mayor riesgo a la desecación (Wells 2007).  

La complejidad de los ciclos de vida de la mayoría de los anfibios también incrementa su 

vulnerabilidad ante los cambios del ambiente, ya que dependen de un determinado tipo de hábitat 

en cada etapa de su desarrollo (Blaustein et al. 1994, Cushman 2006, Wells 2007, Becker et al. 

2007). Por ejemplo, en muchas especies de anfibios la metamorfosis ocurre de una larva acuática 

a un adulto terrestre (Wells 2007). Posteriormente, los individuos requieren hacer migraciones a 

sitios de alimentación y descanso. Durante esta etapa la mortalidad es mayor y entonces más 

vulnerable a la extinción de sus poblaciones (Biek et al. 2002), si la conectividad se reduce o 

interrumpe (Crump 2003 y Cushman 2006). La fidelidad alta a los sitios de reproducción 

(Duellman y Trueb 1986) también puede ser otro factor que incremente el riesgo de extinción de 

las poblaciones de anfibios, debido a que la probabilidad de rescate de poblaciones recientemente 

extirpadas disminuye si los sitios quedan aislados o se pierden (Blaustein et al. 1994).  

La importancia ecológica de los anfibios radica en el papel que juegan como depredadores 

y presas en la dinámica de los ecosistemas (Burton y Likens 1975, Gibbons et al. 2006), con un 
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efecto directo en el flujo de nutrientes entre el medio acuático y terrestre, a través de la 

inmigración y emigración entre ellos (Semlitsch 2003). Además, se consideran buenos 

indicadores de la calidad del ambiente debido a la sensibilidad alta a las alteraciones del hábitat 

(Semlitsch 2003). 

A pesar de la vulnerabilidad de los anfibios, de su importancia, y del extenso declive 

poblacional documentado, los estudios que evalúan el efecto de la fragmentación de bosques y 

selvas tropicales aún son pocos (Crump 2003). En comparación con las zonas templadas, el 

Neotrópico es de las regiones con mayor riqueza y con un gran número de especies endémicas de 

anfibios (Crump 2003, Wells 2007). Sin embargo, es la región en donde ha ocurrido una 

deforestación elevada en grandes extensiones de selvas tropicales en tierras bajas y bosques 

templados en tierras altas dando como resultado a la pérdida y fragmentación del hábitat de los 

anfibios (Laurance 2010, Laurance et al. 2014), procesos que se consideran como los promotores 

principales del declive de los anfibios neotropicales (Blaustein et al. 1994, Semlitsch 2003, 

Cushman 2006, Allentoft y O´Brien 2010).  

El declive de anfibios y deforestación de las selvas en México 

 

En México, se estima que existían cerca de 22 millones de hectáreas de selvas 

(CESPEDES 2005). De acuerdo con el Inventario Nacional Forestal, la cobertura forestal actual 

es de 138 041 234.3 ha, de las cuales el 10% son selvas altas y medianas (CONAFOR 2012). Sin 

embargo, dos terceras partes de ellas están formadas por vegetación secundaria, lo que indica el 

grado de alteración que este tipo de ecosistemas ha tenido a partir de su condición original 

(CONAFOR 2012). Las principales causas de la deforestación de las selvas tropicales están 
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asociadas a actividades antropogénicas como las agrícolas, forestales y la urbanización, factores 

que también ejercen una presión alta en los remanentes selvas (Moreno-Sánchez et al. 2012). 

En México, la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas, Veracruz (RBLT) alberga el extremo 

boreal de la selva alta perenifolia (Dirzo y García 1992). Los cambios intensos en el paisaje 

dentro de la región se dieron a partir de 1940 con la expansión acelerada de la ganadería 

(González-Sierra 1991) y para finales de la década de los 80 se había perdido el 84% de la 

cobertura original de la selva alta perennifolia (Dirzo y García 1992). Esto ha resultado en un 

paisaje altamente fragmentado, en dónde los remanentes de vegetación original se encuentran 

dispersos entre pastizales ganaderos (potreros) y campos agrícolas (Guevara et al. 2004a). En 

1998 es decretada como Reserva de la Biosfera como medida para conservar la alta biodiversidad 

que aún se presenta la región (CONANP y SEMARNAT 2006).  

EL Paque Ecológico Jaguaroundi (PEJ) fue decretado como “Reserva Privada” con una 

extensión de 1010 ha, la cual colinda con los complejos petroleros de Coatzacoalcos (Veracruz). 

El parque fue creado para mitigar los impactos en el ambiente generados por actividades 

petroleras, ganaderas y de agricultura y para proteger y los relictos de selva alta perenifolia y 

otros tipos de vegetación como sabana, popal, tular, encinar tropical y vegetación acuática (Nava 

y Rosas 2008). Los cuales son de importancia en la conservación de la diversidad faunística de la 

región (Herrera et al. 2008). 

A pesar del panorama, México es considerado como un país megadiverso ya que ocupa el 

cuarto lugar en diversidad de especies en el mundo (Toledo 1994, Mittermeier y Goettsch 1992), 

y el quinto lugar en riqueza de especies de anfibios (Ochoa-Ochoa y Flores-Villela 2006, Stuart 

et al. 2008, IUCN 2010). Sin embargo, también es el segundo país con mayor número de especies 

amenazadas (Stuart et al. 2008). Más de la mitad de las especies de anfibios mexicanos (58% = 

211) están incluidas en alguna categoría de la lista roja de la IUCN (Frías et al. 2010), de las 
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cuales el 86% están en riesgo por las modificaciones del hábitat causadas por actividades 

humanas (Frías et al. 2010).  

Los estudios para evaluar el efecto que los cambios en el hábitat han tenido en las 

poblaciones y especies de anfibios mexicanos han sido pocos. En la década de los 90 se dieron 

los primeros registros de extinciones locales y disminución de poblaciones de anfibios, los cuales 

se asociaron a la pérdida y transformación del hábitat principalmente en salamandras 

pletodóntidas (Parra-Olea et al. 1999, Rovito et al. 2009), aunque el declive de este grupo de 

anfibios también pudo estar influenciado por la quitridiomicosis (Cheng et al. 2011).  

Otros estudios se han centrado en los cambios de las comunidades de anfibios en bosques 

fragmentados. La abundancia y riqueza de especies ha estado relacionada directamente con el 

tamaño y distancia entre fragmentos de bosque (Pineda y Halffter 2004, Meza-Parral y Pineda 

2015, Cabrera y Reynoso 2012), pero también está influenciado por la composición del paisaje, 

ya que el tipo de matriz que rodea a los fragmentos (e.g. plantaciones de café, corredores riparios) 

es de relevancia en la conectividad entre los fragmentos de bosque remanentes y en el 

mantenimiento de la riqueza y abundancia de especies (Pineda y Halffter 2004, Meza-Parral y 

Pineda 2015). Por otro lado, también se ha observado una menor abundancia de individuos 

cuando la matriz es inhóspita (Pineda y Rodríguez-Mendoza 2010). Estos cambios en la 

abundancia pueden tener repercusiones en la estructura demográfica de las poblaciones.  

En cuanto a los efectos de borde causados por la fragmentación de la selva, las hembras 

de Craugastor locki (una especie de hojarasca) evitan los bordes de los fragmentos de vegetación 

durante la reproducción, y se desplazan hacia el interior en dónde las condiciones de humedad 

son más favorables (Urbina-Cardona y Reynoso 2009).  

En cuanto a la talla corporal de las especies, se sugiere que especies de grandes y 

medianas potencialmente pueden cruzar la matriz y mantener la conectividad entre los parches de 
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hábitat, ya que fisiológicamente son menos susceptibles al estrés ambiental (Gascón et al. 1999, 

Urbina-Cardona 2005). Mientras que anfibios de talla pequeña, se consideran más susceptibles a 

la evapotranspiración por lo que están limitados a desplazarse grandes distancias (Mazerolle 

2001). Sin embargo, también se ha observado que especies de anfibios pequeños se logran 

mantener en parches de hábitat muy reducidos debido a que éstos remanentes reúnen los 

requerimientos básicos (e.g. alimento, reproducción y refugio) para su persistencia (Semlitsch y 

Bodie 1998).  

Por otro lado, los caracteres de historia de vida como los modos reproductivos pueden 

incrementar la susceptibilidad de las especies a los cambios en el hábitat. Especies terrestres, que 

depositan sus huevos fuera del agua tienen una susceptibilidad mayor a las alteraciones del 

hábitat (Semlitsch 2003, Pineda y Halffter 2004), ya que los huevos pueden deshidratarse 

rápidamente, así como son más susceptibles a depredadores (Touchon y Warkentin 2009). Las 

especies que utilizan la matriz se considera que pueden persistir, ya que se asume que sus 

poblaciones son estables, sin embargo, se desconoce si son saludables o aisladas (Urbina-

Cardona 2005). 

Considerando la situación actual de los anfibios, no sólo en México sino en todo el 

Neotrópico, resultan cruciales los estudios que permitan esclarecer los factores que están 

asociados a la declinación de las poblaciones de anfibios, de tal forma que se pueden proponer 

estrategias adecuadas de conservación, más aún en ecosistemas tropicales que albergan la mayor 

diversidad de especies del planeta. Por lo anterior, el presente estudio tiene como objetivo 

analizar los efectos que las modificaciones en el hábitat por actividades humanas (perturbación) 

tiene sobre caracteres fenotípicos y variación genética poblacional de dos especies de ranas 

arborícolas Neotropicales en paisajes fragmentados de selva alta perenifolia, en la Reserva de la 

Biosfera Los Tuxtlas y en el Parque Ecológico Jaguaroundi (Veracruz, México). Ambas regiones, 
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alcanzan gran relevancia ya que albergan los últimos remanentes de selva alta perenifolia del 

extremo boreal de su distribución. Además, de tener toda una historia de pérdida, reducción y 

fragmentación. Por tanto, estos sitos son buenos modelos para evaluar los efectos de estos 

procesos en la biodiversidad.  

Este estudio hace énfasis en estanques para la reproducción (parches de hábitat) de 

especies de anuros que se encuentran tanto en la matriz formada por potreros, campos de cultivo 

y zonas urbanas así como en fragmentos y en el continuo de selva alta perennifolia. La sucesiva 

fragmentación de la selva puede llevar a que estos parches de hábitat queden aislados y 

disminuya aún más la conectividad, y que al quedar inmersos en la matriz pueden mantener 

hábitats de baja calidad. Por lo anterior, el presente estudio se realizó usando dos enfoques: 1) los 

efectos de la calidad del hábitat en un paisaje fragmentado sobre los cambios fenotípicos 

poblacionales como la talla, la condición corporal y la asimetría fluctuante y 2) los efectos de las 

modificaciones del hábitat en el flujo génico y en los patrones de variación genética poblacional 

mediante marcadores moleculares de microsatélites.  
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HIPÓTESIS 

De acuerdo con lo anteriormente expuesto, este trabajo tiene como base las hipótesis 

siguientes:  

1. La perturbación del hábitat causada por la fragmentación de la selva alta perenifolia 

reduce la talla corporal en poblaciones de anuros Neotropicales 

2. La perturbación del hábitat causada por la fragmentación de la selva alta perenifolia 

lleva a una menor condición corporal en anuros Neotropicales 

3. El estrés ambiental que resulta de la perturbación del hábitat provocará un incremento 

en las diferencias en caracteres bilaterales de anuros Neotropicales  

4. La perturbación del hábitat lleva a la erosión genética en poblaciones de anuros 

neotropicales que se reproducen en estanques  

5. La perturbación del hábitat impacta negativamente en el flujo génico de las 

poblaciones remanentes de anuros neotropicales 

Se espera que ante una menor calidad del hábitat la talla y condición corporal (índice de masa 

escalada) disminuyan. Las diferencias entre caracteres bilaterales (asimetría fluctuante) se 

incrementan ante un grado mayor de perturbación del hábitat. En cuanto a la variación genética 

se espera la reducción en los índices de diversidad, así como la reducción del flujo génico entre 

las poblaciones remanentes dentro de un paisaje perturbado.  
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MATERIALES Y MÉTODOS  

Recolecta de ejemplares 

 

La recolecta de ejemplares se realizó en la temporada de lluvias durante los meses de julio 

a diciembre en los años 2009-2011. Se hicieron de dos a tres visitas nocturnas (20:00-24:00 hrs) 

por sitio en estanques y cuerpos de agua permanentes y semipermanentes. Los individuos fueron 

capturados a mano con ayuda de lámparas. Posteriormente, se llevaron al Laboratorio de la 

Estación de Biología Tropical Los Tuxtlas (UNAM) en donde se tomaron las muestras de tejido y 

medidas básicas para los análisis de morfológicos y de condición corporal. Una vez que se 

tomaron los datos y muestras se procedió a liberar los ejemplares en los lugares de recolecta. En 

total se obtuvieron muestras de 11 sitios, de los cuales sólo en cinco se obtuvieron muestras de A. 

callidryas y en ocho sitios se obtuvieron muestras de D. ebraccatus (Figura 1).  

En septiembre del 2010 se tomaron las muestras del Parque Ecológico Jaguaroundi 

(Veracruz) que se encuentra aproximadamente a 45 km en línea recta de la Reserva de Los 

Tuxtlas y a 5 km de la ciudad de Coatzacoalcos. El parque tiene una extensión aproximada de 

1010 ha con remanentes de selva alta perennifolia, selva mediana subperennifolia, encinares, 

palmares, sabanas, popales y tulares, además de vegetación acuática. La región también fue 

severamente perturbada por la ganadería, aunada a la agricultura y al crecimiento de la industria 

petrolera (Nava y Rosas 2008). En total se muestrearon tres sitios, una laguna dentro de un 

fragmento de selva cerca de los quemadores (JQUE), un estanque junto a la unidad habitacional 

La Cangrejera (JCAN) y en un estanque dentro del centro recreativo (JSAB). Estas muestras sólo 

se incluyeron en los análisis genéticos (Figura 1b). 
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Análisis de datos 

Condición del cuerpo, talla y asimetría fluctuante  

Este análisis sólo se realizó con las muestras de la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas 

(RBLT) por tener un número mayor de muestras por sitio y una mejor representación de las 

diferentes categorías de perturbación. En PEJ, los tres sitios corresponden a una categoría de 

disturbio intermedio, por esto no se incluyeron en los análisis. Los métodos para analizar y 

obtener los índices de asimetría fluctuante (AF) se hicieron acorde a Palmer (1994), Palmer y 

Strobeck (1992, 2003). Mientras que para calcular la condición corporal se utilizó el índice de 

masa escalada (SMI) propuesto por Peig y Green (2009, 2010), los cuales requieren de peso y 

talla corporales para su cálculo. La talla se consideró como la longitud hocico cloaca (LHC, mm). 

Las localidades, tamaños de muestra y análisis completos se detallan en el Capítulo 1.  

Variación genética y estructura genético poblacional 

En el segundo Capítulo se evaluó la variación genética poblacional mediante los 

marcadores moleculares llamados microsatélites o STRs (short tandem repeats). Las muestras 

tomadas en cada estanque se consideraron como poblaciones distintas. Se hicieron las 

comparaciones generales entre los resultados de las muestras de la Reserva de la Biosfera Los 

Tuxtlas respecto a las muestras del Parque Ecológico Jaguaroundi. Los análisis que se hicieron 

fueron de diversidad, estructura y diferenciación genética poblacional, utilizando las frecuencias 

alélicas o genotípicas según el análisis empleado. En todos los casos, se realizaron las pruebas de 

significancia estadística para dar soporte a los resultados obtenidos. Los detalles de los análisis, 

tamaños de muestra y localidades se describen en el Capítulo 2.  
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ÁREA DE ESTUDIO 

El área de estudio se localiza en la Sierra de los Tuxtlas (Veracruz) desde el nivel del mar 

a no más de los 900 m y en la planicie costera de Coatzacoalcos (Figura 1). Los municipios que 

abarca son San Andrés Tuxtla en su mayor parte y Catemaco (Laborde 2004) siendo los 

principales poblados del área La Palma, Montepío, Balzapote, Coyame, Catemaco y San Andrés 

Tuxtla. 

Fisiográficamente el área es una combinación de cañadas, cerros y valles. El clima es tipo 

cálido húmedo Am (f) el cual se caracteriza por una temperatura anual mayor a 22 oC y una 

precipitación menor a 60 mm en el mes más seco, con lluvias de verano con influencia de 

monzón. El porcentaje de lluvia invernal es mayor al 10% con respecto al total anual entre 3 000 

y 4 000 mm anuales (Soto 2004).  

La vegetación en la región de Los Tuxtlas está formada por fragmentos de selva alta 

perennifolia, vegetación secundaria y cultivos, con una extensión más o menos continua de 

potreros de tamaño variable aislados o continuos dependiendo de la topografía (Guevara 1995, 

Guevara et al. 2004b). Los fragmentos de selva generalmente están rodeados de potreros o 

campos agrícolas y se localizan principalmente en los cerros, en laderas con pendientes abruptas 

y en zonas de inundación pedregosas (Guevara et al. 2004b). En la zona de estudio la 

fragmentación de la vegetación nativa mantiene un patrón de islas hacia el Volcán San Martín 

Tuxtla unidas entre sí por corredores de vegetación ribereña localizados a las orillas de los ríos 

(Guevara et al. 2004b). En las partes bajas prácticamente los parches de vegetación nativa son 

pocos y la mayoría se encuentran perturbados. 

El muestreo se realizó en las partes bajas desde el nivel del mar a no más de los 900 m a 

lo largo de toda la Reserva de la Biosfera de Los Tuxtlas (Figura 1a). La fragmentación y la 
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pérdida de la selva alta perennifolia ha sido tan severa que la mayoría de los sitios potenciales de 

reproducción de los especies de estudio actualmente se encuentran aislados y rodeados de una 

matriz de hábitat distinta y sólo la laguna El Zacatal y en el norte de la Laguna Catemaco 

representan fragmentos selva alta perennifolia. Por lo que la mayoría de los sitios de muestreo se 

encuentran fuera de éste tipo de vegetación (Figura 1a).  

El Parque Ecológico Jaguaroundi (PEJ) se localiza a 5 km de la ciudad de Coatzacoalcos, 

cuenta con aproximadamente 1010 ha que incluyen cuerpos de agua. El parque colinda con los 

Complejos Petroquímicos “Cangrejera” y “Pajaritos” (Nava y Rosas 2008). Se ubica en la 

subprovincia florística Llanura Costera Veracruzana, la cual incluye el municipio de 

Coatzacoalcos (INEGI 1988). La altitud varía de 10 a 60 msnm. El clima es cálido húmedo con 

lluvias en verano Am (i')g. La zona se ve afectada por los ciclones en otoño y el verano, mientras 

que en el invierno, los frentes fríos son frecuentes. La temperatura promedio es de 23.4º C. La 

temporada de lluvias y sequías está bien marcada. La precipitación pluvial anual es de 2509 mm. 

Es una zona inundable debido a que desembocan las cuencas Tonalá, Lagunas del Carmen y 

Machona. Por su cercanía al mar, sus aguas son salobres (INEGI 1988) 

El PEJ actualmente es un mosaico de fragmentos de diferentes tipos de vegetación y 

cuerpos de agua (Figura 1b). S encuentra dentro de la provincia florística Costa del Golfo, por lo 

que la flora original pudo ser de selva tropical perennifolia, así como palmares inundables y 

vegetación acuática. Desde la época prehispánica, el ecosistema se ha visto impactado por las 

actividades humanas las cuales se intensificaron con el avance de la ganadería, la agricultura, el 

crecimiento de la mancha urbana y la actividad petrolera incrementado su deterioro (Nava y 

Rosas 2008). 

El muestreo se realizó en tres cuerpos de agua que se encuentran en los límites del PEJ 

(Figura 1b). Uno de los estanques se encuentra a la entrada de la unidad habitacional Cangrejera. 
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El segundo cuerpo de agua está fuera del Parque, junto a los quemadores del complejo 

petroquímico pero en los márgenes del PEJ. Es una laguna temporal dentro de un fragmento de 

vegetación secundaria. El tercer estanque se encuentra en una zona de pastizal de inundación. Los 

tres son cuerpos de agua con una profundidad mayor al 1 m, con vegetación circúndate y dosel.  

 

Cuadro 1. Sitios de muestreo, tipo de hábitat y abreviaturas de cada sitio (Abrev.) en la 

Reserva de la Biosfera los Tuxtlas (RBLT) y del Parque Ecológico Jaguarondi (PEJ): sp: 

especie detectada por sitio; A: Agalychnis callidryas y D: Dendropsophus ebraccatus. 

  
 Sitio Abrev. Tipo de hábitat sp 

Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT)   

1 Ejido Revolución, Costa de Oro REV Pastizal, estanque piscícola 
abandonado 

D 

2 Potrero Ejido 2 de Abril PODA Fragmento de selva alta perennifolia 
< 1 ha. 

A 

3 Laguna El Zacatal EZAC Continuo de selva alta perennifolia A, D 

4 Camino a Playa Escondida CAPE Pastizal D 

5 Playa Escondida PLES Parche de carrizo A, D 

6 Laguneta de El Real, 
Sontecomapan 

REAL Manglar perturbado, zona urbana A 

7 Desviación a San Juan Seco DSJS Pastizal, a lado de una autopista D 

8 Parque Ecológico Nanciyaga NANC Fragmento de selva alta perennifolia 
> 40 ha. 

D 

9 Parque, La Jungla, Catemaco JUNG Fragmento de selva alta perennifolia 
> 40 ha (estanque artificial) 

A 

10 La Cruz, cerca de Tebanca CRUZ Patizal, en zona inundable  D 

11 Las Margaritas MARG Parcela inundada, zona urbana D 

     

Parque Ecológico Jaguaroundi, Coatzacoalcos (PEJ)  

12 Centro del Parque, área sabana JAGS Parche de selva baja primaria A,D 

13 Unidad Habitacional La 
Cangrejera 

JAGC Estanque en un parche de selva 
secundaria 

A 

14 Zona de Quemadores  JQUE Laguna semipermanente, en un 
parche de selva baja  

A,D 

 



 

 

 

 

 

Figura 1. Área de estudio y sitios de muestreo en la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (a) y Parque Ecológico Jaguaroundi (b) (Veracruz, 

México). Los círculos corresponden a los sitios de muestreo para las dos especies de estudio, Agalychnis callidryas (en rojo) y 

Dendropsophus ebraccatus (en amarillo). Las zonas más oscuras son los remanentes de vegetación primaria. En gris las zonas de 

pastoreo, zonas urbanas y de agricultura. 1: REV, 2: PODA, 3: EZAC, 4: CAPE, 5: PLES, 6: REAL, 7: DSJS, 8: NANC, 9: JUNG, 10: 

CRUZ, 11: MARG, 12: JAGS, 13: JAGC, 14: JQUE. Mapa realizado por I. Herrera.  



 

 

ESPECIES DE ESTUDIO 

Se seleccionaron como especies de estudio a Agalychnis callidryas (rana de ojos rojos) y a 

Dendropsophus ebraccatus (ranita reloj de arena), especies que han sido consideradas como 

vulnerables por la fragmentación y pérdida del hábitat (Solís et al. 2008), así como por la 

contaminación de los cuerpos de agua (Jungfer et al. 2008). Por otro lado, y contario a lo 

mencionado, se ha sugerido que ambas especies persisten a una perturbación del hábitat baja, 

dado que se pueden encontrar en bosques secundarios y parcelas (Cedeño-Vázquez et al. 2006). 

Sin embargo, no hay estudios puntuales que apoyen estas aseveraciones (Frías et al. 2010).  

En México, ambas especies se consideraban abundantes principalmente en selvas 

tropicales, sin embargo, se ha sugerido que la deforestación y cambio de uso de suelo pueden 

haber llevado al declive de sus poblaciones (Urbina-Cardona y Reynoso 2005, Frías et al. 2010). 

Otro de los factores que se consideran de riesgo, es que estas especies depositan sus huevos fuera 

del agua y sus larvas acuáticas (modo reproductivo tipo 2), con una reproducción prolongada por 

lo que requieren que los estanques tengan agua con una permanencia alta (Donelly y Guyer 

1994). Por lo anterior, están más expuestas a los cambios del hábitat (Crump 2003) 

particularmente en el periodo reproductivo.  

Las características mencionadas las hacen buenos modelos para estudiar los cambios en el 

hábitat causados en este caso por la pérdida y fragmentación de la selva alta perennifolia. 

Además, se pueden encontrar tanto en zonas conservadas como perturbadas y dado sus 

requerimientos de hábitat la respuesta de cada especie a los cambios en el ambiente puede ser 

diferencial. Por tratarse de especies que se co-distribuyen se pueden comparar las respuestas a la 

perturbación del hábitat, pero, al diferir en la talla corporal la capacidad de movimiento y 

desplazamiento de cada una pueden ser factores clave en la respuesta la perturbación del hábitat.  
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Agalychnis callidryas (Cope 1862)  

Es una rana arborícola de tamaño mediano y de cuerpo esbelto con patas largas y 

delgadas. Las hembras son más grandes que los machos, miden entre 40-60 mm de longitud 

hocico cloaca (LHC) aunque pueden alcanzar hasta los 75 mm (Briggs 2008). La principal 

particularidad de estas ranas es que la pupila es verticalmente elíptica con una membrana que 

cubre los ojos. La pupila es negra con los ojos rojos. El dorso es de color verde brillante con 

algunos puntos blancos en la espalda. El vientre es blanco o crema, las partes laterales y las 

piernas amarillas o naranjas (Figura 2).  

Se distribuye desde el sur de Veracruz y norte de Oaxaca (México) hacia el sur a través de 

Honduras hasta Costa Rica (Duellman 1970). En la región de Los Tuxtlas se encuentra desde el 

nivel del mar hasta los 800 m dentro de la selva alta perennifolia (Vogt et al. 1997), aunque 

también ha sido registrada en la selva mediana en Quintana Roo (Calderón-Mandujano et al. 

2005), selva baja, selva baja inundable así como en vegetación secundaria y huertos familiares 

(Cedeño-Vázquez et al. 2006).  

Agalychnis callidryas es una especie arborícola nocturna. Es común encontrarla durante la 

época de lluvias (de finales de mayo a octubre) (Warketin 2000). Durante el día y en la estación 

seca posiblemente se encuentre en el dosel de los árboles (Duellman 1970). La reproducción 

ocurre durante la época de lluvias en cuerpos de agua tanto permanentes como temporales 

(Duellman 1970). En la laguna El Zacatal (Los Tuxtlas), la actividad reproductiva inicia a 

mediados o finales de junio y se extiende hasta diciembre (Vogt 1997). Los machos son los 

primeros en congregarse en los cuerpos de agua para llamar a las hembras que arriban cuando las 

lluvias son fuertes (Lee 1996). Los cantos pueden ser escuchados desde el crepúsculo (Lee 1996, 

Cedeño-Vázquez et al. 2006).  
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Las hembras depositan numerosas puestas en la vegetación a cierta altura de la superficie 

del agua (Vogth 1997), poniendo entre 30 y 50 huevos (Cedeño-Vázquez et al. 2006, IUCN 

2007). La eclosión es un proceso rápido que ocurre entre los cinco y ocho días y puede 

anticiparse según la presencia de depredadores (Warketin et al. 2007), así como al grado de 

perturbación (Warketin 2000). Al eclosionar, los renacuajos caen al agua (Warketin 2000, 

Cedeño-Vázquez et al. 2006). Los renacuajos son grandes y se llegan a alimentar de renacuajos 

de otras especies de anuros (Calderón-Mandujano et al. 2005). La metamorfosis ocurre 

aproximadamente a los 76 días de la eclosión, al final de la estación lluviosa hasta inicios de la 

estación seca (Duellman 1970).  

 

Dendropsophus ebraccatus (Cope 1874) 

Es un hílido esbelto y pequeño que mide en promedio 25 mm de LHC, aunque las 

hembras pueden alcanzar los 36 mm (Vogth 1997). Se caracteriza por tener los muslos dorados y 

una mancha cruciforme estrecha de color café (Vogt 1997, Figura 3). Es una especie nocturna, 

activa principalmente durante la época de lluvias, en lugares inundados y charcas permanentes o 

temporales (Calderón-Mandujano 2005).  

Se distribuye desde el sur de Veracruz (México) hasta Colombia (Cedeño-Vázquez et al. 

2006), en las partes bajas y moderadas hasta los 1200 m (Duellman 1970), aunque en la región de 

Los Tuxtlas se encuentra desde el nivel del mar hasta los 500 m (Vogt 1997). Habita 

principalmente selvas tropicales húmedas, pero también puede encontrase en los bordes o en 

zonas donde la vegetación ha sido removida (Duellman 1970, Cedeño-Vázquez et al. 2006). En 

Campeche se registraron en charcas con abundante pasto en potreros y zonas inundables con 

abundante vegetación acuática (Cedeño-Vázquez et al. 2006). También se encuentran en el 
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estrato arbóreo de la Launa El Zacatal, así como utilizando rocas y arbustos alrededor de ésta 

(Vogt 1997). 

En la reproducción se congregan en grupos grandes (Vogt et al. 1997), en charcas o 

cuerpos de agua temporales (Lee 1996). La mayor actividad reproductiva se concentra en las 

lluvias del verano (Vogt et al. 1997) de junio a septiembre (Duellman et al 1970). Sin embargo, 

su presencia puede prolongarse hasta diciembre (Vogt et al. 1997). Los machos se mantienen en 

los márgenes de los cuerpos de agua desde donde llaman a las hembras (Duellman et al. 1970). 

Dendrosophus ebraccatus presenta plasticidad reproductiva particularmente en lo que 

refiere a la selección del sitio de oviposición (Touchon y Warkentin 2008). Los adultos pueden 

depositar los huevos dentro del agua, en la superficie o en dorso de las hojas por arriba del cuerpo 

de agua dependiendo del riesgo en el que se puedan encontrar los huevos a causa de la desecación 

causada por la pérdida de la cubierta vegetal (Touchon y Warkentin 2008). 

El tamaño de las puestas varía de 20 a 80 huevos (Lee 1996) aunque pueden ser más 

numerosas llegando a ser de hasta 300 huevos (Vogth 1997). La eclosión ocurre a los tres o 

cuatro días (Touchon y Warkentin 2008) y completan su desarrollo dentro del cuerpo de agua. 

Los renacuajos se distinguen fácilmente por su larga cola amarilla en forma de punta (Vogt 

1997). 
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Figura 2. Agalychnis callidryas (Rana de ojos rojos). Foto: N. Matías-Ferrer 

 

 

 

Figura 3. Dendrosophus ebraccatus (Ranita reloj de arena). Foto: N. Matías-Ferrer 
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RESULTADOS 

 

Los siguientes dos capítulos incluyen los resultados obtenidos dónde se abordan los 

objetivos planteados en el presente trabajo. Cada capítulo se presenta en formato de artículo. El 

Capítulo 1, es el manuscrito aceptado y ya publicado en la revista Herpetological Journal. En 

éste se evaluaron los cambios en la talla, condición corporal y asimetría fluctuante (AF) ante la 

perturbación de su hábitat reproductivo de A. callidryas y D. ebraccatus. Los resultados 

indicaron que los adultos de ambas especies no presentaron una mayor AF de la tibia y fémur, 

pero sí una menor condición y talla corporales en ambientes con mayor disturbio. Entre las dos 

especies, la que se puede encontrar en un mayor riesgo es A. callidryas que fue de la que menos 

sitios idóneos se encontraron para su reproducción. Además, no fue registrada en los sitios con 

alta perturbación, en donde prácticamente no existe el dosel.  

En el Capítulo 2, se abordó el estudio de variación genética y estructura poblacional de 

Agalychnis callidryas y Dendropsophus ebraccatus. Los resultados de cinco loci de 

microsatélites dieron información acerca de la estructura poblacional y variación genética 

afectada por la fragmentación del hábitat. Para ambas especies se encontró que hay una 

diferenciación genética en la mayoría de las comparaciones que puede ser resultado de diferentes 

procesos demográficos (cuellos de botella, deriva génica y endogamia) y aun flujo génico 

relativamente bajo dentro de las poblaciones de la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT) y 

del Parque Ecológico Jaguaroundi (PEJ). Entre las dos localidades (RBLT vs. PEJ) no se 

encontraron diferencias significativas en los patrones de diversidad genética. Dentro de cada 

región la diversidad genética varió de baja a intermedia, similar a lo reportado en otros estudios 

de fragmentación.   
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Capítulo I. 

Asimetría fluctuante, talla y condición corporal en Agalychnis calidryas y 

Dendrosophus ebraccatus en Los Tuxtlas, Veracruz (México) 

 

 

 

 

 

Artículo 

“Size, body condition, and limb asymmetry in two hylid frogs at different habitat 

disturbance levels in Veracruz, Mexico” 

 

 

 

Artículo publicado en la revista “Herpetological Journal” 
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Habitat disturbance is one of the main factors contributing to population declines. Changes in the amount and quality of available 

habitat can affect body condition and morphology. In this study we evaluated the effect of habitat disturbance (deforestation, 

urbanisation and land-use change) on body size, body condition and fluctuating asymmetry in two species of arboreal tropical frogs 

(Agalychnis callidryas and Dendropsophus ebraccatus) at Los Tuxtlas Biosphere Reserve, Veracruz, México. We did not find 

significant differences in body condition or body size associated with habitat disturbance in A. callidryas, although the species 

reduced its local distribution in line with habitat disturbance. In D. ebraccatus, on the other hand, we observed a significant 

relationship between body condition and size with habitat disturbance. It is unknown whether these changes are adaptive or 

compromise the permanence of populations. Fluctuating asymmetry indices for both species exhibited no significant differences 

except for the tibia-fibula length of D. ebraccatus, which was significantly higher in undisturbed habitat. 
 

Key words: Agalychnis callidryas, body condition, body size, Dendropsophus ebraccatus, fluctuating asymmetry, habitat disturbance, Hylidae 

INTRODUCTION  

Habitat loss and fragmentation are the two most 

important factors causing biodiversity loss (Henle et al., 

2004a). Land use changes have led to the decline and 

deterioration of habitats, resulting in the reduction of 

habitat quality (Henle et al., 2004b). Changes in 

microclimate and food availability affect the physiology of 

organisms. These changes may increase mortality or 

interrupt dispersal processes, and thereby increase the risk 

of decline and local extinction. Habitat changes may also 

affect the abundances of predators and prey as well 

as parasites and pathogens (Lips, 1999). 

Changes in the environment can lead to changes in the 

morphology of organisms (Sumner et al., 1999). For 

example, size and body condition may decrease in 

response to changes in habitat quality (Lauk, 2006; 

Delgado-Acevedo & Restrepo, 2008; Henríquez et al., 

2009) . Transformed habitat conditions can also cause 

stress in resident populations, inducing changes during 

development that result in morphological asymmetry 

(Lens et al., 2002; Wright & Zamudio, 2002). Fluctuating 

asymmetry (FA) is a pattern of random deviations from 

symmetry of bilateral characters (Palmer & Strobeck, 

1992), and has been used as an indirect measure of 

developmental instability in populations subjected to 

different environmental stressors (Hoffmann & Woods, 

2003; Söderman et al., 2007). In some species, asymmetry 

 
 
 
increases with the degree of habitat disturbance (Sarre, 
1996; Wright & Zamudio, 2002).  

Rainforests are the most diverse terrestrial 
ecosystems, and are rapidly disappearing due to high 
rates of deforestation. In Mexico, 80–90% of rainforests 
have been cleared or severely altered by human 
activities such as logging, livestock production, farming 
and urbanisation (Guevara et al., 2004). The most 
important Mexican boreal remnant rainforest is 
situated in Los Tuxtlas, Veracruz. Currently, Los Tuxtlas 
consists of forest, pastures, and crop fields in the 
lowlands (Dirzo & Garcia, 1992; Guevara et al., 2004). 
The region, encompassing an area of 155,122 ha, was 
declared a Natural Protected Area and a Biosphere 
Reserve in 1998 (CONANP & SEMARNAT, 2006).  

The red- eyed tree frog (Agalychnis callidryas Cope, 

1862) and the hourglass tree frog (Dendropsophus 

ebraccatus Cope, 1874) are both members of the family 

Hylidae and have a wide distribution stretching from 

Southern Mexico to Costa Rica and Colombia, respectively 

(Duellman, 1970). Agalychnis callidryas is 40–60 mm in 

snout vent length (SVL), and D. ebraccatus is <30 mm in 

SVL (Duellman, 1970; Rodríguez -Mendoza & Pineda, 

2010). They are frequently found in the rainy season on 

vegetation overhanging permanent and temporary ponds 

where they breed (Duellman, 1970; Warkentin 2000). Their 

eggs are deposited on leaves, and tadpoles fall into the 

water for development to metamorphosis  
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Fig. 1. Collection sites for sampling of Agalychnis callidryas and Dendropsophus ebraccatus for length, body condition and limb 

asymmetry. The area corresponds to the northern region of the Biosphere Reserve Los Tuxtlas, Veracruz (Mexico). Black areas 

are primary vegetation remnants, located mainly above 600 m. White areas are livestock, urban, and agricultural areas. circles: 

undisturbed habitat (UD),diamonds: low disturbance habitat (LD), triangles: intermedi-ate disturbance (ID) and squares: high 

disturbance (HD). Within the symbols are localities numbers. 
 
(Vogt, 1997; Cedeño-Vázquez et al., 2006). Both species 

have an extended breeding season (Donelly & Guyer, 

1994). Land use changes, global climate change, and 

pollution are considered risk factors for both species in 

Mexico (Solís et al., 2008; Jungfer et al., 2008), and records 

for both species are rare compared to other frogs (Urbina-

Cardona & Reynoso, 2005; Rodríguez-Mendoza & Pineda, 

2010). While no data are available on population trends 

(Frías-Álvarez et al., 2010), both species may be tolerant of 

habitat disturbance, as they have been found in orchards, 

secondary vegetation, pastures and habitat edges 

(Duellman 1970; Cedeño-Vázquez et al., 2006). The aim of 

this study is to evaluate the effect of habitat disturbance 

on both tree frog species. We test the following 

predictions: i) habitat disturbance influences adult size and 

body condition and ii) the asymmetry of bilateral 

characters will increase with the degree of environmental 

disturbance. 
 

MATERIALS AND METHODS 
 
This study was conducted in the northern part of Los 
Tuxtlas Biosphere Reserve, an area with a complex 
topography. Original forest vegetation is found 
primarily on hills and ridges, whereas the lowlands have 
been converted into grasslands, crop fields and villages. 
The main remaining patch of lowland rainforest is 
situated in the Biological Station of UNAM (Universidad 
Nacional Autónoma de México, Fig. 1). 

 
The study area was surveyed with the aid of local 

guides until a total of 11 sites with permanent and semi-

permanent breeding ponds were found and included in 

our sampling design; a random design was impossible 

because the most pristine areas are in the highlands and 

are not suitable for the formation of breeding ponds for A. 

callidryas and D. ebraccatus (Fig. 1) . The degree of habitat 

perturbation was categorised as Undisturbed (UD), Low 

Disturbance (LD), Intermediate Disturbance (ID) or High 

Disturbance (HD) based on knowledge and experience 

(Table 1). We manually collected individuals at night 

during the rainy season between July and December 

2009–2011 (125 days in total) . Each site was visited only 

once, with the exception of sites 7 and 10 (Table 1) which 

are represented by individuals collected on two different 

years. At each site, we collected at least 10 calling males 

per species, which had well-developed nuptial pads as 

described by Duellman (1970). After capture, each 

individual was weighed with a digital scale (±0.01 g), and 

snout vent length (SVL) was measured with a digital caliper 

(±0.01 cm). Because asymmetry analyses require high 

accuracy (Palmer, 1994), captured animals were 

euthanised with 5% Xylocaine and fixed with 10% 

formaldehyde. The length of the tibia-fibula was measured 

from the knee to the ankle joint, and femur length was 

measured from the knee to the tight joint (following Lauk, 

2006; Delgado-Acevedo & Restrepo, 2008; Plăiaşu et al., 

2012). Three replicate measurements were taken to 

reduce measurement error (ME). All measurements were 

made by the same person. 
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SVL was used as a measure of body size. Body 

condition was obtained using the scaled mass index 
(SMI, Peig & Green, 2009; 2010; MacCracken & 
Stebbins, 2012). We used an ordinary least squares 
regression to estimate SMI parameters. SMI and body 
size were averaged by category of habitat disturbance 
for each species. The total number of specimens was 65 
and 196 individuals of A. callidryas and D. ebraccatus, 
respectively. The normality distribution and 
homogeneity of variances of the sample data were 
tested before constructing a general linear model. SVL 
and SMI were considered response variables, and the 
disturbance category a fixed factor. Each response 
variable was evaluated in a separate analysis.  

Limbs were assessed in terms of fluctuating asymmetry 

(FA) following Palmer (1994) and Palmer & Strobeck 

(2003). We obtained data on the tibia-fibula and femur 

lengths from 63 and 105 individuals of A. callidryas and D. 

ebraccatus, respectively. Factors that obscure the analysis 

of FA (i.e., directional asymmetry, antisymmetry and trait 

size) were ruled out as follows. First, we performed a two- 

way model ANOVA with individual as a random factor and 

side as a fixed factor (Palmer & Strobeck, 2003). Significant 

interaction terms (side x individual) suggested the 

presence of antisymmetry or FA (Palmer & Strobeck, 

2003). Then, we calculated measurement  
error as MSE / MSSI × 100, with MSE and MSSI being 
mean squares of error and interaction, respectively. We  
estimated repeatability with the ME5 index (MSE / MSSI + 

(n-1) MSE). To confirm that directional asymmetry (DA) 

was absent, we performed a one-sided t test comparing 
the mean of (R-L) to zero for each trait in each habitat for 
each species. Finally, we assessed antisymmetry with the 
Kolmogorov-Smirnov test for differences from normality 
for the difference between of sides ([R-L]) of the tibia-
fibula and femur lengths (Parris & Cornelius, 2004). A 

Tropical hylid frogs habitat disturbance 
 
non-normal distribution is indicative of antisymmetry, 
whereas a normal distribution with a mean of zero is 
indicative of FA (Polak, 2003). Trait size may also 
confound estimates of FA. To check for size dependence 
of trait size in trait variation, we performed a linear 
regression between the asymmetry absolute value of R-
L (│R-L│) and trait size ((R+L)/2) as independent 
variable for each habitat disturbance category.  

We calculated three FA indices described in Palmer & 
Strobeck (2003) for each species, trait and category of 
disturbance: FA1, FA4a, and FA10a. FA1 (mean |R-L|) is 
the recommended index because it is easy to interpret, 
but for small sample sizes (n <30) has low statistical 
power. FA4a (0.798 √var(R-L)) has higher statistical 
power and represents the contribution of FA 
measurement error (ME, Bechshoft et al., 2008); FA10a 

(0.798 √2σi
2
) is recommended because it describes the 

difference between the sides after ME has been 
removed (Palmer & Strobeck, 2003). Given that the FA1 
(|R-L|) in each category did not deviate from a normal 
distribution, the data were analyzed using a general 
linear model with categories of habitat disturbance as 
an explanatory factor and FA1 as the response variable. 
All statistical analyses were performed in R v.2.1.3.1 
(The R Foundation for Statistical Computing, 2011) and 
Statistica for Windows v.7.0 (StatSoft, Inc. 2004). 
 

RESULTS 
 
Body size and condition 
Agalychnis callidryas was found only in the three least-

disturbed categories (UD, LD and ID). Individuals from UD 

and LD sites were larger compared to ID individuals (Fig. 

2a), a differences which was however not statistically 

significant (F3,195=1.068, p=0.349). In D. ebraccatus, 

significant differences in body size were found between 
 
Table 1. Sampling sites, habitat type and degree of disturbance. (UD: undisturbed, LD: low disturbance; ID: 

intermedi-ate disturbance and HD: highly disturbed). Site numbers correspond to each location in Fig. 1. Species: 

A=Agalychnis callidryas and D=Dendropsophus ebraccatus. 
 
 Locality Habitat type Species Disturbance 
    Category 
     

1 Laguna El Zacatal continuous rainforest A, D UD 
2 Potrero Ejido 2 de Abril rainforest fragment <1 ha. A LD 
3 Nanciyaga Ecological Park rainforest fragment >40 ha. D LD 
4 La Jungla Park, Catemaco rainforest fragment >40 ha. (artificial pond) A LD 
5 Playa Escondida reed patch A, D LD 
6 Laguneta de El Real, Sonteco- disturbed mangrove, urban zone A ID 

 mapan    
7 La Cruz, near Tebanca macrophyte patch near pasture D ID 
8 Villa El Cariño. Ejido 2 de Abril pasture D HD 
9 Road to Playa Escondida pasture D HD 

10 Las Margaritas flooded plot, urban zone D HD 
11 Deviation to San Juan Seco Pasture, highway on one side D HD 
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A B 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Fig. 2. Mean (circles) and standard error (bars) for (A) body size (SVL) and (B) body condition (g, Scaled Mass Index) 
for Agalychnis callidryas (black circles) and Dendropsophus ebraccatus (open circles) in relation to different levels of 
habitat disturbance in the Biosphere Reserve of Los Tuxtlas, Veracruz (Mexico). UD: undisturbed, LD: low-
disturbance, ID: intermediate disturbance and HD: high disturbance. The horizontal lines join habitat categories not 
significantly different from one another. 
 
 
the UD habitat and the other categories ( F3,195=23.4, 
p<0.001; Fig. 2a). We did not find significant differences  
in A. callidryas body condition among categories of 

habitat disturbance (F2,64 =2.783, p=0.069; Fig. 2b). In 
D. ebraccatus, we found significant decreases in SMI 
depending on habitat disturbance (UD-LD vs. ID-HD, 

F3,195=22.485, p<0.001). 
 
Limb asymmetry 
The interaction term was significant (p<0.001), 
demonstrating that non-directional asymmetry could 
be distinguished from measurement error. 
Measurement errors were >10% for all characters 
except femurs length of D. ebraccatus (15–30%). The 
repeatability of FA was 0.6-0.8 for A. callidryas, and 
0.08–0.31 for D. ebraccatus (Table 2).  

The mean (R- L) was significantly different from zero 

(t=2.8, p=0.048) in D. ebraccatus femur lengths in the UD 

habitat, demonstrating the presence of directional 

asymmetry (DA). Therefore, DA for this character was 

removed by estimating the differences between right and 

left sides, subtracted from the larger measurement and 

added to the shorter measurement (Table 2; following 

Palmer, 1994). The Kolmogorov-Smirnov test did not 

suggest a significant departure from normality for any trait 

or species (all d- KS>0.08, p>0.05), demonstrating that 

non-directional asymmetry can be used as an estimate for 

FA. The relationship of trait size with FA1 (│R-L│) provides 

no evidence of a size-dependent component of FA (β=-

0.2–0.3, p>0.05, Table 2).  
No significant differences were found in FA1 limb traits 

with respect to habitat disturbance in A. callidryas (tibia-

fibula, F2,60=0.020, p=0.98; femur, F2,59 =0.577, p=0.57, 

Table 3), while significant differences were observed for D. 

ebraccatus (F3, 101=4.843, p=0.003). A post hoc 

comparison using Tukey’s HSD test showed that UD 
exhibited a higher tibia- fibula FA1 than the remaining 
categories (Mean=0.067, SE=0.008, p<0.001). The values of 
FA4 and FA10 displayed similar asymmetry results 

 
 
(Table 3). For femur length, FA1 was higher in UD but 

the difference was not significant (F3, 101=1.5216, 
p=0.214, Table 3).  

DISCUSSION 
 
Morphological changes due to habitat transformations 

have been proposed as indicators of habitat deterioration 

and the health status of individuals in transformed 

environments (Alford et al., 1999; Delgado- Acevedo & 

Restrepo, 2008). In this work, we quantified the effects of 

habitat disturbance in two species of tropical frogs,  
A. callidryas and D. ebraccatus, in a protected area. Our 

results suggest that A. callidryas is not significantly 

affected by habitat disturbance for the measured 

morphological parameters. However, frogs were not found 

in the highly disturbed habitat, and the lack of statistical 

evidence is linked with a small sample size obtained in the 

more disturbed categories. The size and body condition of 

D. ebraccatus decreased with habitat disturbance, 

consistent with studies on other anuran species (Neckel-

Oliveira & Gascón, 2006; Lauk, 2006; Delgado -Acevedo & 

Restrepo, 2008) . Reduced body size and poorer body 

condition might be responses to environmental change 

related to increased solar radiation, decreased humidity, 

pond desiccation, and/or restricted food availability, all of 

which are outcomes of altered habitats (Palkovacs, 2003, 

Buckley et al., 2005; Lowe et al., 2006). Predation may also 

influence size and body condition, as habitat disturbance 

might require higher energy expenditure for predator 

avoidance (Camargo & Kapos, 1995; Ball & Baker, 1996). 

Alternatively, larger individuals might be more 

conspicuous, which could explain why small-sized 

individuals prevail in areas with higher disturbance (Martín 

& Lopez, 1998; Delgado-Acevedo & Restrepo, 2008). 

Moreover, predation might accelerate the times of 

hatching and metamorphosis, resulting in a smaller adult 

body size (Warkentin, 1995; 2000; Ball & Baker, 1996; 

Jessop et al., 2006; Touchon 



 32 

        
Table 2. Analysis of variance (ANOVA) to test the variation regarding trait measurement error (side x individual interaction) in Agalychnis callidryas and Dendropsophus 
ebraccatus by disturbance category (UD: undisturbed habitats, LD: low disturbed habitats; ID: intermediately disturbed habitats and HD: highly disturbed habitat). 

n=sample size. TI: tibia-fibula, FE: femur, ME3: measurement error expressed as MSE/MSSI x 100 where MSE and MSSI are the Mean Squares of error and side x individual 
interaction of the mixed model ANOVA, respectively. ME5: repeatability (Palmer & Strobeck, 2003), the values range from - 1 to 1. df: degrees of freedom of the side x 
individual interaction. F: F statistic for the side x individual interaction. R, L: sides; (R+L)/2: Trait size. DA: Directional asymmetry. %DA:(mean|R|-mean|L|)x100. A. 
callidryas was not captured at HD sites, therefore no data for this habitat category. * Value of (R-L) before to remove the DA, which is made by subtracting the long side 
and by adding on the shorter side, the mean (R-L). After correction, the final values are mean(R-L)=0.03 (SE=0.02). † Slope of linear regression between │R-L│ and trait 
size ((R+L)/2). ‡ t-test of one-side analysis of mean (R-L) respect to zero. 
 
 
 
Habitat/ trait n ME3 (%) ME5 df F p-values 

R L  
(Mean±SE) 

(R+L)/2 Slope† 
 ±SE 

DA=R-L 
%DA (t-test)‡  

 
(Mean±SE) (Mean±SE) (Mean±SE)  

             
 

                
 

 A. callidryas               
 

 UD/TI 29 1.75 0.66 28 62.58 <2.2e-16 26.4 (2.6) 26.5 (2.6) 23.9 (-0.2) -0.02 -0.02 (0.00) 2.2 1.2  
 

 LD/TI 22 1.44 0.72 25 67.45 <2.2e-16 22.8 (0.2) 22.8 (0.2) 23.0 (-0.2) 0.01 -0.03 (0.00) 2.7 1.4  
 

 ID/ TI 7 1.83 0.88 6 55.22 3.1 e-14 23.4 (0.2) 23.5 (0.2) 23.1 (-0.1) 0.02 -0.02 (0.00) 2.1 0.5  
 

 HD/TI - - - - - - - - - - - - -  
 

 UD/FE 30 1.94 0.63 29 57.52 <2.2e-16 24.6 (0.2) 24.6 (0.2) 24.5 (-0.2) -0.01 -0.04 (0.00) 3.9 2.4  
 

 LD/FE 22 1.68 0.69 25 62.05 <2.2e-16 24.0 (0.3) 24.0 (0.3) 24.2 (-0.2) 0 -0.01 (0.00) 1.3 0.6  
 

 ID/ FE 7 4.13 0.79 5 24.11 1.2e-08 31.7 (7.0) 31.7 (7.0) 24.5 (-0.1) 0.01 -0.02 (0.00) 1.5 0.5  
 

 HD/FE - - - - - - - - - - - - -  
 

 D. ebraccatus               
 

 UD/TI 22 5.46 0.19 21 18.52 1.9 e-15 14.6 (0.1) 14.6 (0.1) 14.6 (0.1) 0.02 0.01 (0.02) 8.4 1.3  
 

 LD/TI 20 9.01 0.12 23 10.99 3.1 e-12 14.1 (0.1) 14.1 (0.1) 14.0 (0.1) -0.01 0.00 (0.01) 0.5 0.9  
 

 ID/ TI 25 6.56 0.16 26 15.14 <2.2e-16 14 (0.1) 14 (0.1) 14.0 (0.1) -0.01 0.01 (0.01) 3.2 0.5  
 

 HD/TI 31 7.27 0.15 30 13.85 <2.2e-16 14.3 (0.1) 14.3 (0.1) 14.3 (0.1) 0.01 0.02 (0.01) 1.1 0.4  
 

 UD/FE 21 29.8 0.05 20 3.36 0.000047 14.1 (0.1) 14 (0.1) 14.1 (0.1) 0.03 -0.08 (0.01)* 5.4 2.8  
 

 LD/FE 26 19.97 0.06 28 4.99 1.2 e-07 13.8 (0.1) 13.8 (0.1) 13.8 (0.1) 0.02 0.01 (0.01) 0.5 2.1  
 

 ID/ FE 22 21.09 0.08 21 4.74 6.9 e-06 13.6 (0.1) 13.6 (0.1) 13.6 (0.1) 0 -0.03 (0.02) 1.0 0.7  
 

 HD/FE 36 16.54 0.06 35 6.05 6.2 e-11 13.8 (0.1) 13.8 (0.1) 13.8 (0.1) -0.02 -0.01 (0.01) 1.6 0.4  
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et al., 2013). Paternal effects may also influence the size of 

individuals, as small males may sired smaller froglets 

(Briggs, 2013). In some anurans, body condition is lower at 

the end of the breeding season, due to the energy 

consumed in reproductive activities (Reading & Clarke, 

1995). In our study, the samples were obtained during 

breeding, with the exception of one D. ebraccatus 

population which comprised smaller individuals without 

lowered body condition. Our observations might however 

also be influenced by a relationship of age with size and 

body condition (Ormerod & Tyler, 2009; Iturra-Cid et al., 

2010), and a lower average age in areas of higher 

disturbance (Semlitsch, 2008; VanderWerf, 2004).  
Habitat disturbance did not strongly influence limb 

asymmetry. In A. callidryas, FA did not exhibit a correlation 

with habitat disturbance, a finding similar to those of 

other studies (Labrie et al., 2003; Henríquez et al., 2009). 

For D. ebraccatus, the results were unexpected because 

the FA of tibia-fibula length was significantly higher in 

undisturbed areas (but see also Floate & Fox, 2000; Lauk, 

2006; Delgado -Acevedo & Restrepo, 2008; Hopton et al ., 

2009). The lack of an effect of habitat disturbance on FA 

has previously been attributed primarily to high 

measurement error, higher mortality of more 

asymmetrical individuals (Møller, 1997; Floate & Fox, 

2000; Henríquez et al., 2009), the traits selected for 

measurement (Lens et al., 2002; Vishalakshi & Singh, 2008; 

Henríquez et al., 2009), and sample size (Palmer, 1994; 

Delgado-Acevedo & Restrepo, 2008). In this study, the 

measurement error was low (<30%). We do not know 

whether the measured traits are linked to individual 

fitness (Lauk, 2006), and the possibility of differential 

mortality at sites with higher disturbance is difficult to 

test. Floate & Fox (2000) considered that, under lower 

stress or a lack of environmental disturbance, the 

presence of individuals with extreme asymmetry can 

significantly skew the normal frequency distribution of FA. 

In this study, all samples were normally distributed, which 

makes increased mortality in sites with higher disturbance 

unlikely. However, differential mortality could also occur in 

earlier life stages (see for example Gagliano et al., 2008). 
 

Small sample sizes can be translated into low statistical 

power (Delgado-Acevedo & Restrepo, 2008), and uneven 

sample size might have contributed to the differences 

found between A. callidryas and D. ebraccatus. Most 

ponds in disturbed areas were temporary, and migration 

to less disturbed areas after metamorphosis is possible. It 

is however unknown to what extent FA is retained 

between different stages in amphibians. Growth and 

metamorphosis influence adult size (Halliday & Verrell, 

1988), whereas developmental stability is related to 

growth rate (Danzmann et al., 1986; McKenzie & O’Farrell, 

1993) . At a higher stability of development, FA will be 

lower (Palmer & Strobeck, 1992). In disturbed or high 

stress environments, metamorphosis and growth can be 

accelerated (Lowe et al., 2006; Crump, 1989), leading to 

both lower body size and FA (Møller & Manning, 2003).  
Agalychnis callidryas was previously more abundant 

in undisturbed areas (Vogt, 1997), and local declines 

were reported (Urbina-Cardona & Reynoso, 2005; 

 
Urbina-Cardona et al., 2006; Rodríguez & Pineda, 2009; 

Cabrera-Guzmán & Reynoso, 2012). In this work, sites with 

intermediate and high disturbance are located in 

deforested areas with practically no tree cover or ground 

vegetation above 2 m in height, vegetation features which 

are essential to the breeding habitat of A. callidryas. Also, 

illegal markets in Mexico City are supplied with individuals 

from Los Tuxtlas (personal observation), which might put 

the remaining populations at greater risk.  
Dendropsophus ebraccatus was found across the 

entire gradient of habitat disturbance, despite an 
influence on body size and condition. We do not know 
to what extent the morphological changes caused by 
habitat disturbance are adaptive, and lack data on 
population trends. Habitat disturbance can exert long-
term pressure on a population’s demography due to 
the continual loss of particular individuals through 
direct mortality (Dodd & Smith, 2003). We consider D. 
ebraccatus as a suitable indicator of environmental 
change (following Caro & O’Doherty, 1999).  
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Resumen 

Las modificaciones del hábitat generadas por actividades antrópicas pueden llevar a la erosión de 

la diversidad genética dentro y entre poblaciones. Sin embargo, las respuestas a estos procesos 

dependen de las características de historia de vida de las especies. En este estudio, se evaluaron 

los patrones de diversidad genética y flujo génico en dos especies de ranas arborícolas en dos 

áreas naturales la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT) y del Parque Ecológico 

Jaguaroundi (PEJ) las que actualmente presentan un paisaje fragmentado de selva alta 

perennifolia en. La RBLT tiene una historia de deforestación que tuvo su máximo a finales de los 

años 80s. El PEJ es un área natural protegida privada de reciente creación (2002), la cual se 

encuentra dentro de una zona petrolera la cual también ha sido impactada por la ganadería y 

agricultura. En total se obtuvieron muestras de ocho poblaciones de Agalychnis callidryas y 11 

de Dendrosophus ebraccatus que proceden de diferentes estanques dentro del continuo de selva, 

fragmentos de vegetación, potreros y zonas urbanas. De cada población se obtuvieron datos de 

mailto:noemi.matias@st.ib.unam.mx
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cinco loci de microsatélites específicos para cada especie. Los resultados indican que los índices 

de diversidad genética varían de bajos a intermedios en ambas especies, pero no hay diferencias 

significativas en los índices de diversidad genética dentro de las dos regiones (RBLT y. PEJ). La 

diferenciación genética entre ambas regiones fue significativa. Se detectaron signos de 

aislamiento y reducción poblacional asociados a cuellos de botella recientes, endogamia y deriva 

génica en la mayoría de las poblaciones muestreadas. La diferenciación y estructura genética 

están asociadas a la distancia geográfica en A. callidryas y a posibles limitantes ecofisiológicas 

en D. ebraccatus. Es necesario implementar acciones de conservación que garanticen el flujo 

génico en el corto y largo plazos, por lo que se recomienda la creación y mantenimiento de los 

estanques para la reproducción.  

 

Palabras clave: Perturbación del hábitat, selva alta perennifolia, ranas arborícolas, diversidad 

genética, aislamiento genético, cuellos de botella, endogamia, deriva génica. 

 

Introducción 

Las alteraciones del hábitat que resultan de actividades humanas son de las principales 

causas que han llevado a la pérdida de la diversidad biológica (Henle et al. 2004). La pérdida, 

degradación y fragmentación del hábitat, pueden generar diferentes respuestas dependiendo de 

las características de historia de vida de las especies, en combinación con la intensidad, 

frecuencia y escala espacial del disturbio ambiental (Crump 2003, Fisher y Lindenmayer 2007). 

La pérdida del hábitat puede afectar sutilmente a las poblaciones a través de múltiples 

generaciones, y llevar a la reducción del tamaño efectivo poblacional, la pérdida de la 

conectividad, la disminución de la diversidad genética y la depresión por endogamia. En un grado 

extremo, la pérdida del hábitat puede resultar en extinciones locales (Green 2003), siendo las 
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poblaciones pequeñas y aisladas las más propensas a la erosión de la diversidad genética (Keller 

y Waller 2002).  

Las selvas del Neotrópico son de los ecosistemas con mayor diversidad biológica, sin 

embargo, su extensión se ha reducido severamente a causa de la deforestación. En México, la 

deforestación ha llevado a la pérdida mayor del 80% de las selvas tropicales (Challenger y 

Moreno 2008) y en particular en la región de Los Tuxtlas (Veracruz), la magnitud del problema 

es similar, quedando aproximadamente el 5% de la selva alta perennifolia (Dirzo y García 1992, 

Guevara et al. 2004, Castillo-Campos y Laborde 2004). En 1998, los Tuxtlas fue decretada como 

Reserva de la Biosfera con una extensión de 155,000 ha (CONANP y SEMARNAT 2006) con la 

finalidad de conservar la gran diversidad biológica que aún existe en la región entre las que se 

incluyen 39 especies de anfibios (Hernández-Ordóñez et al. 2014). El paisaje actual de la Reserva 

está conformado por una serie de parches de vegetación primaria, rodeados de campos agrícolas, 

potreros y vegetación secundaria, además de importantes zonas urbanas (Guevara et al. 2004). 

El Parque Ecológico Jaguaroundi (PEJ) se encuentra dentro de una zona petrolera, a 5 km 

al sur de la ciudad de Coatzacoalcos (Veracruz). Al igual que el resto de las selvas del neotrópico 

mexicano, la región ha sufrido una severa transformación por la agricultura y ganadería. En el 

2008 fue decretada como reserva privada con una extensión de 1010 ha (Nava-Cruz y Rosas 

2008). El paisaje actual del Parque está formado por fragmentos de vegetación, primaria, 

secundaria y en regeneración, colindando con los complejos petroquímicos.  

En ambas regiones, la heterogeneidad del paisaje puede representar una barrera para la 

dispersión en especies con un potencial de dispersión bajo, como es el caso de los anfibios. 

Particularmente, especies con hábitats complejos pueden ser vulnerables a las modificaciones en 

el hábitat (Crump 2003) ya que pueden afectar la conectividad (e.i entre el medio terrestre y 

acuático) e interrumpir su ciclo de vida (Becker et al. 2010). Además, de poner en riesgo el 
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reclutamiento de individuos para los próximos eventos reproductivos (Crump 2003). 

La mayoría de los estudios que han tratado de evaluar el efecto de la perturbación del 

hábitat sobre los anuros, lo han hecho con especies de zonas templadas (Hitchings y Beebee 

1997, Rowe et al. 1999, Beebee y Rowe 2000, Andersen et al. 2004, Allentoft et al. 2009, Dias et 

al. 2015), y con alta capacidad de dispersión terrestre (Lesbarrères et al. 2006, Arens et al. 2007, 

Johansson et al. 2007, Peterman et al. 2013). Los estudios que evalúan la variación genética de 

especies tropicales son escasos (Dixo et al. 2009, Emel y Storfer 2012), a pesar de presentar la 

mayor diversidad de anuros del planeta (Crump 2003).  

La rana de ojos rojos (Agalychnis callidryas) y la rana reloj de arena (Dendropsophus 

ebtraccatus) son dos especies de anuros arborícolas neotropicales. Ambas son especies de amplia 

distribución. La primera de talla mediana y la segunda de talla pequeña (Duellman 1970). Son de 

hábitos nocturnos y durante la época de lluvias son comunes (Warkentin 2000). En la temporada 

seca posiblemente se encuentran en el dosel (Duellman 1970). Respecto a sus hábitos 

reproductivos, son consideradas especies de reproducción prolongada, ya que el período de la 

eclosión hasta la metamorfosis es relativamente largo (Donelly y Guyer 1994), por lo que 

requieren de cuerpos de agua semipermanentes para la reproducción. Además, se caracterizan por 

dejar las puestas de huevos en la vegetación fuera de los estanques. Una vez que ocurre la 

eclosión, la larva es acuática (Duellman 1970, Warkentin 2000).  

Respecto al estado de conservación de A. callidryas y D. ebraccatus, están clasificadas en 

la lista de la IUCN dentro de la categoría de riesgo bajo (Jungfer et al. 2008, Solís et al. 2008) ya 

que pueden persistir en ambientes con cierto grado de disturbio (e.g. bordes de fragmentos de 

selva, potreros y aguadas con abundante vegetación acuática) (Cedeño-Vázquez et al. 2006). En 

México, no están consideradas dentro de la lista oficial de especies en riesgo (NOM-059-ECOL-

2001, SEMARNAT 2002). En la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT), A. callidryas se 
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consideraba abundante ya que era común encontrarla en toda la región (Vogt 1997, R. Coates, 

comunicación personal). Sin embargo, los registros recientes de esta especie son bajos (Urbina-

Cardona y Reynoso 2005, Urbina-Cardona et al. 2006, Rodríguez-Mendoza y Pineda 2010, 

Cabrera-Guzmán y Reynoso 2012), por lo que se ha sugerido el declive de sus poblaciones al 

menos en la región (Urbina-Cardona y Reynoso 2005). D. ebraccatus es considerada una especie 

rara (Urbina-Cardona y Reynoso 2005), por lo que se desconoce cuál es su estado de 

conservación en la Reserva. En Parque Ecológico Jaguaroundi (PEJ) sólo fue registrada A. 

callidryas (Herrera et al. 2008).  

Para poder proponer estrategias de conservación y manejo se requiere evaluar el estado de 

las poblaciones ante cambios ambientales de tipo antropogénico (Beebee 2005) por lo que es 

primordial conocer cómo se encuentra la diversidad genética dentro y entre poblaciones 

(Frankham et al. 2002). Para poder mantener poblaciones genéticamente diversas que aseguren 

su permanencia en el largo plazo. Por lo anterior, el objetivo del presente estudio es evaluar la 

diversidad, diferenciación y estructura genética en las poblaciones remanentes de A. callidryas y 

D. ebraccatus en la RBLT y en el PEJ. Este estudio es el primero en investigar la genética de 

conservación de dos especies tropicales con tipo reproductivo tipo 2, y los resultados se aplicarán 

a decisiones futuras de conservación de anfibios Neotropicales.  

 

Materiales y métodos 

Área de estudio. Este estudio fue realizado en dos localidades en el sur de Veracruz 

(México) que albergan el extremo boreal de la selva alta perennifolia. La primera es la RBLT 

(Figura 1a). En total se obtuvieron muestras de 11 sitios que se encuentran dentro del continuo y 

fragmentos de selva alta perennifolia, en pastizales dedicados a la ganadería y dentro de zonas 

urbanas (Cuadro 1). La segunda localidad corresponde al PEJ, el cual queda aproximadamente a 
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45 km al sur de la RBLT, de los cuales sólo se obtuvieron muestras de tres sitios y que 

corresponden a parches de selva alta perennifolia dentro de una zona petrolera (Cuadro 1). 

Muestras. Durante la temporada de lluvias en los meses de diciembre del 2009, y julio-

octubre del 2010 y del 2011, se realizaron muestreos nocturnos de 21:00-24:00 hrs en periodos de 

10 a 30 días de trabajo de campo. La búsqueda de ambas especies se hizo en estanques 

semipermanentes y temporales de zonas perturbadas y conservadas de la RBLT y del PEJ. Las 

muestras están formadas principalmente por machos adultos y en mucho menor número por 

renacuajos, huevos o metamórficos. En total se obtuvieron muestras de 63 individuos de la RBLT 

y 47 del PEJ para A. callidryas, mientras que de D. ebraccatus se obtuvieron 141 y 59 muestras 

de cada área respectivamente. Las capturas se hicieron a mano con ayuda de lámparas. La 

eutanización de los ejemplares se realizó con Xilocaína al 3%. Los tejidos obtenidos fueron de 

músculo, hígado y dedos, así como huevos que se almacenaron en microtubos con alcohol al 70% 

de concentración y posteriormente mantenidos a -20°C.   
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Figura 1. Mapa de localidades de colecta de A. callidryas y D. ebraccatus. Reserva de la Biosfera 

Los Tuxtlas (a) y Parque Ecológico Jaguaroundi (b). Las áreas oscuras son los remanentes de 

vegetación. En gris las zonas de pastoreo, zonas urbanas y de agricultura. 1: REV, 2: PODA, 3: 

EZAC, 4: CAPE, 5: PLES, 6: REAL, 7: DSJS, 8: NANC, 9: JUNG, 10: CRUZ, 11: MARG, 12: 

JAGS, 13: JAGC, 14: JQUE.  
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Cuadro 1. Sitios de muestreo, tipo de hábitat y abreviaturas de cada sitio (Abrev.) en la 

Reserva de la Biosfera los Tuxtlas (RBLT) y del Parque Ecológico Jaguaroundi (PEJ): sp: 

especie detectada por sitio; A: Agalychnis callidryas y D: Dendropsophus ebraccatus  

  
Sitio Abrev. Tipo de hábitat sp 

Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT)   
1 Ejido Revolución, Costa de 

Oro 
REV Pastizal, estanque piscícola abandonado D 

2 Potrero Ejido 2 de Abril PODA Fragmento de selva alta perennifolia < 1 ha. A 

3 Laguna El Zacatal EZAC Continuo de selva alta perennifolia A, 

D 

4 Camino a Playa Escondida CAPE Pastizal D 

5 Playa Escondida PLES Parche de carrizo A, 

D 

6 Laguneta de El Real, 
Sontecomapan 

REAL Manglar perturbado, zona urbana A 

7 Desviación a San Juan 
Seco 

DSJS Pastizal, a lado de una autopista D 

8 Parque Ecológico 
Nanciyaga 

NANC Fragmento de selva alta perennifolia > 40 ha. D 

9 Parque, La Jungla, 
Catemaco 

JUNG Fragmento de selva alta perennifolia > 40 ha 
(estanque artificial) 

A 

10 La Cruz, cerca de Tebanca CRUZ Patizal, en zona inundable  D 

11 Las Margaritas MARG Parcela inundada, zona urbana D 

     

Parque Ecológico Jaguaroundi, Coatzacoalcos (PEJ)  

12 Centro del Parque, área 
sabana 

JAGS Parche de selva baja primaria A,D 

13 Unidad Habitacional La 
Cangrejera 

JAGC Estanque en un parche de selva secundaria A 

14 Zona de Quemadores  JQUE Laguna semipermanente, en un parche de 
selva baja  

A,D 
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Extracción de DNA y cuantificación. El DNA genómico se obtuvo con la técnica de fenol-

cloroformo mediante la digestión con proteinasa K (7 µl) incubando a 56 ºC y en agitación 

constante por una noche. Posteriormente se cuantificó el DNA utilizando un Nanodrop 

(Thermofisher) obteniendo entre 25 y 200 ng/µl. Las muestras fueron diluidas en agua ultra pura 

a 100 ng/µl. En total se probaron 12 pares de loci para A. callidryas y ocho pares de loci de 

microsatélites para D. ebraccatus, de los cuales nueve y seis loci son específicos para cada 

especie, respectivamente (Anexo 1).  

La amplificación de los loci se realizó por la técnica de la reacción en cadena de la 

polimerasa (PCR) en un volumen de reacción de 10 µl conteniendo 1X PCR Buffer, 2 µM de 

MgCl2, 0.03% BSA; 0.2 µM de dNTPs, 0.2 µM primer M13 marcado con fluorescencia (FAM, 

VIC, PET y NED; Applied Biosystems), 0.2 µM de primer “reverse” y 0.02 µM de primer 

“forward” y 2U de taq Amplificasa® (Biotecmol). La secuencia M13 (5'-

CAGTCGGGCGTCATCA-3') se incluyó al primer forward de cada par en el 5' final 

(http://www.gvsu.edu/dna/fragment-analysis-guidelines-4.htm, G. Travis) (Anexo 1). Para los 

primers previamente marcados se usaron los fluoróforos TET, HEX y FAM (Invitrogen ®) 

(Anexo 1). Las reacciones de PCR se hicieron utilizando dos programas, uno sencillo y otro 

medio. El sencillo con una desnaturalización de 94º C por 5min, seguidos de 30-33 ciclos de, 94º 

por 30 seg, 56-60 °C por 45 seg; y 72º C por 1 min. El programa medio con una 

desnaturalización de 95º por 5 min, seguido de 30 ciclos de 94º por 30 seg, 56-60 °C por 45 seg; 

y 72 °C por 1 min, seguido por 8 ciclos de 94º por 30 seg, 53-57 °C por 45 seg; y 72 º C por 1 

min. Una extensión final de 72 °C por 10 min. Los productos de PCR se visualizaron en geles de 

agarosa al 2% y posteriormente se genotipificaron por electroforesis capilar en el secuenciador 

ABI PRISM 3100xL (Applied Biosystems) en el Laboratorio de Secuenciación de la Salud y la 

Biodiversidad del Instituto de Biología, UNAM. Los fragmentos se asignaron mediante la 
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comparación con la escala LIZ 500 pb y la tipificación de los alelos de acuerdo con el número y 

categoría de los motivos (repeticiones) utilizando el programa GeneMaper ver. 4.1 (Applied 

Biosystems). 

 

Análisis de datos 

Los genotipos obtenidos se redondearon con el programa TANDEM V. 1.09 (Matschiner 

y Salzburger 2009). Posteriormente en MICROCHECKER 2.2.3 (Oosterhout et al 2004) se 

analizó cada población por separado para detectar la presencia de alelos nulos con 10,000 

iteraciones con un 99% de confianza. En GENEPOP versión Web (Raymond y Rousset 1995) se 

evaluó que las frecuencias alélicas estuviesen en el equilibrio de Hardy-Weinberg (HW) 

mediante pruebas exactas (Guo y Thompson 1992) por cada locus y población. Se analizaron con 

10,000 dememorizaciones, 100 batches y 10,000 iteraciones por batche. Este programa también 

considera el déficit o exceso de heterócigos a través del estimador de FIS de Weir y Cockerman 

(1984). Para cuantificar los niveles de diversidad genética de las poblaciones, se utilizaron 

índices distintos: número de alelos por locus (NA), número efectivo de alelos (NE), 

heterocigosidad observada y esperada (HO, HE), índice de fijación de endogamia (FIS), diversidad 

(R) y riqueza alélicas (AR), proporción de polimorfismos (P) y número de alelos privados (PA), 

patrones de diversidad calculados con el programa GENALEX V. 6.5 (Peakall y Smouse 2012). 

Los diferentes índices de diversidad genética se analizaron con una prueba de Kruskall-Wallis 

(Zar 1999) en el programa STATISTICA v.7.0 para Windows (StatSoft, Inc. 2004). Las 

comparaciones se hicieron entre poblaciones dentro y entre localidades. Como una prueba 

adicional de endogamia, se obtuvo el grado de relación genética (relatedness) entre individuos de 

cada sitio, usando el estimador rqg (Queller y Goodnigt 1989). Se estimaron los intervalos de 

confianza al 95% de r mediante un remuestreo de bootsrap para cada población. Para calcularlo, 



 47 

se empleó el programa GENALEX V. 6.5 (Peakall y Smouse 2012). Bajo un modelo de 

equilibrio HW se espera que el parentesco se observe dentro de los intervalos de confianza 

calculados esperados. Si los valores obtenidos quedan por arriba de los intervalos de confianza, 

entonces el incremento en el parentesco puede estar determinado por procesos como endogamia, 

deriva génica o sesgo reproductivo Para determinar la estructura genética de las poblaciones se 

realizó una prueba global de diferenciación FST, (no asumiendo equilibrio H-W dentro de las 

poblaciones) realizada en el programa FSTAT V. 2.9.3.2 (Goudet 2002). De igual forma se 

calcularon los estadísticos FIS y FIT. Posteriormente se calculó el grado de subdivisión entre los 

pares de poblaciones mediante estimaciones FST pareadas utilizando el estimador de Weir y 

Cockermam (1984). Las pruebas estadísticas de significancia para FST se hicieron mediante la 

permutación y remuestreo de los genotipos multilocus entre pares de poblaciones (10,000 

permutaciones) con un nivel de confianza del 5% y posterior a la correción de Bonferroni. Con el 

mismo programa y para conocer cómo se encuentra distribuida la variación genética total se hizo 

un análisis de varianza molecular (AMOVA). Con el programa IBDW 3.23 (Jensen et al. 2005) 

se realizó la prueba de Mantel para determinar si existe aislamiento por distancia que indique la 

existencia de barreras que impidan la dispersión. En el análisis se incluyeron todas las 

poblaciones de la RBLT y del PEJ, ocho para A. callidryas y 11 de D. ebraccatus. El análisis se 

hizo con 2000 permutaciones utilizando los valores de FST como distancias genéticas entre 

poblaciones y las distancias geográficas en kilómetros.  

Para determinar si las poblaciones han pasado por cuellos de botella recientes, se utilizó el 

programa BOTTLENECK 1.2.02 (Cornuet y Luikart 1996). Los análisis se corrieron con 10,000 

iteraciones utilizando el modelo de mutación de dos fases (TPM) y el modelo de mutación paso a 

paso (SMM). Se utilizó la prueba estadística de Wilcoxon (Luikart et al. 1998) ya que tiene un 

poder relativamente alto cuando el número de loci es bajo y además es recomendable para 
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tamaños de muestra menor a 15 (Cornuet y Luikart 1996).  

La estructura de la población se evaluó mediante estimaciones bayesianas con el 

programa STRUCTURE V. 2.3.3 (Pritchard et al. 2000). Este programa también asigna a los 

individuos a diferentes grupos genéticos. Se implementaron 20 iteraciones para calcular la media 

y varianza de la verosimilitud de K con una corrida de 1, 000 ,000 iteraciones (seguidas de 1, 

000, 000 iteraciones del periodo burn in). A partir de éstas iteraciones se determinó el valor más 

probable de K (valor de probabilidad posterior más alto). Finalmente los análisis estadísticos y la 

presentación gráfica de los resultados se realizaron en el programa Statistica para Windows v.7.0 

(StatSoft, Inc. 2004) 

 

Resultados  

Variación y diferenciación genética  

En total, cinco loci resultaron polimórficos para cada especie: para A. callidryas: 

ACA126, ACA36, ACA7, ACA127 y ACA24, mientras que para D. ebraccatus HEB165, HEB 

231, HEB 310, HEB 337 y HEB 226 (Anexo 1, Cuadro 1). Los rangos alélicos se encontraron 

dentro de los reportados por Robertson et al. (2009). El locus ACA36 resultó monomórfico para 

una población (JUNG) y el locus HEB165 resultó monomórfico para dos poblaciones (NANC y 

MARG). El locus ACA24 (estandarizado en este estudio) es un tetranucleótido con un rango de 

variación alélica de 158-240. Se encontró un déficit de heterócigos significativo para tres loci en 

A. callidryas y dos en D. ebraccatus (Cuadro 2).  
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Cuadro 2. Variación genética de cinco loci de microsatélites para las poblaciones de Agalychnis 

callidryas y Dendropsophus ebraccatus de la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas y el Parque 

Ecológico Jaguaroundi, Veracruz (México)  

 n NA HO HE FIS FIT 

 A. callidryas     
ACA7 116 10 0.586 0.578 -0.015 0.131 
ACA24 108 19 0.710 0.787 0.098 0.214 
ACA36 116 6 0.602 0.494 -0.219 0.073 
ACA126 93 7 0.414 0.509 0.187 0.359 
ACA127 119 10 0.468 0.562 0.168 0.431 
Promedio  10.4 0.556 0.586 0.044 0.242 

SE  2.3 0.036 0.028 0.075 0.067 

 D. ebraccatus     
HEB165 200 3 0.218 0.210 -0.095 0.047 
HEB226 200 18 0.652 0.702 0.071 0.211 
HEB231 201 16 0.726 0.779 0.070 0.165 
HEB310 201 12 0.580 0.600 0.024 0.152 
HEB337 194 7 0.536 0.479 -0.124 0.117 
Promedio  11.2 0.542 0.554 -0.011 0.138 

SE  2.8 0.087 0.100 0.042 0.027 

NA, número total de alelos por locus de todas las poblaciones. HO, heterocigosidad observada. HE, 

heterocigosidad esperada. FIS, coeficiente de endogamia. SE, error estándar. En negritas déficit de 

heterócigos significativo (p< 0.001).  
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Después de la corrección de Bonferroni, sólo el locus ACA24 mostró desviaciones del 

equilibrio de HW en tres poblaciones (EZAC, REAL y JAGC) y el locus HEB231 en dos (PODA 

y CRUZ). Las desviaciones de HW en el locus ACA24 se deben a la presencia de alelos nulos, 

por lo que se recurrió a la corrección mediante el análisis de Oosterhout et al. (2004). No se 

detectó desequilibrio de ligamiento para ninguna de los loci de ambas especies. El número de 

alelos total para cada especie fue de 56 para A. callidryas y 52 para D. ebraccatus. El intervalo de 

variación en A. callidryas fue de 6-19 (promedio =10.4) y 3-18 alelos (promedio = 11.2) en D. 

ebraccatus (Cuadro 2). Por población, el número de alelos promedio fue de 4.6 (SE=0.4) para A. 

callidryas y 3.1 (SE=0.3) para D. ebraccatus (Cuadro 3).  

La diversidad genética representada como la heterocigosis esperada (HE) fue mayor que la 

heterocigosis observada (HO) en la mayoría de las poblaciones. Se detectó un déficit de 

heterócigos en los cinco loci de cada especie, siendo significativo en tres poblaciones de A. 

callidryas (EZAC, REAL y JACS) y en dos poblaciones de D. ebraccatus (PODA y CRUZ). El 

número total de alelos únicos (privados) fue de 23 y 12 alelos para cada especie, respectivamente. 

Tres poblaciones de A. callidryas de RBLT tuvieron de 4 a 5 alelos únicos. En el PEJ sólo la 

población JAGC tuvo presencia de alelos únicos con un total de nueve. En D. ebraccatus, el 

número mayor está en NANC con cinco alelos y CRUZ y JAGS con tres (Cuadro 3).  

Los parámetros de diversidad genética se muestran en el Cuadro 3. La población de A. 

callidryas que se encuentra en el continuo (EZAC) tuvo los valores promedio de diversidad 

mayores, sin embargo las diferencias respecto a las demás poblaciones no fueron significativas 

(KW-H (7,40) = 14.4439; p>0.001). En D. ebraccatus EZAC tuvo de los valores más altos de 

diversidad, pero PODA y DSJS tuvieron valores igualmente altos, sin embargo, como en A. 

callidryas las diferencias entre los valores promedio de los patrones de diversidad no son 

significativos (KW-H (10,55) = 9.3448, p = 0.0438, p>0.001).  
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Endogamia y parentesco genético (relatedness) 

El índice de endogamia (FIS) resultó positivo en la mayoría de los sitios, sin embargo sólo 

fue significativo para A. callidryas en dos poblaciones (EZAC y REAL) así como en dos 

localidades para D. ebraccatus (PODA y CRUZ) lo cual indica que hay un déficit de heterócigos 

debido a apareamientos no aleatorios.  

El coeficiente de parentesco rqg promedio (Queller y Goodnight (1989) resultó por arriba 

de los intervalos de confianza esperados en la mayoría de las poblaciones de A. callidryas. Sin 

embargo, solo en dos poblaciones el parentesco entre individuos fue significativamente mayor 

(JUNG y JAGS) con valores de rqg igual a 0.64 y 0.42, mientras que el resto está por debajo de 

0.25 (Figura 2). En D. ebraccatus, tres poblaciones tuvieron un parentesco dentro de los 

intervalos de confianza esperados (PODA, EZAC, CAPE) y fue particularmente alto en las 

poblaciones NANC, MARG JAGS con valores promedio de rqg de 0.36, 0.33 y 0.45 

respectivamente. En el resto de las poblaciones, el parentesco estuvo por debajo de 0.12. Excepto 

en REV que fue de 0.34, aunque puede ser por el tamaño de muestra pequeño (Cuadro 3, Figura 

2).  
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Cuadro 3. Patrones de diversidad genética de las poblaciones de A. callidryas y D. ebraccatus de 

la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (RBLT) y del Parque Ecológico Jaguaroundi, (PEJ). 

 Población n NA NE P HO HE R AR PA FIS 

A. callidryas                     
RBLT           
 2. PODA 5 3.4 2.7 1 0.600 0.612 0.690 4.37 0 0.130 
 3. EZAC† 24 7.0 3.8 1 0.644 0.707 0.725 3.92 4 (0.8) 0.112* 
 5. PLES 10 4.4 3.4 1 0.653 0.673 0.712 4.05 0 0.083 
 6. REAL† 11 5.4 3.1 1 0.530 0.624 0.661 2.30 5 (0.8) 0.199** 
 9. JUNG 13 2.6 1.8 0.8 0.374 0.385 0.402 3.08 5 (0.2) 0.071 
 Promedio  4.6 3.0 1.0 0.560 0.600 0.638 3.54 2.8 0.119 

 SE  0.8 0.34 0.04 0.05 0.06 0.06 0.38 1.16 0.02 

PEJ           
 12. JAGS 10 3.8 2.5 1 0.546 0.495 0.52 3.51 0 -0.051 
 13. JAGC† 26 5.8 3.3 1 0.553 0.594 0.607 3.41 9 (1.0) 0.089 
 14. JQUE 11 4.4 3 1 0.549 0.598 0.631 4.52 0 0.13 
 Promedio  4.7 2.9 1.0 0.549 0.562 0.586 3.81 3.0 0.056 

 SE  0.6 0.2 0.0 0.00 0.03 0.03 0.35 3.0 0.05 

D. ebraccatus           
RBLT           
 1. REV 4 2.4 2 0.6 0.3 0.369 0.442 3.67 0 0.3121 
 2. PODA 27 6.8 4.4 1 0.526 0.612 0.625 3.60 1 (0.2) 0.159** 
 3. EZAC 26 6.6 3.8 1 0.62 0.62 0.585 3.23 0 0.019 
 4. CAPE 6 4 2.8 1 0.667 0.611 0.667 3.32 0 0 
 5. PLES 10 4.2 3.4 1 0.72 0.605 0.632 3.55 0 -0.139 
 7. DSJS 21 6.4 3.4 1 0.596 0.637 0.654 2.86 1 (0.2) 0.089 
 8. NANC 13 4 2.7 0.8 0.415 0.466 0.488 3.52 5 0.148 
 10. CRUZ† 15 5.4 3.6 1 0.569 0.634 0.66 2.49 3 0.138* 
 11. MARG 17 3.4 2.1 0.8 0.420 0.430 0.445 2.81 0 0.056 
 Promedio  4.8 3.1 0.911 0.54 0.55 0.58 3.23 1.11 0.09 

 SE  0.5 0.3 0.0 0.05 0.03 0.03 0.1 0.6 0.04 

PEJ           
 12. JAGS 25 4.8 2.3 1 0.573 0.499 0.508 3.33 0 0.128 
 14. JQUE† 32 6 4 1 0.553 0.566 0.575 3.72 3 (0.4) 0.039 
 Promedio  5 3 1 0.563 0.533 0.542 3.53 1.5 0.0835 

  SE   0.4 0.75 0 0.01 0.03 0.03 0.19 1.50 0.04 

 n, tamaño promedio de muestra. NA, número promedio de alelos. NE, número de alelos efectivos. 
P, proporción de polimorfismos. HO, HE heterocigosidad observada y esperada. R, diversidad 
genética de Nei (1987). AR, riqueza alélica, PA, alelos únicos, en paréntesis las frecuencias totales 
por población. FIS, coeficiente de endogamia. †Poblaciones fuera de equilibrio HW. En negritas 
los valores que resultaron significativos. Déficit significativo de heterócigos significativo *p < 
0.05, **p < 0.01  
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Figura 2. Valores promedio de parentesco dentro de cada población de A. callidryas y D. 

ebraccatus la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (barra negra) y Parque Jaguaroundi (barra gris). 

Las barras rojas son los valores superior e inferior de los intervalos de confianza con 95% 

generado con 9999 permutaciones. Las barras azules son los valores promedio de parentesco 

realizado con 999 réplicas de bootstrap.  
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Cuellos de botella  

Los resultados del análisis de BOTTLENECK mostraron diferencias con los modelos de 

mutación empleados (Cuadro 4). En A. callidryas, la mayoría de las poblaciones (excepto JUNG 

y JAGS) mostraron indicios de cuello de botella. En las poblaciones PODA, PLES y JQUE la 

reducción poblacional está asociada a un exceso significativo de heterócigos lo que confirma que 

estas poblaciones han pasado por eventos de cuellos de botella recientes (Cuadro 4). En D. 

ebraccatus sólo PLES mostró signos de cuello de botella recientes asociados a un exceso de 

heterócigos significativo (Cuadro 5). Respecto a la distribución de las frecuencias alélicas, tres 

poblaciones de A. callidryas (PODA, PLES y JUNG) y dos para D. ebraccatus (REV y PLES) 

mostraron cambios en la distribución normal de la distribución de alelos de baja frecuencia (<0.1) 

respecto a los alelos de frecuencia “intermedia” (Storfer et al. 2014). Dado que los cuellos de 

botella pueden causar cambios transitorios en menos de una docena de generaciones el cambio en 

la distribución alélica sugiere que las poblaciones han pasado por eventos de cuello de botella 

pasados (Luikart et al. 1998). En el caso de JUNG, el cambio en la distribución de las frecuencias 

alélica sólo sugiere que dichos eventos ocurrieron, mientras que en REV puede tener un sesgo, 

por el bajo tamaño de muestra de esta población (Cuadro 4). 
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Cuadro 4. Resultados del análisis de cuellos de botella para las poblaciones de A. callidryas y D. 

ebraccatus de la Reserva de la Biosfera los Tuxtlas y Parque Ecológico Jaguaroundi (en gris) 

 
  TPM   SMM    

  
Población Dirección *P 

 
Dirección *P 

 

Distribución de la 
frecuencia de 
alelos 

A. callidryas        

 PODA Exceso 0.016  Exceso 0.031  Shifted mode 
 EZAC No hay desviación 0.406  Deficiencia 0.031  Normal L-shaped 
 PLES Exceso 0.016  Exceso 0.047  Shifted mode 
 REAL No hay desviación 0.109  Deficiencia 0.031  Normal L-shaped 
 JUNG No hay desviación 0.125  No hay desviación 0.875  Shifted mode 
 JAGS No hay desviación 0.813  No hay desviación 1.000  Normal L-shaped 
 JAGC No hay desviación 0.594  Deficiencia 0.047  Normal L-shaped 
 JQUE Exceso 0.047  Exceso 0.406  Normal L-shaped 
         
D. ebraccatus       
 REV No hay desviación 0.250  No hay desviación 0.375  Shifted mode 
 PODA No hay desviación 0.813  Deficiencia 0.047  Normal L-shaped 
 EZAC No hay desviación 0.156  Deficiencia 0.016  Normal L-shaped 
 CAPE No hay desviación 0.813  No hay desviación 0.813  Normal L-shaped 
 PLES Exceso 0.016  Exceso 0.016  Shifted mode 
 DSJS No hay desviación 1.000  No hay desviación 0.625  Normal L-shaped 
 NANC No hay desviación 0.875  No hay desviación 1.000  Normal L-shaped 
 CRUZ No hay desviación 0.219  No hay desviación 0.813  Normal L-shaped 
 MARG No hay desviación 0.875  Deficiencia 0.031  Normal L-shaped 
 JAGS No hay desviación 0.625  Deficiencia 0.016  Normal L-shaped 
 QUEJ No hay desviación 0.625   No hay desviación 0.625   Normal L-shaped 

 
* Valores de probabilidad de la prueba de Wilcoxon para las desviaciones del equilibrio mutación-

migración medidas como un exceso de heterócigos (cuello de botella) deficiencia de heterócigos 

(expansión poblacional) o que no exista desviación (no hay ni exceso y déficit significativo de 

heterócigos, P>0.05). TPM: modelo mutacional de dos fases, SMM: modelo mutacional paso a paso.  
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Diferenciación genética 

Los valores de FST globales fueron de 0.208 (SE= 0.034) y 0.145 (SE= 0.019) para A. 

callidryas y D. ebraccatus, respectivamente. Los valores más altos en ambas especies se dan 

entre las dos regiones RBLT y PEJ, siendo significativos en ambas especies (Cuadro 5). En las 

poblaciones de RBLT más de la mitad de las comparaciones de FST resultaron significativas con 

valores que van de 0.077 a 0.447 en A. callidryas y 0.011 a 0.351 en D. ebraccatus. 

Particularmente las poblaciones que se encuentran asociadas al Lago Catemaco (JUNG, NANC, 

MARG, CRUZ, DSJS), fueron las más estructuradas, ya que los valores de diferenciación 

genética fueron mayores y resultaron significativos (Cuadro 5). La población JUNG de A. 

callidryas, fue la que mostró una estructura genética alta ya que presentó los valores más altos y 

significativos de diferenciación genética respecto a las demás (0.282-0.447). Mientras que NANC 

y MARG son las poblaciones de D. ebraccatus con los valores de FST mayores (0.64-0.332) 

respecto a las demás. Las poblaciones de PEJ presentan los valores de FST menores (-0.004 a 

0.028) en A. callidryas, sin embargo en D. ebraccatus aunque es baja la diferenciación entre las 

dos poblaciones muestreadas es significativa (FST= 0.087, p<0.001). Respecto al análisis de 

AMOVA, el 66 y 81% de la variación molecular está en los individuos de A. callidryas y D. 

ebraccatus, respectivamente. En A. callidryas el 19% está distribuido entre los individuos y el 

16% entre poblaciones. En D. ebraccatus la varianza entre individuos es de 9% y 10% entre 

poblaciones.  
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Cuadro 5. Comparaciones pareadas de diferenciación genética (FST, debajo de la diagonal) y 

distancias geográficas entre poblaciones (km, arriba de la diagonal). En blanco las poblaciones de 

la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas. En gris las poblaciones del Parque Ecológico Jaguaroundi. 

En negritas, los valores significativamente diferentes de cero (p<0.01) 

 
A. callidryas           
  PODA EZAC PLES REAL JUNG JAGS JAGC JQUE    
PODA 0 5.5 0.3 11.9 20.8 96.8 96.3 99.0    
EZAC 0.077 0 5.7 8.6 15.3 93.2 92.7 95.5    
PLES 0.072 0.079 0 12.0 21.0 96.8 96.4 99.1    
REAL 0.119 0.068 0.135 0 13.5 85.0 84.5 87.2    
JUNG 0.447 0.282 0.291 0.418 0 83.5 82.9 85.8    
JAGS 0.160 0.150 0.250 0.193 0.460 0 0.6 2.4    
JAGC 0.126 0.112 0.208 0.162 0.366 0.021 0 3.0    
JQUE 0.063 0.063 0.149 0.136 0.375 0.028 -0.004 0    
            
D. ebraccatus           
  REV PODA EZAC CAPE PLES DSJS NANC CRUZ MARG JAGS JQUE 
REV 0 10.3 14.4 16.7 10.2 37.8 28.7 31.4 38.4 107.1 102.7 
PODA 0.090 0 5.5 6.6 0.3 31.4 20.7 22.6 30.2 96.8 99.0 
EZAC 0.100 0.024 0 3.3 5.7 26.0 15.3 17.3 24.8 93.2 95.5 
CAPE 0.112 0.045 0.023 0 6.8 26.4 26.4 16.4 16.4 90.5 90.0 
PLES 0.077 0.047 0.011 0.016 0 31.6 20.9 22.8 30.4 96.8 99.1 
DSJS 0.138 0.081 0.042 -0.019 0.041 0 11.7 13.0 7.9 83.7 86.1 
NANC 0.332 0.198 0.177 0.198 0.220 0.203 0 4.2 9.7 83.6 86.0 
CRUZ 0.094 0.023 0.042 0.029 0.039 0.069 0.197 0 8.1 79.6 81.9 
MARG 0.351 0.194 0.190 0.222 0.227 0.216 0.064 0.163 0 77.0 73.6 
JAGS 0.040 0.127 0.100 0.080 0.070 0.094 0.266 0.107 0.258 0 2.4 
JQUE 0.077 0.051 0.018 0.020 0.027 0.049 0.203 0.054 0.220 0.087 0 
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Estructura genética y aislamiento por distancia 

El aislamiento genético por distancia geográfica tuvo un efecto significativamente 

positivo en A. callidryas (Z=8.078, r=0.393, p= 0.0002, n = 28; Figura 3), mientras que en D. 

ebraccatus la relación no fue significativa (Z=8.079, r = 0.098, p = 0.2745, n =55; Figura 3). Los 

resultados de estructura poblacional obtenidos en STRUCTURE, en A. callidryas no arrojaron 

resultados consistentes con los modelos probados. Aplicando el método ΔK de Evanno et al. 

(2005) bajo un modelo de admixture con las frecuencias alélicas correlacionadas y no 

correlacionadas se obtuvieron seis y cuatro grupos respectivamente (K=6, K=4). Bajo un modelo 

de No admixture se obtuvieron valores de K=6 y K=5 cuando las frecuencias están 

correlacionadas (Figura 4). Por otro lado, los resultados fueron consistentes con los diferentes 

modelos, al separar las dos áreas (RBLT y PEJ) las cuales muestran una estructura genética 

distinta. Al interior de cada área, la estructura genética entre poblaciones es baja y por tanto un 

flujo génico alto, excepto en JUNG, la cual se observa como un grupo completamente distinto y 

con bajos indicios de flujo génico respecto al resto de las poblaciones (Figura 4). Para D. 

ebraccatus, la estructura genética fue baja, ya que el número de grupos fue de tres para todos los 

modelos probados (K=3). El primer grupo está bien definido y formado por las poblaciones 

NANC y MARG (RBLT). El segundo grupo es JAGS (PEJ) y el tercero estaría formado por el 

resto de las poblaciones. Lo anterior parece mostrar un flujo génico relativamente alto a pesar de 

la distancia geográfica que hay entre las localidades de RBLT y PEJ. 
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Figura 3. Aislamiento por distancia entre las poblaciones de A. callidryas (arriba) y D. 

ebraccatus (abajo) de la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas y Parque Ecológico Jaguaroundi. 
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A. callidryas 

 

 

D. ebraccatus 

 

 

Figura 4. Análisis Bayesiano de las poblaciones de A. callidryas y D. ebraccatus. Cada línea 

vertical representa un individuo. Los colores representan los diferentes grupos genéticos (K) al 

que pertenece cada sitio de la Reserva de la Biosfera Los Tuxtlas (barra negra) y Parque 

Jaguaroundi (barra gris) Las escala de la izquierda representa la probabilidad de asignación de 

cada individuo.  
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Discusión  

En este estudio se observó que las alteraciones de la vegetación primaria por actividades 

antropogénicas, como la deforestación, ganadería, urbanización y petroleras han llevado a la 

erosión de la diversidad genética en poblaciones de A. callidryas y D. ebraccatus al encontrarse 

indicios de reducciones poblacionales y del flujo génico.  

La variación genética para ambas especies es menor a la reportada para poblaciones de 

Costa Rica y Panamá (Robertson et al. 2009). Una baja diversidad genética puede ser resultado 

de la historia biogeográfica de estas especies como ocurre con otras de afinidad tropical y amplio 

intervalo de distribución (Cortés-Ortiz et al. 2003, Dunn et al. 2014). Una baja diversidad 

genética también puede estar influenciada por la escala geográfica, que en este estudio fue mucho 

menor que el empleado en Centroamérica. Sin embargo, los valores de diversidad genética en las 

poblaciones de ambas especies están en el rango de bajo a intermedio, lo cual es similar a los 

reportes de otros estudios de anfibios en zonas fragmentadas y perturbadas (e.g. Beebee y Rowe 

2001, Andersen et al. 2004, Spear y Storfer 2010, 2012, Krug y Pröhl 2013, Sunny et al. 2014, 

Dias et al. 2015).  

En este trabajo, solamente se tuvo un sitio de referencia, el cual está dentro del continuo 

de selva (EZAC) en la RBLT. EZAC fue el sitio con los valores de diversidad genética mayores 

para ambas especies y corresponde a una laguna semitemporal con una extensión de 958.9 x 

267.8 m. Por su magnitud, y grado de conservación puede mantener poblaciones grandes y 

estables, y por lo tanto, presenta una diversidad genética mayor. Sin embargo, y contrario a lo 

esperado, la población de A. callidryas mostró signos de endogamia, así como la presencia de 

alelos privados (alelos únicos), por lo que esta población ha pasado por reducciones y aislamiento 

poblacionales. Particularmente de esta laguna se extraían de forma ilegal individuos de esta 

especie para la venta en mercados de macotas de la Ciudad de México (Matías-Ferrer y Escalante 
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2015), sin embargo se desconoce la magnitud de la extracción, pero podría ser la causante del 

declive de la población. Por otro lado, el análisis de BOTTLENECK indica que EZAC tiene un 

déficit de heterócigos significativo, tanto en A. callidryas como en D. ebraccatus, lo cual indica 

que está en expansión poblacional.  

En ambientes donde las poblaciones se han reducido y han estado aisladas por un tiempo 

prolongado, la probabilidad de que alelos de baja frecuencia se fijen en la población por deriva 

génica es mayor (Allendorf y Luikart 2007). Lo cual incrementa la divergencia genética de las 

poblaciones. Los efectos de la deriva génica parecen ser mayores en A. callidryas que en D. 

ebraccatus debido a que la mitad de las poblaciones mostraron más de cuatro alelos privados, y 

en una de ellas hasta nueve alelos (Cuadro 3). Los efectos de la deriva génica no sólo implica la 

pérdida de la heterocigosidad sino también el aumento en la homocigosis, lo que se traduce en un 

incremento en la endogamia (Allendorf y Luikart 2007). En dos poblaciones de cada especie se 

observó un coeficiente de endogamia significativo (A. callidryas: EZAC y REAL; D. ebraccatus: 

PODA y CRUZ). Mientras que otras tres poblaciones (JUNG, DSJS, y JQUE) con presencia de 

alelos privados pudieron no estar aisladas el tiempo suficiente como para que tanto los efectos de 

la deriva y la endogamia se observen.  

En cuanto al parentesco entre individuos dentro de cada población (relatedness), los 

valores promedio en la mayoría fueron mayores a los intervalos de confianza esperados 

principalmente en A. callidryas (Figura 2). En especies de anfibios que se congregan en 

estanques para la reproducción, se espera que el parentesco entre individuos sea alto debido a que 

generalmente se trata de especies con alta fidelidad a los sitios de reproducción (Jehle et al. 

2005), particularmente los machos (Kraaijeveld et. al. 2005). Sin embargo, también se espera en 

especies con un sesgo reproductivo (Zamudio y Wieczorek 2007). En este sentido, las hembras 

de A. callidryas prefieren machos de mayor talla (Briggs 2008) lo cual puede explicar que el 
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parentesco observado sea mayor que en D. ebraccatus, en donde no hay una preferencia de las 

hembras por un fenotipo determinado de los machos (Blackwell y Jennions 1993). 

Otros procesos como efecto fundador también pueden incrementar el parentesco entre las 

poblaciones (Allendorf y Luikart 2007). Después de una nueva colonización por un número 

pequeño de individuos (efecto fundador), las frecuencias alélicas pueden ser diferentes a las 

frecuencias de la población de origen así como mostrar una heterocigosidad reducida (Lowe et al. 

2005). En dos poblaciones de A. callidryas (JUNG y JAGS) y tres de D. ebraccatus (NANC, 

MARG y JAGS) el parentesco entre individuos (relatedness) es particularmente alto y con 

índices de diversidad bajos (Figura 2, Cuadro 3). Además, en JUNG, NANC y MARG hubo un 

menor polimorfismo (0.8) asociado a una heterocigosidad baja (<0.466). En estas poblaciones, el 

alto parentesco puede ser reflejo de un efecto fundador, el cual también produce un cambio en la 

distribución de las frecuencias alélicas respecto a la normalidad (Luikart et al. 1998), similar a un 

cuello de botella (Cuadro 3).  

Los resultados del análisis de BOTTLENECK indican que algunas poblaciones (A. 

callidryas: PODA, PLES, y JQUE; D. ebraccatus: REV y PLES) han pasado por eventos de 

cuellos de botella recientes y asociados a un exceso de heterócigos (Cuadro 4). Aunque los 

cuellos de botella pueden implicar la pérdida de la diversidad genética (Frankham et al. 2002, 

Reed y Frankham 2003, Cushman 2006), no se observó una reducción significativa de esta 

(Cuadro 1) pero sí cambios en las frecuencias alélicas que pueden estar incrementando la 

diferenciación genética respecto a las demás poblaciones (Cuadros 3 y 4). 

La diferenciación genética fue significativa para ambas especies, principalmente entre las 

dos áreas, RBLT y PEJ (Cuadro 5), que puede explicarse en términos de la distancia entre ambas 

áreas (45 km aprox.) y que se espera por tratarse de especies con un bajo potencial de dispersión 

como las ranas. Por otro lado, en A. callidryas, las distancias genéticas tienen una relación 
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positivamente significativa con las distancias geográficas, lo cual indica que la dispersión está 

limitada por la distancia geográfica. Por el contrario en D. ebraccatus, la prueba de Mantel no fue 

significativa, por lo que la dispersión estaría limitada por barreras relacionadas con la talla 

corporal (Robertson et al. 2009) o el hábitat puede reunir los requerimientos de hábitat por lo que 

no requieren de grandes desplazamientos.  

La diferenciación genética encontrada en ambas especies puede haberse incrementado por 

los factores demográficos que se han mencionado anteriormente (deriva génica, endogamia, 

filopatría, efecto fundador y cuellos de botella). Estos pueden provocar cambios en las 

frecuencias alélicas debido a la reducción y aislamiento poblacional con la consecuente pérdida 

del flujo génico. Lo anterior se ha observado en paisajes fragmentados en donde el aislamiento 

provoca la pérdida de la conectividad y entonces el incremento de la diferenciación genética entre 

las poblaciones remanentes (Hitchings y Beebee 1997, 1998). Además, una diferenciación 

genética significativa también puede evidenciar barreras físicas al flujo génico. En este sentido, 

en RBLT una población tuvo una diferenciación genética significativa en ambas especies (PLES) 

que puede estar asociada a la pendiente, que estudios previos han documentado como una 

limitante a la dispersión de anuros (Funk et al. 2005). Esta población se encuentra a nivel del 

mar, mientras que el resto están por arriba de los 10 msnm. Entre las poblaciones del norte de la 

RBLT y las poblaciones asociadas al lago de Catemaco, la diferenciación genética fue 

significativa, lo cual puede deberse a la distancia geográfica y a que se encuentran en cuencas 

diferentes. Las poblaciones de D. ebraccatus asociadas al Lago Catemaco, mantienen una 

diferenciación genética significativa a pesar de la corta distancia que hay entre ellas. Lo anterior 

puede ser debido al efecto fundador encontrado en dos poblaciones (NANC y MARG). Por otro 

lado, el sitio DSJS se encuentra en la parte alta del lago y aislada por una carretera (Figura 1). 

Entre las poblaciones del PEJ, no hay una diferenciación genética significativa en A. callidryas 
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mientras que en D. ebraccatus las dos poblaciones del PEJ están genéticamente diferenciadas 

(Cuadro 5). En PEJ es un área más pequeña (1040 ha) y plana, por lo que la distancia entre los 

estanques no limita el flujo génico en una especie de talla mediana como es A. callidryas. En 

cambio, D. ebraccatus, por ser más pequeña parece no estar limitada por la distancia geográfica 

como se observó en la prueba de Mantel. Además, la diferenciación genética entre las 

poblaciones de D. ebraccatus parece incrementarse por el alto parentesco observado en JAGS 

(Cuadro 5, Figura 2). 

En paisajes fragmentados, se ha detectado una estructura genética alta causada por la 

pérdida o reducción del flujo génico entre poblaciones (Kraaijeveld-Smit et al. 2003, Andersen et 

al. 2004, Aguilar et al. 2013, Krug y Pröhl 2013). Sin embargo, los resultados de STRUCTURE 

muestran que sólo en A. callidryas el flujo génico se ha interrumpido, entre las dos áreas 

evaluadas (RBLT y PEJ), lo cual también coincide con los resultados de diferenciación genética. 

En D. ebraccatus, la estructura genética con STRUCTURE fue baja, inclusive entre las dos áreas, 

siendo sólo marcada en las poblaciones con efecto fundador (NANC y MARG) en JAGS a pesar 

de la diferenciación genética encontrada. Por lo anterior, el aislamiento entre las dos áreas puede 

ser reciente o bien los efectos de la perturbación aún no alcanzan a reflejarse en la estructura 

poblacional. 

Una baja estructura genética puede ser resultado de procesos microevolutivos que alteran 

la frecuencia de ciertos alelos y entonces los cambios se mantienen a lo largo del tiempo 

(Zamudio y Wieczorek 2007). Sin embargo, también puede deberse a un flujo génico alto o que 

ha sido relativamente reciente. La abundancia de anfibios está íntimamente relacionada con las 

precipitaciones, por lo que en lluvias intensas la conectividad se puede restablecer o incrementar 

entre poblaciones (Neckel-Oliveira y Gascón 2006) y por tanto el flujo génico. En 2009 la región 

sufrió una sequía intensa en donde la mayoría de los estanques estaban secos o no tenían 
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suficiente agua para que estas especies se congregaran para la reproducción. En el 2010 

ocurrieron severas inundaciones que no sólo favorecieron la formación y permanencia de los 

estanques sino también de la vegetación circundante. Considerando que la mayoría de los 

estanques se encuentran en sitios con alto disturbio (e.g. potreros), las lluvias intensas podrían 

proporcionar un ambiente menos estresante para el desplazamiento de los individuos, así como 

un incremento en el número de estanques, lo cual puede favorecer la conectividad entre las 

poblaciones.  

Respecto a las diferencias encontradas entre ambas especies, estudios previos han hecho 

énfasis en la importancia de las características de las especies, como la especialización del 

hábitat, su potencial de dispersión, la tolerancia ecológica y la disponibilidad del hábitat (Peakall 

y Lindenmayer 2006) como determinantes en la respuesta a las alteraciones del hábitat. En este 

sentido, se esperaría que A. callidryas fuera la menos susceptible a los cambios producidos por la 

pérdida y fragmentación de la selva, debido a que potencialmente se puede desplazar distancias 

mayores y entonces podría mantener el flujo génico. Sin embargo, la diferenciación genética alta 

parece estar estrechamente relacionada con la reducción del hábitat, ya que fueron muy pocos los 

sitios en donde esta especie se encontró (solo en cinco estanques) en toda la RBLT, mientras que 

en PEJ los estanques mantienen una baja perturbación y cobertura del dosel, el cual es un 

elemento básico para la reproducción y permanencia de los individuos (Matías-Ferrer y Escalante 

2015). 

Finalmente, se deben implementar estrategias de manejo para el restablecimiento del flujo 

génico mediante la creación de estanques con el fin de asegurar la conectividad entre sitios con 

alta y baja perturbación. Estos esfuerzos de conservación son necesarios y deben ser 

acompañados por el monitoreo genético (Reed y Frankham 2003), para a prevenir futuras 

reducciones poblacionales que puedan incrementar la erosión genética. 
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ANEXO 1. Lista de microsatélites probados en Agalychnis callidryas (ACA) y Dendrosophus . 

ebraccatus (HEB) en poblaciones de la Reserva de la Biosfera los Tuxtlas (RBLT) y del Parque 
Ecológico Jaguaroundi (PEJ). *a Microsatélites diseñados y publicados por Robertson et al. 
2009. b Primers diseñados por Robertson y que fueron estandarizados en este trabajo. Primers 
amplificados con la secuencia M13. SALT, microsatélites diseñados para A. saltator. Hyre, 
microsatélites diseñados para Hyla regilla. c Call 1998. Ta: temperatura de alineamiento 
obtenida. NA: Número total de alelos. NA: No hubo amplificación. NP: No se obtuvieron perfiles 
alélicos. AN: Presencia de alelos nulos. 

Locus Fluoróforo Unidad de repetición Ta (oC) Rango Alélico NA Artefactos 
A. callidryas      
ACA07a HEX (TG)16 64 268-348 10  
ACA24b PET* (CTTT)22 60 158-230 19 AN 
ACA36a FAM* (TG)12 64 384-402 6  
ACA126a TET (TG)16 56 105-305 7  
ACA127a FAM (TGTC)13 63.8 172-260 10  
ACA29a HEX (TG)26 54  - Dímeros 
ACA148a FAM (TG)4(N)23(TG)2(N)11(TG)3 (N)10(TG)3 

(N)24(TG)4 
60 239 1  

ACA02b NED* (CTTT)9(GTTT)1 (CTTT)2 (CNTT)1 
(CTTT)13 

50 NP -  

ACA35b VIC* (CA)6(CT)1(CA)23 56.7 197 1  
SALT05b FAM* (TG)28 60 119 1  
SALT7b NED* (CT)16 60 164 1  
SALT20b NED* (TC)16(N)1(TC)10 na - -  
Hyre 58c VIC* (GT)8(TGTGT)6 57.5 NP   
Hyre 43c VIC* (CT)18(AT)12 50 183 1  

D. ebraccatus       
HEB 165a HEX (GT)8(AT)1(GT)4G (GT)3 65 173-181 3  
HEB 226a FAM (TG)23 58 252-290 18  
HEB 231a FAM (TG)32 60 222-252 16  
HEB 310a HEX (TG)15(N)8(TG)6(N)8 (TG)6 60 248-290 1  
HEB 337a TET (CA)14 56 144-156 7  
HEB 161a TET (TG)12(N)25(TG)6  60 NP -  
Hyre 58c VIC* (GT)8(TGTGT)6 na - -  

Hyre 43c VIC* (CT)18(AT)12 50 143 1   
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DISCUSIÓN GENERAL  

Las modificaciones del hábitat causadas por actividades antrópicas son consideradas 

como los principales factores de riesgo para los anfibios (Semlitsch 2003, Beebee y Griffiths 

2005, Cushman 2006) y que han impactado al 88% de los anfibios amenazados (Baillie et al. 

2004). En este sentido, en el Capítulo 1 se encontró que el grado de perturbación del hábitat 

resulta en individuos con una talla y condición corporal bajos en D. ebraccatus pero no en A. 

callidryas. Por otro lado, en ninguna de las dos especies los índices de asimetría fluctuante se 

incrementaron a una perturbación mayor. Los resultados obtenidos pueden atribuirse a las 

diferencias en talla que de manera indirecta reflejan los requerimientos de hábitat de cada 

especie. Por un lado D. ebraccatus al ser de talla pequeña no requiere de estanques con dosel 

como A. callidryas, por lo que fue posible encontrarla en sitios con alto disturbio. A pesar del 

grado de perturbación, los parches de hábitat pueden reunir las características básicas para su 

sobrevivencia. Sin embargo, estos sitios no dejan de ser un riesgo ya que representan un mayor 

factor de estrés y afectar la talla y condición corporal. En el largo plazo, las poblaciones en 

hábitats con disturbio pueden afectar el rendimiento de los individuos como la reproducción y 

sobrevivencia (Altwegg y Reyer 2003). Por ejemplo, la talla pequeña puede conllevar una menor 

masa, volumen y número de puestas (Funk y Mills 2003), así como afectar el tamaño y cantidad 

de nutrientes del huevo (Kaplan 1992 y Laugen et al. 2002). Esto resultará en un número bajo de 

crías y metamórficos (Semlitsch et al. 1998), con repercusiones en la talla de los adultos y en 

consecuencia en los caracteres de historia de vida de los mismos (Smith, 1987, Semlitsch et al. 

1988, Beachy 1995 y Stahlberg et al. 2001). 

En ambientes adversos, individuos pequeños pueden tener una menor sobrevivencia 

debido a que son más susceptibles a cambios en el microclima (Mazerolle 2001, Urbina-Cardona 
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y Reynoso 2005). Mientras que individuos de mayor talla en ambientes perturbados son más 

propensos a la depredación (Touchon y Warkentin 2009). La baja condición corporal de los 

machos puede afectar el desempeño para la reproducción. En D. ebraccatus, la selección de las 

hembras por los machos está determinada por el canto (Miyamoto y Cane 1980). Ante un 

desempeño bajo, los eventos reproductivos se pueden omitir o postergar. 

La condición corporal representa la cantidad de reserva de grasa de los individuos por lo 

que también se utiliza como una medida indirecta de la calidad del hábitat, ya que dicha reserva 

está en función de la demanda metabólica y de la disponibilidad de presas que existen en el 

hábitat. Entonces, un hábitat de calidad alta puede presentar mayores recursos que se obtengan 

como reserva, o bien que los individuos gasten menos energía para cubrir otras demandas como 

su sustento, crecimiento, reproducción y sobrevivencia (Speakman 2001). Una población de 

individuos vulnerables tienen menor probabilidad de resistir los efectos de un hábitat de baja 

calidad, o depender excesivamente de la inmigración para que la población permanezca (Homyac 

2010).  

En este estudio, los individuos con una condición corporal baja de D. ebraccatus se 

observaron en los sitios con las categorías de perturbación mayor como potreros, parches de 

vegetación secundaria y zonas urbanas, en los cuales la disponibilidad de recursos puede ser baja 

(i.e. presas), sino también presentan cambios en la estructura del hábitat (Karraker 2013, Touchon 

y Warkentin 2009) poco favorable para los individuos. Por ejemplo, sitios con menor o nula 

cobertura de dosel están menos sombreados por lo que tienen un mayor periodo de exposición 

solar, lo que implican un mayor estrés ambiental que puede afectar la sobrevivencia de huevos y 

metamórficos (Touchon y Warkentin 2009) debido a que son más propensos a la desecación y a 

los depredadores (Touchon y Warkentin 2009). Así como afectar a individuos jóvenes, ya que se 

ha se ha registrado que son menos abundantes en sitios sin dosel (Urbina-Cardona et al. 2006). 
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Por tanto, la cobertura del dosel representa un factor fundamental para un hábitat de buena 

calidad (Peres et al. 2006), especialmente para A. callidryas, que estuvo ausente en estanques sin 

cobertura arbórea (Matias-Ferrer y Escalante 2015).  

Los factores que afectan los caracteres de historia de vida pueden producir cambios en la 

estructura y dinámica de las poblaciones con consecuencias en los patrones de variación genética. 

En el Capítulo 2 se observó que las modificaciones en el hábitat han llevado a la erosión de la 

diversidad genética, ya que se detectaron indicios de reducción y aislamiento poblacional, 

asociado a endogamia, deriva génica y cuellos de botella recientes, siendo A. callidryas la 

mayormente afectada.  

Una diferenciación genética como la observada en este estudio es similar a lo reportado en 

paisajes fragmentados que han resultado por la agricultura y urbanización, en donde el flujo 

génico se reduce y se observa en una estructura genética poblacional alta (Crosby et al. 2009, 

Noel et al. 2007, Spear y Storfer 2008, Apodaca et al. 2012, Scherer et al. 2012). Sin embargo, 

sólo se observó una estructura genética alta entre áreas principalmente en A. callidryas. 

Aparentemente, existe un flujo génico alto relativamente reciente, siendo aparentemente mayor 

en D. ebraccatus. Esto se puede atribuir a que las alteraciones del hábitat sobre la variación 

genética aún no son del todo evidentes o bien a eventos de flujo génico relativamente recientes. 

Un factor que puede ser determinante en la dinámica de las poblaciones de anuros y en la 

conectividad es la intensidad y frecuencia de las lluvias. Años con baja precipitación están 

asociados con grandes declives poblacionales de anfibios (Pechman et al. 1991, Berven 1995), 

los que pueden resultar en cuellos de botella recientes debido a un incremento en la mortalidad, 

por ejemplo de los huevos, los cuales quedan expuestos a una desecación y depredación mayores 

(Touchon y Warkentin 2009). Además, el número de puestas (Neckel-Oliveira 2004) y la 

mortalidad de los renacuajos (Santos et al. 2007) también están determinados por el hidroperiodo 
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de los estanques (Vonesh y De la Cruz 2002). Por tanto, la intensidad de las lluvias es clave 

histórica en la reproducción ya que la estimulan y crean un ambiente adecuado para el desarrollo 

de los huevos (Touchon y Warkentin 2009). 

En cuanto a la conectividad, en la época de lluvias el movimiento de los individuos en la 

matriz de pastizal y vegetación secundaria se incrementa, principalmente entre estanques que se 

encuentran a corta distancia (Neckel-Oliveira y Gascon 2006). La humedad producida por las 

lluvias amortigua los efectos de la incidencia de la luz, la pérdida de humedad del suelo y del aire 

(Camargo y Kapos 1995), lo cual favorece el movimiento de los individuos y entonces, el 

aislamiento entre poblaciones disminuye al favorecerse el entrecruzamiento de subpoblaciones 

distintas (De Lima y Gascón 1999). 

En ambas especies se constató que la intensidad de las lluvias promueve la formación de 

los estanques reproductivos de las especies estudiadas. El 2009 fue un año de intensa sequía en la 

región como consecuencia del fenómeno de El Niño (Null 2016). En este periodo, sólo las 

poblaciones asociadas a cuerpos de agua grandes como la Laguna El Zacatal y el Lago Catemaco 

tuvieron actividad reproductiva. En el 2010, debido a las lluvias intensas como consecuencia del 

fenómeno de La Niña (Null 2016), se obtuvieron la mayor parte de las muestras incluso de 

estanques que estaban secos en el año anterior, los cuales se localizaron principalmente en 

potreros (REV, PODA, REAL, DSJS y CRUZ).  

Otro factor importante en paisajes perturbados y que puede ayudar a mantener cierta 

conectividad, son los remanentes de vegetación riparia, los cuales mantienen una humedad alta. 

En estos remanentes, se ha registrado a A. callidryas (Rodríguez-Mendoza y Pineda 2010), por lo 

que dicha especie puede estar utilizando estos cuerpos de agua para llegar a los estanques 

reproductivos y con ello mantener cierto flujo génico entre las poblaciones. Sin embargo, el 

mantenimiento de la conectividad también depende de que los eventos reproductivos ocurran y si 
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no existen estanques con las características para la reproducción, la permanencia de las 

poblaciones se compromete. En esta especie, sólo se obtuvieron cinco estanques en toda la 

RBLT, comparado con PEJ en el que se encontró a esta especie en tres estanques en un área 

menor.  

Entre los objetivos de la conservación, está mantener de poblaciones saludables y 

genéticamente robustas para asegurar su persistencia (Daszak et al. 2000, Redford et al. 2011), 

mediante el mantenimiento de las funciones ecológicas (e.g. interacciones) que promuevan la 

resistencia natural a los factores de estrés y el potencial evolutivo para ello (Smith et al. 2009). 

Por tanto, es necesario recuperar y mantener el hábitat con la creación de estanques reproductivos 

principalmente, tanto en el continuo como en la matriz del paisaje. 

Uno de los problemas principales con especies de ranas que se reproducen en estanques, 

es que los cuerpos de agua tienen que estar en sitos abiertos y planos, por lo que llegan a ser más 

numerosos en zonas de disturbio o en la matriz que en el continuo de vegetación (Neckel-Oliveira 

y Gascon 2006, obs. pers.). Mientras que los individuos que se reproducen dentro del continuo no 

tienen mucha movilidad hacia el borde o hacia la matriz y viceversa (Neckel-Oliveira y Gascon 

2006). Por tanto, especies como A. callidryas y D. ebraccatus están obligados a reproducirse en 

estanques de baja calidad. Por lo anterior, es necesaria la implementación de estrategias que 

permitan la recuperación de los estanques que se encuentran en la matriz. Además, se debe 

asegurar la conectividad entre los cuerpos de agua remanentes, principalmente de los que se 

encuentran en la matriz hacia los que están en el continuo y fragmentos de selva. Se sugiere la 

creación y mantenimiento de estanques con vegetación temporal cerca de zonas forestadas con 

reservas de agua (Da Silva et al. 2011), asociados a zonas riparias con la finalidad de garantizar 

el movimiento de los individuos entre los estanques.  
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Este estudio permitió detectar otros factores de riesgo para las poblaciones de ambas 

especies. Los estanques que se encuentran en la matriz están bajo un disturbio continuo por parte 

de los propietarios de los terrenos. La vegetación de los cuerpos de agua se remueve de forma 

constante como una medida de “limpieza” y para evitar la proliferación de serpientes y de 

mosquitos transmisores de enfermedades. Sin embargo, esta medida puede resultar 

contraproducente. En la región hay un gran desconocimiento sobre la importancia de los anuros 

que tienen en el control de plagas. Se ha documentado, que renacuajos de anuros se alimentan de 

las larvas de mosquitos transmisores de dengue (Mokany y Shine 2003, Bowatte et al. 2013 y 

Murugan et al. 2015) por lo que al eliminar la vegetación pueden contribuir a incrementar el 

problema, ya que se está eliminando a un depredador natural de las larvas de los mosquitos.  

Otros de los problemas detectados en la región fue la extracción de individuos de A. 

callidryas para los mercados de mascotas, particularmente del único sitio encontrado en el 

continuo de selva, la Laguna El Zacatal (EZAC), en donde la población de esta especie se 

observó que tiene signos de endogamia, aunque parece mostrar indicios de crecimiento 

poblacional. Se desconoce, si la intensidad de extracción pudo reducir la población, al grado de 

incrementar el parentesco entre los individuos. Esta población es de gran importancia para la 

parte norte de la RBLT, dada la extensión de este cuerpo de agua, la población residente podría 

estar sirviendo como fuente, por lo que se requiere continuar con acciones que fortalezcan la 

conservación de este sitio. 

Finalmente las estrategias de conservación y el manejo del hábitat deben dirigirse hacia la 

reforestación de áreas degradadas que permitan ofrecer un ambiente menos adverso para la 

dispersión de los individuos, y que además favorezcan la conectividad entre los diferentes 

hábitats. La creación de estanques en zonas conservadas podría asegurar los eventos 
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reproductivos cuando las sequías son prolongadas, y en zonas perturbadas permitirían mantener 

la conexión en un área mayor. 

Se recomienda que el monitoreo continúe una vez que las medidas de conservación se 

apliquen. En este sentido consideramos que la talla y condición corporal pueden ser útiles ya que 

proporcionan información de forma rápida sobre los cambios en el ambiente y poco invasiva para 

el monitoreo poblacional. De cualquier forma el monitoreo genético es esencial para determinar 

si el flujo génico de las poblaciones remanentes se ha recuperado.  
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